N

N

Impact des éléments trace métalliques sur le milieu et
apport de la cytométrie en flux dans I’étude du
fonctionnement des lagunes de la décharge d’Etueffont
(Territoire de Belfort, France)

Ahmed Shaker Al Ashoor

» To cite this version:

Ahmed Shaker Al Ashoor. Impact des éléments trace métalliques sur le milieu et apport de la
cytométrie en flux dans l’étude du fonctionnement des lagunes de la décharge d’Etueffont (Terri-
toire de Belfort, France). Sciences agricoles. Université de Franche-Comté, 2016. Frangais. NNT:
2016BESA2032 . tel-01496693

HAL Id: tel-01496693
https://theses.hal.science/tel-01496693
Submitted on 27 Mar 2017

HAL is a multi-disciplinary open access L’archive ouverte pluridisciplinaire HAL, est
archive for the deposit and dissemination of sci- destinée au dépot et a la diffusion de documents
entific research documents, whether they are pub- scientifiques de niveau recherche, publiés ou non,
lished or not. The documents may come from émanant des établissements d’enseignement et de
teaching and research institutions in France or recherche francais ou étrangers, des laboratoires
abroad, or from public or private research centers. publics ou privés.


https://theses.hal.science/tel-01496693
https://hal.archives-ouvertes.fr

"Impact des éléments trace métalliques sur le milieu et
apport de la cytométrie en flux dans I'étude du
fonctionnement des lagunes de la décharge d'Etueffont
(territoire de Belfort, France)"

THESE DE DOCTORAT

Présentée a I’UFR des sciences et Techniques pour obtenir le grade de
DOCTEUR DE L’UNIVERSITE de FRANCHE-COMTE

Discipline : Sciences de 1I’environnement
Spécialité : Ecotechnologies
PAR

Al ashoor Ahmed SHAKER

Soutenue a Besancon le : 14 Décembre 2016

Membres du Jury:

Michel DENIS (Directeur de Recherche CNRS, Université de la méditerranée II) Rapporteur
AHMED MUHSEN Athbi (Professeur, Université de Basrah, IRAK) Rapporteur et Président du jury
Lotfi ALEYA (Professeur, Université de Bourgogne Franche-Comié) Directeur de thése
Jean-Louis DUCREUX (Directeur de I'Atelier d"Ticologie Urbaine, Paris) Examinateur
Nicolas CAPELLI' (Maitre de coniérences HDR, Université de Bourgogne Franche-Comlé) Examinateur
Hervé GRISEY ~ (Docteur, Directeur technique hydrogeotechnique) Examinateur

Alexia IAVALLEE ~ (Directrice du SICTOM du Pays-sous-vosgien, tueffont) Invitée



CHROND S &~
ENVIRONNEMENT

"Impact des élements trace meétalliques sur le milieu et
apport de la cytométrie en flux dans I'étude du
fonctionnement des lagunes de la décharge d'Etueffont
(territoire de Belfort, France)"

THESE DEDOCTORAT.

Présentée a I’UFR des sciences et Technlques pour Obtenir le grade de
DOCTEUR DE L’ UNIVERSITE de FRANCHE-COMTE

~
~ v

< ‘ <

éAR*
AI ashoor Ah""- d

~J
<.
5 Ln‘:‘
s
- 2
aae
U
& i I ;
\ }‘ .
dad s
g
% .
/ b 2 TR
\ 8 \

, \ s
\ e P - 20N
\ s R e - . ) B G e

A v 'Avk’."t A 5. 4F ) L

M oL A ; g

iy 1‘:\.)'3.’6‘ b} ‘s ) {(\




Remerciements

Je tiens tout d’abord a remercier le ministére de I'éducation nationale, de I’enseignement

supérieur et de la recherche en France et le ministere de la recherche scientifique en Irak.

Cette thése a été effectuée au sein du laboratoire Chrono-Environnement. Je remercie Daniel
Gilbert, directeur du laboratoire de m’avoir accueilli et permis d’effectuer cette étude dans les
meilleures conditions. J’aimerais associer a ces remerciements tout le personnel administratif

et technique de cette institution pour leur aide et leur gentillesse.

J’adresse mes vifs remerciements a mon encadrant de thése Lotfi Aleya Professeur a
I’Université de Franche-Comté (France) qui a participé activement au bon déroulement de
cette thése. Merci pour tous tes précieux conseils scientifiques, tes relectures, nos nombreuses
discussions dans ton bureau, et ton aide tant dans la conception des essais que dans

I'interprétation des résultats

Mes remerciements s’adressent aux membres du Jury pour avoir accordé de leur temps a la
lecture, a la critique et a I'amélioration de mon travail. Je tiens a exprimer toute ma gratitude a
Michel Denis (Directeur de recherche émérite du CNRS de [I’Institut Méditerranéen
d’Océanologie de I’Universit¢ d’Aix Marseille (France) pour l'honneur qu'il m'a fait de
présider mon jury, ainsi qu'a Hervé Grisey Docteur, directeur technique Hydrogéotechnique et
membre du SICTOM (France) pour avoir accepté de relire ce manuscrit en tant
qu’examinateur), Je remercie également Monsieur Nicolas Capelli (Maitre de Conférences a
I’Université de Franche-Comté (France)), le docteur Jean-Louis Ducreux, Directeur de
I’ Atelier d’Ecologie Urbaine de Paris) et Monsieur Ahmed Athbi, Professeur a 1’Université de
Basrah (Irak) d'avoir accepté de rapporter et d’examiner ce travail et pour avoir appose leurs

regards d'experts sur mes travaux.

Je souhaiterais adresser mes remerciements a Frédéric Gimbert, Maitre de Conférences au
laboratoire Chrono-Environnement pour sa grande collaboration lors de la rédaction de
I’article sur Chironomus riparius et de nouveau merci a Lotfi Aleya pour son aide précieuse

dans la rédaction des autres articles.

Un grand merci a Xavier Laffray pour son co-encadrement pour la partie traitant des aspects
« Végétaux et échanges gazeux » de ce travail. Malgré 1'éloignement, il m’a apporté au cours
de ces années tous les éléments nécessaires a I’aboutissement de ce travail. Merci d’avoir

assuré toute la partie technique des expérimentations avec le Ciras2 sur la lagune



d’Etueffont, ainsi qu’au laboratoire et d’avoir toujours pris de son temps pour m’aider et

répondre & mes questions.

Je remercie plus particulierement Alexia Lavallée (Directrice technique du SICTOM) et ainsi
que les personnes de 1’ Atelier d’Ecologie Urbaine (Nelly Duranton et Gilles Gallinet) pour les

prélevements sur le terrain et leur disponibilite.

Je voudrais également sinceérement remercier aux personnels du laboratoire QUALIO pour
’analyse dirigé par Bernard BOTELLA.

Je remercie également tous mes amis doctorants, post-doctorants: Javier, Lisa, Ahmed,
Stéphanie, Thiebaut ainsi que tous mes amis doctorants Irakiens a Besangon, qui m’ont

soutenu et ont porté un grand intérét concernant mes travaux.

Je remercie également mon pére, mes fréres et mes sceurs pour leur soutien moral durant ces

quatre années d’absence.

Enfin, un grand MERCI a ma femme et mes enfants pour leur patience et leur soutien pendant
la période de these.

ALASHOOR AHMED

Décembre 2016



TABLE DES MATIERES

Chapitre 1 Introduction générale

INEFOTUCTION ... e bbbt b bt b e 1
1.1 Aspects juridiques de la gestion des déchets dans I'Union Européenne............cccccceevencenenne 3
1.2 Législation en Europe sur [a mise en déCharge ........ccoveiiiieiiiiiie e 4
1.3 GENEFAtiON dES IIXIVIALS.........cuiieiiiiieiiteie ettt 5
1.4 Les gaz des décharges d’ordures MENAZEIES...............ccveiveeiieiieiieiie e 6
Q. GENEIALION B JAZ ...eveieeieeieiei ettt sttt b ettt b ettt b ettt b et be e enen 6
b. La quantité et la qualité de 1a mise en dBChArge ........c.oeirierirerireneee s 8
1.5 Décharge des déchets pollution et CONTIOIE ............ccoviiiiiiiiicee e 8
1.6 Les processus physiques, chimiques et biologiques dans la décharge...........ccccocvvvvviiiviieinnnn, 9
1.6.1 Processus phySiCO-CHIMIGUES ......c..cieiriririirteiet ettt sttt sne e 9
1.6.2 Processus DIOChIMIGQUE .......ccueoueeiiiecceee ettt st s beeaesreennens 11
1.7 Organisation AU MANUSCEIT.........coiiiiiiiieiie et te e st tesae e e s teeseesresta e besreeneesreans 13

Chapitre 2 Site d’étude : la décharge d’Etueffont

INErOAUCTION GENEFAIE...........cieiece e be e st e s te et e s beete e besreene e re e 15
2.1 SHEE A ELUTR ... ettt bbbttt b ettt b et 16
2.2 La plate forme déchetterie - quai de transfert (PDQT). ...ccccoeviiiiieiiiice e 18
2.3 Géologie et hydrogéologie dU SIe. ..ot s 19
2.3.1 CONLEXLE GEOIOGITUE. ...veveeeeeiieiiete ettt ettt ettt s te et e s te e b et e e e e besbeensesteeseenbesssensesseennas 19
2.3.2 Contexte hYdrogEoIOgITUE. ......eecviiveeiecieeteete ettt ettt st s e e be st s e sbeere e besteenaesreennas 20
2.4 Structure et état du site et de SES COMPOSANTES ........ccuevirirririeirieiniiere e 23
241 MOGEIAGE ...ttt ettt e st e et et e s beesa e bests e besbeenbesbeeseenbestsenaenreeanas 23
2.4.2 RECOUVIBIMENT. ...cutiiiieeieiieetieit ettt sttt ettt s r e e n e st e e e s r e nesr e ese e nesreeneennesanes 23
2.4.3 IMIBIIONS. ...ttt bbbt h bbbt n ettt b s 24
2.5 Systeme de gestion des ruissellements de SUFTaCE..........c.ccevveieeiiieiece e 28
251 Systéme de gestion deS HIXIVIALS .......ccveveiririrerienieereeeeeeeee et seens 28
2.5.2 Suivi de 'impact hydrogéologique 10Cal.........ceceririeririisinieceeeeee e 29
2.5.3 Localisation et géo-référencement de tous les points de prélevement ............cccccevvevveivrcenennns 33

2.5.3.1 GBO- FETEIENCEIMENT ...eeieeeeeeee ettt e ettt e ettt e et esereesereeeseseesareessseesaseessseesareesaeeesareesan 33



Chapitre 3 Evaluation et composition des lixiviats dans les lagunes

L INTFOAUCTION ...t h bbb ettt b bbb b n e enes 35
3.2 Materiels L METNOTES .......ccooviiieiiiti e 36
3.2.1 Suivi du systéme de gestion deS HXIVIALS ........ccecvrueriririrerirerieerieereeseeee e 36
3.2.2 Procédure d’échantillonnage des lIXiVIats ......cceeveerireeriereesieneeieieseee e 36
3.3 Suivi de ’impact hydrologique local.................ccccoooiiiiiiii 38
3.3.1 Prélevement de deux échantillons d’eau (Figure 3.3) ....ceoveeiiiniiniiniieeeeeeec e 38
3.3.2 Stratégie d’échantillonnage des liXiviats DIULS ......ccvevverereerenenienineeeseee e e 39
3.4 MESUIE S PAFAIMELIES ......cviviiiieeiete ettt ettt b bbbt b ettt e bbbt 39
3.4, 1 IMIESUIES TN STTU. c.eeteirteiietetet ettt ettt b ettt b et b e b b e enes 39
3.4.2 MesSures en 1aD0TaL0ITE .........cooveirieiirieirc et 39
3.4.2.1 MALIErE OFQANIGUE. .....eveueeveneeteieteeeieste ettt sttt ettt ettt et bt be e ebe s e se st et sbenesteneas 39
3L4.2.2 TONS MEJEUS ..ttt sttt sttt ettt b s bt st s b et e b et et e st ebeebesbe s b et e s et et eneeseebesaeebeee 40
3.4.2.3 EIEMENLS-LIACES. ... cveuievenieieieteeete ettt sttt ettt ettt ettt ettt steneas 41

BB RESUITALS ...ttt 42
3.5.1 Surveillance NYArolOgiUE. ........cureriririerieieiee ettt neen 42
3.5.2 Systéme de gestion des ruissellements de SUrface..........ccceveruerieieieiriceseeeeeeeee e 42
3.5.3 Systéme de gestion deS IIXIVIALS .......coueirueirieirieirieeieeee et 42
3.5.4 Etude des parametres PRYSIQUES..........ccuivieeeeeereeereeseeseeesesessssessssesessssessesssssssessesssessssssans 44
3.5.5 Etude de parametres ChIMICUES ...........oceuivieeveeeeeeeeeeeseeseeesesessssesessesessssesssssssssssssesssessssssans 47
3.8 DIESCUSSION ...tttk b bbbt bt bbbt b et bt n et 64
BLB. 1 LIXIVIBES ...ttt bbbt 64
3.6.2 MEtaUX danS 185 TAQUNES........cueeiicteeececteee ettt ettt et s e sttt sre e e reennas 69
CONCIUSION ...t bbb bbb bbbt b bt b et b st n et 72

Chapitre 4 Contamination métallique des sédiments du site de la décharge d’Etueffont

I 1 oo [ od 1 o o SOOI 75
4.2 Materiels € MELNOAES ........cociiiiiiice ettt se e 76
4.2.1 Suivi du systeme de gestion d8S DOUES........cveveieirirerereeeree et 76
4.2.2 Procédure d’échantillonnage du SEAIMENt.......ceeveerierveriieiiiereereeree e seeereesreeseesnesseeens 76
4.2.3 Préparation et analyse des 6Chantillons .............ccceveeivieceicicee e 78

A3 RESUITALS ......eviceiciicee ettt b e b et e s a ettt et n e re b et et e be e nrennens 79

I T [(o1 U 1Y (o ] o TP 100



(O] o 1¢] [V L (o] o IR T T RRTPR 104

Chapitre 5 Impact du panache de lixiviats sur la qualité de I’eau souterraine

ST 111 oo 1801 o] o IO TSROSO PR PP 106
5.2 Matériels €t METNOGES ........ccoiiiiiiic s 107
5.2.1 Stratégie d’€chantilloNNAGE ........ccoeeriiiiiiiireeere et 107
5.2.2 Définition du programme de suivi post-eXploitation............cccceveeeereneeceneseece e 107
5.2.3 Points d’échantillonnage iNItIAUX ......ccoverueriieereenienie ettt e b e 107
5.2.3. 1 EAU SOULEITAINE ...ttt ettt sttt ettt b e e b et ese s ebeneenes 107
5.2.3.2 Points d’échantillonnage coOmplémentaires ...........coceevverereerereeneseeieeneneesieseeseeseeseens 108
5.2.4 Programme @NalYTIQUE........cueeeiririnireeieteeeee sttt sttt 109
B3 RESUITALS .....eveeetisie ettt b et b bbb b bt R e bbb nr b ne e 110
5.3.1 Etude des paramétres physique (TabIau 5.1) ........c.ceveveeveereereerersreeieeseeseeeeesesseesesses e seeseenes 110
5.3.2 L’cau SOUteIraine CONTAMINEE. .......eeccveeerreerieeeirreesreesiseeessseessseeessseesseessseeesssesssssssssssssnsesensees 111
5.3.3 Paramétres chimiques dans 1€ PIEZOMELIES.........coccuveirieireiirerreeeeee e 115
5.3.4 1LeS ESPECES TOMIGUES ...euveeureeureenteenieeritesteeteesteesteesteesutesutesmee e bt e bt e sbeesseesaeesnseenseenseesaeesanenas 117
5.3.5 LES MATAUX ..ttt ettt ettt ettt st be sttt e et et e st et e eb e s b e ste s et eneeneeneesessenaenee 122
5.2 DISCUSSION ...ttt sttt ettt st be e e et s e bt eb et e b e bt et e s e bt e bt e b e e ke ne e b et et e Rt e ne et e e b e nbe st e be e e e 130
L0700 0] 11 ] o] o S PR 136

Chapitre 6 Les effets des métaux lourds sur les échanges gazeux et la fluorescence des
chlorophylles dans (Typha latifolia)

LCT0 I 11 oo 111 o] o IO RSOOSR 139
6.2 MALtEriels €1 IMETNOES .......c.vevieiicie ettt e et sr et e 139
6.2.1 Analyse des métaux lourds et MELAllOIAES. ........cceecveiiiieececeeeee e 139
6.2.1.1 Echantillonnage du sédiment et des MaCrOPRYLES ........cceecvevieeeerieseeeecte ettt 139
6.2.1.2. Préparation des échantillons de MacrophyLes.........ccceverueriereeeeinienenereeeee e 139
6.2.1.3. Préparation des échantillons de SEAIMENtS ...........cceeueverieieeeeieececese e 140
6.2.1.4. Analyse des EChaNTIlIONS ..........ccoceeiiiiiiieieeeceeeeee et 140
6.2.1.5. Détermination des paramétres de phytoremediation ............cceceevvverienereniereerieisesereens 141

6.2.1.2. ANalySes PhYSIOIOGIGUES .......eeeeiieieieeeeete sttt ettt ettt saeeeeseeenens 141



8.3 RESUITALS ..ottt e e et e e ettt e e et e e e et e e e eateeeeeeeeeeaaeeeeanneaeaan 151

6.3.1 Analyse des métaux lourds et MEtallOIAES. ........cceecvevrieiecereeeee e 151
6.3.1.1 Contaminations potentielles du sédiment par les métaux lourds...........cccoevverereennennn 151
6.3.1.2. Stockage des métaux et métalloides dans les macrophytes et relations avec le sédiment
..................................................................................................................................................... 153

6.3.2 MeSUIreS PRYSIOIOGIGUES ....c..oveuiriiriintirieieieeeteie sttt ettt sttt 159
6.3.2.1. Paramétres de Croissance des PlAntS ..........cceveereirienirieninereeeree e 159
6.3.2.2. ANAIYSE dES PIGIMENTS ....cueiuiiiiriiriirierteieieie ettt ebesne b e 161

5.4 DISCUSSION ...ttt sttt b bbbkt b ke e bbbt e s e bt e b e e b e ke sb ke e et e st e bt et e e b be st e b e b e e 166

6.4.1 ANAlySe d8S SEAIMENTS........ccuruiiriiirieietere ettt ettt st seene s 166

6.5.2 Stockage des métaux lourds et métalloides dans les parties SOUerraines ............cccceceereenene 167

6.4.3 Stockage dans les parties aériennes (EC_AG et TLF) ...covovevievieeeieeseseeeeeeeeeeie e 170

6.4.4 Effets des métaux lourds et métalloides sur les paramétres morphologiques ............cc.uc....... 173

6.4.5 Effets des métaux lourds et métalloides sur la photoSynthese.........cccevveeveveieeceneeiecieeene, 174

(0] T [ o] o LTRSS PR 176
Chapitre 7 Etude des microorganismes de la décharge d’Etueffont : apport de la
cytométrie de flux

8 T 1 a4 o 11 o1 1 T ST 178
7.2 Materiel & METNOAES. ........cooiiiic et ee e 180

7.2.1 Etude des parametres DIOtIQUES ........cceeveieieieieiscetes ettt 180
7.2.1.1 Prélévement et conservation des échantillons d’eau des lagunes..........ccceeeereererrnennnen. 180
7.2.1.2 Détermination et comptage du microphytoplancton et des Ciliés...........cccccevvevveirenennens 181
7.2.1.3 Identification des procaryotes hétérotrophes et des populations
ultraphytoplanctoniques par cytométrie en flUX .......ccocuevieieicieiciceeeeeee s 182
7.2.1.4. Concentration des populations de procaryotes hétérotrophes et
(B1 L= o] a1 V2 uo] o1 = U Tod (o] a1 Lo [0 LSS 183
7.2.2.4 Principe du fonctionnement du cytometre en fluX ........cccceeveveiveneneciecieeeeeeeens 184
7.2.1.5 Les assemblages des procaryotes hEterotrophes...........ccecveveieeresesieceeieeeeeeseeins 186
7.2.1.6 Les assemblages autOtrOpNES...........ooeveeiiereeieee ettt 186
7.2.1.7 Acquisition et traitement des données CytOMEtriQUES .......cccevrererieriereeieieeseneneens 186

T3 RESUITALS .....oveeeeeeecee ettt ettt st e e s e s e b e e b e s beseesbe e et eneeneereenenneneeneeeeneas 190

7.3.1 Les conditions environnementales (tableau 7.1) .......ccocveeieriecierieeereseeese e 190

7.3.2 Procaryotes NEtEIrOIrOPNES ......c.veveiririsesieeee ettt st st sae e 191



7.3.3 UIraphytopIanCLON ........c.cociieeeeeeeeeee ettt sttt st et e e e nes 193
T4 DISCUSSION ...ttt etttk b bbbt s bbbt bbbt e st e bt e bt btk eeb bt e e Rt e bt nb e s bt e st et e e e 209

(O] o 1¢] [V L (o] o [T 211

Chapitre 8 Etude de la bioaccumulation des éléments traces métalliques dans le
Chironome (Chironomus riparius)

8L INTFOAUCTION ...ttt bbbttt b e bt b b nen e 213
8.2 MAtErielS & METNOUES ........ocviiiiiiiic s 215
8.2.1 Materiel DIOIOGIGUE .....c.coveiriiieieieieiet ettt 215
8.2.2 DiSpositifs A EXPOSTHION .. .eeruieruiiriirtieiteeiteestte sttt ettt sttt b e sbeesbeesaeesteenreesbeesaeenas 218
8.2.3 FractionNemeNt AS JAIVES .........c.coiiiiriiiiieiricee et 219
8.2.4 ANAIYSES CIMIQUES .....ccviitieieciieeete ettt ettt ettt te e e be e et e st e e e e steste e b e sbeeasenbeennenes 219
B.2.5 SHALISLIGUES. ....ccuerueitirteeeteiet ettt sttt ettt b e bbbt s et e e se b eb e st e nne e 220
8.3 RESUITALS .....cvveviciiciicie ettt e e st e seebe e b e et e sa et et et e neeneereerentenrenneee e 221
B4 DISCUSSION ...ttt b bbb bbbt bbb bbbt b bt n e 231
8.4.1 Contaminations eNVIroNNEMENTAIES. ........cc.eoveieiririnireree e 231
R O = T SO UPUPRRRRRR 231
BL4.1.2 SEUIMENLS ...ttt ettt b ettt b et ettt bt enesteneas 232

BLA. L3 IMES... ettt ettt b e bt ettt et e b e b e nbeeshe e et e eane s 234
8.4.2 Biodisponibilité / bioacCumulation...........coceeiiiieieiiceece e 235
8.4.3 Fractionnement et potentiel toXique des ETM ......ccoiiiieiiiieeeeceee et 240
CONCIUSTON ... bbbttt h bbbt bbbt e sttt b b bbb 244

Chapitre 9 Etude de la bioaccumulation des éléments traces métalliques dans les
différents tissus du gardon (Rutilus rutilus)

0.1 INTFOTUCTION ...ttt b ettt b bbb bt e ettt b bbb n e 246
9.2 Présentation du gardon Rutilus rutilus (LinNaeUS 1758)........ccovverrerenereieineseneseenienenneas 248
0.2.1 SYSIEMALIGUE ....veeverietiteiee ettt ettt sttt ettt et et e st b e b e e eseeseebeebesbesae s e s esseseeseeseesesaenes 248
9.2.2 Morphologie et anatomie (FIGUIE 9.1).....couerieiieieree ettt 249
9.3 NOMS VEINACUIAITES ...ttt ettt 250

9.4 Distribution gloDale............eo e s 250



9.5 Risques sanitaires, toxicologiques et COtOXiCOIOGIQUES ......veveeeirerirerierieeeeeeeee e 251

8.6 Materiels €t METNOUES ......c.ooveieieieieers ettt 252
9.6.1 Technique de iSSECLION ......cviiueeiiiieiee ettt st e aesreeaesreennens 252
9.6.2 Analyse des éléments traces MELAHIIGUES........ccevveeceerrireeriecie ettt 253
9.6.3 Le Facteur de TranSTert (TF) .....cuo ettt 254
9.7 RESUILALS BT QISCUSSION ....c.vevieiieiieiieiesieste et ste ettt ressesbesteste st et e e eseasessesneseessenseneas 254
9.7.1 Comparaison des valeurs en ETMs au niveau du muscle du gardon de la présente étude
par rapport aux valeurs trouvées dans la litterature .............ccoecveeneinenncneereeeeeeee 258
9.7.2 Le Facteur de Transfert (FT) .ottt st 258

(@00] 1o [V [0] 0 3PP 261



LISTE DES FIGURES

Figure 2.1 : schéma de présentation du site et surface des différentes entités (Belle, 2008)...19

Figure 2.2 : coupe géologique NO - SE au niveau du site, d'apres la carte géologique de
Thann au 1/50000- (Belle, 2008).......erinritit et 20

Figure 2.3 : localisation de ’ISDND du SICTOM Sous Vosgien (90) — IGN (Géoportail)...21

Figure 2.4 : vue panoramique de I’ISDND d’Etueffont (90) dans son environnement général —
Drone Atelier d’Ecologie Urbaine/Terranodrone. ............ccoooviiiiviiiiiiiiiiiiiiiiiaiianns 21

Figure 2.5 : périmétre de ’ISDND d’Etueffont (90) - Drone Atelier d’Ecologie
Urbaine/Terranodrone. . ..........ouuiuie it 22

Figure 2.6 : vue des avoisinants du SICTOM Sous Vosgien (90) - Drone Atelier d’Ecologie
Urbaine/Terranodrone. . .. .....ooue ittt e, 22

Figure 2.7 : vue des avoisinants du SICTOM Sous Vosgien (90) - Drone Atelier d’Ecologie
Urbaine/Terranodrone. ... ....c.ooue i, 23

Figure 2.8 : vue sur le merlon arri¢re de ’ISDND du SICTOM Sous Vosgien (90) - Drone
Atelier d’Ecologie
Urbaine/Terranodrone. .. .......uuuni et 24

Figure 2.9 : vue sur le merlon arriére et latéral Sud de ’ISDND du SICTOM Sous Vosgien
(90) - Drone Atelier d’Ecologie Urbaine/Terranodrone. .............o.ovvvveuiiniinineeneeneannnnnn 25

Figure 2.10 : Vue sur le merlon frontal ’ISDND du SICTOM Sous Vosgien (90) - Drone
Atelier d’Ecologie Urbaine/Terranodrone. ............ovueiuuintiiieiiiiii e eeeee e 25

Figure 2.11 : vue sur le merlon latéral sud ’ISDND du SICTOM Sous Vosgien (90) - Drone
Atelier d’Ecologie Urbaine/Terranodrone. ...........o.ovuivutiiiiiiiiiiieieie e 26

Figure 2.12 : vue aérienne 1/2 de détail (Nord-Ouest) sur la végétalisation du massif de déchet
de ’ISDND du SICTOM Sous Vosgien (90) - Drone Atelier d’Ecologie
Urbaine/TerranOUrONe. ... ...t e e e e e et ee e 26

Figure 2.13 : vue aérienne 2/2 de détail (Sud-Est) sur la végétalisation du massif de déchet de
I’ISDND du SICTOM Sous Vosgien (90) - Drone Atelier d’Ecologie
Urbaine/TerranOarONe. ... ... e e 27

Figure 2.14 : bassins de gestion des ruissellements - Etat de végétalisation -Drone Atelier
d’Ecologie Urbaine/Terranodrone. ............ouutiiiuiitiiti e e aieeeaann 27

Figure 2.15 : vue aérienne des Lagunes de I'ISDND du SICTOM Sous Vosgien (90) - Drone
Atelier d’Ecologie Urbaine/Terranodrone — 30 Octobre 2013...........coooiiiiiiiiiiiiiniin. 29



Figure 2.16 : plan de situation des piézometres et réseau hydrographique sur fond de carte
topographique (Belle, 2008). ..ottt e 30

Figure 2.17 : implantation sur image Google Earth et orthophotographie drone des
0TS0 18 T 8 (< 32

Figure 2.18 : implantation sur image satellite Google Earth et orthophotographie drone des
0 TS0 88 T8 (<P 32

Figure 3.1 : chronologie de différentes campagnes de prélévements des lixiviats................36

Figure 3.2 : implantation sur image satellite Google Earth des prélevements d’eau des lagunes
et lixiviats en sortie de massif de déchets.............coooiiiiiiiiiiiii 37

Figure 3.3 : implantation sur image satellite Google Earth des prélévements d’eau dans les
ruisseaux Gros Prés et Mont Bonnet....... ... 38

Figure 3.4 : variation saisonnicre de la température dans I’eau superficielle et les lixiviats....45
Figure 3.5 : variation saisonniére du pH dans 1’eau superficielle et les lixiviats................. 46
Figure 3.6 : variation saisonniére de la conductivité électrique dans 1’eau superficielle et les
70 1P PP 46
Figure 3.7 : variation saisonniere de la Demande Biologique en Oxygeéne (DBOS5) dans I’cau
superficielle et 1es IIXIVIALS. ....o.uitt it e e 48
Figure 3.8 : variation saisonniere de la Demande Chimique en Oxygene (DCO) dans I’eau
superficielle et les IIXIVIALS. .......ie i e 48
Figure 3.9 : variation saisonniére en bicarbonates dans I’eau superficielle et les lixivia.....49
Figure 3.10 : variation saisonniere en nitrates dans I’eau superficielle et les lixiviats.........51
Figure 3.11 : variation saisonniére de nitrites dans I’eau superficielle et les lixiviats...........51
Figure 3.12 : variation saisonniére en azote ammoniacal dans 1’eau superficielle et les

IXIVIAES . . e ettt e e e e e e e 52

Figure 3.13 : variation saisonni¢re en azote Kjeldahl dans 1’eau superficielle et les
EXAVIALS . e ettt ettt e e e e 53

Figure 3.14 : variation saisonniere en fluorures dans I’eau superficielle et les
LIXIVIALS .. oo e ettt ettt ettt et 54

Figure 3.15 : variation saisonniere en sulfates dans 1’eau superficielle et les lixiviats.........55

Figure 3.16 : variation saisonniére en chlorures dans I’eau superficielle et les lixiviats........ 55



Figure 3.17 : variation saisonniére d’aluminium dans 1’eau superficielle et les lixiviats......57
Figure 3.18 : variation saisonniére du Bore dans I’eau superficielle et les lixiviats........... 58
Figure 3.19 : variation saisonni¢re en manganése dans I’eau superficielle et les lixiviats....58
Figure 3.20 : variation saisonniere en sodium dans I’eau superficielle et les lixiviats......... 61
Figure 3.21 : variation saisonnicre en calcium dans I’eau superficielle et les lixiviats........ 61

Figure 3.22 : variation saisonniére en magnésium dans 1’eau superficielle et les lixiviat......62

Figure 3.23 : variation saisonni¢re en potassium dans 1’eau superficielle et les lixiviats........ 62
Figure 4.1 : chronologie des différentes campagnes de prélevement des sédiments............ 76
Figure 4.2 : implantation sur image satellite Google Earth des prélevements de boue......... 77

Figure 4.3: variations spatiotemporelles des concentrations de Matiére Seche

(exprimées en g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre lagunes.81
Figure 4.4: variations spatiotemporelles des concentrations en calcium

(exprimées en g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre lagunes.81
Figure 4.5: variations spatiotemporelles des concentrations en magnésium

(exprimées en g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre lagunes82
Figure 4.6: variations spatiotemporelles des concentrations en sodium

(exprimées en g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre
AU . . . ettt 82

Figure 4.7: variations spatiotemporelles des concentrations en potassium

(exprimées en g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre
T 0 83

Figure 4.8: variations spatiotemporelles des concentrations en aluminium

(exprimées en g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre
NS . . . ettt 86

Figure 4.9: variations spatiotemporelles des concentrations en arsenic

(exprimées en g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre
JA U . .ttt 86

Figure 4.10: variations spatiotemporelles des concentrations en cadmium



(exprimées en g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sediment des quatre
JAgUNIES . ..ttt 87

Figure 4.11: variations spatiotemporelles des concentrations en chrome

(exprimées en g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre
JAGUNES. .. 87

Figure 4.12: variations spatiotemporelles des concentrations en cuivre

(exprimées en g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre
JAGUNIES . .. 88

Figure 4.13: variations spatiotemporelles des concentrations en nickel

(exprimées en g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre
JAGUNIES . .. 88

Figure 4.14: variations spatiotemporelles des concentrations en zinc (exprimées en g kg-1
MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre lagunes............................ 89

Figure 4.15: variations spatiotemporelles des concentrations en fer (exprimées en g kg-1 MS)
dans les différents échantillons de sédiments des quatre lagunes...................cccevevinnene. 91

Figure 4.16: variations spatiotemporelles des concentrations en étain (exprimées en mg kg-1
MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre lagunes............................ 91

Figure 4.17: variations spatiotemporelles des concentrations en bore (exprimées en mg kg-1
MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre lagunes................................92

Figure 4.18: variations spatiotemporelles des concentrations en plomb (exprimées en mg kg-1
MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre lagunes............................ 93

Figure 4.19: variations spatio-temporelles des concentrations en chlorures

(exprimées en mg kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre
JAgUNIES . .. 95

Figure 4.20: variations spatio-temporelles des concentrations en sulfates (exprimées en mg
kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre lagunes..................... 95

Figure 4.21: variations spatiotemporelles des concentrations en carbone organique total
(exprimées en g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre
J IS . . .ttt 98

Figure 4.22: variations spatiotemporelles des concentrations en bicarbonates (exprimées en g
kg-1 MS) dans les différents échantillons de sediments des quatre lagunes...................... 98



Figure 4.23: variations spatiotemporelles des concentrations en azote ammoniacale
(exprimeées en g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sédiments des quatre lagunes..99

Figure 4.24: variations spatiotemporelles des concentrations en azote Kjeldahl (exprimées en
g kg-1 MS) dans les différents échantillons de sediments des quatre lagunes.................... 99

Figure 5.1: chronologie des différentes campagnes de prélévements des sédiments.......... 107

Figure 5.2 : implantation sur image Google Earth et orthophotographie drone des
prélevements d’eau dans les piéZomeEtres. ... ...o.ouviuiirintit i 108

Figure 5.3 : implantation sur image satellite Google Earth et orthophotographie drone des
prélevements d’eau dans les pIEZOMELIES. .. ...ovueiiiiii i e 109

Figure 5.4 : variation saisonniére en indice HCT C10-C40 dans les différents
DI ZOMIBE S, ..ttt ettt e e e e 112

Figure 5.5: variation saisonniére en indices cyanures dans les différents piézométres....... 114

Figure 5.6: variation saisonniere des indices phénols dans les différents

770 111518 £ S PPN 114
Figure 5.7: variation saisonniére en DCO dans les différents piézométres..................... 116
Figure 5.8: variation saisonniére en DBO5 dans les différents piézometres.................... 116
Figure 5.9: variation saisonniere en COT dans les différents piézométres...................... 117
Figure 5.10 : variation saisonniere en nitrate dans les différents piézométres.................. 119
Figure 5.11 : variation saisonniere en nitrite dans les différents piézomeétres.................. 119
Figure 5.12 : variation saisonniére en azote kjeldahl dans les différents piézometres......... 120

Figure 5.13 : variation saisonniére en phosphore total dans les différents piézometres.......120
Figure 5.14 : variation saisonniére en fluorures dans les différents piézométres............... 121

Figure 5.15 : variation saisonniere en matiéres en suspension totales dans les différents

(770 11118 £ PSPPI 121
Figure 5.16 : variation saisonniére en arsenic dans les différents piézométres.................124
Figure 5.17 : variation saisonniere en cadmium dans les différents piézometres.............. 124
Figure 5.18 : variation saisonniére en chrome dans les différents piézometres.................125
Figure 5.19 : variation saisonniére en cuivre dans les différents piézometres.................. 125

Figure 5.20 : variation saisonniere en mercure dans les différents piézometres................ 126



Figure 5.21 : variation saisonniere en nickel dans les différents piézometres.................. 126
Figure 5.22 : variation saisonniere en plomb dans les différents piézomeétres.................. 127
Figure 5.23 : variation saisonniere en Zinc dans les différents piézometres.................... 127

Figure 6.1: Vue schématique de la conversion d'énergie primaire et le transport d'électrons

primaires dans la photoSynthese...........ouiiiiiiii i 148
Figure7.1: procédure de sédimentation.. PR & < X |
Figure 7.2: deux cuves de sedlmentatlon de 20 et 10 ml ............................................ 181
Figure 7.3: microscope inversé de type Leica. .. .....ouvuinininiiiiiniieeeee e 182
Figure 7.4: méthode de comptage d’Uthermohl.................oooiiiiiiiiii . 182
Figure 7.5 : principe de fonctionnement du cytométre en flux..............cocovininiiinieennne. 185

Figure 7.6: cytogrammes typiques de la résolution des groupes de cellules
ultraphytoplanctoniques (A et B) et des cellules procaryotes hétérotrophes(C)................ 187

Figure 7.7: résolution de groupes de procaryotes hétérotrophes typiques par cytométrie en
flux. La fluorescence verte par rapport a la dispersion latérale indique un lien avec la structure
cellulaire. L’histogramme représente les groupes HNA et LNA apres coloration au SYBR
Green. a.u. : unité arbitraire. R5: HNAZ1; R6 : HNA2; R7 : LNAL; R9 : autres
picohétéretrophes; R10: LINAZ. ... .ot e 201

Figure 7.8 : analyse de redondance (RDA) de I’abondance des assemblages de procaryotes
hétérotrophes en relation avec les piézométries, la decharge et les lagunes. Les valeurs propres

des deux premiers axes sont indiquées par Al et A2.........cooiiiiiiiiiiiiiii e, 202

Figure 7.9 : analyse de redondance (RDA) de I’abondance des assemblages de procaryotes
hétérotrophes en relation avec les périodes d’échantillonnage (avril et novembre). Les valeurs
propres des deux premiers axes sont indiquées par Al et A2...........cooviiiiiiiiiiiiiiiii, 203

Figure 7.10 : analyse de redondance (RDA) de I’abondance des assemblages de procaryotes
hétérotrophes abondances en relation avec les fluorures et pH. Les valeurs propres des deux
premiers axes sont indiquées par Al €t A2. ...t 204

Figure 7.11: résolution des groupes d’ultraphytoplanctons typiques par cytométrie en flux. La
fluorescence rouge et orange des cytogrammes permet une résolution parfaite de groupes
d'ultraphytoplanctons. a.u.: unité arbitraire. R3 : Perles Trucount (Becton Dickinson); R4 :
Perls 2 um; R5 : nanoeucaryotes 1; R6: picoeucaryotes; R7 : nanoeucaryotes 2 ; R8 :
nanoeucaryotes 3 ; R10: nanocyanobactéries 1 ; R11: nanocyanobactéries 2.................. 205

Figure 7.12 : analyse de redondance (RDA) de I’abondance des assemblages des groupes
d’ultraphytoplanctons en relation avec les piézometres, la décharge et les lagunes. Les valeurs
propres des deux premiers axes sont indiquées par Al €t A2..........coiiiiiiiiiiiiiiiiianns 206



Figure 7.13 : analyse de redondance (RDA) de I’abondance des assemblages des groupes
d’ultraphytoplanctons en relation avec les périodes d’échantillonnage (avril et novembre). Les
valeurs propres des deux premiers axes sont indiquées par Al et A2............covviiinine... 207

Figure 7.14 : analyse de redondance (RDA) de I’abondance des assemblages des groupes
d’ultraphytoplanctons en relation avec la température et le pH. Les valeurs propres des

deux premiers axes sont indiquées par Al €t A2.......c.ooiriiiiiiiii i e 208

Figure 8.1 : cycle de vie des Diptéres Chironomidae et durée des quatre stades biologiques en

conditions controlées optimales de développement pour 1’espéce Chironomus riparius.
D’apres OLIVEr, 107 1. . e e e 217

Figure 8.2 : a) systémes d'exposition des larves de C. riparius; CTRL (a droite) SWISS (a
gauche). b) Plan d'échantillonnage appliqué au premier bassin de collecte des lixiviats de
décharge; Cages CTRL (cercles bleus), Cages SWISS (cercles rouges), piéges a MES (cercles
0] [ =) F PSP 219

Figure 8.3 : croissance des larves de C. riparius au cours de l'exposition ; I’évolution de la
taille des individus CTRL (Vert pointillés) et SWISS (vert trait plein) est exprimée en mm ;
I’évolution de la masse des individus CTRL (jaune pointillés) et SWISS (vert)............... 223

Figure 8.4 : cinétiques d'accumulation des différents ETM considérés au sein des différentes
fractions étudiées : H (bleu), P (vert), S (violet) et en fonction du traitement appliqué aux
larves : CTRL (pointillés), SWISS (traits continus).............c.oeoviiiiiriiiiianiieaneninn, 224

Figure 8.5 : fractionnement des différents ETM en fonction du traitement, des fractions P
(vert fonceé) et S (vert clair) et du temps (Calculé sur la base du H théorique soit moyenne ([S]

A P])) et 230
Figure 9.1: morphologie du gardon Rutilus rutilus............c.cocoiiiiiiniiiiiiiiii e 249
Figure 9.2 : distribution mondiale de R. rutilus. Carte du GBIF (2010)......................... 251
Figure 9.3 : emplacement des INCISTONS. .. ....eoviutirt ittt ettt e et eeieaeaas 252

Figure 9.4 : vue latérale gauche résumant la position des principaux organes / appareils chez
1€ GArAON. .. .t e e 2D 3



LISTE DES TABLEAUX

Tableau 2.1 : caractéristiques morphométriques des quatre lagunes de la station d'Etueffont.29
Tableau 2.2 : synthese des coordonnées GPS des points de prélévements........................ 33
Tableau 2.3 : caractéristiques des PIEZOMELIES. ... ..o.vvuiitiiti it e i 34

Tableau 3.1 : teneurs en éléments nutritifs des différents échantillons du lixiviat dans les
différentes lagunes du site de la décharge d’Etueffont entre octobre 2013 et avril 2016,
(moyenne * écart-type) exprimés en mg .I-1 pour le fer et ug .1 -1 pour les autres éléments..63

Tableau 4.1 : les analyses boues réalisées en laboratoire sur le systeme de gestion des
LD AT LTSS RUPSUPOSRO 78

Tableau 4.2: teneurs en ETMs des différents échantillons de sédiment dans les lagunes du site
de la décharge d’Etueffont entre octobre 2013 et avril 2016, (moyenne + écart-type)
eXPrimEs eN MG KO-1 M. ..o 96

Tableau 5.1 : variations spatiotemporelles des températures (°C), pH et conductivité (us.cm-1)
dans les différents PIeZomELIeS. ... ...iui ittt 113

Tableau 5.2 : concentration des différents paramétres (moyenne + type écart) au niveau des
piézometres (octobre 2013 - avril 2016)........c.oueiriiri i 128
Tableau 6.1 : parametres visualisables sur I’interface d’acquisition............................e. 143

Tableau 6.2 : Concentrations des métaux et métalloides dans le sédiment de 4 bassins du
systeme de lagunage d’Etueffont.............oooiiiiiiiii 152

Tableau 6.3 : Concentrations des métaux et métalloides dans les parties souterraines (BG) de
T. latifolia prélevés dans les 4 bassins du systéme de lagunage d’Etueffont.................... 154

Tableau 6.4 : Concentrations des métaux et métalloides dans les parties aeriennes (AG) de T.
latifolia prélevés dans les 4 bassins du systeme de lagunage d’Etueffont....................... 156

Tableau 6.5 : Coefficients d’enrichissement (EC) des parties souterraines de T. latifolia
prélevés dans les 4 bassins du systéeme de lagunage d’Etueffont................................. 157

Tableau 6.6 : Coefficients d’enrichissement (EC) des parties aériennes de T. latifolia prélevés
dans les 4 bassins du systéme de lagunage d’Etueffont.........................c 158

Tableau 6.7 : Coefficients de transfert (TLF) des parties souterraines vers les parties aériennes
de T. latifolia prélevés dans les 4 bassins du systeme de lagunage d’Etueffont............... 159

Tableau 6.8 : Caractéristiques morphologiques des Typha latifolia en croissance au sein des
quatre bassins de la lagune d’Etueffont................oooiiiiiiii i 161



Tableau 6.9 : Variations des concentrations en pigments photosynthétiques des Typha latifolia
en croissance au sein des quatre bassins de la lagune d’Etueffont................................ 162

Tableau 6.10 : Variations des caratéristiques photosynthétiques des Typha latifolia en
croissance au sein des quatre bassins de la lagune d’Etueffont..........................oon 164

Tableau 6.11: Variations des caractéristiques de fluorescence des Typha latifolia en
croissance au sein des quatre bassins de la lagune d’Etueffont................................... 166

Tableau 7.1 Environmental parameters registered in the different sites during April and
NOVEMDEr 2004, 195

Tableau 7.2 Heterotrophic prokaryote abundances and biomass observed during the first
sampling of April 2014. HNA: high nucleic acid; LNA: low nucleic acid....................... 197

Tableau 7.3 Heterotrophic prokaryote abundances and biomass observed during the second
sampling of November 2014. HNA: high nucleic acid; LNA: low nucleic acid............... 198

Tableau 7.4 Ultraphytoplankton abundances observed during the first sampling of April 2014.
NE: nanoeukaryotes; PE: picoeukaryotes; NC: nanocyanobacteria.............................. 199

Tableau 7.5 Ultraphytoplankton abundances observed during the first sampling of November
2014. NE: nanoeukaryotes; PE: picoeukaryotes; NC: nanocyanobacteria................ 200

Tableau 8.1 : récapitulatif des concentrations en ETM présentes au sein des différentes
sources de contamination potentielles..............ooviiiiiiii i 222

Tableau 8.2 : récapitulatif des relations statistiques (pour la fraction H) entre les différentes
phases cinétiques décrites pour chaque ETM et en fonction des différents traitements....... 226

Tableau 8.3 : récapitulatif des taux de recouvrement entre Hcalculé et Hmesuré moyen
(Hcalculé = moyenne ([S]H [P]))..veerieiiiii e e e 227

Table 8.4 : récapitulatif des concentrations seuils et de références pour la protection des
milieux aquatiques dans le cadre d’un transfert par I’eau (PNEC : Predicted No Effect
Concentration, NOEC : No Effect Concentration, NQE : Normes de Qualité
Environnementale, et Réf. : correspondant aux diverses valeurs recensés dans la bibliographie
internationale, CVAC : Critere de Vie Aquatique Chronique...............covviiiiiiiennnn... 232

Table 8.5 : récapitulatif des concentrations seuils et de références pour la protection des
milieux aquatiques dans le cadre d’un transfert de contaminant par le biais des sédiments
(PEC : Predicted Effect Concentration, TEC : Treshold Effect Concentration et milieux de ref
correspondant aux concentrations moyennes observées dans les milieux non contaminé....234

Table 8.6 : récapitulatif des concentrations de références au sein des MES définies par
Thomas et Meybeck (1992) a partir d’études effectuées sur des rivieres réeputées comme non
[o70) 11711 1 L e o PSP 235



Tableau 9.1 : concentration des ETMs au niveau des différents tissus du gardon R. rutilus
prélevé au niveau de la quatriéme lagune (en avril et juin 2016) du site de la décharge
d’Etueffont (Moyen + écart-type) exprimée en mg kg-1 MS (Matiére Séche). ............... 260

Tableau 9.2 : concentration en Cd, Cu, Ni et Zn (exprimée en mg kg-1 MS) au niveau du
muscle de R. rutilus en comparaison avec des concentrations trouvées dans la littérature...260

Tableau 9.3 : facteur de transfert (avril 2016) des métaux dans les différents tissus de R.



LISTE DES ABREVIATIONS

ISDND Installation de Stockage de Déchets Non Dangereux
SICTOM Syndicat intercommunal de collecte et de traitement des ordures ménageres
ETMs  Eléments Traces Métalliques

AD Ancienne Décharge

NC Nouveau Casier

MB Mont Bonnet

GP Gros Prés

SC Sous casier

PZ piézometres

PDQT Plateforme de la Déchetterie et du Quai de Transfert
L1 Lagune 1

L2 Lagune 2

L3 Lagune 3

L4 Lagune 4

DBO Demande Biologique en Oxygene

DCO Demande Chimique en Oxygéne

COT Carbone Organique Total

MEST Matiéres en Suspension Totales

HCT Indix Hydrocarbonates Total

Pvt  prélévements

EC Coefficient Enrichissement



BG  parties racinaires (de la T. latifolia)
AG  parties aériennes (de la T. latifolia)
TLF Facteur de Translocation

Chl  Chlorophylles

PQ  Plastoquinones

PSI1  Photosysteme Il

Phéo Phéophytine

PC Plastocyanin

HP  Hétérotrophes

LNA Low Nucleic Acid Content

HNA High Nucleic Acid Content

NE Nanoeucaryotes

PE Picoeucaryotes

NC Nano-Cyanobactéries

TF Facteur de Transfert

ANOVA Analyse de la Variance

CHG Green House Gas

MSW municipal solid waste



“‘L‘\‘ ‘I‘.
"-,::%0 )
Ay
‘l’}\:';'-)
TR
LT ;“ \ f
N \\.‘ ‘
i o\ A *.
Wi ‘,\* -
! VN 3 b .
A ""\ f
! " ’|‘n
1) iy
L N
\ I
|. z \I
i ,‘.
W
_
.\;\ \
t“'l '
! M“\sll u‘ ‘|‘
, \ . "C ‘.‘ufll :"”
" N AN ’OWL“ .‘ \"“ \‘“ " N .,.\ ‘."V‘" k':
PCIIRT R
\l': AL S N IR Al "‘\ \ e SRR
"o ik ':‘." R XA
! A t \.1 LR
S\ YOOI . \. ot
v" ) ?i A 0.‘ ”"'1"’ " '."-J‘ “'. .
\?'-‘ Y "‘1 ., ' . A ".‘ M
‘b t' 'n L !\‘ J\ \\ { :“\ o " AT o Ay
'\""“".‘ .‘.' \ _" '. " | N A '
v .\‘, ~"0‘ \ \. ‘I‘ ' X
\ (N \f \ ) l !
:;A". O, :\ "I Nrel
. A\ '.‘ A ) Y » ]
‘y A Vh’."\" ‘."-. 5 l""‘ p. 'é}@ . %
‘f‘.\-‘.' N\ o\ .‘.a.\




Chapitre 1. Introduction générale

Introduction

L’ISDND d’Etueffont constitue une masse de déchets (300 000 tonnes environ) déposés dans
I’environnement. La maitrise de ’impact environnemental d’une telle masse de déchets est
assurée par des barriéres actives (réseau de drainage des lixiviats par exemple), des barriéres
passives (complexes d’étanchéité, niveaux géologiques sous-jacents, merlons, recouvrements),
des dispositifs de gestion des flux (lagunage pour les lixiviats, fossés et bassins pour les eaux
pluviales, évents / piézogaz pour les biogaz), des dispositifs de protection (cl6tures), des
dispositifs de surveillance (piézometres pour les eaux souterraines et évents / piézogaz pour les
biogaz), des éléments de reconquéte écologique et d’intégration dans le paysage (modelé de

terrain, végétalisation, écosystémes épurateurs).

L’ensemble de ces constituants permettant la maitrise de 1I’impact environnemental de la masse
de déchets est en théorie a surveiller, de maniére directe ou indirecte. Certains sont trés simples a
suivre et surveiller, un simple regard de quiconque suffit, d’autres nécessitent le regard d’un
spécialiste, et d’autres enfin nécessitent des investigations et prélévements. De nombreux
constituants ne peuvent étre appréciés directement (cas des complexes d’étanchéité en fond de
casier, exemple parmi d’autres) et vont demander une approche indirecte (le suivi hydrochimique

des nappes souterraines dans I’exemple précité).

La mise en décharge des déchets ménagers est pratiquée depuis des siécles. De mise en ceuvre
aisée, cette technique autorise une élimination efficace et peu colteuse des résidus urbains. La
décharge d’ordures ménageres du SICTOM du pays sous Vosgien a eu un mode d’exploitation
par régalage des déchets sans compactage, apres broyage pour faciliter la dégradation aérobie
prolongée, due a la faible densité des déchets. Dans ce type de décharge, 1’eau joue un rdle
primordial et la fermentation anaérobie est trés limitee. Les lixiviats sont fortement chargés en
substances organiques, facilement biodégradables et leur évolution tend vers une composition
plus minérale, et ceci avec des émanations gazeuses diffuses. En outre, il faut prendre en

considération le fait que la fermentation des déchets organiques peut durer de 20 a 30 ans.

Les écoulements de lixiviats sont importants sur ce type de décharge et un déversement direct

dans le reseau hydrographique peut étre préjudiciable en cas de dysfonctionnement. Si le
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substratum posseéde des perméabilités fortes, une pollution de la nappe peut s’observer et les

risques peuvent étre continus jusqu’a la stabilisation des déchets.

L'un des principaux problemes de pollution causés par les décharges de déchets solides
municipaux (MSW) est le lixiviat de décharge, généré a la suite de précipitations, des eaux de

ruissellement et l'infiltration ou l'intrusion d'eau souterraine qui passe a travers le site.

Apres fermeture d’un site d'enfouissement, une décharge continuera a produire des lixiviats
contaminés et ce processus peut prdurer de nombreuses années. Généralement, le lixiviat peut
contenir de grandes quantités de matiére organique, de I'ammoniac, des métaux lourds (fer, zinc,
plomb, cuivre, ..), des sels organiques et inorganiques, (chlorés, sulfate, sodium, chlorure,....),
qui sont une menace pour les sols, les eaux souterraines environnantes et méme I'eau de surface
(Renou et al., 2008).

Le lixiviat de décharge a le potentiel de contaminer les eaux souterraines et I'approvisionnement
en eau de surface, et de menacer la santé humaine lors de la migration de la décharge ou le
développement des terres environnantes et de I'eau. Avec la croissance de la population et le
développement de l'industrie, le lixiviat de décharge représente un probléme de plus en plus

Sérieux.

Quatre catégories d'effets sur la santé peuvent généralement étre identifiées a partir de déchets

des sites d'élimination mal concus et exploités:

% Un préjudice physique direct découlant de I'effondrement des pentes instables des
déchets, des explosions et des incendies, I'asphyxie et les accidents de transport liés aux
déchets.

% Les pathogénes bactéeriologiques, les protozoaires et agents infectieux issus de la
contamination biologique des déchets ainsi que leur transmission infectieuse potentielle a
un héte. Les voies de transmission via la main-a-la bouche et la main-a-la chaine
alimentaire sont les plus fréequents pour les travailleurs et les charognards. La
contamination de l'approvisionnement en eau est également susceptible d’affecter le grand

public.

X/
°e

La transmission des contaminants chimiques a partir de déchets peut affecter des organes

cibles. L’augmentation du nombre de cancers est aussi une possibilité théorique.
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% L'impact des contaminants chimiques ou microbiologiques sur les activités en matiére de
reproduction, notamment de mortinaissance, de faible poids de naissance, ou des
malformations congénitales spécifiques, sont également connus. Il y a également eu des
incidents pour la santé voire la mort aprés exposition a certains composés organigues,

voire radioactifs.

Généralement, le meilleur moyen de contréler I'environnement contre les lixiviat est leur
traitement afin de supprimer les composants dangereux avant qu'ils ne pénétrent dans le systeme
d'eau. Une fois que le lixiviat pénetre dans les plans d'eau, la décontamination est tres colteuse et
difficile. 1l existe deux stratégies de gestion du lixiviat utilisées par les processus de remorquage
de décharges municipales modernes la recirculation et le simple lessivage de passe (Scott JE,
1994).

1.1 Aspects juridiques de la gestion des déchets dans I'Union Européenne

Les principaux objectifs de la gestion des déchets pour I'UE définis conformément a la directive
cadre (DIRECTIVE DU CONSEIL 1999/31 / CE, 1999) sont rappelés ci-dessous.

Protéger les hommes et I'environnement.

Economiser les ressources (matériaux, énergie ou espace).

Les produits de recyclage ne doivent pas causer un risque plus élevé pour I'environnement que les
matériaux primaires.

Eliminer les déchets sans que cela ait un impact sur les générations futures.

La gestion des déchets n’est pas aussi avancée dans toutes les régions du monde, surtout par le
fait que les déchets doivent étre éliminés d'une maniére qui ne laisse pas de fardeau pour les
générations futures. Dans les pays industrialisés et en particulier en Europe, la gestion des
déchets est assez sophistiquée. Les décharges sont dimensionnées pour que leurs émissions soient
respectueuses de lI'environnement, mais aussi afin d'assurer que I'espace utilisé est aussi petit que
possible, pour garantir la sécurité a long terme des personnes. Cela implique des niveaux élevés
de recyclage, le compostage et I'incinération dans la plupart des Etats membres. En conséquence,
les objectifs de gestion des déchets désignés sont atteints pour la majeure partie de I'UE.
(DIRECTIVE DU CONSEIL 1999/31/ CE, 1999).
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1.2 Législation en Europe sur la mise en décharge

La directive du Conseil 99/31 / CE du 26 Avril 1999 sur la mise en décharge des déchets vise a

fournir :

"Des mesures, procédures et orientations visant & prévenir ou a réduire autant que possible les
effets négatifs sur I'environnement, notamment la pollution des eaux de surface, des eaux
souterraines, du sol et de l'air, et sur I'environnement mondial, y compris I'effet de serre, ainsi que
tout risque pour la santé humaine, de la mise en décharge des déchets, pendant tout le cycle de
vie de la décharge qui en résulte. "(DIRECTIVE DU CONSEIL 1999/31/ CE, 1999).

Elle classe trois différents types de décharge.
* Les décharges pour déchets dangereux.

* Les décharges pour déchets non dangereux.
* Les décharges pour déchets inertes.

Les décharges pour déchets non dangereux sont destinées aux déchets solides municipaux, les
déchets stables, les déchets dangereux non réactifs préalablement solidifiés ou vitrifiés dont les
émissions présentent des caractéristiques différentes de MSW. Les types de déchets suivants sont
bannis des sites d'enfouissement: les déchets liquides, les déchets explosifs, corrosifs, comburants
ou inflammables, les déchets cliniques infectieux, les pneus usagés. Aussi toute dilution de ces
déchets pour répondre aux critéres est interdite. Les demandes de permis de mise en décharge
doivent fournir des informations sur l'identité de I'exploitant, le type et la quantité totale des
déchets, la capacité et une description du site d'enfouissement, les moyens prévus pour prévenir
une pollution éventuelle ainsi qu'un plan de controle, de fermeture et de suivi. Les gouvernements
nationaux doivent également veiller a ce que le demandeur possede les moyens financiers pour
prévoir une période de suivi d'au moins 30 ans ou aussi longtemps que nécessaire par l'autorité

compétente.

Bien que cette directive doive harmoniser la gestion des déchets dans I'Union Européenne, les

colts de mise en décharge difféerent encore fortement entre les différents pays membres, ce qui
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favorise I'exportation de déchets vers les pays dont le colt de la vie est plus faible. (DIRECTIVE
DU CONSEIL 1999/31 / CE 1999, Comité des Régions de I'Union européenne, 2006).

1.3 Génération des lixiviats

Dés que les déchets sont déversés, ils deviennent partie intégrale du systéme hydrologique de la
décharge. La plupart des déchets n’est pas inerte et, comme tels, consomment de I'oxygene lors
de leur dégradation. Cela modifie le potentiel redox du liquide et oblige les matériaux solubles a
étre lavés par un procédeé physique. L'eau est également produite dans les processus biochimiques
tel que la biodégradation des déchets organiques. En outre, les précipitations ou les eaux
souterraines infiltrent la décharge et percolent a travers les déchets. Cette eau peut fournir un
support pour les déchets organiques qui se dégradent alors a un rythme plus rapide.

Au total, trois étapes caractérisent I'activité de décomposition des déchets dans une décharge:

L'hydrolyse

La phase acidogéne

La phase méthanogéne

Lors de la premiére étape, la matiére organique est décomposée en aérobiose a travers plusieurs
réactions d'hydrolyse. L'oxygene présent dans les déchets est consommé. Idéalement, les déchets
sont compactés et dans une cellule fermée, aucun oxygene frais ne peut étre fourni. Lorsque
I'oxygene est épuisé, il est remplacé par du nitrate (NOj3), le manganese (MnQO,), le fer (Fe
(OH)s) et du sulfate (SO4%). Les conditions anaérobies sont normalement atteintes en moins d'un
mois. Dans I'étape d'hydrolyse, certains produits intermédiaires comme des acides aminés, des
acides gras, du sucre, de la glycérine sont formés. Peu ou pas de lixiviat est produit, cette phase
n’est pas déterminante pour la qualité des lixiviats. L'étape d'hydrolyse est exothermique ce qui
signifie que beaucoup d'énergie est générée et la mise en décharge se réchauffe. Si la chaleur est

maintenue, cela se traduit par une accélération des deux étapes suivantes.

Dans la phase acidogéne, la cellulose et d'autres composés putrescibles sont hydrolysés en
composés organiques solubles. Ces produits sont fermentés en acides gras volatils (acide
propionique, l'acide butyrique) et alcools. Dans I’acétogénése ils sont en outre convertis en acide
acétique, en CO, et en H,. Lorsque le potentiel de réactions d' oxydo-réduction diminue, le sulfate

(SO4) est réduit en sulfures qui, peut alors faire précipiter le fer, le manganése et les métaux

5
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lourds, préalablement dissous par la fermentation acide. Plus la quantité de déchets putrescibles
est élevée, plus la phase acidogéne peut durer et plus la nourriture produite sera importante pour
les méthanogenes (bactéries qui produisent du méthane) lors de la troisiéme phase. D’autre part,
en raison de la concentration élevée en acides gras libres dans le lixiviat et aux pressions
partielles en CO, élevées, la valeur du pH de la solution de lixiviation diminue de 5 ou 6 unites.
On observe également des quantités élevées d'ammoniac (NHs3), de carbone organique total
(COT), de demande biochimique en oxygéne (DBO habituellement > 10 000 mg. I™") et des
ratios DBO5 / DCO (généralement > 0,7).

A la limite entre la phase acidogéne et la phase méthanogéne se trouve une phase anaérobiose
intermédiaire. La concentration de méthane (CH,;) commence lentement a augmenter, tandis que
H,, CO; et les acides gras volatils (AGV) sont en baisse. Le pH augmente et moins de calcium,
de fer, de manganése et de métaux lourds sont lavés. Au cours du processus de dégradation des
déchets, la décharge se caractérise par des conditions anaérobies et la présence de bactéries
méthanogenes. Dans la phase méthanogene, la synthese de CO, et CH,4 augmentent tandis que la
teneur en composés organiques diminue. Le CO, dissous dans l'eau produit de l'acide
carbonique (H,COs3) qui peut ensuite se dissocier en anion bicarbonate (HCOj3). Ce dernier est
généralement présent en concentrations élevées dans le lixiviat généré lors de la phase
méthanogene. D'autre part, le lixiviat a des valeurs assez faibles de DBO, de faibles ratios de
DBO / DCO, un faible TDS ainsi qu’un faible taux en acides volatils. Méme si la quasi-totalité
des composés organiques a été dissoute dans les lixiviats, la stabilisation des déchets ne sera pas
terminée avant quelques décennies. L'ammoniac est encore libéré de zones dans les déchets, ou la
scene acidogene n'a pas été achevée, ainsi que durant la troisieme phase. La valeur du pH est
presque neutre et les métaux sont immobilisés sous forme de sulfures dans les déchets car les
réactions redox sont arrétees. La vitesse a laquelle la phase méthanogene est atteinte est controlée
par un certain nombre de facteurs, y compris le contenu en déchets facilement putrescibles.
(Taylor et Allen 2006 ; Stuart et Klinck, 1998).

1.4 Les gaz des décharges d’ordures ménagéres

a. Génération de gaz

La deuxiéme émission importante des décharges apres le lixiviat est le gaz de décharge. Il se
compose de 50 a 54% de méthane (CH,) de 40 a 46% de dioxyde de carbone (CO,) et des

6
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composants mineurs tels que de I'nydrogene sulfuré, de I'ammoniac ou de composés organiques
volatils. Le gaz de décharge est généré par la décomposition des matiéres organiques. Comme
mentionné ci-dessus, la biodégradation anaérobie des MSW comporte trois étapes lors de la mise
en décharge: l'étape d'hydrolyse durant laquelle les bactéries hydrolysent les composés
organiques solubles en produits tels que le glucose; la phase acidogéne dans laquelle le glucose
est transformé en acides organiques simples, du CO, et de I'nydrogene selon la réaction ci-
dessous:

CeH1205 —2C,Hs0H + 2C0O»

Le méthane, un gaz a effet de serre 25 fois plus actif sur le réchauffement climatique que le CO»,
est produit lors de la troisieme phase / méthanogene selon I'une des réactions suivantes:

CH3;COOH —CH4 +CO»
De I'acide acétique ou éthanoique, du méthane et le dioxyde de carbone sont produits.
CO, + 4H, —CH,4 + 2H,0

Du dioxyde de carbone de I'nydrogéne, du méthane et de I'eau sont produits. La production de
méthane souligne clairement les fortes conditions réductrices de la décharge (Taylor and Allen,
2006). Pour calculer le montant maximal de gaz d'enfouissement produit, I'équation suivante peut

étre utilisée.
CeH1206 +1, 5H,0—3, 25CH4 + 2, 75CO,

Le méthane est le deuxieme plus grand GHG aprés le CO, mais comme mentionné ci-dessus,
beaucoup plus problématique quand il vient a influencer réellement le climat. Le méthane
représente 16% des émissions mondiales de GHG, 21% de ce méthane provient de décharges de
déchets méme si d’autres sources (Wang-Yao, et al., 2006) indiquent que seulement 7 a 8% des
émissions totales de méthane proviennent effectivement de décharges. Le méthane provenant des
décharges est ainsi la troisieme plus grande émission anthropique de méthane au niveau mondial,

juste apres les riziéres et les ruminants (Wang-Yao, et al., 2006).
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b. La quantité et la qualité de la mise en décharge

La quantité et la qualité des gaz de décharge produits dépend des d'un grand nombre de facteurs
(Maciel et Juca 2003), des conditions d'exploitation de la décharge et son de gation. Elle dépend
en outre de la composition et de la densité des déchets, de la facon dont la décharge est
entretenue. La teneur en humidité, la température et le pH des déchets sont tout aussi decisifs.
L'age des déchets déposes, leur phase de décomposition, et enfin, les conditions de milieu pour
les micro-organismes qui dégradent les déchets organiques sont également un probleme. En

résume:

Profondeur de la décharge — normalement processus anaérobies dominants en profondeur
supérieure a 5 m.

Type de déchets — la composition des déchets affecte le taux, la qualité et la quantité de gaz
produit.

Opérations du site — le compactage des déchets et le comblement rapide réduisent la dégradation
aérobie.

Densité des déchets — la production de gaz est proportionnelle a la quantité de déchets.

Humidité contenue — 1’augmentation de la teneur en humidité par recirculation (40-60%),
accélére la production de gaz

Masse et pH des déchets — le pH optimal pour le processus anaérobie est compris entre 6,8 et
74.

Température des déchets — La température optimale est comprise entre 35 et 45 ° C.

Entrées d'oxygéne — présence d'oxygene pendant la phase anaérobie de retarder la génération

décharge.

1.5 Décharge des déchets pollution et contréle

Pendant longtemps, I'élimination des déchets dans la terre a été la principale méthode
d'élimination. Depuis la fin du XIXe siecle, le volume et la nature dangereuse des déchets
générés ont considérablement augmenté, et ont conduit a la nécessité d’un examen spécifique

avant leur élimination au niveau des décharges.
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Le terme de « décharge » a été défini (ISWA, 1992) comme « Le dép6t d'ingénierie de déchets
sur et dans la terre d'une maniére telle que la pollution ou les dommages a I'environnement sont
empéchés et, grace a la restauration, un terrain fourni qui peut étre utilisé a d'autres fins ».
Malheureusement, il y a de nombreux exemples de pollution de I'environnement a la suite
d'activites d'enfouissement. Les dangers associés aux différents sites d'enfouissement varient en
fonction de la nature des déchets mis en place, les conditions au sein de la décharge, et la nature
du milieu environnant. Une bonne compréhension des conditions aide a identifier les risques
potentiels pour I'environnement. Par exemple, la production de gaz et des lixiviats sera trés
différente si I’on considére une «ancienne» ou une décharge actuelle. Dans ce contexte, une
décharge "moderne" se caractérise par une proportion élevée de matériaux biodégradables. La
principale exigence d'une décharge «durable» est la prévention des dommages a lI'environnement.
Ceci sous-entend un contréle efficace des processus de dégradation des déchets, la conception
d'un enfouissement efficace, l'ingénierie et la gestion, de sorte que les risques environnementaux
a long terme soient acceptables. Les principes mis en ceuvre pour atteindre cet objectif ont
considérablement changé depuis les années 1970 ; trois grands principes de conception et de
gestion des décharges ont été reconnus; ceux-ci sont « diluéer et atténuer », autrement dit « diluer

et disperser », « confinement» et « mise au tombeau » (ou «sec-tombe »).
1.6 Les processus physiques, chimiques et biologiques dans la décharge
1.6.1 Processus physico-chimiques

La lixiviation des especes toxiques a partir d'un dépot de déchets sera touchée par les processus
liés aux déchets et a I'environnement physico-chimique. Certaines couches de déchets peuvent
étre hydrophobes ou impénetrables au lixiviat et la matiére peut rester in situ dans un état
relativement non dégradé durant de nombreuses années. Cependant, une fois que les espéces
toxiques sont en solution, la réaction avec le milieu peut se produire dans un certain nombre de

facons.

Les principaux processus physico-chimiques qui se produisent dans les décharges sont présumés
étre la précipitation, I’adsorption, I’échange d'ions et la volatilisation, bien que trés peu d'études
sur les processus physico-chimiques dans les dechets mis en décharge aient été entreprises. La

volatilisation aura une incidence sur la composition des gaz d'enfouissement. Les autres,
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processus auront un impact majeur sur la composition des lixiviats et le risque associé. La
composition et les réactions du lixiviat seront également impactées par les caractéristiques des
déchets, y compris le potentiel d'oxydo-réduction, les caractéristiques d'adsorption, la

température et les mécanismes biologiques (Cecen and Gursoy 2000).
e Précipitation

La précipitation est un facteur important dans les processus d'atténuation du lixiviat dans les
décharges et plus particulierement important dans I'atténuation de I’impact des métaux lourds. La
plupart des métaux lourds est plus soluble a pH bas et par conséquent ceuse ai sont cenés étre
plus mobiles au cours des premiers stades de la stabilisation des déchets. Cependant, comme la
décomposition des déchets se poursuivent, le pH augmente et la solubilité de la plupart des
métaux lourds va diminuer. En outre, dans des conditions de potentiel d'oxydoréduction plus
faible, la précipitation des métaux lourds par les sulfures et les carbonates insolubles peut se
produire (Rees, 1982; Lee et al ., 2007), réduisant ainsi la concentration de métaux lourds

présents dans le lixiviat.

Selon Pohland (1991), la quantité de métaux lourds inorganiques présents dans les MSW est
atténuée par les processus microbiologiques, la médiation de la réduction, la précipitation,
I’adsorption et enfin la matrice des déchets qui peut les capturer. Harmsen (1983) a montré une
réduction importante de la concentration en métaux lourds du lixiviat apres le début de la phase
méthanogene, fournissant ainsi des preuves pour soutenir les théories ci-dessus. A certains
égards, la précipitation des métaux de cette maniére pourrait étre considérée comme le retour de
ces composés a la terre sous une forme qui est semblable a celle dans laquelle ils ont été
initialement présents avant I'exploitation miniére, et peut donc représenter le moyen le plus

approprié et durable d’en disposer.
e Adsorption

L'adsorption est le processus par lequel une espéce chimique se déplace d'une phase et est
maintenu sur la surface d'une autre ou elle s’accumule. L’adsorption chimique ou chimisorption,
implique une interaction moléculaire, tandis que l'adsorption physique repose sur la liaison en

raison de forces electrostatiques. L'adsorption peut étre importante dans I'élimination de

10
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I'ammoniac de la phase liquide dans des conditions anaérobies et peut donc étre aussi importante

dans lI'immobilisation ou la remobilisation des métaux.
e Echange d'ions

La résistance de la liaison ¢€lectrostatique entre 1’adsorbat et 1'adsorbant varie en fonction de
facteurs tels que le pH, la température, le potentiel redox, la concentration en sel, et la densité de
charge. Les ions adsorbés seront déplacés et réadsorbés selon les conditions locales, leur
mouvement sera donc ralenti ou arrété. Certaines especes ioniques telles que les chlorures ont
tendance a ne pas subir un échange d'ions et dans ce cas leur mouvement a travers la décharge

dépendra d'autres facteurs.

En raison de son caractére non réactif, I'ion chlorure est souvent utilisé comme un marqueur de
I'avant d'un panache de pollution des lixiviats de décharge. Dans I'environnement de la décharge,
des échanges d’ions de métaux lourds peuvent se produire, bien qu’ils soient susceptibles d'étre
limités par les effets antagonistes de métaux alcalins et de métaux alcalino-terreux tels que Na®,
K* et Ca®*, et I’échange d'ions n’est pas susceptible d'étre un facteur d'atténuation majeur dans cet
environnement. L'échange d’ions de métaux lourds peut avoir un impact plus important dans les
strates naturelles aprées la fuite de lixiviat provenant d'une décharge. Ce processus a été utilisé
pour justifier la construction de décharges basées sur le principe « atténuer et disperser »
(Philpott et al., 1992).

e Volatilisation

Des composes tels que les composés organiques volatiles se répartiront en fonction de leur
pression de vapeur, entre les phases vapeur et liquide dans le milieu de décharge. Dans la phase
gazeuse, ces composeés peuvent ensuite étre retirés de la décharge par émissions de surface ou via
des systtmes de captage de gaz. A un moment donné, ils seront susceptibles d'affecter la

composition et la migration des gaz de décharge, avec risques associes.
1.6.2 Processus biochimique

Le dépbt de déchets contenant de la matiére biodégradable conduit invariablement a la production
de gaz et de produits de lixiviation dont la composition variera selon la nature de la matiere

dégradée et les conditions ambiantes du milieu. La composition du gaz de décharge et celle des
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lixiviats sont donc tres étroitement liées, chacun est dépendante de la nature des déchets mis en
place ainsi que de l'activité des micro-organismes présents dans la décharge. Une bonne
compréhension de la production, de la composition et des propriétés des déchets est ainsi
essentielle pour maitriser les problemes environnementaux liés a leur élimination par
enfouissement. Dans le cadre de I'évaluation des risques, cela fait partie de la premiere étape

(identification des dangers).

Dans le modéle décrit précédemment, l'identification de la production, la composition et les
propriétés du gaz et du lixiviat aident a définir les dangers potentiels. De nombreux facteurs sont
connus pour affecter ces parametres, y compris la composition des déchets, la teneur en humidité,
le pH et enfin la taille ainsi que la densité de déchets. Comme il est impossible de contenir
indéfiniment des déchets et leurs sous-produits de dégradation dans les sites d'enfouissement
(indépendamment de la spécification du systeme de confinement), et parce que, une fois libérés,
il ne peut étre garanti que les récepteurs sensibles ne seront pas affectés, I’évaluation et la
maitrise du danger sont essentielles pour que la gestion des déchets soit aussi durable que
possible. Dans les déchets mis en décharge, la matiére végétale, le papier et le carton et dans une
certaine mesure, les textiles sont tous biodégradables. La composition des déchets municipaux
varie d’un pays a I’autre mais également en fonction de la saison. Dans les pays développés, les
déchets contiennent généralement environ 60% de glucides, 2,5% de protéines et de 6% de
lipides, le reste étant constitué de matieres "inertes" et de matieres plastiques. Les hydrates de
carbone représentent environ 85% des matériaux biodégradables au sein d’une décharge

municipale. La répartition globale peut étre représentée par I'équation:
CeH1205 -> CH,4 + CO, + Biomass + Heat
(Carbohydrate) (Méthane) (dioxide de carbone) (Bactérie)

Environ 90% de I'énergie stockée dans les hydrates de carbone peuvent-étre convertis en
méthane. Cette conversion est un procedé extrémement intéressant car en raison de sa haute
valeur énergétique, le méthane peut étre utilisé comme un véritable combustible de chauffage et

de production d'énergie (Gendebien et al., 1992).

La production de gaz de décharge est le résultat de l'activité bactérienne qui provoque la

dégradation de la matiere organique, et les premiers rapports de méthanisation dans les décharges
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remontent aux années 1940 (cités dans Gendebien et al., 1992). Bien que bon nombre des
processus censés se produisont au sein de décharges n’ait pas été étudié en détail, la présence de
produits intermédiaires et finaux de la dégradation, ainsi que celle d'enzymes pertinentes nous
ameéne a conclure que la dégradation des déchets organiques dans I'environnement de décharge
est similaire a celle des maticres organiques dans d’autres environnements anaérobies, méme si

les bactéries impliquées sont susceptibles d'étre différentes.

Dans les décharges, I'oxygene piégé a l'intérieur des espaces vides est rapidement épuisé en
raison de l'activité biologique. Les réactions de dégradation se produisent dans des conditions
anaérobies, favorisant la croissance des micro-organismes anaérobies. Le dioxyde de carbone et
le méthane sont produits a la suite de I'activité microbienne anaérobie et remplacent I'azote dans

I'air resté piegé.
1.7 Organisation du manuscrit

L’objectif de ce travail de thése est d’évaluer le degré de contamination des différents
compartiments du site de la décharge d’Etueffont a savoir: les lixiviats, les sédiments, 1’eau
souterraine, les poissons, insectes et d’étudier les microorganismes de la décharge d’Etueffont.

Ce travail de recherche est structuré en neuf chapitres.

Apres une etude bibliographique (chapitre 1), le chapitre 2 présente le site d’étude, 1’installation

de stockage de déchets non dangereux d’Etueffont.

Le chapitre 3 est consacré a I’analyse de la qualité des lixiviats dans les lagunes, Nouveau casier,

Sous casier, Ancienne décharge, Ruisseau du Gros Pré et Ruisseau Mont Bonnet.

Le chapitre 4 est intitulé « Contamination métallique des sédiments du site de la décharge
d’Etueffont». Il aborde 1’étude de la variation spatiotemporelle des éléments traces métalliques au
niveau des lixiviats et des sédiments dans les quatre lagunes du site de la décharge d’Etueffont.
Afin de déterminer le degré de contamination métallique des lixiviats et des sédiments, nous
avons procédé a un suivi de certains éléments localisés en amont, au milieu et en aval de chaque
lagune avec un pas d’échantillonnage semestriel entre Octobre 2013 et Avril 2016. Le chapitre
5, complémentaire du chapitre précedent, definit plus précisément la distribution spatiale du

panache a travers I’analyse de la qualit¢é de I’eau souterraine a partir des piézométres. Le
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chapitre 6 traite des effets des métaux lourds sur les échanges gazeux et la fluorescence des

chlorophylles dans Typha latifolia.

Le chapitre 7 est consacré a I’étude des microorganismes de la décharge d’Etueffont & 1’échelle

individuelle des cellules, au moyen de la cytométrie en flux.

Le chapitre8 concerne 1’étude de la bioaccumulation des éléments traces metalliques dans le

Chironome Chironomus riparius.

Le chapitre 9 intitulé « Etude de la bioaccumulation des éléments traces métalliques au niveau
des différents organes du gardon Rutilus rutilus», traite de la bioaccumulation des éléments traces
métalliques au niveau de différents organes (muscle, foie, arétes et branchies) du gardon Rutilus

rutilus introduit dans les deuxiéme et quatriéme lagunes du site expérimental.
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Chapitre 2 Site d’étude Site d’étude : la décharge d’Etueffont

Introduction générale

L’Installation de Stockage de Déchets Non Dangereux (ISDND) du SICTOM Sous Vosgien a
cessé son exploitation en 2002. 1l a été réhabilité par la suite, réhabilitation achevée fin 2007.
L’ISDND dépend de la réglementation installation classée nationale et réglementée par
I’arrété préfectoral n°2185 de 1992 modifié par I’arrété préfectoral complémentaire n°1416 du

10 ao(t 1998. Et I’arrété complémentaire du 11 mai 2016 (SQAD-2016-05-11-003).

Le SICTOM doit assurer le suivi sur 30 ans, soit théoriquement jusqu’au 31 décembre 2031,

suivi post-exploitation de I’'ISDND d’Etueffont portant au minimum 2 ce jour sur :

. Le systeme de gestion des lixiviats par écosystemes épurateurs

. L’impact environnemental notamment hydrogéologique et hydrologique de ’ISDND

. L’état et I’évolution de la végétalisation

. L’état structurel du site

. La conformité réglementaire et son évolution au fil du temps et des modifications de

réglementations.

Aprés 15 ans de suivi post-exploitation, les résultats et observations montrent que le
programme de suivi imposé par 1’arrété préfectoral complémentaire n°1416 du 10 aolit 1998
n’est plus adapté au site et a son fonctionnement actuel. Aussi, le site fait I'objet d'un nouvel
arrété en date du 11 mai 2016.

L’humanité a recours a la mise en décharge depuis des siecles afin d’éliminer les déchets
d’une maniére simple, efficace et peu onéreuse. L’augmentation récurrente de la production et
de I"usage des biens de consommation engendre une hausse constante des quantités de déchets
produits et, a titre d’exemple, la production moyenne francaise de déchets est de prés de
75000 tonnes par jour. Le stockage des ordures ménageres représente un risque important de
contamination pour l’environnement principalement par des composés organiques mais
également par des composés inorganiques tels que les ETM (Ettler et al., 2006). La
composition et les concentrations des matieres toxiques dans le lixiviat dépend a la fois de
facteurs hydrogéologiques et climatiques ainsi que du type de déchets et de leur durée de
stockage. Le transfert des polluants se fait suivant des phénomenes de lixiviation et de

ruissellement ou d’infiltration jusqu’aux nappes d’eau superficielles ou sous-terraines (Silva
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et al., 2004 ; Baun et al., 2004). Ce type de pollution représente une menace serieuse pour
I’environnement et la santé. En effet, il existe un risque de dégradation de la qualité des eaux
pouvant mener a des problémes de potabilité de 1’eau (Belle et al., 2008) pour les communes
en aval. L’adsorption et la fixation des métaux par le sol et les sédiments créent une source de
danger supplémentaire puisqu’a long terme, les ETM peuvent étre remobilisés lors de
modifications physico-chimiques du milieu (Ettler et al., 2006). Enfin, la biodisponibilité des
substances toxiques se traduit par un transfert vers les plantes ou les animaux et ainsi le long
des réseaux trophiques (Torri et al., 2008). L’cau étant I’agent de transport principal des
polluants, dans certains cas, des installations de traitement des lixiviats par lagunage naturel et
par des filtres de graviers permettent I’accumulation des substances toxiques dans les boues
d’épuration et un abattement important de la charge polluante (Aleya et al., 2006) L’effluent

traité peut étre ainsi rejeté dans I’environnement sans risque majeur de contamination.
2.1 Site d*étude

- Nom : Installation de Stockage de Déchets Non Dangereux (ISDND) du Syndicat
intercommunal de collecte et de traitement des ordures ménagéres (SICTOM) de la Zone
Sous-Vosgienne.

- Lieu :

France /Territoire de Belfort /Communes d’ Anjoutey, de Rougemont le Chateau, de Romagny
sous Rougemont /Départementale 2 (rue d’Etueffont), Route de la Terre Qui Tourne et
Chemin de Bois Meunier /Latitude 47°43'19.24"N, Longitude - 6°56'58.73"E.

- Dimension

Surface : 6,3 ha - Grande longueur 458 m/Grande largeur : 265 m

- Gestionnaire :

Syndicat intercommunal de collecte et de traitement des ordures ménagéres (SICTOM) de la
Zone Sous -Vosgienne.

- Exploitation

De 1976 a 2002.

- Fermeture et post- exploitation

Juillet 2002

- Reéhabilitation définitive (date et descriptif succinct des travaux)

Date : éte 2007

Remodelage de I’ancienne décharge, Recouvrement définitif du massif de déchets, Création

d’un systéme de gestion des eaux pluviales, Création d’un systéme de gestion et contréle des
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biogaz résiduels (piézogaz), Végetalisation et reconquéte écologique, Mise en place de
clétures définitives

- Maitre d’ceuvre réhabilitation

Espace de Vie Ingénierie (VRD) /Atelier d’Ecologie Urbaine (Géosciences, environnement,
écologie urbaine)

- Arrétés prefectoraux en vigueur

Arrété préfectoral n°2185 de 1992 et arrété préfectoral complémentaire n°1416 du 10 aodt
1998. Arrété complementaire du 11 mai 2016 (SQAD-2016-05-11-003).

- Obligation de suivi

Jusqu’au 31 décembre 2031 (article- 6 de 1’arrété préfectoral 1416 du 10 aott 1998).

- Suivi post- exploitation

Depuis 2002 et jusqu’au 1 semestre 2013 : recherches scientifiques (recherches scientifiques
engagées des 2000, site alors en exploitation) / Octobre 2013 : mission de suivi — Bureau
d’études Atelier d’Ecologie Urbaine/Prévision pour 2013-2016 : convention de recherche et

suivi : Université de Franche Comté, SICTOM sous- Vosgien, Atelier d’Ecologie Urbaine.
- Type de déchets et nombre d’unités de stockage.

Ordures ménageres broyées : un casier dit « Nouveau casier » et une « Ancienne décharge »,

soit 2 unités de stockage.
- Gestion des lixiviats

Lagunage naturel (écosysteme épurateur) — 4 lagunes consécutives, la lagune 1 étant équipée

de filtres a cailloux.

- Gestion des biogaz

6 piézogaz/ évents (pas de biogaz détecté sur ce site)
- Infrastructure de surveillance

Important réseau de piézometres

Piézogaz/évents

Bassins et lagunes, points de rejet accessibles

- Avoisinants
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Décheterie du SICTOM de la Zone Sous -Vosgienne. Ancien quai de transfert des zones
d'etueffont. Installation de Stockage de Déchets Inertes (ISDI) appartenant a une société

privée.

Foréts : bois Meunier, bois du Seigneur

Collines et ballons : Mont Bonnet, Haut du Pré des Loups, Terre qui tourne, Mont Bouillon
Ruisseau du Mont Bonnet, étangs et mares associés, artificiels ou non

Une décharge de 4 hectares a été mise en place en 1976 a Etueffont, a 15 km au Nord-Est de
Belfort (90), conformément a la loi 75-633 du 15 juillet 1975 (Figure 2.1, 2.3, 2.4, 2.5, 2.6 et
2.7) pour recevoir les déchets de 66 communes environnantes. Fonctionnelle jusqu'en 2002,
cette décharge présentait un mode d'exploitation a ciel ouvert par broyage des déchets sans
compactage (Khattabi, 2002). Cette gestion entraine la production d'une quantité importante
de lixiviats (Stegman et Ehrig, 1980) collectée en aval de la décharge, et traitée par un
systeme de lagunage naturel (Figure 1) mis en place en 1994, suite a la loi 92-646 du 13 juillet
1992. Une partie des lixiviats est drainée et traverse une succession de quatre lagunes
étanches et peu profondes. Le tableau 1 présente les principales caractéristiques de chacune de
ces lagunes. Les lixiviats subissent alors une épuration naturelle grace aux micro- organismes
(Genevois, 2006 ; Khattabi et al., 2007).

2.2 La plate forme déchetterie - quai de transfert (PDQT).

A proximité de la decharge (Figure 2.1), se trouve une déchetterie et un quai ou les ordures
ménageres collectées sont transférées sur des camions pour étre acheminées a l'incinérateur du
Territoire de Belfort. Ces lieux de travail sont équipés de WC reliés a une fosse septique. Elle
se déverse dans un collecteur qui recueille également les eaux de pluie de la plateforme. Les
eaux du collecteur subissent un dégraissage puis sont rejetées dans le milieu naturel en

contrebas de la décharge, et constituent une source temporaire du Gros Pré.
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Figure 2.1 : schéma de présentation du site et surface des différentes entités (Belle, 2008).

2.3 Géologie et hydrogéologie du site.
2.3.1 Contexte géologique.

La décharge a été installée sur un substratum constitué de schistes ayant, en théorie, une
perméabilité comprise entre 10°° et 10° m.s™, suffisamment faible pour limiter les infiltrations
souterraines, la contamination de la nappe et pour assurer une autoépuration des lixiviats (site
semi-perméable de classe 2). Faisant partie d'un anticlinal, leur schistosité est quasiment
verticale, orientée NE-SO (Figure 2.2). Ce compartiment schisteux dévono-dinantien est

bordé au SE par une faille qui le met en contact avec des grés du bassin permien.
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Figure 2.2 : coupe géologique NO - SE au niveau du site, d'aprées la carte géologique de Thann au
1/50000- (Belle, 2008).

En outre, I'analyse des cuttings, récupéres lors du creusement des piézometres, montre que les
schistes proches de la décharge sont altérés sur les 6 premiers metres avec une fraction
argileuse importante. Les schistes sont assez hétérogénes avec notamment des filons de
quartz. De méme, les grés permiens conglomératiques présentent une forte hétérogénéité

(argiles, quartzites, conglomérats de nature diverse) (Belle 2008).

2.3.2 Contexte hydrogéologique.

Les forages ont mis en évidence 2 arrivées d'eau distinctes dans les schistes, I'une dans la zone
d'altération a 3 m de profondeur et l'autre dans les schistes sains a 12 m. Les niveaux
piézométriques montrent cependant qu'il n'y a qu'une seule nappe qui circule vers le SO et des
grés vers les schistes (Khattabi, 2002).
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Figure 2.3 : localisation de I'ISDND du SICTOM Sous Vosgien (90) — IGN (Géoportail).

- Photographies aériennes

Figure 2.4 : vue panoramique de I'ISDND d’Etueffont (90) dans son environnement général — Drone
Atelier d’Ecologie Urbaine/Terranodrone.
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Figure 2.6 : vue des avoisinants du SICTOM Sous-Vosgien (90) - Drone Atelier d’Ecologie
Urbaine/Terranodrone.
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Vallon des Gros Prés Départementale 2

Sictom Sous Vosgien

Quai de transfert

Figure 2.7 : vue des avoisinants du SICTOM Sous -Vosgien (90) - Drone Atelier d’Ecologie
Urbaine/Terranodrone.

2.4 Structure et état du site et de ses composantes

2.4.1 Modelage

'ﬂ

Le modelage avait été travaillé lors de la réhabilitation en 2007 pour avoir un profil doux,

similaire & la géomorphologie locale de monts et ballons vosgiens. Les pentes sont le plus

souvent douces sauf a la faveur des merlons de soutien latéraux et frontaux. Le modelage

actuel est conforme a ce qui avait été créé lors de la réhabilitation. Il n’y a pas de zone creuse

(liée a d’éventuels tassements différentiels), ni d’anomalies sur les pentes.

2.4.2 Recouvrement

Les recouvrements définitifs des masses de déchets ont été réalisés lors de la réhabilitation. Ils

sont constitués d’une couche de fermeture (minimum 70cm) de matériaux terreux et d’une
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couche de finition (10cm), soit une épaisseur dépassant 80cm au total. Les recouvrements sont

en parfait état, il n’est pas noté de déchets visibles ni d’arrachement du recouvrement.
2.4.3 Merlons

Le site étant installé dans un vallon avec un relief et différentes pentes, il existe 4 merlons
périphériques permettant le soutien des masses de déchets :

- Merlon frontal, retenant le « Nouveau Casier » au Sud-Ouest (Figure 2.10).
- Merlons latéraux, retenant « L’ Ancienne décharge » au Nord et au Sud (Figure 2.9).
- Merlons arriére, retenant « L’ Ancienne décharge » coté Nord Est (Figure 2.8).

Ces merlons sont constitués de schistes issus du site lui-méme. Ils ont de bonnes
caractéristiques géotechniques, adaptées au lieu et aux contraintes. Le Merlon arriére a été
partiellement recouvert (et ainsi elargi et renforcé) de matériaux terreux lors de la

réhabilitation, pour des questions de modelage uniquement.

Figure 2.8 : vue sur le merlon arriére de I'ISDND du SICTOM Sous-Vosgien (90) - Drone Atelier
d’Ecologie  Urbaine/Terranodrone.
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Figure 2.9 : vue sur le merlon arriere et latéral Sud de I'ISDND du SICTOM Sous-Vosgien (90) - Drone
Atelier d’Ecologie Urbaine/Terranodrone.

-

Meflonﬁqrﬁal :

Figure 2.10 : Vue sur le merlon frontal I'ISDND du SICTOM Sous -Vosgien (90) - Drone Atelier
d’Ecologie Urbaine/Terranodrone.
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Merlon:latéral'sud

Figure 2.11 : vue sur le merlon latéral sud I'ISDND du SICTOM Sous- Vosgien (90) - Drone Atelier
d’Ecologie Urbaine/Terranodrone.

Figure 2.12 : vue aérienne 1/2 de détail (Nord-Ouest) sur la végétalisation du massif de déchet de
I'ISDND du SICTOM Sous -Vosgien (90) - Drone Atelier d’Ecologie Urbaine/Terranodrone.
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Figure 2.13 : vue aérienne 2/2 de détail (Sud-Est) sur la végétalisation du massif de déchet de I'ISDND
du SICTOM Sous- Vosgien (90) - Drone Atelier d’Ecologie Urbaine/Terranodrone.
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Figure 2.14 : bassins de gestion des ruissellements - Etat de végétalisation -Drone Atelier d’Ecologie
Urbaine/Terranodrone.

27



Chapitre 2 Site d’étude Site d’étude : la décharge d’Etueffont

2.5 Systeme de gestion des ruissellements de surface

Le systeme de gestion des ruissellements est constitué de 3 bassins d’infiltrations, reliés par
des noues et trongons en réseau, ainsi que le fossé latéral constituant le debut du ruisseau du
Gros Prés. L’ensemble du systéme est en parfait état de fonctionnement, aucune anomalie n’a

été constatée.
2.5.1 Systeme de gestion des lixiviats

Le systéme de gestion et traitement des lixiviats du site d’Etueffont est constitué de 4 lagunes
de traitement (tableau 2.1), qui possédent chacune un réle important et différent dans
I'abattement des substances polluantes. Les trois dernieres lagunes sont de simples bassins,
avec un débit de fuite contrdlé, et ne disposent pas de filtres. Ces lagunes sont de grande
taille, et de formes différentes (allongement +/- marqué). La premiere lagune est différente
des autres. Deux filtres a cailloux divisent cette premiére lagune, de forme allongée, qui peut
porter le nom de « bassin a filtre a cailloux ». Les filtres a cailloux sont des amas de granulats,
avec un ensemble de masses a granulométrie différentes, imbriquées en couche horizontale
avec des drainages internes. Le débit de fuite a la sortie est contrblé par la perméabilité des
filtres a cailloux, et en sortie de la lagune (Figure 2.15).

Le lagunage consiste a épurer des effluents liquides en utilisant des plans d'eau naturels ou
artificiels. Cette technique regroupe a la fois des processus unitaires physico-chimiques et
biologiques. La premiere lagune, (bassin a filtre a cailloux) se propose de croiser, pour plus
d’efficacité, le pouvoir épurateur et régulateur d’une lagune et des filtres a cailloux inspirés
des techniques d’assainissement. De nombreux parametres influent sur le rendement de cette
technique de dépollution des lixiviats : temps de séjour des eaux, charge initiale en polluants
des lixiviats, leur nature et leur concentration, les conditions extérieures et l'oxygene

disponible pour la dégradation de la matiere organique.

Le réseau hydrographique du secteur de 'ISDND est constitué par le ruisseau Gros Prés dont
I’amorce jalonne les lagunes de traitement situées en aval de 1’aire de stockage. Le rejet des
eaux circulant sous le nouveau casier (NC) constitue la source principale du ruisseau,
occasionnellement complétée par les eaux de ruissellement de la plate-forme de la décheterie
surplombant la zone de stockage. Un autre apport hydrique intervient en sortie de lagunage

avec le rejet des lixiviats traités. Le ruisseau poursuit son tracé en aval du site et entre en
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confluence avec le ruisseau Mont Bonnet environ 1000 meétres plus bas. Un suivi est effectué

dans chaque ruisseau, en amont immédiat de leur confluence (GP aval et MB aval).

Tableau 2.1 : caractéristiques morphométriques des quatre lagunes de la station d'Etueffont
(Khattabi, 2002).

Lagunes Lagune | Lagune @ Lagune Lagune
1 2 3 4
Longueur (m) 78 46 66 48
Largeur (m) 5 43 28 235
Profondeur (m) 0.8 1 1 1
Surface (m?) 390 1943 1848 1128
Volume (m?) 312 1943 1848 1128
Débit moyen de sortie | 0.001 0.001 0.001 0.001
(m*/s)
Temps de séjour (j) 5 32 31 19

Figure 2.15 : vue aérienne des Lagunes de I'ISDND du SICTOM Sous- Vosgien (90) - Drone Atelier
d’Ecologie Urbaine/Terranodrone — 30 Octobre 2013

2.5.2 Suivi de I’impact hydrogéologique local.

L’impact hydrogéologique a été apprécié grace a la réalisation des investigations suivantes :
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15 piézometres : les piézometres concernés étaient PZ2, PZ3, PZ4, PZ6, PZ7, PZ8, PZ9,
PZ30, PZ40, PZ70, PZ80, PZ90, PZ100, PZ110 et PZ50 (Nouveau, installé récemment en
2014, remplace le PZ5 amont qui se trouve maintenant dans 1’enceinte de la zone de stockage
de déchets inertes exploitée par Carriere de I’Est) ; (Figure 2.16). Le réseau piézométrique
comprenait en 1998, 11 piézomeétres (PZ1, PZ10, PZ2, PZ20, PZ21, PZ22, PZ4, PZ40, PZ5,
PZ6 et PZ60) destinés au suivi des eaux souterraines.
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Figure 2.16 : plan de situation des piézometres et réseau hydrographique sur fond de carte
topographique (Belle, 2008).

Pour un suivi simultané des parties superficielle et profonde de la nappe, deux types de
piézometres ont été instalés : des piézomeétres « courts » fournissant un acces a la frange
superficielle de la nappe et des piézometres « longs » permettant d’atteindre la partie basse de
la nappe. Les piézometres courts ont été forés sur une profondeur variable (6-17 m) et sont
équipés d’un tube PVC crépine (fente de 1 mm) a partir de 2-3 m sous la surface du sol, la
partie sommitale étant pleine et équipée d’un bouchon d’argile. Les piézomeétres longs dont la
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profondeur peut varier de 13 a 25 m, sont crépines seulement dans les schistes sains dont la
profondeur du toit varie trés fortement d’un point a un autre. La partic supérieure est
constituée d’un tube PVC. Tous les piézometres sont équipés d’une téte métallique
cadenassée. (Figure 2.16, 2.17 et 2.18).
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Figure 2.18 : implantation sur image satellite Google Earth et orthophotographie drone des

piézometres.

32



Chapitre 2 Site d’étude Site d’étude : la décharge d’Etueffont

2.5.3 Localisation et géo-référencement de tous les points de prélévement

2.5.3.1 Géo- référencement

L’ensemble des points de prélévements ont été géo-référencés au moyen d’un GPS. Les
coordonnées sont synthétisées ci-dessous (Tableau 2.2).

Tableau 2.2 : synthése des coordonnées GPS des points de prélévements.

Piézometres

Eau
superficiell
eet
lixiviats

Boue

nsl:name5

PZ90 ISDND Sictom Etueffont
PZ30 ISDND Sictom Etueffont
PZ3 ISDND Sictom Etueffont
PZ7 ISDND Sictom Etueffont
PZ70 ISDND Sictom Etueffont
PZ2 ISDND Sictom Etueffont
PZ80 ISDND Sictom Etueffont
PZ100 ISDND Sictom Etueffont
PZ8 ISDND Sictom Etueffont
PZ110 ISDND Sictom Etueffont
PZ40 ISDND Sictom Etueffont
PZ4 |SDND Sictom Etueffont
pZ21 ISDND Sictom Etueffont
PZ9 ISDND Sictom Etueffont
PZ6 ISDND Sictom Etueffont
PZ60 ISDND Sictom Etueffont
PZ50 ISDND SICTOM Etueffont

Pvt ruisseau Mont bonnet
Pvt ruisseau des Gros prés
Pvt boue lagunel Aval2
Pvt NC et AD

Pvt Sous casier

Pvt Lagune4 Amont

Pvt Lagune4 Aval

Pvt Lagune3 Aval

pvt Lagune3 Amont

pvt Lagune2 Aval

Pvt Lagune2 Amont

Pvt lagunel Aval

Pvt lagunel milieu

Pvt lagunel Amont

Pvt boue lagunel Avall
Pvt boue lagunel Milieul
Pvt boue lagunel Milieul
Pvt boue lagunel Amont
Pvt boue lagune4 Aval
Pvt boue lagune4 Amont
Pvt boue lagune3 Aval
Pvt boue lagune3 Amont
Pvt boue lagune2 Aval
Pvt boue lagune2 Amont

nsl:longitud
6,946215482
6,94795
6,947983333
6,9484
6,9484
6,951648051
6,946833333
6,948883333
6,946833333
6,948000054
6,948216667
6,948183333
6,951650006
6,946215482
6,944234754
6,944234754
6,95113
6,943895
6,945301
6,948306454
6,948249909
6,948226627
6,946862209
6,946404824

6,947105685
6,947611526
6,947852615
6,948489389
6,948750721
6,948297518
6,948125091
6,948355079
6,948355079
6,948355079
6,948355079
6,946737088
6,946737088
6,946737088
6,94741874

6,94741874

6,94741874

nsl:latitud
47,7197279
47,7213866
47,7213866
47,7227433
47,7227433
47,7188206
47,7221833
47,7210183
47,7221833
47,7213207
47,7204866
47,7205033
47,7199984
47,7197279
47,7101075
47,7101075
47,721999

47,709494

47,709876

47,7213049
47,7211807
47,7212543
47,7202648
47,7200407

47,7204607
47,7208067
47,7210141
47,7209366
47,7211482
47,7214591
47,7215638
47,7212995
47,7212995
47,7212995
47,7212995
47,7201306
47,7201306
47,7201306
47,7208275
47,7208275
47,7208275

nsl:longitud

6°56'46
6°56'53
6°56'53
6°56'54
6°56'54
6°57'6

6°56'49
6°56'56
6°56'49
6°56'53
6°56'54
6°56'53
6°57'6

6°56'46
6°56'39
6°56'39
6°57'4

6°56'38
6°56'43
6°56'54
6°56'54
6°56'54
6°56'49
6°56'47

6°56'50
6°56'51
6°56'52
6°56'55
6°56'56
6°56'54
6°56'53
6°56'54
6°56'54
6°56'54
6°56'54
6°56'48
6°56'48
6°56'48
6°56'51
6°56'51
6°56'51

nsl:latitud

47°43'11
47°43'17
47°43'17
47°43'22
47°43'22
47°43'8

47°43'20
47°43'16
47°43'20
47°43'17
47°43'14
47°43'14
47°43'12
47°43'11
47°42'36
47°42'36
47°43'19
47°42'34
47°42'36
47°43'17
47°43'16
47°43'17
47°43'13
47°43'12

47°43'14
47°43'15
47°43'16
47°43'15
47°43'16
47°43'17
47°43'18
47°43'17
47°43'17
47°43'17
47°43'17
47°43'12
47°43'12
47°43'12
47°43'15
47°43'15
47°43'15
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Tableau 2.3 : caractéristiques des piézometres.

Piézometre Type Profondeur | Hauteur crépinée Formation Date de
(m) (m) géologique création
PZ2 long 15 12-15 gres 1997
PZ20 court 6 3-6 gres 1997
Pz21 court 6 3-6 gres 1997
PZ22 court 6 3-6 schistes 1997
PZ3 long 15 12-15 schistes 1997
PZ30 court 6 3-6 schistes 1997
Pz4 long 20 17-20 schistes 1997
PZ40 court 6 3-6 schistes 1997
PZ5 long 13 10-13 schistes 1997
Pz7 long 17,5 11,5-17,5 schistes 2007
Pz70 court 11,5 2-11,5 schistes 2007
Pz8 long 25 17-25 schistes 2007
PZ80 court 17 2-17 schistes 2007
Pz9 long 15 8-15 schistes 2007
PZ90 court 8 2-8 schistes 2007
PZ100 court 10 2-10 schistes 2007
PZ110 court 10 2-10 schistes 2007

Le réseau piézométrique a permis de déterminer un sens d’écoulement de I’eau souterraine du
Nord-Est vers le Sud-Ouest, soit de la nappe des gres vers la nappe des schistes (Khattabi,
2002 ; Belle, 2008 ; Grisy 2013). Le nouveau réseau piézométrique implanté en 2007 a
permis d’établir une carte piézométrique plus détaillée (Tableau 3). Les données ont été
interpolées par krigeage a l’aide du logiciel Surfer (Golden Software, Inc.). La carte
piézométrique montre une convergence des écoulements vers le thalweg principal et par
conséquent vers la décharge qui est implantée dans 1’axe du thalweg. Le comportement
hydrodynamique de la nappe est identique en périodes de hautes et basses eaux mais differe
avec la profondeur en relation avec les variations lithologiques. En surface, des circulations
hypodermiques rapides interviennent dans les schistes altérés a forte perméabilité tandis qu’en
profondeur, les circulations sont plus lentes en raison de la présence des schistes compacts. La
forte différence de perméabilité entre ces deux formations génere un plan de ruissellement
selon lequel 1’eau souterraine superficielle s’écoule (Belle, 2008).
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Chapitre 3 Evaluation et composition des lixiviats dans les lagunes

3.1 Introduction

La gestion des déchets solides et les impacts environnementaux connexes presentent un défi
aussi bien pour les pays développés que pour ceux en voie de développement. La quantité de
déchets généres est directement liée a I'augmentation de la population, I'augmentation de la
richesse et l'utilisation des ressources. La méthode la plus largement utilisée pour I'élimination
des déchets solides municipaux est la mise en décharge, elle représente jusqu'a 95% des

déchets éliminés au niveau mondial (Kurniawan et al., 2006).

La mise en décharge est généralement la méthode la plus économique pour éliminer les
déchets solides municipaux (Ustohalova et al., 2006). Cependant, il existe un certain nombre
d’inconvénients environnementaux associés aux sites d'enfouissement (Calvo et al., 2005).
Ces derniers ont attirés de plus en plus l'attention de la société au cours des dernieres
décennies, car les décharges constituent une source considérable de pollution des eaux

souterraines (Bjerg et al., 2003).

Dans les décharges, les déchets sont éliminés, et subissent un certain nombre de
modifications physico-chimiques et microbiologiques. Le lixiviat est produit lorsque I'eau
percole a travers les couches de déchets (Kjeldsen et al., 2002). Lorsque la quantité des
précipitations est supérieure au taux d'évaporation, le niveau de lixiviat dans les décharges
augmente (Robinson 2005). Le lixiviat peut contenir de grandes quantités de composés
organiques et inorganique (Bodzek et al., 2006). Si le lixiviat n’est pas controlé, il peut

cheminer dans les sols environnants pour finalement finir dans les eaux souterraines.

Le lixiviat de décharge contient plus de 90 composés organiques et métalliques et 50 éléments
inorganiques, y compris des composés aliphatiques halogénés, du benzéne, des benzénes
alkyles, du phénol, des phénols alkylés, des éthoxylates, des composés aromatiques
polycycliques, des esters phtaliques, des benzénes et phénols chlorés, des
polychlorobiphényles (PCB-), des dioxines et des furannes chlorés, des retardateurs de
flamme bromés, des pesticides, de I'étain organique, du méthyl de mercure et des métaux
lourds (Oman et Junestedt 2008). Parmi les résidus pharmaceutiques, le naproxéne et
I'ibuproféne sont présents en concentrations élevées, ce qui contraste avec d'autres produits de
haute consommation tels que le paracétamol qui restent peu détectés (Haarstad et al., 2005).
L’occurrence de perturbateurs endocriniens (PE) est largement documentée. Les types et les
concentrations dépendent des sites d'enfouissement. La présence de sel est également

rapportée et peut influencer la dégradation biologique (Singlande et al., 2006). La matrice
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des lixiviats est donc tres complexe, et les résultats de la composition peuvent étre modifiés
par des analyses formulées a la suite de méthodologies développées pour d'autres types

d'échantillons aqueux (Pinel et al., 2005).

Malgré un nombre inconnu de différents autres composés, le mécanisme d'élimination
dominant dans le traitement des lixiviats est celui de l'azote ammoniacal. En effet,
I'ammonification de formes organiquement liées a I'azote (comme les acides amines et les
protéines) peut libérer une quantité importante d’ammoniac. Le parameétre critique pour
évaluer le processus de dégradation biologique est donc la teneur en azote ammoniacal. Les
valeurs de DCO doivent étre également considérées et spécifiqguement traitées si besoin. Les
pesticides, les autres substances organiques presentes en traces et les métaux traces, montrent
aussi une réduction significative lors des procédés de traitement biologique aérobie (Carville
et al., 2003). Compte tenu de la forte teneur en déchets organiques dans les décharges, la
vitesse d'hydrolyse de la matiere organique joue un rdle déterminant sur le taux de

stabilisation des déchets, et par conséquent, la qualité du lixiviat (Wagner et Vasel 1998).
3.2 Matériels et méthodes
3.2.1 Suivi du systeme de gestion des lixiviats

Afin de suivre I’évolution a long terme des lixiviats du systeme de lagunage, 6 campagnes
physico-chimiques ont été réalisées (octobre 2013-avril 2016) selon un pas de temps

semestriel (figure 3.1).

Octobre Avril Octobre Avril Octobre Avril
2013 2014 2014 2015 2015 2016

Figure 3.1 : chronologie des différentes campagnes de prélevements des lixiviats.
3.2.2 Procédure d’échantillonnage des lixiviats

Une série de prélévements d’eau a eté réalisée, en sortie de réseaux de collecte et une autre
directement dans les lagunes : dans chaque lagune, trois préléevements ont été effectués en
amont, au milieu et en aval, pour la lagune 1 et deux prélevements pour les lagunes 2,3 et 4
(Figure 3.2). Les échantillons sont conservés dans des flacons de 2 litres jusqu’au moment de

I’analyse.
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Lagune 1 : 3 prélevements (amont-milieu-aval)
Lagune 2 : 2 prélevements (amont-aval)
Lagune 3 : 2 prélevements (amont-aval)
Lagune 4 : 2 prélevements (amont-aval)

Les échantillons ont été collectés a 1’entrée de la lagune 1 et a la sortie de la lagune 4,
directement dans des flacons en polyéthylene puis conserveés en glaciere pendant le transport.
IIs ont été ensuite maintenus a (-80 °C) a I’obscurité jusqu’au moment de I’analyse. Six
campagnes de prélevements ont été organisées. Une journée passée sur le site a été suffisante
pour collecter les échantillons désirés. Nous avons utilisé des flacons de 50 ml et nous avons

prélevé les lixiviats au niveau de la surface de la lagune et a proximité de I’arrivée d’eau.

Figure 3.2 : implantation sur image satellite Google Earth des prélevements d’eau des lagunes et
lixiviats en sortie des massifs de déchets.
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3.3 Suivi de ’impact hydrologique local.

Le suivi hydrologique local a éte réalisé grace aux investigations suivantes (figure 3.2) :

Le réseau hydrographique du secteur de I’ISDND est constitué par le ruisseau Gros Prés dont
I’amorce jalonne les lagunes de traitement situées en aval de I’aire de stockage. Le rejet des
eaux circulant sous le nouveau casier (NC) constitue la source principale du ruisseau,
occasionnellement complétée par les eaux de ruissellement de la plate-forme de la déchéterie
surplombant la zone de stockage. Un autre apport hydrique intervient en sortie de lagunage
avec le rejet des lixiviats traités. Le ruisseau poursuit son tracé en aval du site et entre en
confluence avec le ruisseau Mont Bonnet environ 1000 m plus bas. Un suivi est effectué dans
chaque ruisseau, en amont immédiat de leur confluence (GP aval et MB aval).

3.3.1 Prélévement de deux échantillons d’eau (Figure 3.3)

1-Ruisseau des Gros Prés : 1 prélevement (photo 3.1).

2- Ruisseau Mont Bonnet : 1 prélévement (photo 3.2).

Figure 3.3 : implantation sur image satellite Google Earth des prélevements d’eau dans les ruisseaux
Gros Prés et Mont Bonnet.
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Photo 3.1 : ruisseau des Gros Prés octobre 2014 photo 3.2 : ruisseau du Mont Bonnet octobre 2014

3.3.2 Stratégie d’échantillonnage des lixiviats bruts

Dans le cadre de cette étude, la qualité des lixiviats bruts du Nouveau Casier (NC), du Sous
Casier (SC) et de ’ancienne Décharge (AD), a été suivie sur une période de quatre ans
(octobre 2013 — avril 2016), selon un pas de temps mensuel en début de suivi puis semestriel
en fin de suivi. Les résultats obtenus complétent les analyses précédemment effectuées sur le
site au cours du suivi imposé par 1’arrété d’autorisation et lors de travaux scientifiques
(Khattabi, 2002 ; Belle, 2008 ; Grisey 2013 ; Ben Salem 2014). Les lixiviats de 1I’Ancienne
Décharge et ceux du Nouveau Casier et de Sous Casier ont été directement collectés a la
sortie des tuyaux de drainage (avant leur entrée dans le dispositif de traitement par lagunage
naturel), dans des flacons en polyéthyléne puis conservés en glaciere pendant le transport. lls

ont été ensuite maintenus dans 1’obscurité a (- 80°C) jusqu’au moment de I’analyse.
3.4 Mesure des paramétres
3.4.1 Mesures in situ

Le pH, la conductivité et la température ont été mesurés in situ grace a un pH meétre et un
conductimétre de marque WTW (modele MultiLine P3) en utilisant une cellule de
conductivité standard TetraCon® 325 et une électrode combinée de pH a sonde de

température intégrée SenTix 41 (+ 0,1 ;+ 0,01 pS.cm™ ; + 0,1 °C, respectivement).
3.4.2 Mesures en laboratoire
3.4.2.1 Matiére organique

Les trois parameétres ci-dessous permettent d’évaluer la charge polluante d’une eau.
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L’analyse de la demande biologique en oxygene (DBOs) a été effectuée sur des echantillons
dilués par la méthode d’oxymétrie, selon la norme NF EN 1899-1 (AFNOR, 1998). Elle
exprime la quantit¢é d’oxygeéne consommée par les bactéries pour dégrader la maticre
organique biodégradable, sur une durée de cing jours. La marge d'incertitude varie entre 22 et
14 % pour des valeurs variant respectivement de 0 & 50 mg.L™. Pour des valeurs > 50 mg.L %,
I’incertitude est de 14 %.

La demande chimique en oxygene (DCO) a été déterminée a partir de la méthode au
dichromate de potassium (K,Cr,O7) aprées digestion selon la norme NF T90-101 (AFNOR,
2001) (incertitude comprise entre 11 et 4 % pour des valeurs variant de 0 a > 500 mg.L‘l).
Elle représente la quantité d’oxygeéne nécessaire pour oxyder la matiére organique,
biodégradable ou non, contenue dans une eau. Les analyses ont été effectuées dans les 24 h
par le SERAC - Laboratoire de Chimie des Eaux, Université de Franche-Comté, Besancon
(25).

Les ions bicarbonates HCO® ont été analysés dans les 24 h par dosage volumétrique & I’aide
de H,SO4 N/50 (incertitude 4,5 %).

L’azote, I’ammonium, les nitrates et les orthophosphates ont été mesurés selon les méthodes
standard (APHA, 2005). Les analyses ont été effectuées sur la période d’étude, a raison de
deux campagnes par saison.

Les matiéres en suspension sont déterminées selon la norme AFNOR T90-105. Aprés
filtration d’une prise d’essai sur des filtres de verres GF/C préalablement séchés et pesés, les
filtres sont placés a 1’étuve a 105°C pendant 2 heures puis repesés. La matiere en suspension
est la différence de poids des filtres aprés et avant filtration, rapportée au volume filtré.

3.4.2.2 lons majeurs

Les cations majeurs (Na*, Ca**, K* et Mg?") ont ét¢ analysés par spectrométrie d’absorption
atomique apreés filtration a 0,45 um avec des membranes en acétate de cellulose de marque
Whatman et acidification & pH < 2 avec du HNOj3 concentré (incertitude 1-8 %).

Les anions majeurs (fluorures, chlorures, nitrates, nitrites, phosphates et sulfates) ont été
dosés par chromatographie d’échange ionique (DX-500) aprés avoir été dilués et filtrés sur
une membrane en nylon (Whatman plc, Kent, UK) de porosité 0,2 um. Le détecteur est de
type conductimétrique. Le principe consiste a injecter une partie de 1’échantillon a I’intérieur
d’un flux éluant. Les différents ions traversent alors une colonne qui va les séparer en
fonction de leur affinité avec les sites échangeurs. Un détecteur conductimétrique associé a un

ordinateur permet I’enregistrement de chromatogrammes présentant des pics d’élution a
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differents temps specifiques pour un ion donné. Un étalonnage journalier permet d'associer la
surface du pic a la concentration de I'ion considéré. La précision est de £ 5%.

Les analyses ont été effectuées au Laboratoire d’Hydrogéologie (QUALIO) de 1’Université de
Bourgogne-Franche-Comté, Besangon (25).

3.4.2.3 Eléments-traces

Les teneurs des éléments métalliques (arsenic, cadmium, chrome, cuivre, nickel, plomb, zinc,
aluminium, sélénium, étain, bore, argent, manganése et fer) ont été déterminés par
spectrométrie ICP-OES 720-ES Varian. Le couplage torche a plasma — émission optique
(Inductively Coupled Plasma — Optical Emission Spectroscopy) est une technique permettant
de doser en quelques minutes un grand nombre d’éléments en solution dans une gamme allant
de 1 ppm a quelques pourcents.

La méthode consiste a ioniser un échantillon en l'injectant dans un plasma d'argon, a une
température entre 6 000°C et 10 000°C. L'échantillon est amené jusqu'a la torche a plasma par
une pompe péristaltique. Au contact avec l'argon, I'échantillon est alors nébulisé, puis
transporté jusqu'au centre du plasma. 1l subit différentes étapes de décomposition,
d'atomisation et d'ionisation conduisant a une excitation des atomes et des ions. Le couplage
torche a plasma — émission optique utilise le fait que la température tres élevée dissocie tout
d'abord la matiére en atomes et en ions libres et excite ensuite ces derniers. Leur retour a un
état stable s'accompagne d'une émission de photons dans l'ultraviolet et le visible dont

I'énergie (donc la longueur d'onde) est caractéristique de I'élément analysé.

Tous les échantillons ont été filtrés a 0,45 um avec des membranes en acétate de cellulose de

marque Whatman et acidifiés a pH < 2 avec du HNOj3 concentré avant analyse.

Les données recueillies ont été soumises a une analyse unidirectionnelle de variance
(ANOVA), et ont été utilisés pour déterminer si les échantillons variaient significativement
entre les points d'étude, les possibilités de moins de 0,05 (p <0,05) étaient considerées comme

statistiquement significatives.
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3.5 Résultats
3.5.1 Surveillance hydrologique
Observation :

Il n’a pas été détecté d’anomalie dans les résultats d’analyses. Les teneurs détectées dans le
ruisseau du Mont Bonnet et le ruisseau des Gros Prés au niveau de leur confluence sont
inférieures aux seuils de I’Arrété du 11 janvier 2007 relatif aux limites et références de qualité
des eaux brutes et des eaux destinées & la consommation humaine mentionnées aux articles R.
1321-2, R. 1321-3, R. 1321-7 et R. 1321-38 du code de la santé publique.

Pour la quasi-totalité des échantillons, les analyses ne montrent pas d’anomalie particuliére.
Les teneurs en éléments traces et en éléments majeurs, ainsi que les différents parametres
mesurés sont inférieures a celles de I’Arrété du 11 janvier 2007 relatif aux limites et
références de qualité des eaux brutes et des eaux destinées a la consommation humaine
mentionnées aux articles R. 1321-2, R. 1321-3, R. 1321-7 et R. 1321-38 du code de la santé
publique.

3.5.2 Systeme de gestion des ruissellements de surface

Le systéme de gestion des ruissellements est constitué de 3 bassins d’infiltration, reliés par

des noues et trongons en réseau.

L’ensemble du systeme est en parfait état de fonctionnement, aucune anomalie n’a été

constatée.

Nous signalons des problémes d’évolution en friche liés au développement localisé d’une flore
luxuriante. Des remarques sur ce développement intense de la végétation du site sont
présentées au paragraphe «4.6 Végétalisation du reste du site - 4.6.3 les ouvrages de gestion

des ruissellements ».
3.5.3 Systeme de gestion des lixiviats

Le systéme de gestion et traitement de lixiviats du site d’Etueffont est constitué de 4 lagunes
de traitement, qui possédent chacunes un rdle important et différent dans I'abattement des
substances polluantes. Les trois dernieres lagunes sont de simples bassins, avec un debit de
fuite contr6lé, et ne disposent pas de filtres. Ces lagunes sont de grande taille, et de formes

différentes (allongement +/- marqué). La premiére lagune est différente des autres. Deux
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filtres a cailloux divisent cette premiére lagune, de forme allongée, qui peut porter le nom de
« bassin a filtres a cailloux ». Les filtres & cailloux sont des amas de granulats, avec un
ensemble de masses & granulométrie différente, imbriquées en couche horizontale avec des
drainages internes. Le débit de fuite a la sortie est contrélé par la perméabilité des filtres a

cailloux, et en sortie de la lagune.

Le lagunage consiste a épurer des effluents liquides en utilisant des plans d'eau naturels ou
artificiels. Cette technique regroupe a la fois des processus unitaires physico-chimiques et
biologiques. La premiéere lagune (bassin a filtres a cailloux) se propose de croiser, pour plus
d’efficacité, le pouvoir épurateur et régulateur d’une lagune et des filtres a cailloux inspirés
des techniques d’assainissement. De nombreux parameétres influent sur le rendement de cette
technique de dépollution des lixiviats : temps de séjour des eaux, charge initiale en polluants
dans le lixiviat, nature et concentration des polluants, les conditions extérieures et I'oxygéne

disponible pour la dégradation de la matiere organique.

> Premiére lagune (bassin a filtres a cailloux) : cette premiere lagune semble en trés bon
¢tat. Les filtres a cailloux sont visiblement fonctionnels, les berges se tiennent, il n’est
pas constaté de fuite, les arrivées et sorties des lixiviats sont en parfait état de
fonctionnement.

> Seconde lagune : cette seconde lagune semble en trés bon état. Les berges se tiennent,
il n’est pas constaté de fuite, les arrivées et sorties des lixiviats sont en parfait état de
fonctionnement.

> Troisieme lagune : cette troisieme lagune semble en trés bon état. Les berges se
tiennent, il n’est pas constaté de fuite, les arrivées et sorties des lixiviats sont en parfait
état de fonctionnement.

» Quatrieme lagune : cette quatrieme lagune est en trés bon état pour la tenue de ses
berges et I’arrivée des lixiviats. Sa structure générale doit étre nouveillée. Le tuyau
(siphon) peut étre obstrué par des débris végétaux, le débit d’évacuation est faible.
Cela peut entrainait un niveau d’eau trop élevé dans la lagune et des débordements
latéraux (faible débit). L’impact environnemental est minime de par la qualité de I’eau

de cette derniere lagune, eau qui est de toute facon vouée a étre rejetée a cet endroit.
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3.5.4 Etude des paramétres physiques

A- pH

Dans la présente étude, la concentration en ions d’hydrogene (pH) variait entre 6,96 - 9,86
(Figure 3.4). Les valeurs variables entre I'amont et I'aval des lagunes étaient (6.96-9.49) dans
L1, (7.11-8.56) en L2, (7.55 - 9.86) en L3 et (7.55 - 9.86) sur L4. Lors des périodes d’étude,
toutes les lagunes présentaient des valeurs de pH > 7.

Les lixiviats du nouveau casier NC, du sous casier SC, de I’ancienne décharge AD, de Gros
Pré GP et de Mont Bonnet MB ont montré une diminution progressive du pH avec des
variations comprises respectivement dans les intervalles 7.8 - 8.15, 6.92 - 8.2, 7.28 - 8.26, 7.4
-9.09 et 7.5 - 9.45. Toutes les valeurs de pH étaient > 7 pendant les périodes d'étude (Figure
3.4). Cette diminution du pH pourrait corresponde a une reprise d’influence du substrat et une

diminution de I’impact de la dégradation des déchets.
B- La température

Durant cette étude, nos résultats ont montré des variations saisonniéres normales des profils

de température dans les eaux de surface des lagunes d’Etueffont.

Les variations de température enregistrées dans les quatre lagunes sont comprises entre 10,2
et 19,9 °C. Dans la lagune 1, la température a varié entre 10,2 et 17,5 ° C, dans la lagune 2
entre 10.9 et 19,9 ° C, dans la lagune 3 entre 10,3 et 15,8 ° C, dans la lagune 4 entre 10,3 et
16,4 ° C (Figure 3.5).

Les températures dans le nouveau casier NC, le sous casier SC, ’ancienne décharge AD
variaient respectivement entre 10.2 - 16,2 °C, 11.7 - 13.7 °C et 11.3 -14.6 °C. La température
dans Gros pré variait entre 9.6 a 14.1°C et dans Mont Bonnet de 10.4 — 14 °C.

La température la plus élevée a été de 19,9 °C en avril 2014 dans la lagune 2, tandis que la
température la plus basse enregistrée a été de 10,2 °C a I’aval de la lagune 1 en avril 2016.
L’analyse temporelle de I'évolution des courbes de la température de I'eau dans les quatre
bassins révele I'existence de valeurs élevées en avril 2014 (15,6 °C - 19,9 °C) et faibles en
octobre 2015 (de 10,5 a 12.8 °C).
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C- La conductivité électrique (uS.cm™)

La conductivité électrique de I'eau est un indicateur direct de la salinité. Dans notre étude, les
variations de la conductivité électrique étaient dans la gamme 565-1919 uS.cm™ dans la
lagune 1, 321-1101 pS.cm™ dans la lagune 2, 590 - 981 uS.cm™ dans la lagune 3 et 521-891

uS.cm™ dans la lagune 4, comme indiqué dans la (Figure 3.6).

Les valeurs de CE variait entre (1450-2450 pS.cm™) dans NC, (981-1001 puS.cm™) dans SC,
(1706-21.34 uS.cm™) dans AD, (113-265 pS.cm™) dans GP et (72-123 pS.cm™) en MB. On

constate une diminution progressive des valeurs de conductivité électrique.

Ces résultats montrent un profil saisonnier semblable dans les quatre lagunes avec des valeurs
de conductivité tres élevées dans la lagune 1 et abaissées au niveau des trois autres lagunes,

surtout a l'aval de la lagune 4 avec un écart important entre la premiére et la deuxieme lagune.

Les valeurs les plus élevées ont été enregistrées au cours du mois d’octobre 2013 et les

valeurs les plus faibles dans le mois d'octobre 2015, sauf au niveau de la lagune 1.
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Figure 3.4 : variation saisonniére de la température dans I’eau superficielle et les lixiviats.
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Figure 3.5 : variation saisonniére du pH dans I’eau superficielle et les lixiviats.
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Figure 3.6 : variation saisonniére de la conductivité électrique dans I'’eau superficielle et les lixiviats.
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3.5.5 Etude de paramétres chimiques

1- La Demande Biologique en Oxygene apres 5 jours (DBOs) et la Demande Chimique en
Oxygene (DCO)

Comme indiqué dans le matériel et les méthodes de ce chapitre, la DBO a été mesurée pour
les quatre lagunes. La charge organique est exprimée dans notre étude en termes de DBOs. Le

développement de ces deux parameétres dans chaque lixiviat a été suivi et indiqué.

La surveillance de I'environnement de la décharge d'eau de percolation montre que dans la
période octobre 2013 - avril 2016, la valeur de DBOS5 se situait dans la gamme 1.1-54 mg.I™*
dans la lagune 1, 1-4 mg.I" dans la lagune 2, 1.4-6 mg.I"* dans la lagune 3, 1.7-6.1 mg.I*
(Figure 3.7). La valeur de DBOs a varié de facon significative entre les points d'étude
(ANOVA, F=3.552, P= 0.0004).

Le ratio BOD / COD était d’environ 40-2.68. Les valeurs de la DBOs variant dans la gamme
9 -4 mg.I" dans NC, 0,7 - 2,5 mg.I™ dans SC, 1.6 - 3.1 mg.I™* dans AD, 0.9 - 1,4 mg I"* dans
GP et 1.0 - 1.5 mg.I""en MB. On observe donc une diminution progressive des valeurs de la
DBOs. Les valeurs de DCO étaient quant & elles comprises entre 9,6 et 620 mg.I™ dans NC,
14 et 59 mg.I" dans SC, 6 et 95 mg.I™ dans AD, 6,9 et 14,9 mg.I"* dans GP et 7.8 et 14 mg.I™*
en MB, (Figure 3.8). Les valeurs de DCO diminuaient progressivement en avril 2015. Les
concentrations de DCO étaient plus élevées (482 mg.I™") a I’amont de la lagune 1 en avril
2016 (Figure 3.8), la concentration de DCO variait de fagon significative entre les points
d'étude (ANOVA, F=2.100, P=0.028).
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Figure 3.7 : variation saisonniére de la Demande Biologique en Oxygéne (DBOs) dans I'eau
superficielle et les lixiviats.
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Figure 3.8 : variation saisonniére de la Demande Chimique en Oxygéne (DCO) dans I'eau superficielle
et les lixiviats.
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2- Les ions dans les lixiviats

La chimie des lixiviats a été sensiblement différente pour les campagnes d'échantillonnage
entre octobre 2013 et avril 2016.

A- Les bicarbonates (mg.I™)

L’évolution des contenus en bicarbonate pour la période comprise entre octobre 2013 et avril
2016 est présentée dans la (Figure 3.9). Les teneurs variant entre 229 et 1240 mg.I™ dans la
lagune 1. 337 et 472 mg.I"'dans la lagune 2, 282 et 404 mg.I" dans la lagune 3, 267 et 345
mg.I" dans la lagune 4, 956 et 1460 mg.I™ pour NC, 449 et 670 mg.I™ pour SC, 881 et 1180
mg.I" pour AD. La concentration en bicarbonates variait de facon non significative entre les
points d'étude (ANOVA, F=24.933, P= 3.574).

La valeur la plus élevée a été de 1460 mg.I™* pour NC en avril 2014, tandis que la valeur la

plus faible a été de 229 mg.I™ en aval de la lagune 1 en avril 2015.

L’analyse des résultats montre une diminution progressive des valeurs en bicarbonate dans

les lagunes 2,3 et 4 lors du prélevement des échantillons en octobre 2015.

Le bicarbonate posséde la plus forte concentration parmi les principaux anions (HCO*, CI', F
et SO, %) avec un maximum de 1240 mg.I™ dans la lagune 1 et un minimum de 267 mg.I™*

dans la lagune 4.
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Figure 3.9 : variation saisonniere de la concentration en bicarbonates dans I'eau superficielle et les
lixiviats.
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B — Les nitrates NO3 (mg.I™)

La concentration en nitrates dans les lagunes présentait une large gamme de variation (<1 -
14 mg.I™), quels que soient les sites d'échantillonnage. Les plages de variation étaient 1.1 - 34
mg.I™ dans la lagune 1, 6.1 - 13 mg.I"* dans la lagune 2, 5.2-14 mg.I™ dans la lagune 3 et <1-
11 mg.I"* dans la lagune 4. La plus forte concentration (14 mg.I" ) a été observée dans la
lagune 1 en avril 2014. La valeur la plus élevée pour SC était de 18 mg.I"* et pour AD de 29
mg.I" en avril 2015. La concentration la plus faible était de 3,7 mg.I* pour SC. La
concentration d'ions nitrate était <1 mg.I" pour MB en avril 2015 (Figure 3.10). La
concentration en NO3" avarié de facon significative entre les points d'étude (ANOVA, 2.265,
P=0.025).

C — Les nitrites NO,” (mg.I™)

La concentration d'ions nitrite était supérieure & 1 mg.I" dans tous les sites d'échantillonnage
durant le mois d'octobre 2013 (Figure 3.11). Les teneurs en nitrites ont été trés faibles au
début de I'essai dans le lixiviat et ont augmenté dans le lixiviat durant toute la période d'essai

malgreé des valeurs relativement faibles.

La concentration la plus élevée a été enregistrée au mois d'octobre 2014, lorsque les valeurs
variaient entre 6.8 mg.I*en amont de la lagune 3 et 32 mg.I" pour NC. La concentration en
nitrite a diminué pour tous les sites d'étude au mois d'avril 2016. Les teneurs en nitrites pour
cette période sont comprises entre 0.09 - 0.43 mg.I™. La concentration en NO, n’a varié pas
de facon significative entre les points d'étude (ANOVA, F=0.409, P= 1.994).
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Figure 3.10 : variation saisonniére de la concentration en nitrates dans I'eau superficielle et les
lixiviats.
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Figure 3.11 : variation saisonniere de la concentration de nitrites dans I'eau superficielle et les
lixiviats.
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D - Azote ammoniacal (mg.I™) et Azote Kjeldahl (mg.I™)

Les valeurs les plus élevées en azote ammoniacal ont été observées dans la lagune 1 (15,6 -
62 mg.I"") et les valeurs les plus faibles dans la lagune 4 (<1-5,8 mg.I"") (Figure 3.12). La
concentration en azote ammoniacal a varié non significativement entre les points d'étude
(ANOVA, F=8.580, P= 4.036). Une augmentation considérable de la concentration en azote
ammoniacal a été enregistrée pour NC (90,4 mg.I-1) en avril 2014, pour SC (26.5 mg.I") en
octobre 2014 et pour AD (43,6 mg.I™) en avril 2014. Toutefois, les valeurs de concentration
¢taient plus faibles au mois d'avril 2016. Pour 1’azote Kjeldahl, la lagune 1 présentait des
niveaux élevés soutenus par rapport aux lagunes 2, 3 et 4 tout au long de la période d'étude.
La concentration den azote Kjeldahl était élevée pour NC (119 mg .I %) en octobre 2015.
Cependant, les concentrations dans NC, SC et AD ont diminué en avril 2016 (Figure 3.13). La
concentration en azote Kjeldahl a varié de facon significative entre les points d'étude
(ANOVA, F=3.039, P=0.003).
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Figure 3.12 : variation saisonniére de la concentration en azote ammoniacal dans I'eau superficielle
et les lixiviats.
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Figure 3.13 : variation saisonniére de la concentration en azote Kjeldahl dans I'eau superficielle et les
lixiviats.

E - Orthophosphate PO, *(mg.I™), Phosphore total (ug.I™) et Fluorures (mg.1™)

Tous les échantillons de cette étude présentaient des valeurs en orthophosphate comprises
entre < 0,20 mg.I™ en octobre 2013, avril 2014, 2015 et 2016 et <1 mg.I™ en octobre 2014. La
concentration en PO,* n’a pas vari¢ de fagon significative entre les points d'é¢tude (ANOVA,
F=0, P=1).

Comme pour le phosphore total, toutes les valeurs de tous les échantillons dans les sites
d'étude avaient diminué. En octobre 2013, dans la lagune 1, la concentration initiale du
phosphore total dans le lixiviat était de 4590 ug.I™. Les teneurs en fluorures sont relativement
stables pour la plupart des échantillons du site d’étude (<0,17 mg.1™) (Figure 3.14). La
concentration en P total et en fluorures a varié de facon significative entre les points d'étude
(ANOVA, F=2.136, P=0.035), 5ANOVA, F=2.923, P=0.004) respectivement.

F - Sulfates et chlorures (mg.I™)

Les concentrations en sulfate dans les quatre bassins ont varié entre 95 et 200 mg.I" (Figure

3.15). Les concentrations en sulfates ont diminué dans tous les points d’échantillonnage en
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octobre 2015. La concentration était plus élevée (390 mg.I™) pour AD en avril 2016. La
concentration en SO, variait significativement entre les points d'étude (ANOVA, F=2.812,
P=0.006).

Les concentrations en ions chlorure étaient fluctuantes au niveau de tous les sites d'étude,
avec des valeurs comprises entre 9.9 et 75 mg.I™". La concentration en chlorure a diminué
dans tous les points d’échantillonnage en avril 2016 (Figure 3.16). Les concentrations en Cl™ a
varié significativement entre les points d'étude (ANOVA, F=2.666, P=0.009).

0.45
0.4
035
Z 03
b —4—2013 Oct .
§02 —8—2014 Avr.
=)
£ 02 2014 Oct.
Q
9 —>=2015 Avr.
S 0.15
—#=2015 Oct.
0.1 ——2016 Avr.
0.05
0
< C X Y X Y X NS X Y
N @*&0 ¥ & &
N
\’,»?* R N \,}?‘ ! \,,,)V* AV \?‘V‘ Y

Figure 3.14 : variation saisonniere de la concentration en fluorures dans I'eau superficielle et les
lixiviats.
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Figure 3.15 : variation saisonniere de la concentration en sulfates dans I'eau superficielle et les
lixiviats.
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Figure 3.16 : variation saisonniere de la concentration en chlorures dans I'eau superficielle et les
lixiviats.
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3 - Eléments dans les lixiviats
A - Métaux Traces (MT)
1 - L'aluminium Al (ug.I™)

L'étude récente a montré une variation des concentrations en Al comprises entre 35,3 pg.I™*
(lagune 2) et 1380 pg.I™ (lagune 1) (Figure 3.17). Des concentrations plus élevées entre
95.1et1380 pg.I™ ont été enregistrées au cours de la période d'étude. Les valeurs dans le reste
des lagunes variaient entre 4.7 et 1380 pg.I* pour la lagune 1, 32.1 et 87.6 ug.I pour la
lagune 2, 36.8 et 1020 pg.I™ pour la lagune 3 et 57 et 609 pg.I™ pour la lagune 4. Les valeurs
variaient entre 79.6 et 191 ug.I™ en NC, 25.2 et 56 ug.I™ en SC et 28.3 et 54.5 pg.I™* en AD.
La concentration en Al a varié de fagon non significative entre les points d'étude (ANOVA,
F=0.868, P= 0.575).

2 -Le sélénium Se (ug.I™)

La concentration en sé€lénium n’a pas vari¢ au niveau des sites d'échantillonnage, pendant
toute la période de I’étude, et s’est révélée <40 pg.I™. Elle a varié de facon non significative
entre les points d'étude (ANOVA, F=0.122, P=0.999).

3 -Etain Sn (ug.I™)

Des concentrations élevées en Sn, entre 11.4 et 37.5 pg.l™, ont été relevées dans la premiére
lagune ainsi que dans NC entre 11.7 et 30.4 pg.l™, tandis que dans tous les autres échantillons
elles étaient <10 pg.I™. En octobre 2015, en amont de la lagune 1, la concentration en Sn était
plus élevée (468 pg.I™). Elle avait diminué (137 ug.I™) en avril 2016. La concentration en Sn
a varié de facon non significative entre les points d'étude (ANOVA, F=1.890, P=0.064).

56



Chapitre 3 Evaluation et composition des lixiviats dans les lagunes

1600
1400
+ 1200
2 1000 ——2013 Oct .
8 —8—2014 Avr.
2 800
= —f—2014 Oct.
g 600
c e=3=2015 Avr.
]
O 400 —#=2015 Oct.
200 —®—2016 avr.
0
AN AN AN AN
N
\,,\/‘? &) N \,}V‘ NV \?)V“ ¥ \?‘V‘ N

Figure 3.17 : variation saisonniere de la concentration en aluminium dans I'eau superficielle et les
lixiviats.

4 — Le bore B (ug.I™)

Les gammes de concentrations en bore étaient de 204 - 511 pg.I™ dans la lagune 1, (214 - 336
ug.l™) dans la lagune 2, 202 - 313 ug.I" dans la lagune 3, 180 - 299 pg.I™* dans la derniére
lagune, 329 - 602 pg.I* dans NC, 204 - 346 pg.I™" dans SC et 484 - 611 pg.I* dans AD
(Figure 3.18). Durant cette I'étude, les concentrations en bore les plus élevées ont été
observées dans la lagune 1, NC et AD. Grace aux résultats obtenus, nous remarquons une
diminution de la concentration en bore, pour tous les sites d'échantillonnage, avec les
concentrations les plus faibles pour le mois d'avril 2015. La concentration en B varié de fagon
non significative entre les points d'étude (ANOVA, F=9.596, P=7.67).

5 - L'argent Ag (ug.l™)

La concentration en Ag n’a pas varié au niveau des sites d'échantillonnage, pendant toute la

période de I'étude, et s’est révélée <20 pg.1™.
6 - Le manganése Mn (ug.I™)

Les concentrations en manganése ont occupe un large éventail de valeurs suivant les saisons,

les plus élevées étaient observées en octobre 2013, et la plus faible (0.97 pg.I") dans la
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lagune 2 en avril 2015. En avril 2016, les concentrations en Mn étaient <20 pg.l™ pour tous

les points d’échantillonnage. En octobre 2014, elles atteignaient 1924 ug.1™ pour SC et 1905

ug.I™* dans la lagune 1. Toutes les valeurs de concentrations étaient moindres en octobre 2015

(Figure 3.19). La concentration en Mn a varié de facon non significative entre les points
d'étude (ANOVA, F=0.408, P= 0.945).
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B — Autres métaux traces (fer Fe (mg.I™"), arsenic As, cadmium Cd, chrome Cr, cuivre Cu,
nickel Ni, plomb Pb et zinc Zn (ug.I™") (Tableau 3.1)

En octobre 2015 les valeurs de concentration en Fe variaient entre 1.32 et 926 mg.I™ dans la
lagune 1, 1.325 et 4.49 mg.I™ dans la lagune 2, 0.179 et 2,78 mg.I™ dans la lagune 3 et 0.169
et 0.976 mg.I" dans la lagune 4, 3.79 et 9.19 mg.I™* pour NC, 0.817 et 6.96 mg.I™* pour SC et
1.77 et 9.03 mg.I™ pour AD. La concentration en Fe a varié de facon significative entre les
points d'étude (ANOVA, F=2.923, P=0.004).

Les concentrations d'arsenic étaient différentes dans les quatre lagunes, plus élevées (2240
ug.I') en amont de la premiére lagune en octobre 2015, et moindres dans les trois autres
lagunes. Les concentrations étaient comprises entre 5.3 et 89 pg.I™ pour NC, 6 et 25pg.I*
pour SC et 6.8 et 45 ug.I™* pour AD. Dans GP et MB les concentrations les plus importantes
ont été relevées en avril 2015 respectivement 1.08 ug.I™ et 1.2 pug.I™. Une augmentation de la
concentration en arsenic (2240 pg.I™) a été observée en octobre 2015 dans la lagune 1. La
concentration en As a varié de facon non significative entre les points d'étude (ANOVA,
F=1.608, P=0.110).

En ce qui concerne les autres métaux, les valeurs de concentration n‘ont pas mis en évidence
des différences importantes, les concentrations les plus élevées correspondant aux lagunes. Il
y a eu une diminution de la concentration de métaux dans tous les sites d'étude avec le temps.
Les fortes concentrations de Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn ont été trouvées seulement dans la
lagune 1 en octobre 2015 et avril 2016 (11.7 et 8.1 pg.I™) pour Cd, (601 et 169 pg.I™") pour
Cr, (53.1 et 126 pg.I™) pour Cu, (66.9 et 48.8 pg.I™) pour Ni, (86 et 73.3 pg.I™) pour Pb et
(560 et 983 pg.I™") pour le Zn. Les concentrations de Cd, Cu et Ni n’ont pas varié¢ de fagon
significative entre les points d'étude (ANOVA, F=1.811, P= 0.063), (ANOVA, F=1.423,
P=0.177) et (ANOVA, F=4.439, P=4.08) respectivement.

Les concentrations de Cr, Pb et Zn ont varié de facon significative entre les points d'étude
(ANOVA, F=2.451, P= 0.008), (ANOVA, F=3.547, P=0.0004) et (ANOVA, F=3.104,
P=0.001) respectivement.

La répartition des valeurs de concentration en ¢éléments minéraux pour I’ensemble des sites

d'étude s’établit finalement comme suit :

Lagune 1 > NC >AD > SC lagune 2 > lagune 3 > Lagune 4 > GP > MB
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C - Eléments inorganiques (anions et cations)
1 - Sodium Na" (mg.I™")

La variation saisonniére de la concentration en sodium n’a pas suiv de régle prédéfinie. La
distribution spatiale du Na montre des valeurs maximales au niveau de NC (107 mg.I"), AD
(106 mg.I™) et dans la lagune 1 (105 mg.I™). La concentration en Na* a diminué dans tous les
points d’échantillonnages en avril 2016 (figure 3.20). La concentration en Na* a varié de
facon significative entre les points d'étude (ANOVA, F=3.266, P=0.002).

2 - Calcium Ca?* (mg.1™)

Les résultats présentés dans la Figure 3.21 montrent que, les plus fortes concentrations en
calcium varient entre 186 et 352 mg.I™ dans la lagune 1 et entre 273 et 364 mg.I™ pour AD. Il
y a eu une légere augmentation des concentrations dans les lagunes au mois d'avril 2016. La
concentration en Ca®* a varié de facon non significative entre les points d'étude (ANOVA,
F=24.447, P=5.272).

3 - Magnésium Mg?* (mg.1™)

Les concentrations les plus faibles en magnésium ont été enregistrées en avril 2016. Alors
que la plus forte concentration a été enregistrée en avril 2014, les concentrations ont diminué
en avril 2015 dans tous les sites d'étude (Figure 3.22). Les concentrations en Mg?* variaient
entre 3.8 et 2.65 mg.I™". Les concentrations en Mg®* ont varié de fagon non significative entre
les points d'étude (ANOVA, F=8.286, P= 6.659).

4 - Potassium K* (mg.1™)

Les variations de la concentration en ions potassium sont illustrées dans la (Figure 3.23). I
n’y a pas eu de changements significatifs entre octobre 2013 et avril, octobre 2014. Les
concentrations ont ensuite diminué en avril 2015 dans l'ensemble des sites d'étude, la
concentration la plus faible en Potassium était de 5.1 mg.I™ en octobre 2015. La concentration
en K a varié de facon non significative entre les points d'étude (ANOVA, F=4.468, P=
0.0001).
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Figure 3.20 : variation saisonniére de la concentration en sodium dans I'eau superficielle et les
lixiviats.
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Figure 3.21 : variation saisonniére de la concentration en calcium dans I'eau superficielle et les
lixiviats.
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Figure 3.22 : variation saisonniere de la concentration en magnésium dans I’eau superficielle et les
lixiviats.
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Figure 3.23 : variation saisonniéere de la concentration en potassium dans I’eau superficielle et les
lixiviats.
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Tableau 3.1 : teneurs en éléments nutritifs des différents échantillons du lixiviat dans les différentes lagunes du site de la décharge d’Etueffont entre
octobre 2013 et avril 2016, (moyenne * écart-type) exprimées en mg .I" pour le fer et pg .| * pour les autres éléments.

L1 L1 Milieu L1 L2 L2 L3 L3 L4 L4 NC SC AD GP MB
Amont Aval Amont Aval Amont  Aval Amont  Aval

Fe 223.367 2.620 17.267 1.551 1.391 0.852 0.344 0.307 0.557 6.418 4.440 6.518 - -
+ + + + + + + + + + + +

355.089 0.978 11.435 1454 1.711 0.957 0.141 0.101  0.406 2.002 2.023 5.028
As 478.867 14.317 25.567  8.333  8.300 8.833 8733 8350 8.033 25.883 16.900 22.383 5.180  5.200

+ + + + + + + + + + + + + +
875.310 13.842  20.535 6.759 6.776 7.051 6.640 6.279 5931 31.410  6.993 15.984 2.835  2.800
Cd 4.767 1.417 1.000 1.000 1.117 1.233 1.083 1.083  1.000 2.883 2.417 2.550 1.270 1.168
+ + + + + + + + + + + + + +
4.183 0.204 0.000 0.000 0.204 0.163 0.133 0.133  0.000 4.613 1.765 2.190 0.988 0.980
Cr 130.442 5.542 3.971 3.600 3.614 3.657 3.685 3.900 4.000 30.071 4.671 9.357 1.685 9.314
+ + + + + + + + + + + + + +

214.788 2.796 1.386 1.058 1.020 0.907  0.966 1.122 1.092 20.699 0.621 5.713 0.917 19.276
Cu 43.917 4.467 5.900 4.000 4.000 4.267 4.000 4.000 7.217 4.983 4.000 26.200 4.250 4.173

i i i i i i i i i i i i i ol
47.554 1.143 4.654 0.000  0.000 0.653 0.000  0.000 7.879 1.921 0.000 52.827 2.716 2.846

Ni 29.950 10.033 8.100 5.817 6.317 5.850 5.350 5.233 5.467 8.300 10.317 13.350 2.233 3.833
+ + + + + + + + + + + + + +

23.400 2.159 2.500 0.783 1.692 1.082 0.446 0.572 0.766 1.817 3.055 2.355 0.983 3.600
Pb 37.516 3.917 5.033 4.683 5.350 4.000 4.483 4.417 4.466 5.500 5.150 4.316 3.200 2.303
i i i i i i i i i i i i i ol
34.879 0.204 1.645 1.673 3.306 0.000 0.462 0.285 1.143 1.996 1.804 0.775 1.705 1.255
Zn 396.367 31.367 15.700 5.867 15.417 5.050 4.000 4.000 15.950 34.450 6.083 58.883 4.833 4.173
+ + + + + + + + + + + + + +

392.482 20.964 14.785 1.656  26.055 2.572  0.000 0.000 27.970 26.469 1.221 40.260 2.041 2.846
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3.6 Discussion
3.6.1 Lixiviats

Le pH idéal pour la plupart des organismes aquatiques est compris entre 6,5 et 8,0. En dehors
de cette gamme, des dysfonctionnements physiologiques peuvent apparaitre. La reproduction
peut étre affectée par un pH non adapté et certains organismes peuvent méme mourir si le pH
est trop ¢loigné de sa valeur optimale. La gamme de pH déterminée montre que ’eau de la

lagune est Iégérement alcaline, est cette alcalinité provient des ions bicarbonates.

Les processus de biodégradation de la matiére organique au sein de la masse de déchets
produisent une quantité importante dioxyde de carbone qui une fois dissous se transforme en
bicarbonate responsable de l'alcalinité. Une gamme de pH plus élevée indique une plus grande
productivité dans I'eau pendant son passage dans les lagunes au contact des déchets ; il y a des
lors un développement de bactéries qui dégradent la matiére organique et un déeveloppement
de micro-algues qui a travers la photosynthese consomment le CO, dissous dans I'eau
(Bouarab, 2000 ; Elhachemi et al., 2012).

La diminution des valeurs de pH enregistrée en avril 2015 peut étre due au ralentissement de
I'activité photosynthétique consommatrice de protons H* mais aussi en raison d’une solubilité
plus élevée du CO; en relation avec la baisse de la température conduisant a une formation

plus importante d’acide carbonique (Ben Salem, 2014).

Les variations de pH observées sont probablement liées a un certain nombre de facteurs tels
que, l'infiltration de I'eau de pluie et les effets de dilution lors de la saison des pluies.
Cependant, les valeurs de pH observées restent dans ce qui serait considéré comme une zone
relativement normale Ahmed, (2008). En comparaison avec les données de la littérature, les
valeurs de pH mesurées dans les différentes lagunes montrent qu’elles sont plus élevées par
rapport a celles mesurées par Magda et al. (2015 ; pH 7.8), Akujize et al. (2015 pH 7.5) et
convergentes avec 1’étude de Ben Salem (2014 ; pH 7.2 - 8.1).

La température de I'eau est un parameétre essentiel dans le fonctionnement des écosystemes
aquatiques. Elle dépend de I'ensoleillement et des échanges avec 1’atmosphere. Dans cette
¢étude, le profil de température des eaux de surface des lagunes d’Etueffont a montré des

variations saisonniéres normales.
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La température a une influence sur la vie de tous les organismes. Pendant la période d'étude,
la température dans les quatre lagunes a été comprise entre 10,3 -19,9 °C, valeurs
comparables a celles obtenues par Khattabi (2002); Belle (2008) et Ben Salem (2014) au
cours de leurs travaux sur la décharge d’Etuffont. Cette variation de la température est
principalement liée aux conditions météorologiques (Adebowale et al., 2008). La température
du lixiviat de la lagune 1 est généralement Iégerement supérieure a celle des autres lagunes en

raison du réchauffement du lixiviat brut.

La conductivité et les matieres totales dissoutes sont généralement influencées par la quantité
de matieres organiques et inorganiques dissoutes présentes dans la solution, et sont utilisées
respectivement pour déterminer le niveau de salinité et le contenu en minéraux dans le
lixiviat. La teneur totale en éléments reflete davantage la force et la charge polluante globale
du lixiviat. La salinité du lixiviat est liée a la présence de sels de potassium, sodium, chlorure,
nitrate, sulfate et ammoniac. Les valeurs élevées observées dans le lixiviat semblent résulter

de la dégradation de la matiére organique, en accord avec les travaux de Naveen et al. (2014).

Par rapport aux résultats obtenus par Khattabi (2002), Belle (2008) et Ben Salem (2014), la
présente étude a mis en évidence une forte diminution de la conductivité dans les quatre
lagunes et en particulier dans la lagune 4. Cela reflete une nette amélioration de la qualité du

lixiviat au cours du temps.

La matiére organique rejetée dans le lixiviat est considérée comme un bon indicateur de I'état
de dégradation des déchets, car elle subit plusieurs transformations au cours des différentes
étapes de la dégradation. La demande chimique en oxygéene fait partie des principaux
paramétres dont la mesure est imposée par la réglementation. Cette mesure permet de
déterminer la quantité de matiere oxydable présente dans le lixiviat et d’estimer la quantité de
matiére organique. Toutefois, certains composés tels que des hydrocarbures aromatiques ou
des hétérocycles (pyridine) ne sont pas oxydés par ce procédé. Le carbone organique dissous
se révele étre le paramétre le plus approprié pour évaluer la quantité de matiere organique

contenue dans un lixiviat.

Le rapport DBO / DCO indique I'age de remplissage des déchets (Hui, 2005), mais aussi les
changements dans la quantité de composés biodégradables présents dans le lixiviat. Lorsque
I'eau des déchets, présente un rapport DBO5 / DCO supérieur a 0,63, elle peut étre considérée
comme tout a fait controlée pour le traitement biologique, car elle ne contient pas de matieres
organiques non biodégradables (Navee, et al., 2013). Le rapport DBO5 / DCO est utilisé pour
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estimer la biodégradabilité de la matiére organique (Reinhart & Grosh, 1998). Ce ratio est
généralement corrélé a I'dge du lixiviat et donc au degré d'achevement de la stabilisation du
massif. Une réduction de ce rapport (et donc de la biodégradabilité) est observée avec

l'augmentation de I'age des déchets (Qasim et Chiang, 1994 ; Kang et al., 2002).

Nos résultats montrent une baisse des teneurs en matiéres organiques contenues dans le
lixiviat lors de son passage d'un bassin a lI'autre. Cette diminution est probablement liée a des
phénomeénes de sédimentation et a la dégradation de la matiere organique oxydable par des

micro-organismes, nos résultats concordent avec ceux présentés par (Khattabi, 2002).

La composition chimique du lixiviat est spécifique de chaque décharge. En effet, elle varie en
étroite relation avec : la nature et I'dge de la décharge, le type de déchets et le degré de
décomposition, la méthode de mise en décharge, les conditions d'enfouissement et la
météorologie (Matejka et al., 1994 ; Khattabi 2002 ; Renou et al., 2008).

Le rapport DBO / DCO est également faible, lorsque la majeure partie de la matiere organique
dégradable dissoute est consommée par la population microbienne. Cependant, les
concentrations de molécules organiques plus stables, comme les acides humiques et fulviques,

augmentent (Barlaz et al., 2002).

Il y a une diminution progressive des valeurs de bicarbonate dans tous les sites de collecte
d'échantillons. Les valeurs les plus élevées ont été enregistrées en octobre 2013, et les valeurs
les plus basses en avril 2015. Nos résultats sont similaires & ceux obtenus par Grizy (2014).
Le bicarbonate présente les plus fortes concentrations en anions majeurs (HCOs, Cl, F et
S0,) avec un maximum de (1240 mg .I™") dans la lagune 1 et un minimum de (267 mg 1™
dans la lagune 4, résultats en accord avec les travaux de (Ben Salem ,2014). Les bicarbonates
sont des paramétres importants pour évaluer 1’efficacité de I’effet tampon du lixiviat sur le
pH. Leur croissance et décroissance respectives impliquent que le CaCOj3 est utilisé pour
tamponner des changements de pH (Statom et al., 2004). Les valeurs de pH sont
essentiellement > 7 au cours de la période de suivi dans I'ensemble de I'ancienne décharge, ce
qui empéche une libération excessive de métaux sensibles aux variations de pH (Baverman
1997).

Les concentrations en nitrates dans les lagunes d’Etueffont présentent une large gamme de
valeurs (1-34 mg.I™) entre les sites d'échantillonnage. Ceci est cohérent avec les travaux de

(Ben Salem, 2014) et Grizy (2013) qui ont obtenu des résultats similaires. Les valeurs de
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cette étude sont cependant moins élevés que celles rapportées par Nyame et al. (2012) et
Kazemi et al. (2013). Une étude récente a montré que les concentrations de nitrite dans les
lagunes sont comprises entre 0,11 et 23 mg.I™, avec des niveaux élevés soutenues dans la
lagune 1, par rapport aux autres lagunes. Cela est en accord avec Samkari (2004) qui a
observé des concentrations similaires. Les nitrates représentent la forme la plus oxydée de
I'azote trouvé dans le systeme naturel, et sont souvent considérés comme des indicateurs non
équivoques de la pollution domestique et agricole. Dans I'échantillon de lixiviat, les nitrates
sont principalement formés par suite de I'oxydation de I'ammonium en nitrite et ensuite en

nitrates par nitrification.

La plus forte concentration en ammonium été observée dans la lagune 1 et les valeurs les plus
faibles dans la lagune 4. Les concentrations en ammonium observées dans la présente étude

sont moins élevées que celles publiées par Han et al. (2013) et Magda et al. (2015).

L’ammonium est la forme la plus importante de l'azote total. L’évolution spatiale de
I’ammonium est similaire a celle de l'azote Kjeldahl. Des teneurs plus faibles ont été
systématiquement enregistrées entre les lagunes 1 et 2, alors qu’il y a une diminution
progressive dans les deux derniéres lagunes. Ces résultats concordent avec ceux présenteés
dans I’étude de Ben Salem (2014). L'ammonium est présente dans toutes les eaux naturelles,
méme seulement a des concentrations trés faibles. Les principales sources d'entrée de
I’ammonium dans 'environnement sont les eaux de ruissellement I’excrétion par zooplancton,
la re-minéralisation de la matiere organique, les rejets d'eaux usées et la décomposition des

matiéres animales et végétales (Ketchum, 1962 ; Verlencar, 1987 et Seager et al ., 1988).

Comme pour le phosphore total, toutes les valeurs dans nos échantillons ont diminué. Le
phosphore total était présent dans le lixiviat avec une concentration initiale de 4590 mg.I™

dans la lagune 1, ceci est compatible avec Ben Salem (2014).

Toutefois, pour les chlorures, la Iégere augmentation en avril est liée a une arrivée d'eau liée a
la fonte des neiges. Cela est probablement attribuable a leur forte dépendance sur les
conditions physico-chimiques (Khattabi, 2002). Les ions PO, * ne se trouvent normalement
que dans les dechets de lixiviat, les orthrophosphates semblent en effet étre rapidement
emportées ou consommeé par les micro-organismes. La présence de phosphore est dépendante
de certaines catégories des déchets telles que les os, les déchets putrescibles non classés
incombustibles (ADEME, 1999).
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Les sulfites sont généralement fortement présents dans le lixiviat (Robinson et Lucas, 1985),
ou pendant les phases de dégradation (acétogéne et méthanogéne) dans des conditions
anaérobies. Lorsque le potentiel redox est faible, les sulfates sont réduits en sulfures et sont
souvent associés a des especes métalliques (Berthe, 2006). Le sulfate présent dans le lixiviat
des décharges provient principalement de la décomposition des matiéres organiques, de
déchets solubles, comme les déchets de construction ou de la cendre, de détergents

synthétiques et des déchets inertes, comme des sédiments fluviaux dragués.

La distribution spatiale du phosphore total a montré dans toutes les lagunes une concentration
réguliére pendant les périodes de d'échantillonnage. La base du systéme de lagunage du site
d’Etueffont est recouverte par une couche d'argile. La liaison du phosphore aux particules
d'argile est proportionnelle a la vitesse d'écoulement de I'eau (Braskerud, 2002 ; Ben Salem,
2014). Le phosphore est un des éléments nécessaires a la croissance des plantes et des
animaux c’est également un élément constitutif de l'acide désoxyribonucléique (ADN). Le
phosphore provenant des terres agricoles peut favoriser I'eutrophisation, qui est lI'un des

principaux problémes de la qualité de I'eau dans les lacs et les réservoirs (USEPA, 2005).

Le calcium, le magnésium, le sodium et le potassium sont généralement les principaux cations
présents dans le lixiviat. Dérivés de matériaux présents dans les déchets au moyen du
processus de transfert de masse, la concentration de ces cations dans le lixiviat est spécifique
de la composition et de la masse de déchets ainsi que de la phase de stabilisation qui regne

dans la décharge (Christensen et al., 2001).

Le sodium et le potassium ne sont pas affectés de facon significative par les activités
microbiologiques dans le site d'enfouissement. Ces ions jouent un réle important dans la
physiologie de la plante et sont probablement dérivés de résidus végétaux et des déchets
domestiques. L'augmentation de la concentration en potassium dans I'eau du sol est souvent
considéré comme un indicateur de la pollution par le lixiviat (Christensen et al., 2001 ;
Navee et al., 2014). La principale source de potassium est due aux intempéries a I'érosion de
minéraux tels que le feldspath et au lessivage des engrais. Le sodium est un nutriment
essentiel et des niveaux adéquats sont nécessaires pour une bonne santé. Le sodium et le
potassium ne sont pas affectés de maniére significative par les activités microbiologiques dans
le site d'enfouissement. Le calcium est l'un des cations plus communs trouvés dans les

réservoirs d'eau souterrains, il se dissout a partir de roches, comme le calcaire, le marbre, la
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calcite, la dolomite, le gypse, la fluorine et I'apatite. En outre, avec le magnésium, il est l'un
des principaux cations associés a la dureté de I'eau (Harmsen, 1983).

3.6.2 Métaux dans les lagunes

La quantité et la qualité du lixiviat sont influencées par la quantité, la composition et
I'numidité des déchets solides, aussi bien que par des facteurs locaux (les conditions
hydrogéologiques, le climat), la hauteur et le type de décharge (Johansen et Carlson, 1976 ;
Chu et al., 1994). La composition du lixiviat de décharge montre souvent des variations
saisonniéres significatives (Christensen et al., 2001). Durant la saison des pluies, un volume
élevé de lixiviat est produit, tandis que pendant la saison séche, il y aura une diminution des
précipitations et une évaporation accrue (Mangimbulude et al., 2009). Des variations des
parametres caractéristiques de la composition du lixiviat dépendront non seulement de la
saison, mais aussi de I'dge de la décharge (Chen, 1996 ; Christensen et al., 2001 ; Fan et al.,
2006). Les faibles concentrations en éléments traces métalliques dans les lixiviats sont
principalement liées aux réactions d'adsorption et des réactions de précipitation (co-existences
d’anions sulfures, de carbonate ou d'hydroxyde) favorisées par I'augmentation graduelle du

potentiel redox, avec I'age de la décharge (Lo, 1996).

Les niveaux élevés en métaux dangereux dans les déchets solides municipaux rend nécessaire

un contr6le continu de ces derniers apres le dép6t des déchets (Rieber, et al., 2005).

Les métaux traces peuvent aussi se former lorsque les concentrations en carbonates et en
bicarbonate dans I'eau sont élevées. Bien que les carbonates soient moins stables que les
sulfures, ils peuvent encore jouer un rble important dans le piégeage des ETMs initiaux
(Sheoran et Sheoran, 2006). La précipitation des carbonates est particulierement efficace
pour I'accumulation de plomb et de nickel dans les zones humides (Lin et al., 1998). En
conséquence, nous pouvons supposer que l'absence de nickel et de plomb résulte de la

formation de complexes avec le bicarbonate, qui est présent a un niveau élevé.

Les concentrations moyennes en fer, aluminium, manganese, cuivre, plomb, cadmium,
chrome et nickel sont inférieurs aux standards de WHO (2002). La qualité des eaux de
lixiviation du site d'enfouissement d’Etueffont s’est fortement améliorée au cours du temps,

ce que confirment les faibles niveaux d’ETMs détectés, la diminution de la conductivité et
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l'augmentation du pH. Les résultats de cette étude sont en accord avec les travaux de Ben
Salem (2014) qui a rapporté des valeurs convergentes au niveau des metaux lourds.

D’une maniére générale, la concentration en métaux du lixiviat était faible par rapport a celle
précédemment enregistrée (Crazy, 2013 et Ben Salem, 2014). Cela a été particulierement
bien observé dans les échantillons prélevés durant la saison des pluies ou presque tous les
meétaux étaient sous la limite de détection. Cela est sans doute le résultat de la dilution des
eaux des lagunes par I'eau de pluie, lors des précipitations.

La majorité des composants du lixiviat de la décharge d’Etueffont présente des concentrations
basses, en comparaison avec les niveaux de concentration indiqués dans la littérature
(Farquhar, 1989 ; Christensen et al., 2001).

Plusieurs métaux lourds ont été identifiés dans le lixiviat mais des concentrations faible
comme pour le Mg, le Fe, le Cd, le Cr, le Co, le Cu, le Pb, le Ni et le Zn. La migration des
métaux lourds a partir des déchets peut durer plusieurs années dans des décharges (Jensen et
al., 1999). Cette capacité de migration peut étre améliorée par la formation de complexe tres
stable avec la matiere organique et I'existence de matiéres colloidales dans le lixiviat
(Christensen et al., 1996).

Le lixiviat de décharge contient typiquement de I'eau, mais avec peut présenter une grande
guantité de composés organiques et inorganiques dont les métaux lourds en raison de leur
relargage a partir de certains déchets présents dans les décharges (Cecen et Gursoy, 2000).
La composition du lixiviat de décharge varie significativement au cours du temps. Parmi les
facteurs qui contribuent a la production et a la composition de lixiviat, le climat est 'un des
plus importants, mais d'autres parameétres entrent également en jeu, comme : I'emplacement,
la conception et I'opération, I'age et le type de décharge, la gestion et la composition des
déchets (Baun et al 2004; Ozkaya et al., 2005; Pinel-Raffaitin et al., 2006; Jeong-Hoon et
al., 2001; Stomczynska et al., 2004).

Les métaux lourds sont des composants typiques du lixiviat et représentent ainsi des
parametres essentiels pour sa caractérisation. Les ETMs peuvent constituer un probléme
environnemental si le lixiviat migre dans l'eau de surface ou dans I’eau souterraine (Gupta,
2009).

Les metaux dissous peuvent étre transférés de la phase aqueuse a la phase solide (la

distribution de phase) par le processus d’adsorption, un processus qui est d'habitude
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entierement ou partiellement réversible (désorption). (Bradl 2004 ; Boulding et al., 2004).
Ce processus joue un role clé dans la mobilité de quelques métaux lourds. Par exemple celle
du nickel peut étre contr6lée par la capacité de divers adsorbants comme des argiles, des
oxydes de fer, des oxydes de manganése et la matiére organique, bien que le nickel soit un des

métaux les plus mobiles dans I'environnement aquatique (USEPA, 1995).

La présence de niveaux élevés en metaux lourds dans le lixiviat suggére, que leurs origines
pourrait étre liée a différents déchets déversés dans la décharge. La présence d'une forte
concentration en Fe dans le lixiviat indique que des ferrailles ont probablement été déversés
dans la décharge. Des niveaux élevés en plomb sont généralement attribué a I'élimination de
piles, de peintures a base de plomb et de tuyaux de plomb (Moturi et al., 2004). Une valeur
¢levée en Zn peut Etre attribuée a la présence de tubes fluorescents, de batteries et d’une
variété de déchets alimentaires ainsi que de pneus brilants sur le site. Le rejet des piles séches

et des pots de peinture sont des sources possibles de cadmium.

La présence de plomb et de cadmium dans les lixiviats de décharge et leur absence dans tous
les échantillons d'eau souterraines peuvent étre attribuées a la géologie du sous-sol du site qui
se compose d'argile. Ces deux métaux ont tendance a étre adsorbés par le sol argileux (Mor et
al., 2006 ; Longe et Enekwehi, 2007).

Un niveau élevé en Fe (70,62 mg.I™") dans I'échantillon de lixiviat indique que des déchets
ferreux sont également déversés dans la décharge. La couleur brun foncé du lixiviat est
d’ailleurs attribuable a I'oxydation de ces métaux ferreux en forme ferrique ainsi qu’a la
formation de colloides et de complexes hydroxydes ferriques avec les substances humiques /
fulviques (Chu et al., 1994). La présence de Zn (2,21 mg.I™) dans les échantillons de lixiviat
indique que la décharge recoit des déchets de piles et de lampes fluorescentes. La présence de
Pb (1,54 mg.I"™") suggeére I'élimination de piles, de produits chimiques pour les peintures et les
tuyaux (Moturi et al., 2004 ; Mor et al., 2005). Le Cr (0,29 mg.I™"), le Cu (0,93 mg.I"?) et le
Ni (0,41 mg.I™") étaient également présents dans les échantillons de lixiviat. Une variété de
déchets est déversée au site d'enfouissement Gazipur, ce qui explique probablement la
présence de Zn, Pb, Cr, Cu et Ni dans le lixiviat (Moturi et al., 2004 ; Mor et al., 2005).

Christensen et al., 1994 ont également signalé la présence de ces composeés dans le lixiviat.
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Conclusion

Les résultats de la présente étude montrent que la composition du lixiviat est tributaire de
plusieurs contraintes dont les principales sont : météorologiques, hydrologiques et
dépendantes de 1’age de la décharge. Généralement la diminution temporelle des teneurs en
ETMs (Al, Ag, As, B, Cd, Cr, Cu, Sn, Fe, Mn, Ni, Pb, Se et Zn) ainsi que des autres éléments
chimiques (P, PO4, NH4, NK, NO,, NOs, Ca, K, Mg, Na, Cl, F, HCO; et SO,) et physique
(conductivité) depuis I’amont vers I’aval du systéme de lagunage justifie son importance dans
I’amélioration de la qualité du lixiviat. La présente étude montre que le site de la décharge
d’Etueffont est en phase méthanogéne en raison d’une part d’un pH a tendance basique, d’un
refroidissement modéré des lixiviats et d’autre part, par les faibles concentrations en ETMs
détectées. L’indice de la pollution métallique diminue en s’¢loignant de la source de rejet du

lixiviat brut (amont de la lagune 1).

Il n’est pas détecté¢ d’anomalie sur les résultats d’analyses. Les teneurs détectées dans le
ruisseau du Mont Bonnet et le ruisseau des Gros Prés au niveau de leur confluence sont
inférieures aux seuils de I’arrété du 11 janvier 2007 relatif aux limites et références de qualité
des eaux brutes et des eaux destinées & la consommation humaine mentionnées aux articles R.
1321-2, R. 1321-3, R. 1321-7 et R. 1321-38 du code de la santé publique.

Globalement, la conductivité des lixiviats diminue progressivement dans le systeme de
gestion. Le pH des lixiviats est nettement plus faible que celui mesuré dans les ruisseaux du

Mont Bonnet et du Gros Prés.

Les analyses montrent des teneurs en sortie du systeme de gestion et de traitement des
lixiviats (lagune 4 aval) compatibles avec les valeurs réglementaires de ’arrété du 9
septembre 1997 relatif aux installations de stockage de déchets non dangereux (annexe IlI).
Globalement, le systéme fonctionne trés bien avec des abattements souvent supérieurs a 70%

entre le début de la premiére lagune et la sortie de la 4°™ lagune.

Sur les parametres analysés en sortie du systéme, les teneurs sont méme compatibles avec les
valeurs seuils de I’arrété du 11 janvier 2007 relatif aux limites et références de qualité des
eaux brutes et des eaux destinées a la consommation humaine mentionnées aux articles R.
1321-2, R. 1321-3, R. 1321-7 et R. 1321-38 du code de la santé publique.

Une seule anomalie est détectée sur le ruisseau du Gros Prés : la concentration en phénols

dépasse légerement le seuil de I’Arrété du 9 septembre 1997 relatif aux installations de

72



Chapitre 3 Evaluation et composition des lixiviats dans les lagunes

stockage de déchets non dangereux, qui est identique a celui de ’arrété du 11 janvier 2007
pour les eaux brutes et des eaux destinées a la consommation humaine. Cette anomalie, qui
affecte eégalement les eaux souterraines en teneurs plus faibles, n’a actuellement pas d’origine

connue.

Ce parametre n’étant pas mesuré sur le systéme de gestion des lixiviats de I’'ISDND, on ne
peut ni infirmer ni confirmer son réle dans I’impact mis en évidence sur le ruisseau aval. Dans
le contexte forestier avec la présence de coniféres sur lequel le site se trouve, une origine

naturelle (pouvant étre saisonniere) n’est pas a exclure.

II n’est pas détecté d’anomalie sur les résultats d’analyses du ruisseau nommé

« Mont Bonnet ».

Le Sous-Casier se rejette dans le fossé qui devient le ruisseau des Gros Prés sauf lors
d’épisodes secs ou les eaux sont dirigées vers les lagunes pour garantir un niveau suffisant

dans celles-ci.

En octobre 2014, un dépassement de la teneur en phénols a été observé dans le ruisseau des
Gros Prés, en aval de ’ISDND. Aussi, des analyses de ce paramétre ont été ajoutées sur les

rejets en milieu naturel, a savoir la sortie de la Lagune 4 et le Sous-Casier.

La teneur observée dans 1’échantillon du Sous Casier (SC) dépasse les 100 pg.1™ fixé par
I’arrété du 9 septembre 1997 relatif aux installations de stockage de déchets non dangereux

(annexe III) pour I’indice phénol.
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Chapitre 4 Contamination métallique des sédiments du site de la décharge d’Etueffont

4.1 Introduction

Bon nombre de sédiments présents dans les riviéres, les lacs et les océans ont été contaminés
par les polluants. Parmi ces polluants, certains sont rejetés directement par les installations
industrielles et les usines municipales de traitement des eaux usées, d'autres proviennent de
ruissellements pollués dans les zones urbaines et agricoles, enfin certains résultent d’une
contamination historique (Eshun, 2011). Le probléme de la pollution par les métaux lourds
est d'attirer I'attention des gens partout dans le monde, en raison de ses effets négatifs sur
I'environnement et sur la santé humaine (Eshun, 2011). Avec l'augmentation de I'urbanisation
et I'industrialisation, il y a une augmentation rapide de la production municipale des déchets
(eaux usees et effluents industriels), qui a son tour a intensifié la pollution de I'environnement.
L'élimination appropriée des effluents industriels et des déchets municipaux est donc un
probleme majeur pour les grandes villes. Les principales sources de contamination des eaux
de surface peuvent étre attribuées a des rejets industriels, 1’élimination des déchets
domestiques et 1’application de produits agrochimiques sur les terres agricoles (Kennicutt et
al., 1992). Dés que des polluants comme les métaux lourds sont présents dans le milieu
aquatique, ils peuvent s’accumuler dans les tissus d'organismes aquatiques. Le montant de
I'absorption et l'assemblage dépend des conditions biologiques, écologiques, physiques,
chimiques et aussi du type d'élément et de la physiologie des organismes (Jaffa et al., 1998).
Apres leur assimilation par les organismes aquatiques, les métaux entrent dans la chaine
alimentaire pour étre finalement consommés par les étres humains (Agbozu et al., 2007). Les
effets de ces métaux sur les consommateurs dépendent de leur concentration, de leur
propriétés physico-chimiques, des liaisons chimiques et de leur répartition dans le corps
(Gharib et al., 2003). Les écosystéemes aquatiques sont trés vulnérables car ils sont les
réservoirs naturels de plusieurs polluants y compris les métaux (Udosen, 2006). Les
écosystemes aquatiques sont notamment souvent pollués par des niveaux anormalement
¢levés de substances toxiques (substances organiques et inorganiques), qui s’accumulent avec
les eaux usées et les effluents générés par les entreprises industrielles. On peut donc retrouver
des métaux lourds dans les écosystemes aquatiques, les organismes aquatiques ou dans bien

encore les sédiments (Udosen, 2006).

Les sédiments contaminés peuvent menacer les animaux présents dans le milieu benthique,
comme les crustacés et les insectes. Certains sédiments pollués peuvent étre létaux pour les
organismes benthiques, ce qui réduit la nourriture disponible pour les plus gros animaux

comme les poissons (Pan et Brugam, 1997). Les polluants présents dans les écosystémes
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aquatiques précipitent sur la surface des sédiments et se comportent comme des polluants
déposés. Il est bien établi que les sédiments jouent un réle important en tant que puits et
source pour les contaminants meétalliques (Li et Thornton, 2001). Les sédiments sont
naturellement constituées d'un mélange complexe de composants organiques et inorganiques
comme les argiles, les silicates, le carbonate, les sulfures, les minéraux et les bactéries. Les
sédiments contaminés ne restent pas toujours au fond d'une masse d'eau. Tout ce qui engendre
des mouvements d'eau, comme le dragage, peut remettre en suspension des sédiments. Cette
remise en suspension peut signifier que tous les animaux aquatiques et pas seulement les
organismes benthiques seront directement exposes a des contaminants toxiques (Pan et
Brugam, 1997).

4.2 Matériels et méthodes
4.2.1 Suivi du systéme de gestion des boues

Afin de suivre I’évolution a long terme des lixiviats du systeme de lagunage, 6 campagnes

ont éte réalisees (octobre 2013-avril 2016) selon un pas de temps semestriel (Figure 4.1).

Octobre Avril Octobre Avril Octobre Avril
2013 2014 2014 2015 2015 2016

Figure 4.1 : chronologie des différentes campagnes de prélevement des sédiments.

4.2.2 Procédure d’échantillonnage du sédiment

Une série de prélevements (Pvt) de boue, a été effectuée directement dans les lagunes (Figure

4.2) : a ’aide d’une benne a sédiment Van Veen (Photo 4.1)
Lagune 1 : 3 prélevements (amont 1pvt —milieu 1pvt —aval 1pvt)
Lagune 2 : 2 prélevements (amontlpvt —avallpvt)

Lagune 3: 2 préléevements (amontlpvt —aval 1pvt)
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Les échantillons de boue ont été collectés dans des bouteilles (1 litre) en plastique propres, et
transportées au laboratoire pour analyse (Tableau 4.1). Les analyses géochimiques ont été

effectuées par le laboratoire Qualio de I’Université de Franche Comt¢.

Pyl boue lagune 1 Aval2

Pvi boue lagune2 Aval ¢

Pyl boud lagune 2 Amonl

Pvi boue laguned Aval ¢

Pyl boue lagunod Amont

Figure 4.2 : implantation sur image satellite Google Earth des prélevements de boue.
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Photo 4.1 : détail de la benne a sédiments Van Veen utilisée sur site.

Tableau 4.1 : Liste des éléments analysés en laboratoire sur les boues du systéeme de gestion des

lixiviats.

Matiéres séches g.kg? Phosphore g.kg™
Calcium g.kg'1 Plomb mg.kg'1
Magnésium g.kg'1 Chlorures mg.kg'1
Sodium g.kg'1 Bicarbonates mg.kg'1
Potassium g.kg'1 Fluorures mg.kg'1
Aluminium g.kg'1 Nitrates mg.kg'1
Arsenic mg.kg'1 Nitrites mg.kg'1
Cadmium mg.kg'1 Sulfates mg.kg'1
Chrome mg.kg'1 coT g.kg'1
Cuivre mg.kg?  Bore mg.kg™
Nickel mg.kg®  Azote Ammoniacal par distillation mg.kg™
Sélénium mg.kg?  Azote Kjeldahl sur solide mg.kg™
Zinc Mg.kg™  Fer gkg!
Manganése g.kg? Argent mg.kg™
Etain mg.kg™*

4.2.3 Préparation et analyse des échantillons

Afin d'éliminer les fragments de plantes, le tamisage des échantillons a été réalisé a travers un
polypropylene de 5.0 mm de porosité. Les échantillons du sédiment ont ensuite été laissés a
stabiliser. Des sous-échantillons ont été congelés a -18 °C puis lyophilisés a -50 °C, selon
I'’Annexe A de la norme NF EN 13346. Chaque échantillon a été homogénéisé a I'aide d'un
mortier et d’un pilon puis tamisé a I’aide d’un tamis de 2.0 mm de maille. Le mortier, le pilon

et le tamis ont été nettoyés avant et apres chaque échantillon puis rincés avec de I'eau distillée.
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Un gramme de chaque échantillon de sédiment a été dissous par 3 ml de HNOg3, 9 ml de HCI
avant d’étre minéralisé a 105°C pendant 3 heures dans le systéme de solubilisation par micro-
ondes. Les concentrations des ETMs dans les sédiments ont été déterminées par ICP-OES
(720-ES, VARIAN). Les matériaux de référence, CRM 029, ont été analysés au début et a la
fin de chaque série de tests afin d'évaluer I'exactitude et la précision. Les données recueillies
ont été soumises a une analyse unidirectionnelle de variance (ANOVA), et ont été utilisées
pour déterminer si les échantillons variaient significativement entre les points d'étude, les
possibilités de moins de 0,05 (p <0,05) étant considérées comme significatives d’un point de

vue statistique.
4.3 Résultats
1 - Matiére séche (g.kg™)

Les résultats présentés dans la (Figure 4.3) font référence a la quantité de matiere séche dans
les quatre lagunes, pour I’ensemble des périodes d'étude. Au niveau de la lagune 1, les valeurs
de matiére séche variaient entre 101 et 162 g.kg™ MS en amont, 194 et 308 g.kg™* MS au
milieu et 139 et 255 g.kg™ MS en aval.

Dans les lagunes 2, 3 et 4 les valeurs variaient respectivement entre 35 et 240 g.kg™ MS, 138
et 451 g.kg™® MS et 89 et 382 g.kg™ MS. Les valeurs les plus élevées mesurées au cours de

|'é¢tude ont concerné 1’aval de la lagune 1.

La quantité de matiére seche dans les quatre bassins était répartie comme suit pour 1’ensemble

de la période d'étude:
lagune 1 > lagune 3 > lagune 4 > lagune 2

Pour chaque lagune, la quantité de matiere séche a l'entrée était inférieure a celle en aval. La
concentration de matiére séche a varié de fagon non significative entre les lagunes (ANOVA,
F=1.176, P= 0.340).

2- Calcium (Ca®") g.kg™, magnésium (Mg?") g.kg™, sodium (Na*) g.kg™ et potassium (K"
g-kg™
-Dans la lagune 1, la concentration en ions calcium était comprise entre 82.4 et 117 g.kg™ MS

en amont 89.5 et 267 g.kg™ MS au milieu et 51.3 et 70.3 g.kg™ MS en aval. Dans les lagunes
2,3 et 4 les valeurs variaient respectivement entre 46.5 et 99.3 g.kg™ MS, 12 et 89,4 g.kg™* MS
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et 14.4 et 82.3 gkg® MS (Figure 4.4). La concentration en Ca®* varié de facon non
significative entre les lagunes (ANOVA, F=13.010, P=1.378).

- Les concentrations en magnésium diminuaient progressivement au niveau des lagunes 2 et 3
en octobre 2014. Cependant, ces concentrations étaient presque stables au niveau de la lagune
3 et variaient de 3.43 et 4.96 mg kg™ MS pendant toute la période d’étude. A partir de la
campagne du mois d’avril 2016 les concentrations en magnésium au niveau de la lagune 1
atteignaient 931 mg kg MS et diminuaient progressivement pour atteindre une valeur
minimale de ’ordre de 3.8 mg kg™ MS au niveau de la lagune 2 (Figure 4.5). Dans la lagune
4 la concentration en magnésium variait entre 4.18 et 12.8 g.kg MS. La concentration en
Mg®* variant de facon non significative entre les lagunes (ANOVA, F=0.970, P= 0.474).

-La plus forte concentration d'ions sodium a été mesurée en avril 2016. Dans lagunes 1, 2, 3 et
4, les valeurs de concentration en Na* atteignaient respectivement 719, 517, 428 et 431 g.kg™
MS. La concentration en Na* a été >1 g.kg™ MS pendant les autres périodes de I'étude sur
’ensemble des lagunes (Figure 4.6). La concentration en Na™ a varié de fagon significative
entre les lagunes (ANOVA, F=4.161, P=0.002).

-. Les valeurs de concentration en ions potassium dans les lagunes 1, 2, 3 et 4 variaient
respectivement entre 0.82 et <20 g.kg* MS, 1.79 et 3.69 g.kg™ MS, 2.8 et 4.51 g.kg™ MS et
2.36 et <20 g.kg" MS. Durant la période d’étude, la concentration la plus élevée en ions
potassium a été relevée dans la lagune 4 (Figure 4.7). La concentration en K™ a varié de fagon
non significative entre les lagunes (ANOVA, F=1.204, P=0.325).
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Figure 4.3: variations spatiotemporelles des concentrations de Matiére Séche (exprimées en g kg™
MS) dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.4: variations spatiotemporelles des concentrations en calcium (exprimées en g kg™ MS) dans
les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.5: variations spatiotemporelles des concentrations en magnésium (exprimées en g kg™ MS)
dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.6: variations spatiotemporelles des concentrations en sodium (exprimées en g kg™ MS) dans
les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.7: variations spatiotemporelles des concentrations en potassium (exprimées en g kg™ MS)
dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.

3 -Aluminium (AI*") g.kg*MS

Les concentrations en aluminium & l'interface eau sédiment ont augmenté progressivement en
amont de la premiere a la derniere lagune pendant la période d'échantillonnage. Il y a une
diminution de la concentration en aluminium dans la lagune 1, ou la valeur la plus élevée a été
de 18.7 g.kg™ MS au mois d'avril 2016 et la valeur la plus faible de (2.68 g.kg™ MS) au mois
d'avril 2015. Des concentrations élevees d'ions aluminium ont été mesurées dans la lagune 4
16.8 et 29 g.kg™ MS. Dans les lagunes 2 et 3 les valeurs variaient respectivement entre 8.2 et
24.5 g.kg MS et 13.4 et 24.5 g.kg™ MS (Figure 4.8 et tableau 4.2). La concentration en AI**
a varié de facon non significative entre les lagunes (ANOVA, F=6.710, P=2.325).

4 -Arsenic (As*") mg.kg*MS

La variation saisonniere de la concentration en arsenic est illustrée dans la Figure 4.9 avec
une diminution graduelle de la lagune 1 a la lagune 4 pendant toute la période d'étude. Les
concentrations maximales dans les lagunes 1, 2, 3 et 4 atteignaient respectivement 872, 85.8,
40.3 et 45.1 mg.kg™’. La concentration en As®* varié de facon non significative entre les
lagunes (ANOVA, F=30.236, P=9.486).
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5 - Cadmium (Cd**) mg.kg*MS

Le cadmium est I'élément le moins détecté dans les échantillons de sédiments prélevés dans
les quatre lagunes. La concentration maximale de 4.5 mg.kg™ a été enregistrée dans la lagune
1 amont en octobre 2015 et avril 2016. 1l y a eu une légere augmentation de la concentration
de cadmium durant I'échantillonnage en octobre 2015, puis les concentrations en cadmium ont
diminué progressivement durant le mois d'avril 2016 dans toutes les lagunes (Figure 4.10). La
concentration en Cd?* a varié de facon significative entre les lagunes (ANOVA, F=3.531,
P=0.004).

6 — Chrome (Cr?*) mg.kg*MS

Il existe des variations de concentration en chrome pendant les périodes d'échantillonnage
dans toutes les lagunes. Les résultats sont présentés dans la Figures 4.11. Les concentrations
en chrome étaient élevées dans le secteur amont de la lagune 1, avec des valeurs comprises
entre 131 et 249 mg.kg™. La concentration en Cr®* a varié de facon non significative entre les
lagunes (ANOVA, F=9.400, P=6.770).

7 - Le cuivre (Cu*) mg.kg*MS

La distribution spatio-temporelle de la concentration en cuivre a révélé une disparité entre les
quatre lagunes (Figure 4.12). La concentration la plus élevée (259 mg.kg™ MS) était observée
en octobre 2013 était dans la lagune 4 et la plus faible (42,5 mg.kg™MS) en octobre 2015
dans la lagune 1. 1l y a eu une diminution de la concentration en cuivre au cours du mois
d'avril 2015 dans la lagune 1, accompagnée d'une augmentation de la concentration au niveau
des autres lagunes ce méme mois. La concentration en Cu™ a varié de facon non significative
entre les lagunes (ANOVA, F=10.307, P=2.351).

8 -Le Nickel (Ni**) mg.kg*MS

D’une fagon générale, la distribution spatiale des concentrations en Nickel au cours de la
période d'échantillonnage est restée relativement stable. Les concentrations les plus élevées en
Ni?* dans les lagunes ont été enregistrées en octobre 2013 alors que les plus faibles ont été
relevées en octobre 2014 pour la plupart (Figure 4.13). Les concentrations en Ni** dans la
lagune 1 ont varié entre 13 et 71.7 mg.kg™*MS. Il y a une augmentation de la concentration
pour le mois d'octobre 2015 dans les lagunes 2, 3 et 4 ol en amont. La concentration en Ni?*
a varié respectivement entre 28.9 et 49.8 mg.kg*MS, 29.2 et 46.8 mg.kg*MS et 37.1 et 51.4
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mg.kg*MS. La concentration en Ni?* a varié de facon significative entre les lagunes
(ANOVA, F=3.646, P=0.003).

9 -Sélénium (Se?) mg.kg*MS

Le sélénium est aussi I'élément le moins détecté dans les échantillons de sédiments prélevés
dans les quatre lagunes. La concentration maximale (7.9 mg.kg™MS) a été enregistrée dans la
lagune 3 en avril 2015. Une Iégére augmentation de la concentration en Se* dans les lagunes
2, 3 et 4 a été observée au cours du temps alors qu’elle n’a pas changé dans la lagune 1 (<2,5
mg.kg*MS). La concentration de Se* a varié de facon significative entre les lagunes
(ANOVA, F=5.367, P=0.0001).

10 -Zinc (Zn**) g.kg*MS

Les variations de concentration en zinc sont présentées sur la Figure 4.14. Il y a eu une
augmentation de la concentration en Zn®* dans tous les échantillons prélevés au cours du
mois d'avril 2014, suivie d'une diminution dans le mois d'octobre de la méme année, puis on
observe une nouvelle augmentation pendant la période d'échantillonnage d’avril 2016. Les
lagunes 1 et 2 ont présenté les plus fortes variations de concentration en zinc avec
respectivement 0.254 - 1450 g.kg*MS et 0.449 - 565 g.kg™*MS. Dans les lagunes 3 et 4, les
concentrations variaient respectivement entre 0.382 et 499 g.kg*MS et 0.21 et 471 g.kg*MS.
La concentration en Zn** a varié de fagon non significative entre les lagunes (ANOVA,
F=10.307, P=2.351).
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Figure 4.8: variations spatiotemporelles des concentrations en aluminium (exprimées en g kg'1 MS)
dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.9: variations spatiotemporelles des concentrations en arsenic (exprimées en mg kg'1 MS)
dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.10: variations spatiotemporelles des concentrations en cadmium (exprimées en mg kg'1 MS)

dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.11: variations spatiotemporelles des concentrations en chrome (exprimées en mg kg'1 MS)

dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.12: variations spatiotemporelles des concentrations en cuivre (exprimées en mg kg'1 MS)
dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.13: variations spatiotemporelles des concentrations en nickel (exprimées en mg kg'1 MS)
dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.14: variations spatiotemporelles des concentrations en zinc (exprimées en g kg'1 MS) dans
les différents échantillons de sédiments de quatre lagunes.

11 -Le manganése (Mn %) g.kg*MS

La concentration en Mn?* a augmenté dans tous les échantillons prélevés au cours du mois
d'avril 2014 (Tableau 4.2), a diminué au mois d'octobre de la méme année, puis augmenté a
nouveau en avril 2015. Au mois d’avril 2015, nous avons enregistré des concentrations
élevées en magnésium dans les lagunes 1 (4150 g.kg™), 2 (13900 g.kg™), 3 (13600 g.kg™) et 4
(4670 g.kg™). La concentration en Mn ** a varié entre les lagunes mais cette variation n’est
pas statistiquement significative (ANOVA, F=0.429, P=0.895).

12 -Le fer (Fe) g.kg*MS

Le fer est I'élément le plus abondant dans les échantillons de sédiments. Les concentrations
les plus élevées ont été enregistrées dans la lagune 1 avec un maximum de 337 g.kg*MS en
octobre 2015. Les concentrations les plus faibles étaient enregistrées dans la lagune 4 avec
des valeurs comprises entre 32.3 et 46.9 g.kg*MS (Figure 4.15). La concentration en Fer a
diminué au niveau des lagunes 3 et 4 en avril 2016. Elle a varié de facon non significative
entre les lagunes (ANOVA, F=48.914, P=4.736).
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13 — L’étain (Sn**) mg.kg*MS

La concentration en étain était élevée dans la lagune 1 durant toute la période
d'échantillonnage et diminuait progressivement de la lagune 1 a la lagune 4. La valeur la plus
élevée (219 mg.kg*MS) a été observée dans la lagune 1 en avril 2016, et la plus faible (6.3
mg.kg*MS) dans la lagune 4 en octobre 2014 (Figure 4.16). La concentration en Sn®* a varié
de fagcon non significative entre les lagunes (ANOVA, F=11.694, P=5.193).

14 -Bore (B**) mg.kg*MS

La concentration en B*" était élevée dans toutes les lagunes en avril 2016. Les concentrations
en bore dans les lagunes 1, 2, 3 et 4 ont varié respectivement entre 9.4 et 34,6 mg.kg™ MS,
11.6 et 26.1 mg.kg™® MS, 12.2 et 21.7 mg.kg™ MS et 15.4 et 29.9 mg.kg™ MS (Figure 4.17).
La concentration en B** a varié de facon significative entre les lagunes (ANOVA, F=4.203,
P=0.001).

15 - L'argent (Ag") mg.kg™* MS

La concentration la plus élevée en argent était de (7,84 mg.kg™ MS) dans la lagune 1 en avril
2014, tandis que les concentrations étaient stables et moins élevées dans toutes les lagunes
pendant toutes les périodes d’échantillonnages (Tableau 4.2). La concentration en Ag" a varié

de facon significative entre les lagunes (ANOVA, F=2.982, P=0.015). (Tableau 4.2)
16 -Phosphore (P) g.kg™* MS

La variation spatiale des concentrations en phosphore est similaire au cours de la période
d'échantillonnage avec des valeurs élevées dans les lagunes 3 et 4 de (810 g.kg™ MS) et (856
g.kg? MS) respectivement en avril 2014. La lagune 1 a enregistré les plus fortes
concentrations en phosphore avec des valeurs de (11.6 g.kg™® MS) en octobre 2013, (12.7
g.kg™ MS) en octobre 2014, (12 g.kg™ MS) en avril 2015, (12.6 g.kg™ MS) en octobre 2015 et
(19.6 g.kg™ MS) en avril 2016. La concentration en phosphore augmente trés fortement en
avril 2016 dans les lagunes 2, 3 et 4 avec des valeurs de (862 g.kg™ MS), (714 g.kg™* MS) et
(650 g.kg™! MS) respectivement (tableau 4.2). La concentration en P~ a varié de facon non
significative entre les lagunes (ANOVA, F=0.925, P=0.507).

90



Chapitre 4 Contamination métallique des sédiments du site de la décharge d’Etueffont

17 - Plomb (Pb**") mg.kg™* MS

L'étude de la concentration en plomb dans les échantillons de sédiment a montré une
diminution graduelle de la lagune 1 a la lagune 4 (Figure 4.18) et aussi une augmentation dans
tous les sites d'échantillonnage durant le mois d'avril 2015. Les valeurs de la concentration en
plomb dans les échantillons de sédiment variaient entre 21.2 et 174 mg.kg™ MS dans lagune
1, 41.8 et 87.6 mg.kg™ MS dans lagune 2, 51.4 et 86,5 mg.kg™ MS dans la lagune 3 et 28.8 et
85 mg.kg® MS dans la derniére lagune. La concentration en Pb** a varié de fagon non
significative entre les lagunes (ANOVA, F=7.214, P=1.208).
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Figure 4.15: variations spatiotemporelles des concentrations en fer (exprimées en g kg™ MS) dans les
différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.16: variations spatiotemporelles des concentrations en étain (exprimées en mg kg'1 MS)
dans les différents échantillons de sédiments des quatre lagunes.
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Figure 4.17: variations spatiotemporelles des concentrations en bore (exprimées en mg kg'1 MS) dans
les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.18: variations spatiotemporelles des concentrations en plomb (exprimées en mg kg'1 MS)
dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.

18 - Les chlorures (CI), les fluorures (F), et les sulfates (S04%) mg.kg™ MS

La Figure 4.19 montre que en avril 2014, les plus fortes concentrations en ion chlorure étaient
enregistrées dans la lagune 1 amont (216 mg.kg™? MS) dans la lagune 3 aval (113 mg.kg™
MS), alors que ce méme mois, les concentrations les plus faibles concentrations étaient de
10,9 mg.kg™® MS dans la lagune 3 amont et < 10 mg.kg™ MS dans la lagune 4 aval. La
concentration en ions chlorures a fortement augmenté en avril 2016 pour tous les points
d’échantillonnage. Dans les lagunes 1, 2, 3 et 4, les valeurs étaient comprises respectivement
entre 290 et 390 mg.kg™ MS, 320 - 360 mg.kg™ MS, 220 et 430 mg.kg™ MS et 470 mg.kg™
MS. La concentration en CI” a varié de fagon statiguement non significative entre les lagunes
(ANOVA, F=0.365, P=0.931).
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La concentration en sulfates a été la plus élevée au mois d'octobre 2013 pour tous les sites
d'échantillonnage, avec une valeur de 2800 mg.kg™MS pour la lagune 1. Les concentrations
ont ensuite diminué au cours de la deuxieme campagne de prélevement en avril 2014 avec des
valeurs comprises entre 95.5 et 287 mg.kg™ MS dans le lagune 1, 217 et 306 mg.kg™ MS
dans la lagune 2, 264 et 526 mg.kg™ MS dans la lagune 3 et 23 et 495 mg.kg™ MS dans la
lagune 4. Au mois d'avril 2015 les concentrations en sulfates ont diminué dans les lagunes 1
et 2 alors qu’elles ont augmenté dans les autres lagunes. Dans les lagunes 2, 3 et 4 la
concentration en sulfates a diminué en avril 2016 (Figure 4.20). La concentration de SO4 >

varié de fagon non significative entre les lagunes (ANOVA, F=0.945, P=0.492).
19 - Les nitrates (NO3) et les nitrites (NO,) mg.kg™? MS

Les concentrations en nitrates les plus élevées (190 mg.kg-1 MS) ont été enregistrées dans la
premiére lagune au cours mois d'octobre 2013, et sont restées élevées dans toutes les lagunes
au cours du mois d'avril 2014. La concentration en nitrates était <10 mg.kg™ MS en avril 2016
pour tous les points d’échantillonnage. La concentration en NOs a varié de facon non
significative entre les lagunes (ANOVA, F=1.202, P=0.320). La plus forte concentration en
nitrites a été de (190 mg.kg® MS) dans la lagune 1 durant la premiére campagne de
prélévement des échantillons, et a atteint (80,5 mg.kg™ MS) dans la lagune 2 en avril 2014. II
y a eu eégalement une diminution des concentrations en nitrites au mois d'octobre 2015 pour
tous les sites d'échantillonnage pour augmenter en avril 2016 dans toutes les lagunes. La
concentration en NO; a varié de fagon non significative entre les lagunes (ANOVA, F=1.247,
P=0.301) (Table 4.2).
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Figure 4.19: variations spatio-temporelles des concentrations en chlorures (exprimées en mg kg'1 MS)
dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.20: variations spatio-temporelles des concentrations en sulfates (exprimées en mg kg'1 MS)
dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Tableau 4.2: teneurs en ETMs des différents échantillons de sédiment dans les lagunes du site de la
décharge d’Etueffont entre octobre 2013 et avril 2016, (moyenne + écart-type) exprimés en mg kg™
MS et g kg™* MS pour P, Al et Zn .

L1 L1 L1 L2 L2 L3 L3 L4
Amont | Milieu Aval Amont Aval Amont Aval Amont
Mn | 965.388 1297.437 1056.062 3417.240 2153.438 3275.343 2186.102 2217.753
+ + + + + + + +
1491.455 2011.313 1630.146 5769.599 3660.978+ 5600.597 3398.718 2971.963
Ag 4,220 4,968 3.580 4.000 4,380 4.000 4.180 4.460
+ + + + + + + +
0.303 1.616 1.064 0.000 0.164 0.000 0.084 0.207
P 13.450 3.875 1.111 113.937 145.323 254.513 224.957 251.417
+ + + + + + + +
3.040 1.652 0.397 275.844 351.109 394.268 347.482 393.948
F 5.633 4.867 5.450 5.450 4,567 4,127 5.342 8.200
+ + + + + + + +
6.886 5.989 7.028 7.028 5.996 5.692 6.745 12.054
NO; 26.000 62.850 7.233 8.500 9.667 8.500 9.333 9.333
+ + + + + + + +
20.347 83.957 3.151 2.811 3.559 2.950 3.830 1.966
NO, 28.917 47.915 182.948 24.267 16.783 14.165 16.833 16.915
+ + + + + + + +
16.873 70.700 359.952 29.414 13.626 10.178 13.884 12.455
Al 3.255 7.815 22.783 18.150 17.933 19.533 21.400 23.700
+ + + + + + + +
0.793 5.778 4,126 5.844 4,148 4.080 2.241 3.245
As 556.333 72.250 97.383 90.350 39.767 36.100 31.383 30.200
+ + + + + + + +
180.059 16.123 41.254 51.170 6.812 4.864 4.461 12.823
Ccd 3.767% 1.133% 1.300+ 1.900 1.633 1.700 1.450% 1.567
0.814 0.413 0.555 + + + 0.404 £
0.681 0.750 0.663 0.804
Cr 169.167 86.883 95.767 74.967 63.350 63.583 67.400 68.750
+ + + + + + + +
46.383 31.327 27.818 20.854 14.525 11.443 8.340 21.134
Cu 82.583 72.133 118.600 174.600 176.767 180.333 188.500 178.133
+ + + + + + + +
32.512 25.470 24.403 57.505 61.980 40.932 23.356 76.357
Ni 24.833 25.200 53.883 39.883 40.383 40.733 42.883 40.917
+ + + + + + + +
2.652 11.860 9.995 7.272 9.182 6.393 3.657 9.530
Zn 843.177 426.937 412.167 453.742 463.000 375.230 323.238 291.757
+ + + + + + + +
484.303 232.969 49.191 235.719 126.581 200.597 163.471 194.742
Pb 47.833 44,017 148.000 95.383 86.650 80.583 65.483 64.817
+ + + + + + + +
12.558 25.077 23.126 32.559 36.882 19.605 7.691 19.880

20 - Carbone organique total (COT) g.kg™* MS

Les concentrations en carbone organique total présentaient des valeurs comprises entre 68 et
126 g.kg™ MS dans lagune 1, 67.5 et 137 g.kg™ MS dans la lagune 2, 32.9 et 89.6 g.kg™* MS
dans la lagune 3 et 52.6 et 103 g.kg? MS dans la lagune 4. En avril 2015 y a eu une
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diminution (de 126 & 103 g.kg™ MS) de la concentration en COT et la valeur la plus élevée
(137 g.kg™! MS) était enregistrée dans la lagune 2 amont. La plus faible valeur (32,9 g.kg™
MS) a été observée en octobre 2013 dans la lagune 3 amont. La concentration en COT a
fortement augmenté en octobre 2015 dans les lagunes 2, 3 et 4 puis a diminué en avril 2016
(figure 4.21). La concentration en COT a varié de fagon non significative entre les lagunes
(ANOVA, F=0.679, P=0.706).

21 - Les bicarbonates (HCO3) mg.kg™* MS

Les résultats obtenus sont illustrés dans la (Figure 4.22). La concentration en bicarbonates
avait tendance a diminuer dans la premicre lagune de I’amont vers 1’aval. La plus forte
concentration enregistrée (2772 mg.kg™ MS) a été observée dans la lagune 1 amont en avril
2015 et la valeur la plus faible (526 mg.kg™ MS) dans la lagune 3 aval en avril 2016. Les
lagunes 2 et 3 ont également enregistré une diminution de la concentration en bicarbonate
pendant le mois d'avril 2015, alors qu'il y a eu augmentation dans la derniére lagune pendant
la méme période. De fagon générale la concentration en bicarbonates a diminué dans toutes
les lagunes en avril 2016. La concentration en HCO3 a varié de facon non significative entre
les lagunes (ANOVA, F=8.024, P=3.808).

22 -L’azote ammoniacal et I’azote Kjeldahl mg.kg™* MS

La concentration en azote ammoniacal a diminué au cours de la deuxieme campagne de
prélevement des échantillons en avril 2014 dans tous les sites d’études (Figure 4.23). Les
concentrations ont augmenté au cours du mois d'octobre de la méme année, pour diminuer a
nouveau en octobre 2015 puis augmenter en avril 2016. La concentration en Azote
ammoniacal a varié de facon non significative entre les lagunes (ANOVA, F=1.234,
P=0.307).

La plus forte concentration en azote ammoniacal (194 mg.kg*MS) a été enregistré dans la
lagune 1 aval en octobre 2015, tandis que la valeur la plus faible était <1 mg.kg™ MS dans la
lagune 4 en octobre 2013.

Une exceptionnellement forte concentration (22300 mg.kg® MS) dans la lagune 1 est
observée en octobre 2015, environ 15 fois le niveau de base (Figure 4.24) Les concentrations

ont ensuite diminué dans I'ensemble des autres lagunes en octobre 2015. La concentration la
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plus élevée en azote Kjeldahl a été enregistrée en octobre 2015 dans les lagunes 1, 2, 3 et 4
(Figure 4.24). La concentration en azote kjeldhal a varié de fagon non significative entre les
lagunes (ANOVA, F=1.164, P=0.346).
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Figure 4.21: variations spatiotemporelles des concentrations en carbone organique total (exprimées

eng kg'1 MS) dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.22: variations spatiotemporelles des concentrations en bicarbonates (exprimées en mg kg'1
MS) dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.23: variations spatiotemporelles des concentrations en azote ammoniacale (exprimées en

mg kg'1 MS) dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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Figure 4.24: variations spatiotemporelles des concentrations en azote Kjeldahl (exprimées en mg kg'1
MS) dans les différents échantillons de sédiment des quatre lagunes.
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4.4 Discussion

La surveillance des teneurs en métaux lourds est normalement effectuée par la mesure de la
concentration en métaux dans l'eau et les sédiments dans le systeme aquatique. La
concentration est normalement plus faible dans I'eau, mais augmente dans les sediments du

systéme aquatique.

L’augmentation des concentrations de certains ETMs (Cd, Cu, Ni et Zn) dans la deuxiéme et
la troisiéme lagune par rapport a la premicre lagune, recevant I’effluent brut du lixiviat, peut
étre expliquée par le fait que ces deux lagunes ont une surface plus grande soit 1934 m? pour
la lagune 2 et 1848 m? pour la lagune 3. Il faut également considérer le temps de séjour des
lixiviats dans les lagunes qui est 6 fois plus long au niveau de ces deux lagunes qu’au niveau

de la lagune 1 ou il n’est que de 5 jours seulement (Khattabi, 2002).

En géneéral, la mobilisation des éléments dans le sédiment dépend des changements
physicochimiques de I'eau a l'interface sédiment-eau. La précipitation d'éléments métalliques
lourds sous la forme d'hydroxydes, d'oxydes et de carbonates insolubles peut étre le résultat
d'un pH alcalin. Des facteurs tels que le climat et I'nydrologie, la chimie de I'eau et I'activité

biologique contr6ler le dép6t et la fixation des métaux lourds dans les sediments des lagunes.

Les concentrations d'arsenic dans les sédiments sont souvent élevées lorsque les niveaux de
fer sont élevés et l'association avec la matiére organique pour l'arsenic semble avoir moins
d'importance par rapport a d'autres métaux. L'arsenic a tendance a étre fortement adsorbé sur
les sédiments en relation avec les conditions anoxiques / toxiques de l'environnement
(Fergusson1990).

Dans la présente étude le cadmium est I’élément le moins accumulé dans le sédiment ou sa
concentration ne dépassait pas 4.3 mg.kg™. En aérobie, le cadmium peut &tre adsorbé ou co-
précipité avec des oxydes, hydroxydes et oxydes hydratés de Fe, Mn et Al. Ceci peut
expliquer les maxima de concentration trouvés au niveau de la lagune 3, du fait de
I’augmentation d’adsorption du cadmium aux -(0Xxy-) hydroxydes de Fe, Mn et Al, favorisée
par les conditions aérobie. De ce fait, on peut dire que 1’augmentation des concentrations du
Pb au niveau des lagunes peut étre due a ce qu’elle est végeétalisée et que les circonstances

environnantes aident cet ¢lément a étre accumulé dans les sédiments apres qu’il ait été piegeé
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dans les racines des macrophytes qui envahissent le contour et le milieu de cette lagune.
D’autre part, dans des conditions oxiques ou suboxiques, le Ni s'adsorbe sur les oxydes de Mn
(Green-Pedersen et al., 1997; Tonkin et al., 2004).

Les concentrations en bore étaient dans la gamme 9.4-34,6 mg.kg™, ce qui peut s’expliquer
par la forte adsorption du bore sur les différents types d’argile qui couvrent le fond des
lagunes, (Sims et Bingham, 1967; Keren et Mezuman, 1981; Keren et Gast, 1983; Palmer
et al., 1987). Par ailleurs, 1’é¢tude de Palmer et al., (1987) a montré que 1’adsorption du bore
sur les argiles s’accompagne d’un fractionnement isotopique dépendant du pH. Ces résultats
peuvent provenir de 1’adsorption du bore sur les autres composants des sols, comme les
oxydes métalliques (Sims et Bingham, 1968; McPhail et al., 1972; Goldberg et Glaubig,
1988; Su et Suarez, 1995; Peak et al., 2003), ou la matiere organique (Lehto, 1995), qui
atteint son apogée dans la derniére lagune (Khattabi, 2002). Les effets directs de pH sont des
phénomenes de (co) précipitation et/ou de dissolution de métaux trace et de minéraux
(Herreweghe et al., 2002).

Les métaux lourds peuvent s’accumuler dans les eaux, les sédiments, les plantes et les
organismes aquatiques des écosystéemes d’eau douce. Ainsi, en raison de leur toxicité, la
contamination de ces écosystémes par les métaux lourds est une préoccupation majeure pour
toutes les formes de vie. La pollution par les métaux lourds est une menace pour la vie
humaine et I'environnement global (Igwe et Abia, 2006). Les métaux lourds représentent une
classe importante de polluants pour Il'environnement aquatique. La surveillance des
concentrations en métaux lourds dans les sediments est importante pour les études
toxicologiques dans les milieux aquatiques. En raison de leur durée de vie importante, les
concentrations de metaux lourds dans les sédiments restent une source essentielle
d'information concernant leurs sources, leur spéciation et le degré de contamination ou de
pollution (Adefemi et al., 2007; Madkour et al., 2012).

La variation saisonniére des concentrations en zinc est demeurée faible au cours de la période
de I'etude, ce qui suggére que les apports en zinc pourraient étre des constantes, ou dépendre

des caractéristiques géochimiques des bassins versants.

Les métaux lourds déchargés dans les systemes aquatiques peuvent étre immobilisés dans le

flux de sédiments par les principaux processus d'adsorption comme la floculation et la co-
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précipitation. Par conséquent, les sédiments présents dans les milieux aquatiques servent de
réservoir les retenant ou les libérerant dans la colonne d'eau par divers processus de
remobilisation (Caccia et al., 2003; Pekey 2006; Marchand et al., 2006).

Les concentrations en Cu et Zn déterminées dans les sédiments de lixiviat de la décharge
d’Etueffont étaient plus élevés que dans d'autres études (Ettler et al., 2006 ; Silva Filho et
al., 2006; Wojciechowska et al., 2011) et dans la gamme supérieure des valeurs rapportées
par @ygard et al., (2008). La répartition spatiale en Cu dans les sédiments difféere de celle
observée pour le Zn, suggérant un comportement différent lors de la migration et la

sédimentation.

Généralement, la concentration en métaux dans les échantillons d'eau était tres faible par
rapport a celle enregistrée dans des échantillons de sédiments. Cette différence était encore
plus prononcée dans les échantillons d'eau de la saison des pluies ou presque tous les métaux
étaient sous la limite de détection, résultant vraisemblablement de la dilution de la lagune par
I'eau de pluie. Les métaux proviennent également des sédiments de la lagune qu'ils agregent

pour former de grandes particules denses (Adomako et al., 2008).

La concentration en zinc était dans la gamme 0,21 - 1,450 g.kg™. En petite quantité, le Zn est
un élément essentiel pour la vie terrestre, étant une composante structurelle de certains
systemes enzymatiques (Muniz et al., 2003). Les valeurs de concentration en Zn obtenues
dans cette etude sont trés similaires & celles observées dans la baie de Guanabara, ou des
concentrations élevées associées aux rejets des effluents domestiques et industriels sont
responsables de la pollution de I'environnement dans ce milieu estuarien (Baptista Neto et
al., 2000, Machado et al., 2001).

Généralement le contenu en matiere organique des sédiments augmente lorsque la texture des
sédiments s'affine (Williamson et Wilcock, 1994; Denton et al., 2001). La présence de
matiére organique peut potentiellement augmenter les concentrations en métaux dans les
sédiments par adsorption de ces derniers a partir de matériaux organique présent dans le
milieu environnant (Loomb, 2001). De méme, les organismes morts dans des sédiments
peuvent transporter les métaux lourds avec eux, soit stockés au niveau de I'organisme de son
vivant, soit adsorbés sur I'animal avant ou apres sa mort (Fergusson, 1990) et ceci contribue
directement aux concentrations en métaux trouvés dans les sédiments. Les composés
organiques contenant des ions métalliques peuvent aussi étre sorbes sur les oxydes de Fe ou
de Mn.
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La matiére organique peut affecter la solubilisation par complexation des ions métalliques de
différents métaux, mais elle peut aussi prendre des ions métalliques a la solution et contribuer
a genérer des sediments. La décomposition de la matiere organique produit des ligands
organiques qui peuvent extraire des métaux des sédiments et augmenter leur concentration
dans I'eau (Fergusson, 1990; Taulis 2005).

Prés des sites d'enfouissement, les conditions sont généralement plus anaérobies ou les
métaux sont présents sous formes réduites [si des microbes y sont présents, ils peuvent utiliser
des métaux comme accepteur d'électron terminal capable également de réduire les métaux /

métalloides]. Ainsi les formes de métaux reduits sont genéralement plus mobiles.

Loin des sites d'enfouissement, les conditions sont plus aérobie (oxique) et des métaux /
métalloides présents sous forme oxydée sont susceptibles d’étre séquestrés par des oxydes de

Fer.

Les concentrations en métaux lourds obtenus a partir des échantillons de sédiments prélevés
dans la lagune 4 ont également été comparées aux valeurs de référence qualité
(Environmental Protection Agency, 2002) Sédiments EPA. Selon les lignes directrices, les
sédiments sont définis comme non-pollués pour le Cd, le Pb, (le Zn et le Mn en octobre 2013)
et modérément pollués pour le Cr et le Ni (Samecka-Cymerman et Kempers, 2001). En
outre, la concentration moyenne en Cu, Mn, Pb et Zn est au-dessus des valeurs de référence
données par I'EPA pour les sédiments, et donc classée comme indiquant une forte
concentration. Les concentrations en métaux lourds ont également été comparées avec celle

del’étude de Ben Salem et al. (2014) qui a trouvé des résultats similaires.

La diminution de la concentration en NO3 avec une élévation des niveaux de NO;, a été
suivie par une augmentation substantielle de la concentration en NH," quand la concentration
en NOjs était minime. Ces observations suggérent que I'accumulation du NO;™ entraine une

inhibition du systeme DNRA réductase bactérienne NO,™ versus NOs'.

Les bacteries nitrifiantes chimiotrophes sont considérées comme étant strictement aérobies et
exigent de 1’0, pour l'oxydation du NH," et du NO;. Par conséquent, la croissance des
nitrifiants est limitée aux couches de sédiment oxiques et les limites de la diffusion a la baisse
d'oxygeéne affecte directement les populations microbiennes, en modifiant et en limitant la

nitrification-dénitrification couplée. (voir par exemple Lorenzen et al., 1998).
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Les résultats de I'étude ont montré que les métaux lourds sont fortement concentrés dans les
sédiments. En outre, des niveaux éleves de la conductivité, TDS, CI', de la dureté totale et le
mangue de concentration de I'oxygéne ont été observes au cours de I'étude. Zabetoglou et al.,
(2002) ont observé que la concentration en métaux lourds dans les sédiments dépasse

généralement celle trouvée dans l'eau par un facteur de 1’ordre de 3 a 5.

Ces résultats concordent avec ceux rapportés par (Abdo, 2004). Cependant, les valeurs de
concentration en métaux plus faibles pendant les saisons froides peuvent étre dues a la
mobilisation de ces métaux a partir des sédiments recouvrant lI'eau en raison des faibles
valeurs de pH et de l'activité microbienne (Elewa et Goher, 1999). D'un autre cOté,
I'augmentation relative des concentrations en plomb et en cadmium en hiver peut étre liée a la
décomposition du plancton et les précipitations de la matiere organique associée au plomb et

au cadmium pour les sédiments. Ces résultats sont en accord avec 1’étude de (Goher, 1998).

Le sodium, le potassium, le calcium et le magnésium représentent les principaux cations dans
I'eau naturelle et les sédiments (Wetzel, 1983), et sont considérés comme nécessaires non
seulement pour la croissance du phytoplancton mais également pour les animaux aquatiques
(Conley, 2000). Les teneurs en Ca?* et Mg”* dans les sédiments des lagunes étaient élevés en
octobre.

En général, I'augmentation ou la diminution des cations majeurs (Ca*", Mg®*, Na* et K*) est
dépendante de la nature de I'échantillon de sédiment, de la saison de collecte et des conditions

climatiques.

La matiere organique totale présente dans les sédiments joue un rble important dans
I'accumulation et la libération de polluants dans I'eau, et représente une source de nutriments

pour la faune vivant dans la lagune.

Conclusion

Le suivi de accumulation en ETMs au niveau du sédiment des quatre lagunes du site de la
décharge d’Etueffont, a permis de mettre en évidence 1’importance des deux filtres de graviers
installés au niveau de la premiére lagune pour le piégeage de ces éléments. Cela se traduit par
une diminution considérable des teneurs en ETMs en passant de la premiere a la deuxieme
lagune et une diminution remarquable des teneurs en ETMs en allant de I’amont a 1’aval du

systéme, ceci pendant toute la période d’échantillonnage (octobre 2013 - avril 2016).
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La distribution spatiale met en évidence une diminution globale des concentrations des
différents éléments métalliques au niveau de la quatrieme lagune par rapport aux lagunes
précédentes, ce qui prouve I’efficacité du systéme dans la rétention des particules. Il y a une
diminution des concentrations en ETMs dans les sédiments avec I'augmentation de la distance
par rapport au point d'entrée de I’effluent dans le systéme de traitement des eaux usées
municipales. Pour As, Sn et Fe, la diminution entre la premiere et la deuxiéme lagune est
remarquable. Ces diminutions brusques peuvent étre expliquées par le réle des deux filtres en
graviers installés au niveau de la premiére lagune, qui participent au piégeage de certains
éléments dont les éléments métalliques.

La phytoremédiation est considérée comme une technologie peu codteuse, trés efficace,
respectueuse de I'environnement dans laquelle les capacités des plantes, a absorber et
accumuler des polluants tels que les ETMs sont exploitées a des fins d’assainissement de
I’environnement.

Concernant les boues, les teneurs observées sont comparées, quand elles existent, aux valeurs
seuils de ’Arrété du 8 janvier 1998 fixant les prescriptions techniques applicables aux
épandages de boues sur les sols agricoles pris en application du décret n° 97-1133 du 8
décembre 1997 relatif & I'épandage des boues issues du traitement des eaux usées, et de
I’arrété.

Concernant I’arrété du 28 octobre 2010 relatif aux installations de stockage de déchets inertes.
Sur les paramétres analysés, les teneurs sont largement inférieures aux valeurs seuil,
lorsqu’elles existent. Les boues sont peu chargées en éléments traces métalliques notamment.
Nous pouvons constater qu'il y a une diminution de la quantité de matiére seche dans toutes

les Lagunes.
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5.1 Introduction

Décharges représentent une menace genéralisée et significative a la qualité des eaux
souterraines, la santé d’humaine et méme certains des écosystémes en raison de leur nature de

I'opération et de I'abondance. (Bagchi, 1994).

Les décharges sont potentiellement dangereuses pour l'environnement, avec le risque
d’impacts négatifs sur la qualité de 1'air, de 1'eau et du sol. Les sites d'enfouissement sont des
sources anthropiques potentielles de pollution des eaux souterraines et de surface. Certains
déchets, qui ne sont pas correctement traités, peuvent étre lessivés, les sous-produits issus de
la percolation peuvent s’infiltrer et entrainer une pollution de 1'eau, (en particulier des eaux
souterraines). L'eau souterraine peut également étre polluée quand elle migre horizontalement

a travers les déchets dans les décharges.

Selon Al Sabhai et al., (2009), le principal probléme associé a des sites d'enfouissement est la
formation de lixiviats et la contamination éventuelle des eaux souterraines et du sol en raison
de la migration des contaminants. L’écoulement et l'infiltration de lixiviats sont la source la
plus critique de la contamination des eaux souterraines a proximité des décharges existantes
dans I'Etat du Lagos, au Nigeria (Longe & Enekwechi, 2007). Les eaux souterraines
contaminées peuvent affecter la qualité des eaux de surface par des interactions dans le cycle
hydrologique. Les eaux souterraines et les eaux de surface sont reliées par leur zone de
transition dans un continuum hydrologique et la contamination de l'un affecte généralement
l'autre (EPA, 2008).

Comprendre le transport et le devenir des contaminants dans cette zone est donc important
pour I'évaluation des risques et la surveillance de la qualité de I'eau (EPA, 2008). Le sol dans
lequel circule de I'eau contaminée peut étre pollué par absorption des contaminants présents
dans I'eau souterraine. L'impact des décharges sur la qualité des eaux souterraines dépend de
divers facteurs, comme la composition des déchets, leur degré de compactage, la quantité de
lixiviat, et le climat, qui dicte la tendance des précipitations qui prévaut dans la région de
décharge. L'impact est également dépendant du gradient hydraulique ou du systeme
d'écoulement, la géologie du sous-matériel (Akoteyon, 2012) et la composition du sol.
Dautres facteurs importants qui influent sur le devenir et le transport des contaminants des
eaux souterraines comprennent la solubilité des contaminants et la chimie de I'eau souterraine,

y compris le pH.
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La surveillance des eaux souterraines est un aspect important pour une gestion durable des
décharges. Elle fournit des données sur la qualité de I'eau qui peut étre utilisée soit pour
répondre aux directives d'évacuation du lixiviat ou sur le suivi d’objectifs d'assainissement.
La pollution des eaux souterraines peut étre détectée relativement tot. L’évaluation des risques
potentiels pour ’homme et I’environnement est ainsi facilitée lorsque la surveillance des eaux

souterraines est incluse dans les plans de gestion environnementale des décharges.

5.2 Matériels et méthodes
5.2.1 Stratégie d’échantillonnage

Six campagnes ont été realisées entre octobre 2013 et avril 2016 selon un pas de temps

semestriel (Figure 5.1).

Octobre Avril Octobre Avril Octobre Avril
2013 2014 2014 2015 2015 2016

Figure 5.1: chronologie des différentes campagnes de prélevement des sédiments.
5.2.2 Définition du programme de suivi post-exploitation

Selon les prescriptions de ’arrété préfectoral complémentaire n° 1416 du 10 aotit 1998, I’eau
souterraine et I’eau de surface doivent étre contr6lées au minimum jusqu’au 31 décembre
2031. L’arrété complémentaire du 11 mai 2016. Compte tenu des résultats obtenus pourra
permettre 1’arrét des contrdles 10 ans avant soit 2021. Si les résultats ne sont pas favorables,

I’arrét du suivi Sera poursuivi comme prévu initialement.
5.2.3 Points d’échantillonnage initiaux
5.2.3.1 Eau souterraine

Les piézometres concernés étaient PZ2, PZ3, PZ4, PZ6, PZ7, PZ8, PZ9, PZ30, PZ40, PZ70,
PZ80, PZ90, PZ100, PZ110 et PZ50 (Nouveau, installé récemment en 2014, remplace le PZ5
amont qui se trouve maintenant dans 1’enceinte de la zone de stockage de déchets inertes

exploité par les Carriere de I’Est).
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5.2.3.2 Points d’échantillonnage complémentaires

Depuis I’établissement de 1’arréte complémentaire, en 1998, le réseau piézométrique du site a
évolué¢ et compte a I’heure actuelle 17 piézometres. Certains piézometres ne sont plus
fonctionnels soit en raison d’un colmatage naturel partiel (PZ21, PZ22) (Belle, 2008) soit en
raison de leur destruction pendant la premiére phase de réhabilitation en 1999 (PZ1 et PZ10).
En 2007, le réseau a été complété par huit nouveaux piezometres (PZ7, PZ70, PZ8, PZ80,
PZ9, PZ90, PZ100, PZ110). Ces points supplémentaires ont été suivis en paralléle du
programme « imposé », défini précédemment. A ceux-ci s’ajoutent deux points
supplémentaires dans le ruisseau GP, le premier se situe & 10 m du rejet des lixiviats traités
(GP amont) et le second en aval de la confluence des deux ruisseaux (aval MB/GP). Ont été
également ajoutés, deux points de rejet des effluents liquides dans le ruisseau GP non intégrés
initialement au programme alors que leur suivi est imposé par la réglementation. Les effluents
liquides correspondent aux lixiviats traités par lagunage naturel et aux eaux de drainage

récupérées sous le nouveau casier. Les lixiviats bruts ne sont pas rejetés directement dans le

milieu naturel. Le réseau de surveillance « amélioré » est présenté dans les (Figures 5.2 et
5.3).

Figure 5.2 : implantation sur image Google Earth et orthophotographie drone des prélévements
d’eau dans les piézométres.
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Figure 5.3 : implantation sur image satellite Google Earth et orthophotographie drone des
préléevements d’eau dans les piézomeétres.

5.2.4 Programme analytique

Chaque prélévement d’eau souterraine dans les piézometres a été précédé d’un relevé du
niveau pi¢zométrique a 1’aide d’une sonde sonore et lumineuse.

Les parametres analysés dans le cadre du suivi sont ceux figurant dans 1’annexe III de 1’arrété
du 9 septembre 1997 modifi¢, auxquels s’ajoutent les colibacilles et les salmonelles, soit :

- Matiéres en suspension totales (MEST),
- Carbone organique total (COT),

- Demande chimique en oxygene (DCO),
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- Demande biologique en oxygene (DBO5),

- Azote total,

- Phosphore total,

- Phénols,

- Meétaux totaux*,

- Fluorures et composés (en F),

- Cyanures libres,

- Indix Hydrocarbonates Total (HCT) C10-C40
-Nitrate et nitrite

*Les métaux totaux sont la somme des éléments suivants (Pb, Cu, Cr, Ni, Zn, Cd, Hg et As).

5.3 Résultats
5.3.1 Etude des paramétres physique (Tableau 5.1)
1 - Température (C°)

Les valeurs de température dans les piézometres durant les périodes de préléevement des
échantillons étaient relativement stables et se situaient dans la gamme 8.3 - 14,1 °C (Tableau
5.1). La température la plus élevée a été enregistrée dans PZ50 (14.1 C°) en octobre 2014, et
la plus basse (8.3 C°) dans PZ2 en avril 2016.

2-pH

Pour PZ2, les valeurs de pH étaient relativement basses durant les trois premieres campagnes
d’échantillonnage, avec respectivement les valeurs de 6.48 et 5.68 en avril 2015 et avril 2016.
Les valeurs de pH enregistrées dans PZ 3 ont toujours été <7. Le pH était alcalin dans PZ50,
PZ6, PZ8, PZ80 et PZ100 durant les deux premieres campagnes de collecte des échantillons,
puis les valeurs ont diminué vers un pH acide. Dans (PZ7, PZ9, PZ70 et PZ90), les valeurs de
pH étaient <7 (6.39, 6.70, 6.20 et 6.90 respectivement) en Octobre 2014. Dans PZ4 et PZ30 le
pH était <7 en octobre 2013 (6.48, 6.94) respectivement. Les valeurs augmentaient ensuite
pour tous les échantillons. En avril 2016, elles sont>7 pour PZ2, PZ4, PZ50, PZ9, PZ30, PZ
40, PZ 70, PZ 80, PZ90, PZ100 et PZ 110.
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3 -La conductivité (ps.cm™)

De faibles valeurs de conductivité (>100 ps.cm™) sont observées dans PZ2 et PZ4 en octobre
2013, en avril et octobre 2014 et dans PZ40 en octobre 2013, avril 2014 et avril2016. Les
piézometres PZ3, PZ6, PZ7 et PZ90 présentaient tous une conductivité légérement supérieure
(= 200 ps.cm™). PZ100 et PZ110 ont montré une trés haute conductivité électrique de
concentration (> 400 ps.cm™) sauf en octobre 2015 ot la conductivité avait diminué pour
PZ100 (82 ps.cm'l). La valeur de conductivité dans PZ 30 variait entre 250 et 496 us.cm’l,
tandis que pour PZ 5, la gamme se situait entre 368 et 650 ps.cm™. Dans PZ 9, les valeurs de
conductivité les plus élevées étaient enregistrées en avril (504 ps.cm™) et en octobre (604

us.cm™) & partir de 2014.
5.3.2 L’eau souterraine contaminée
1- Indix Hydrocarbonates Total (HCT) C10-C40 (mg.I™).

Les valeurs les plus élevées ont été enregistrées dans PZ7 & (0,85 mg.I™") en avril 2014 et
(0,29 mg.I™) dans PZ30 alors que dans PZ5 elle était de (0,32 mg.I™) en octobre 2014.Les
valeurs d'hydrocarbures, dans toutes les piézométres étaient stables et faibles (<0,05 mg.I™),
(Figure 5.4). La concentration de HCT a varié de facon non significative entre les piezométres
(ANOVA, F=1.141, P=0.343).

2 - Index cyanures (g .17

Les valeurs des concentrations en cyanures sont restées stables et faibles (<10 pg .I"") durant
toute la période d’échantillonnage (Figure 5.5). La concentration a vari¢ de fagon non

significative entre les piézométres (ANOVA, F=0.908, P=0.0.554).
3 - Index phénols (ug .I™)

Les valeurs des concentrations en phénols, sont restées stables (<25 pg .I"™") en octobre 2013,
avril 2014 et 2016. Une augmentation a ensuite été observée, pour tous les piézomeétres, sauf
pour PZ 7 dont la concentration en phénols est restée constante. En avril 2015, les valeurs de
concentrations en phénols étaient respectivement de 117, 112, 126 et 210 pg .I" dans les
piézométres 8, 30,70 et 110. La concentration en phénols la plus élevé (210 pg .I") a été
enregistrée dans PZ 110 en avril 2015(Figure 5.6). La concentration en phénols a varié de

fagon non significative entre les piézomeétres (ANOVA, F=1.166, P= 0.324).
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Figure 5.4 : variation saisonniére en indice HCT C10-C40 dans les différents piézometres.
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Tableau 5.1 : variations spatiotemporelles des températures (°C), pH et conductivité (us.cm™) dans les différents piézométres.

Pz2 Pz3 Pz4 Pz 50 Pz6 Pz7 Pz8 Pz9 Pz30 Pz40 Pz70 Pz80 Pz90 Pz100 Pz110

Température 2013 9.9 12.3 10.6 12.4 11.6 12.9 11.0 11.4 12.7 10.2 13.3 12.3 11.4 13.0 12.7
(2)(;:;4 10.1 11.3 10.6 11.4 11.4 11.8 10.7 10.1 10.5 10.3 12.3 10.9 9.6 12.2 10.6
;\(‘;;4 11.5 12.7 11.8 14.1 10.7 12.6 11.3 10.6 11.9 - 13.0 11.2 11.5 13.1 12.6
(2)(:;5 113 11.8 11.2 11.8 114 - 11.9 9.8 113 - 12.7 121 10.1 121 13.6
2(‘)’;5 9.8 12.5 10.4 13.6 11.4 12.3 11.3 10.7 13.0 - 12.9 10.9 11.2 13.3 11.5
gg;s 8.3 10.7 10.0 104 10.2 121 10.9 9.7 9.7 8.6 10.8 10.5 9.3 10.7 9.0

pH ;\;;3 8.47 7.00 6.48 7.70 7.82 7.72 7.76 7.52 6.94 6.30 7.64 8.48 7.36 6.96 6.87
2514 8.5 8.56 8.13 7.41 7.77 8.76 7.5 8.16 8.24 7.88 9.00 7.64 8.16 7.93 7.91
;\;;4 7.00 7.55 7.28 6.21 6.59 6.39 6.89 6.70 7.51 - 6.20 6.81 6.90 6.58 6.95
g(;:is 6.84 8.25 7.68 6.17 6.85 7.00 6.40 7.16 8.07 - 7.27 6.28 7.00 6.98 7.70
;\(‘JI;S 9.50 9.50 8.94 8.03 8.18 7.60 8.57 9.47 9.62 - 7.86 7.57 8.04 9.50 9.53
(2)(;:;6 5.68 7.73 6.01 5.79 7.54 7.48 6.61 6.78 6.26 5.43 6.57 6.32 6.82 6.52 6.33

Conductivité ;\;;3 33 270 40 368 256 276 169 218 250 42 166 38 253 464 210
(2)(:;4 42 295 51 650 256 248 159 504 343 38 179 85 466 455 412
;\;;4 67 243 56 283 245 226 187 604 317 - 167 302 386 486 403
gg;S 30 246 33 588 251 228 161 97 353 - 116 144 285 472 400
;\(‘J’;S 169 241 134 648 240 294 104 69 266 - 182 383 408 82 439
gg;G 240 496 216 620 286 293 108 158 406 42 200 47 322 477 402
Avr.
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Figure 5.5: variation saisonniére en indices cyanure dans les différents piézométres.
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Figure 5.6: variation saisonniere des indices phénol dans les différents piézometres.
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5.3.3 Parametres chimiques dans les piézometres
A- La demande chimique en oxygéne DCO (mg.I™)

Les valeurs en DCO dans tous les piézométres variaient entre <2 - 14,6 mg.I™; des valeurs
élevées comprises entre 5.2 et 14,6 mg.I™ ont été enregistrées pour PZ9 et PZ90. Pour PZ110,
la plus haute concentration (5.1 mg.I™) a été enregistrée en octobre 2014, tandis que en avril
2014 les valeurs enregistrées pour PZ2, PZ5, PZ8, PZ30, PZ40 et PZ110 étaient
respectivement de 3.80, 4.1, 12.8, 2,7, 3,8, 3,5 mg.I". Les valeurs en DCO dans PZ3, PZ4,
PZ70 et PZ80 étaient <2 mg.lI™ pour I’ensemble des échantillons. Les valeurs en DCO
augmentaient en avril 2016 dans les piézometres 2, 7,9, 30, 80 et 100 et diminuaient dans les
piézometres 90 et 110 (Figure 5.7). La concentration en DCO a varié de facon non
significative entre les piézométres (ANOVA, F=11.688, P=2.318).

B - La demande biologique en oxygéne DBO (mg.I™)

Les valeurs de DBO dans tous les piézométres ont varié entre <0,5 et 4,9 mg.l™. La
concentration de DBO est restée <1 mg.I"* dans PZ5, PZ7, PZ100, PZ110 et PZ 70 pour
I'ensemble de I’étude. Les valeurs les plus élevées de DBO ont été mesurées dans PZ2, PZ3,
PZ9, PZ30 et PZ90 en octobre 2014, soit respectivement 4.4, 1.7, 4.3, 1.5, 2.6 mg.I". La
concentration de DBO dans les piézométres 2, 3 et 4 est restée stable (< 0.5 mg.I™) en
octobre 2015 et avril 2016 (Figure 5.8). La concentration en DBO a varié de fagon non
significative entre les piezometres (ANOVA, F=1.433, P=0.166).

C - Carbone Organique Total COT (mg.I™)

En avril 2015, la valeur la plus élevée en COT (10,38 mg.I™") a été trouvée dans PZ9 et en
octobre 2014 dans PZ 90 (6,77 mg.I™). La concentration en COT est restée <1 mg.I™" dans
PZ3, PZ4, PZ70 et PZ80. Pour PZ2 et PZ110 les concentrations les plus élevées en COT ont
été respectivement 2,78 mg.I™ en avril 2015 et 2.85 mg.I"* en octobre 2015. Pour PZ5, PZ6,
PZ7 et PZ100, la valeur en COT est restée <2 mg.I"* pendant toute la période d'étude. Pour
PZ8, la concentration la plus élevée a été de 4,08 mg.I™ en avril 2014. La concentration en
COT a diminue dans tous les piezometres en avril 2016 (Figure 5.9). La concentration en
COT a varié de fagon non significative entre les piézométres (ANOVA, F=10.609, P=
0.1.619).
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Figure 5.8: variation saisonniére en DBOs dans les différents piézometres.
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Figure 5.9: variation saisonniere en COT dans les différents piézometres.

5.3.4 Les espéces ’ioniques
1-Nitrates NOs™ et nitrites NO,™ (mg.I™)

Les plus fortes concentrations en NOs (13, 8.1 et 11 mg.I™), respectivement, ont été
enregistrées dans les piézomeétres 30, 70 et 110 en octobre 2014 avec respectivement comme
gamme de variation (3.1 - 13 mg.I™), (2.6 - 11 mg.I™) et (1.6 - 8.1 mg.I"™"). Pour les autres
piézométres la plage de concentration en NOs se situait entre <0.5 et 3.9 mg.I™" & I'exception
de PZ40 avec une valeur record de (4.9 mg.I™) en octobre 2013. Les concentrations en NO3’
sont restées <0.003 mg.I"" dans tous les piézométres en avril 2016 (Figure 5.10). La
concentration en NO3a varié de facon significative entre les piézométres (ANOVA, F=2.299,
P=0.013).

Les valeurs le plus élevées en NO, ont été enregistrées en octobre 2014 dans la suite des
piézométres PZ3 0,56 mg.I*, PZ90 1.3 mg.I"* et PZ110 0,2 mg.I™ et en avril 2016 dans les
piézométres PZ7 (2.2 mg.l™) et PZ80 (2.7 mg.I"). Dans les autres piézométres les
concentrations en NO,™ ont varié entre <0.003 et 0.07 mg.I™ (Figure 5.11). La concentration
en NO, varie de fagcon non significative entre les piézomeétres (ANOVA, F=0.642, P= 0.818).
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2 -Azote Kjeldahl (mg.1™)

La quantité d'azote Kjeldahl a été <1 mg.I™ dans la plupart des piézométres sauf pour PZ9 ol
la concentration s’élevait 4 3.7 mg.I™" en octobre 2014 et PZ 90 avec 1,5 mg.I" en avril et en
octobre 2014. La concentration d’azote kjeldahl a été élevée dans PZ 6 (26.7 mg.I™) en avril
2016, et dans PZ8 (10.7 mg.I™) en octobre 2015 (Figure 5.12). La concentration en azote
Kjeldahl a varié de facon non significative entre les piézometres (ANOVA, F=0.959, P=
0.504).

3 - Phosphore total (ug.L™)

La plus forte concentration en phosphore a été enregistrée dans PZ30 et PZ90 en octobre 2014
avec respectivement 1,73 pg.I™ et 1,15 pg.I™. Pour PZ7 une valeur de (2,87 pg.l-1) a été
enregistrée en avril 2015. Dans les autres piézomeétres les concentrations en phosphore total
sont restées (<0.5 pg.l™) durant toute la campagne de collecte des échantillons. La
concentration en phosphore total a diminué en avril 2016 dans tous les piézometres (Figure
5.13). La concentration en phosphore a varié de fagon non significative entre les piézometres
(ANOVA, F=1.264, P= 0.256).

4 - Fluorures F” (mg.I™)

La concentration en ions fluorure se situait dans I’intervalle <0,05- 0,21 mg.I" pour
I'ensemble de piézométres. Les concentrations en F~ étaient stables dans PZ8 (<0.05 mg.I™) en
toutes saisons (Figure 5.14). La concentration en F" a varié de facon non significative entre les
piézometres (ANOVA, F=32.535, P=9.034).

5 - Matiéres en Suspension Totales MST (mg.I™)

L'étude des matiéres en suspension a montré une grande variation en termes de quantité dans
tous les piézometres, et durant toutes les périodes d'échantillonnage. Pour certains
piézometres (PZ7, PZ30, PZ70, PZ90), la MST a été plus élevée respectivement en avril 2014
(15000 mg.I™), en octobre 2014, (13000 mg.I™), en octobre 2013 (5000 mg.I™) et en octobre
2014 (17000 mg.I™"). Dans PZ3 la concentration la plus élevée (2000 mg.I™) a été enregistrée
en avril 2014. Dans les autres piézomeétres les concentrations sont restées comprises entre <2
et 600 mg.I". La MST a diminuédans tous les piézométres en octobre 2015. La concentration
a augmenté dans les piézometres 3, 4, 5, 7, 9, 30, 70, 80, 90, 100 et 110 en avril 2016 (Figure
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5.15). La concentration en MST a varié de facon significative entre les piézometres (ANOVA,
F=3.600, P=0.002).
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Figure 5.10 : variation saisonniere de la concentration en nitrate dans les différents piézometres.
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Figure 5.11 : variation saisonniére de la concentration en nitrite dans les différents piézometres.
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Figure 5.12 : variation saisonniére de la concentration en azote kjeldahl dans les différents
piézomeétres.
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Figure 5.13 : variation saisonniere de la concentration en phosphore total dans les différents
piézometres.
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Figure 5.14 : variation saisonniere de la concentration en fluorures dans les différents piézometres.
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Figure 5.15 : variation saisonniere du contenu en matiéres en suspension totales dans les différents

piézometres.
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5.3.5 Les métaux
1- Arsenic As (ug.I™)

Les résultats présentés dans la Figure 5.16 montrent que les valeurs de concentration en
arsenic ont varié entre <1 - 46.2 ug.I™. Les valeurs les plus élevées ont été enregistrées dans
PZ3 en octobre 2014. Les valeurs sont < 5 pg.I™ pour tous les piézométres sauf pour PZ100
9.7 ug.I™ en octobre 2013 et PZ 7 en avril 2016. Les concentrations en arsenic ont augmenté
au mois d'octobre 2014, dans la plupart des piézometres avant de diminuer en avril 2015. La
concentration en As a varié de fagon significative entre les piézométres (ANOVA, F=2.217,
P=0.017).

2- Cadmium Cd (ug.1 ™)

La concentration en Cd ne dépasse pas (2 pug.I™), dans tous les piézométres pendant toutes les
campagnes d'échantillonnage, a I'exception de PZ30 (8.4 ug.I™) et de PZ90 (5.1 ug.l™), en
octobre 2014. Les concentrations ont ensuite diminué au mois d'avril 2015. La concentration
en Cd est resté stable (<2 pg.I™) dans tous les piézométres en octobre 2015 et avril 2016
(Figure 5.17). La concentration en Cd a varié de facon non significative entre les piézomeétres
(ANOVA, F=1.159, P= 0.329).

3- Chrome Cr (ug.I™)

La concentration en Cr ne dépasse pas (10 pg.I™), dans tous les piézomeétres pendant toutes les
campagnes d'échantillonnage, & I'exception des PZ9 (21.3 pg.I™) en octobre 2013, PZ30 (61.7
ug.I™) et PZ70 (13.3 pg.I™) en octobre 2014. Les concentrations ont ensuite diminué en avril
2015. La concentration en Cr est restée stable (<2 pg.I™) dans tous les piézométres en octobre
2015 et avril 2016 (Figure 5.18). La concentration en Cr varie de fagcon non significative
entre les piézomeétres (ANOVA, F=1.005, P= 0.459).

4- Cuivre Cu (pg.I™)

Une augmentation de la concentration en cuivre a été enregistrée au niveau des piézometres
7, 30 et 110, avec des valeurs comprises respectivement entre <5 et 226 pg.I", 15.6 et 184
ng.L™ et 11 et 22.3 pg.L™. La concentration en Cu a ensuite diminué dans les piézométres au
mois d'avril 2015, sauf pour PZ7 (11,7 pg.I™). (Figure 5.19). La concentration en Cu a varié
de facon significative entre les piézometres (ANOVA, F=2.000, P=0.032).
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5- Mercure Hg (ug.1™)

La concentration en mercure n'a pas réellement varié, dans tous les piézometres pendant les
périodes d'échantillonnage. Les concentrations étaient <0.015 pg.I dans la plupart des
piézometres (Figure 5.20). La concentration en Hg a varié de facon significative entre les
piézometres (ANOVA, F=1.801, P= 0.050).

6- Nickel Ni (ug.I™)

Les concentrations en Ni les plus élevées ont été enregistrées au cours du mois d'octobre
2014 dans PZ90 (259 pg.I™") et PZ30 (115 pg.I™). La concentration en Ni pour PZ50 était
comprise entre 106 et 175 pg.I™, variait entre 1.06 et 60.5 ug.I™, la valeur la plus élevée (60.5
ug.I'") provenant de PZ80 en octobre 2015. La concentration en Ni a ensuite diminué dans
tous les piézomeétres pendant la derniere campagne de collecte des échantillons en avril 2016
(Figure 5.21). La concentration en Ni a varié de fagon non significative entre les piézometres
(ANOVA, F=6.823, P=4.616).

7- Plomb Pb (pg.I™)

Les valeurs les plus élevées de concentration en Pb ont été enregistrées au cours du mois
d'octobre 2014, dans les PZ7, PZ8, PZ30, PZ70, PZ80 et PZ90 avec respectivement (146, 50,
399, 120, 86.9 et 202 pg.I™"). La concentration la plus élevée (399 pg.I™) a été enregistrée
dans PZ30 au mois d’octobre 2014. La concentration en Pb a ensuite diminué dans tous les
piézometres, pendant la derniere campagne de collecte des échantillons en avril 2016 (Figure
5.22). La concentration en Pb a varié de facon non significative entre les piézometres
(ANOVA, F=1.513, P= 0.134).

8- Zinc Zn (ug.I™)

La plus forte concentration en zinc a €té enregistrée au mois d’octobre 2014, dans PZ3 (209
g 1%, PZ5 (558 pg.l™), PZ8 (251 pg.l™), PZ30 (571 pg.lI™), PZ70 (261 pg.I™), PZ80 (508
png.I™) et PZ90 (2228 pg.I™). Concernant, PZ7 et PZ110, les valeurs de concentration étaient
de 392 et 4410 pg.I™" en avril 2015. L’analyse de la (Figure 5.23) révéle une diminution de la
concentration en zinc dans les piézometres (3, 50, 30, 70, 80, 90 et 110) au mois d’avril 2016.
La concentration en Zn a varié de fagon non significative entre les piezomeétres (ANOVA,
F=0.975, P=0.488).

123



Chapitre 5 Impact du panache de lixiviats sur la qualité de I’eau souterraine

w
w

w
o

Concentration pg.I!
N N
o (O}

[EEY
(%

10

=¢—2013 Oct .
=li=2014 Avr.
==e=2014 Oct.
==¢=2015 Avr.
=3=2015 Oct.
=@©=2016 Avr.

Figure 5.16 : variation saisonniere de la concentration en arsenic dans les différents piézomeétres.
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Figure 5.17 : variation saisonniere de la concentration en cadmium dans les différents piézomeétres.
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Figure 5.18 : variation saisonniere de la concentration en chrome dans les différents piézomeétres.
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Figure 5.19 : variation saisonniere de la concentration en cuivre dans les différents piézométres.
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Figure 5.20 : variation saisonniere de la concentration en mercure dans les différents piézometres.
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Figure 5.21 : variation saisonniére de la concentration en nickel dans les différents piézometres.
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Figure 5.22 : variation saisonniere de la concentration en plomb dans les différents piézometres.

5000
4500
4000 r
<+ 3500
= ——2013 Oct .
g 0 —8—2014 Avr.
§ 2500 —#=2014 Oct.
g 2000 —4=2015 Avr.
S 1500 —=2015 Oct.
1000 —9—2016 Avr.
500
0
& P & & PP & S Q@QQO’QQ 4;»"9

]

Figure 5.23 : variation saisonniere de la concentration en Zinc dans les différents piézometres.
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Tableau 5.2 : concentration des différents paramétres (moyenne + type écart) au niveau des piézometres (octobre 2013 - avril 2016).

Pz2 Pz3 Pz4 Pz50 Pz6 Pz7 Pz8 Pz9 Pz30 Pz40 Pz70 Pz80 Pz90 Pz100 Pz110
No3 1.162 0.834 1.759 1.682 0.962  0.572 0.284 0.401 5.717 0.962  3.719 0.219 0.460 0.721 4.354
+ + + + + + + + + + + + + + +
1.492 1.566 1.713 1.951 1.549  1.003 0.235 0.379 5.743 1.960 3.603 0.202 0.516 0.933 4.788
No2 0.094 0.099 0.125 0.007 0.078  0.431 0.149 0.268 0.490 0.003  0.201 0.455 0.233 0.007 0.795
+ + + + + + + + + + + + + + +
0.214 0.226 0.182 0.003 0.173  0.874 0.348 0.604 1.181 0.004  0.441 1.100 0.523 0.003 1.627
Indice HCT 0.038 0.140 0.033 0.125 0.035  0.232 0.068 0.035 0.155 0.025  0.038 0.060 0.167 0.053 0.057
C10-C40 t t t t t + t + + + + + t i t
0.004 0.231 0.008 0.133 0.008  0.318 0.084 0.005 0.159 0.020 0.004 0.064 0.306 0.053 0.046
Indice cyanures  8.500 8.500 8.500 9.667 13.000 8.500 8.500 8.500 8.500 8.500  8.500 8.500 8.500 8.500 9.500
+ + + + + + + + + + + + + + +
0.837 0.837 0.837 2.733 10.807 0.837 0.837 0.837 0.837 0.837  0.837 0.837 0.837 0.837 2.345
Indices Phénols  68.333 34.500 27.500 36.500 28.167 20.500 39.000 30.167 47.167 10.000 38.667 22.500 26.167 22.333  58.000
+ + + + + + + + + + + + + + +
70.967 22.519 18.371  28.112 16.005 0.837 38.812  18.552  38.463 10.954 42.852 6.124 11.286 5.715 76.000
DCO 2.900 1.500 1.500 1.933 1.733  2.167 3.383 11.133  2.233 1.133  1.500 1.633 7.883 1.767 3.033
+ + + + + + + + + + + + + + +
0.822 0.000 0.000 1.061 0.572  0.776 4.613 2.557 0.585 1.499  0.000 0.327 2.477 0.413 1.204
DBO; 1.433 0.717 0.700 2.083 1.400  0.800 1.017 1.350 0.767 0.383  0.600 0.717 1.350 0.683 0.700
+ + + + + + + + + + + + + + +
1.511 0.508 0.283 1.869 0.996 0.518 1.096 1.498 0.423 0.475  0.228 0.279 1.089 0.248 0.297
1.758 0.295 0.523 0.737 0.415  0.633 1.132 6.123 1.135 0.398  0.397 0.495 3.853 0.947 2.157
coT + + + + + + + + + + + + + + +
0.652 0.223 0.444 0.536 0.395  0.478 1.471 2.328 0.730 0.628  0.299 0.342 2.478 0.524 0.707
Arsenic 3.417 14.483 3.417 6.412 3.808  13.883 5.205 3.683 7.733 2.000 5.992 5.022 10.750 8.550 3.662
+ + + + + + + + + + + + + + +
1.429 16.430 1.429 2.482 0.469  10.245 4.051 1.686 8.617 2191  4.451 1.463 11.206 2.996 0.829
Chrome 1.300 1.550 1.067 2.250 0917  5.183 1.650 4.783 12.083 0.600  4.300 3.367 8.550 1.350 1.867
+ + + + + + + + + + + + + + +
0.651 1.164 0.408 3.313 0.204  3.420 1.848 8.184 24.355 0.693  4.949 3.238 13.202 0.644 2.146
Mercure 0.011 0.031 0.011 0.012 0.011  0.021 0.012 0.020 0.011 0.006 0.011 0.021 0.070 0.021 0.011
+ + + + + + + + + + + + + + +
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Plomb

Cadmium

Cuivre

Nickel

Zinc

Azote Kjeldahl

Fluorures

Phosphore

Matiéres
en suspension
totale

0.001
3.033

2.914
1.103

0.593
5.167

5.007
1.677

0.953
11.467

17.367
0.650

0.259
0.051

0.015
0.124

0.127
53.633

75.090

0.044
5.600
+

5.274
1.065
+
0.524
4.905
t
1.650
3.967
t
3.690
83.867
+
76.460

0.533
+

0.234

0.170
+

0.026
0.177

+
0.183

506.633
+

747.590

0.001
1.500

0.777
1.070

0.571
3.455

1.007
2.317

1.219
4.283

0.232
0.600

0.210
0.050

0.015
0.054

0.070
5.517

6.134

0.004
4.833
+

3.130

1.215
+

0.712
3.615

t

1.205
143.833
*
28.174
408.267
+
204.634

0.583
+

0.133
0.180
*

0.032

0.038
+

0.045

33.850
+

43.609

0.001
1.867
+

0.958

1.037
+

0.546
3.433
t

1.424
1.183
t

0.431
4.267
+

0.242

4.983
+

10.641
0.104
t
0.023

0.030
+

0.028

53.000
+

43.699

0.024
54.217
+

56.580
1.345

+

0.313
56.100
*
86.967
20.317
*
21.671
136.050
+
155.238

0.583
+

0.133

0.150
+

0.014
0.648

+
1.119

6161.667
+

6560.581

0.001
19.067
+

22.887
1.086

+

0.537
4.195

t

2.284
13.033
t
15.876
109.267
+
102.098

2.283
+

4.125

0.043
+

0.003
0.043
+

0.035

119.500
+

138.221

0.014
4.050
+

3.668

1.041
+

0.530
4.100
*

0.704
8.217
*

5.379
5.500
+

1.993

1.717
+

1.360
0.060
*

0.029

0.024
+

0.015

236.833
+

182.277

0.001
90.300
+

158.895
2.483

*

2.930
52.083
t
68.596
27.083
t
43.679
143.483
+
216.128

0.583
+

0.133

0.047
+

0.012
0.354

*

0.680
3841.167
+
4725.030

0.006
0.583
+

0.665
0.550
*

0.612

2.417
+

2.894

2.600
+

3.098
4.250
+

6.780

0.333
+

0.378

0.030
+

0.036

0.011
+

0.016

22.950
+

35.879

0.001
23.700
+

47.228
1.005
*
0.447
13.325
t
19.072
13.383
t
20.750
52.650
+
102.227

0.650
+

0.259

0.090
+

0.022
0.153

*

0.234
2354.500
+
2231.515

0.024
24.567
+

32.030

1.134
+

0.294
4.073

t

0.722
24.117
t
27.820
190.317
+
226.182

0.533
+

0.234
0.044
+

0.005

0.038
+

0.021

160.833
+

112.918

0.097
45.083
+

87.120
1.823

+

1.622
7.317

t

5.112
60.167
t
97.632
405.983
+
893.057

1.133
+

0.622

0.065
+

0.024
0.237
+

0.450

6300.000
+

6152.723

0.024
4.683
+

2.684
1.003
*
0.544
3.500
t
1.008
11.933
t
2.254
5.267
*
1.623

0.650
+

0.259

0.055
+

0.014
0.047

*

0.034
127.500
t
232.457

0.001
5.233
+

2.729

1.117
+

0.515
14.983

t

6.874
7.083

t

4.298
754.783
+
1790.722

0.533
+

0.234
0.050
t

0.013

0.029
+

0.012

141.833
+

131.955
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5.4 Discussion

La pollution des eaux souterraines est causée par la présence de matériels indésirables,
dangereux et pathogenes au-dela de certaines limites. Une grande partie de la pollution est due
aux activités anthropiques comme la décharge d'eaux usées, d'effluents et des déchets de
I'établissement domestique et industriel. Aussi, la pollution des eaux souterraines est
généralement plus prononcée pendant la saison des pluies en raison du taux d'infiltration de

lixiviat, de la percolation et de la migration.

L'impact des lixiviats de décharge a la surface et au niveau des eaux souterraines a donné lieu
a un grand nombre d'études au cours des derniéres années. La gravité entraine un déplacement
du lixiviat, au fond et sur les c6tés de la mise en décharge, ainsi qu’a travers le sol sous-jacent
jusqu'a ce qu'il atteigne la zone des eaux souterraines. Le lixiviat se mélange avec les eaux
souterraines et se déplace le long du trajet d'écoulement de l'eau souterraine en tant que
panache d'eau souterraine contaminé. Les contaminants de lixiviat pénetrent d'abord dans la

zone non saturée et finalement, sont transportés vers la nappe phréatique dans la zone saturée.

En général, la température des eaux souterraines est liée a celle de I'air ambiant, par
conséquent, les valeurs les plus élevéees sont attendues en été. 1l est a noter que la température
des eaux souterraines était proche de celle du corps de la décharge, ce qui dépend non
seulement des températures élevées de l'air ambiant en été, mais surtout de la chaleur issue de
la fermentation lors de la décomposition des déchets organiques (réaction exothermique). Les
températures des eaux souterraines sont plus élevées a l'intérieur du panache de lixiviats et
tendent a diminuer en aval. Quelle que soit la saison de recherche, les températures de 1’eau
les plus élevées ont été mesurées dans le piézomeétre localisé a proximité de la décharge
(Porowska, 2014).

Les valeurs de conductivité obtenues lors de cette étude (comprises entre 33 et 650 ps.cm™).
sont comparables a celles rapportées les années précédentes. Ces valeurs élevées peuvent étre
attribuées a des niveaux élevés en différents anions. Des niveaux élevés d'eaux souterraines
ont été apparemment associés avec de faibles concentrations de conductivité électrique CE.
Ce rapport indique gu'il y a une possibilité d'effet de dilution provenant de I'extérieur des

limites de la décharge, éventuellement la pluie ou la fonte des neiges ou les deux.

Il est plausible de supposer que des précipitations peuvent affecter la qualité des ressources en

eau souterraine dans des portions ou I'eau de pluie s'infiltre dans le sol et devient une partie
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intégrante de l'eau souterraine. La comparaison des variations temporelles de la qualité de
l'eau souterraine et des précipitations sont capables de révéler I’'impact que la pluviométrie

pourrait avoir sur la qualité des eaux souterraines.

Les changements dans la qualité des eaux souterraines aux environs de la décharge peuvent
refléter les activités et les changements dans des opérations sur la mise en décharge. La (CE)
est utilisee comme un indicateur de la qualité générale de I'eau souterraine. Dans laquelle le
transfert de lixiviat se traduirait par une forte valeur de CE, en accord avec Mor et al,
(2006) ; Longe et Enekwechi (2007).

Les résultats présentés dans le Tableau 5.1 montrent que le pH variait entre 6,58 et 9, ce qui
est adapté aux bactéries méthanogenes. La gamme de pH observée était Iégérement alcaline.
Les lixiviats alcalins sont des indicateurs de phases finale (phase méthanogene) de réactions
biochimiques dans un site d'enfouissement (Fatta et al., 1999). Une gamme de pH similaire
entre 6,6 et 7,5, a été documentée par Deng et Englehardt (2007) pour des lixiviats de

plusieurs décharges municipales agés de 5 a 10 ans.

Le nitrate est un contaminant conservateur, il n’est affecté ni par les processus biochimiques
qui se déroulent dans le corps de la décharge ni par les réactions de décontamination
naturelles dans lesquelles le lixiviat est impliqué lors de sa pénétration dans la zone non

saturée. Donc, le nitrate constitue une menace sérieuse pour la zone 'aquifere de la région.

La diminution du rapport DBO / DCO refléte une baisse de la biodégradabilité du lixiviat et
peut étre attribuée a des processus de biodégradation survenant dans la décharge.

Cependant, les eaux souterraines contiennent peu ou pas de matiere organique. La DBO
moyenne et les concentrations en DCO de tous les piézomeétres variaient respectivement entre
<0,5 et 49 mg.lt et <2146 mg.l". Ceci indique qu’il n'y a aucune contamination

organique de la solution de lixiviation dans I'eau souterraine entourant le site.

Dans cette étude, les concentrations en métaux lourds pour tous les piézomeétres

présentaient des valeurs peu élevées.

La conductivité élevée et les valeurs de DCO peuvent étre dues a la présence de lixiviats de
décharge dans les piézometres situés a proximité du site et a la concentration organique

produite par elle.
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De faibles valeurs de DBO comparées avec les mesures COD confirment que les échantillons
d’eau souterraine contiennent de grandes quantités de matieres organiques non

biodégradables.

Les services du ministére de la santé de 1’état du New Jersey (NJDHSS) ont étudié 20 puits de
pollution adjacents a la décharge municipale Dover Township (DTML) en 1997. Les résultats
obtenus montrent que 90% de ces puits contenaient moins de plomb (1,5 & 27,41 mg.I™") que

ceux de la présente étude.

En géneéral, le nombre de micro-organismes dans les zones aquiferes non polluées est tres
faible. Cependant, quand le lixiviat, riche en matiéres organiques dissoutes, pénétre dans les
eaux souterraines, la composition originelle de la population microbienne de la zone aquifere
va changer radicalement. Les micro-organismes sont soupconnés d'étre responsables de
certains processus chimiques, tels que la réduction des sulfates, du fer, du manganése, des
nitrates, de la dégradation de la matiére organique dissoute et de la production de méthane
(Ludvigsen et al., 1998). Les micro-organismes sont également en mesure de solubiliser des
graisses, des glucides et des protéines (Jackson 1980). L'action détaillée de I'atténuation des
composants du lixiviat par les micro-organismes présents dans les zones aquiferes a été
discutée par Acton et Barker (1992), (Albrechtsen et al., 1995), et (Roling et al., 2001).

Les changements de la qualité du lixiviat en relation avec la pluviométrie ne peuvent étre
généralisés avec un degré de confiance suffisant. Divers composants du lixiviat ont montré
différentes relations avec les quantités de précipitations. La plupart des paramétres qui
caractérisent le lixiviat (comme le cobalt, le nickel, le cadmium, la CE, la COD et I'alcalinité)
présentent une corrélation négative avec les précipitations, suggérant des effets de dilution

d'autres comme I'aluminium, le fer et le manganeése sont corrélés positivement.

Il'y a plusieurs facteurs qui affectent la qualité de la lixiviation dans les eaux, comme
I'absorption, les atténuations et précipitations, ce qui implique que les ions changent et la
dégradation et l'augmentation de la distance de la source (Christensen et al, 2001; Van
Breukelen, 2003; Hubé et al, 2011).

Les concentrations de la plupart des composés chimiques dans les eaux souterraines ne sont
pas aussi élevées que dans le lixiviat. Cela implique que les constituants chimiques dans le

lixiviat sont atténués par dilution, adsorption ou échange d'ions, a leur entree dans les eaux
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souterraines. Les géomembranes des décharges ont également un effet d'atténuation sur le
lixiviat (Christensen et al., 2001).

Les déchets placés dans une décharge sont soumis & un débordement des eaux souterraines,
des infiltrations, des précipitations et a I'eau qui percole a travers les déchets. Ils ramassent
une variéte de composés organiques et inorganiques, en provenance des dechets ou
accumulées au fond de la décharge. L'eau contaminée résultante est appelée «lixiviat» et peut
percoler a travers le sol (Mor et al., 2006). Les lixiviats des décharges municipales sont des
effluents complexes hautement concentrés qui contiennent des matieres organiques dissoutes
des composés inorganiques tels que lI'ammonium, le calcium, le magnésium, le sodium, le
potassium, le fer, les sulfates, les chlorures, des métaux lourds tels que le cadmium, le
chrome, le cuivre, le plomb, le zinc, le nickel; et des substances organiques xénobiotiques
(Lee et Jones-Lee, 1993; Christensen et al., 2001).

La composition des lixiviats varie largement en fonction de nombreux facteurs
interdépendants tels que la composition et la profondeur des déchets, la disponibilité en
oxygene, I'humidité, la conception, le fonctionnement et 1’dge des sites d'enfouissement
(Reinhart et Grosh, 1998). La composition du lixiviat est principalement fonction de I'age de

la décharge et du degré de stabilisation des déchets (Pohland et Harper, 1985).

La valeur élevée des matieres en suspension obtenue dans cette étude, peut étre due a la
lixiviation de divers polluants dans les eaux souterraines. Olaniya et Saxena (1977) ont
également signalé la pollution des eaux souterraines a partir de déchets situés a proximité des

sites de décharge et détectables par une augmentation de la concentration de MST dans I'eau.

En général, une corrélation significative indirecte entre Na*, CE et les matiéres dissoutes
totales avec la distance a partir de la décharge montre que les concentrations de contaminants
dans I'eau souterraine diminuent avec lI'augmentation de la distance a la source de pollution.
(Aderemi et al., 2011).

Le pH exerce une influence directe sur le comportement des métaux lourds dans les systémes
environnementaux. Dans le cas des métaux lourds comme Pb, Cu, Zn, Cr et Ni, leur solubilité
augmente avec une diminution du pH du sol (John et Levanthal1995). généralement, la
capacité du sol a immobiliser les métaux lourds augmente avec l'augmentation du pH, et
présente des pics dans des conditions Iégerement alcalines (Elzahabi et al., 2001). Dans une

gamme de pH acide comprise entre 4.2 - 6.6, Ni et Zn sont trés mobiles, Cr est modérément
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mobile, Cu et Pb pratiquement immobile, et dans des conditions neutres a alcalines (pH 6,7 et
7,0), Cr est trés mobile, Zn modérément mobiles et Ni est immobile (Aydinalp et al., 2003).
D'autres procédés tels que la capacité d’adsorption et les réactions d’oxydo réduction (redox),
jouent également un role-clé. L’adsorption des métaux lourds augmente avec I'augmentation
du pH, et pour les réactions d'oxydoréduction, le pH influe indirectement sur leur intensité
(Aydinalp et al., 2003).

Les métaux lourds peuvent exister en solution sous forme d'ions libres ou complexés avec
d'autres composés inorganiques ou organiques dissous. Les métaux lourds ont tendance a
former des complexes avec la matiere organique dans le sol (acides humiques et fulviques) et
avec des ligands inorganiques. Un complexe métallique est une espece dissoute qui existe en
raison de I'association d'un cation métallique avec un anion ou une molécule neutre (Boulding
et al., 2004). Le cation métallique est appelé I'atome central, et les anions, souvent appelés
ligands, comptent de nombreuses espéces inorganiques communes trouves dans les eaux
souterraines, telles que S%, COs%, SO4%, PO,*, NO¥et CI". Le transport du Cr, Ni et Pb est
facilité lorsque ces métaux sont complexés. Par exemple, la mobilité du Ni dans le sol peut
augmenter quand ce métal de transition forme des complexes solubles avec des ligands

organiques et inorganiques (Boulding, 1996).

Les précipitations réduisent la mobilité alors que la dissolution augmente la mobilité des
contaminants. La précipitation et la dissolution des métaux lourds sont trés dépendantes du
potentiel d'oxydo réduction, du pH du sol/systeme d'eaux souterraines et dépendent également

de la présence d'anions et cations (concurrentes Boulding et al., 1996).

Les métaux dissous peuvent étre transférés de la phase aqueuse a la phase solide (phase de
distribution) a travers le processus d’adsorption, processus qui est habituellement ou

partiellement réversible (désorption.) (Boulding, 1996).

Dans les eaux souterraines le potentiel redox est faible lorsque I'oxygene est absent, mais
¢levé si elle est présente. L’environnement natif des eaux souterraine est genéralement un
milieu réducteur, mais des conditions oxydantes peuvent étre créées par la pollution
(McCreadie et al., 1993).

Le pH des eaux souterraines a indiqué des conditions acides, ce qui pourrait étre attribué a des
contaminants métalliques, mais a de faibles concentrations. Le pH est I'un des facteurs qui

influent sur le devenir et le transport de contaminants dans I'environnement. Une
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augmentation de l'acidite (pH bas) peut favoriser la dissolution de certains métaux et
nutriments dans l'eau, libérant ainsi des éléments toxiques qui peuvent polluer les eaux
souterraines. Inversement, un (pH élevé) peut entrainer une insolubilité de certains nutriments
qui deviennent des lors indisponibles pour la croissance des plantes. Lorsque le pH du sol est
supérieur a 7.5 le calcium peut fixer le phosphore, ce qui le rend moins disponibles pour les
plantes (Lake, 2000).

Les principaux contréles sur le pH dans le lixiviat anaérobie sont : (1) la dégradation de la
matiere organique produisant de grandes quantités de CO,, ce qui favorise la formation
d'acide carbonique et abaisse le pH et (2) la production de NH," de CHjy et la réduction des
oxydes de Fe et Mn, lesquels consomment I'hydrogéne et font augmenter le pH (Porowska,
2014).

La haute concentration en HCO3; ~ mesurée est susceptible de provenir de la biodégradation
de la matiere organique a l'intérieur de la décharge. La matiére organique dans les décharges
municipales de déchets solides subit généralement une décomposition méthanogéne, avec la
production de dioxyde de carbone et de méthane en tant que produits terminaux (Hayes,
2001).

Une seule mesure de la concentration en NH," a montré des valeurs supérieures a la zone
contaminée en PZ9 (3.7 mg.I"). Une tendance similaire a été observée par Cozarelli et al.,
(2011) dans les eaux souterraines de la décharge Norman. Par conséquent, on peut supposer

que l'espece dominante de 'azote dans ce milieu contaminé est I’ion d'ammonium.

Selon (Fatta et al., 1999), les nitrates sont des contaminants conservateurs, car ils ne sont pas
affectés par les processus biochimiques et les processus de décontamination naturels qui se
déroulent a I'intérieur de la décharge ainsi que ceux liés a leur infiltration dans la zone non

saturée.

Les valeurs en ammoniac obtenues dans cette étude sont relativement faibles et non
suffisantes pour inhiber les activités des micro-organismes qui favorisent les processus
anaérobies. La présence de PO, dans un lixiviat est dangereuse, car sa présence dans I'eau

augmente l'eutrophisation en favorisant la croissance des algues (Adekunle et al, 2007).

Les zones prés des décharges ont une plus grande possibilité de contamination des eaux
souterraines en raison de la source de pollution potentielle du lixiviat provenant du site a

proximité. Une telle contamination des ressources en eau souterraine pose un risque important
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a l'utilisateur des ressources locales et a I'environnement naturel. L'impact du lixiviat de
décharge sur la surface et les eaux souterraines a donné lieu a un certain nombre d'études au
cours des derniéres années (Saarela, 2003; Abou Rukah et Kofahi, 2001; Looser et al.,
1999; Christensen et al., 1998; De Rosa et al., 1996; Flyhammar, 1995).

Du phénol a été également observé dans des échantillons d'eau et sa concentration variait de
(0,0206 & 2,87 mg.I™), Ces résultats laissent supposer que les eaux souterraines a proximité du
site d'enfouissement sont significativement affectées par le lixiviat. Toutefois, ce phénoméne

n’a été observé pas trés ponctuellement.

Les valeurs élevées des matiéres en suspension peuvent étre dues a la lixiviation de divers
polluants dans les eaux souterraines. Olaniya et Saxena (1977) ont également signalé la
pollution des eaux souterraines a base de déchets a proximité des sites de décharge détectables
par une augmentation de la concentration de MST dans l'eau (Mor et al., 2006). La
concentration en Pb, Cd, Cr et Ni a été jugée inférieure a la limite de détection dans les
échantillons d'eau souterraine. Cela indique probablement que ce métal peut étre adsorbé par

les couches du sol ou par de la matiére organique présente dans le sol (Mor et al., 2006).

Conclusion

L'eau souterraine est une ressource renouvelable universellement précieuse pour la vie
humaine et le développement économique. Cette étude indique que la décharge d'Etueffont

montre des impacts limités sur I'environnement.

Notre étude hydrochimique montre que les eaux souterraines de la décharge d'Etueffont sont
caractérisées par une faible teneur en produits chimigues organiques et inorganiques. Bien
que la concentration de plusieurs autres parameétres dans les eaux souterraines soit dans les
limites permises, mais il est important et est stimulant que I'eau du sol aurait di étre libre de

toute forme de contamination.

La principale source de pollution est liée a l'infiltration de lixiviat qui forte charge polluante
est au contact direct du lixiviat avec les eaux de l'aquifére dans les porteurs de décharge.
Une attention particuliére devra étre accordée aux piézometres situés en aval gradient de la

décharge et dans le sens de I'écoulement des eaux souterraines.
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Les résultats obtenus, permettent de conclure que :

La conductivité des eaux souterraines était faible a trés faible dans les piézomeétres PZ2 et
PZ4. Le pH était relativement stable autour de la neutralité a I’exception de PZ50, ou la nappe
apparaissait plus acide (pH 6) et PZ3 ou I’eau souterraine était plus basique (pH 8). La
concentration des parameétres examines a été analysée, discutée et expliquée avec des outils
statistiques pertinents. L'ion hydrogéne (pH) a le plus haut degré de corrélation avec d'autres
variables examinées, c'est-a-dire que la concentration d'ion hydrogéne dans I'eau influence
directement certains parameétres. Le plus important est leur réduction par rapport au temps.
Certaines teneurs sont supérieures a celle de I’ Arrété du 11 janvier 2007 relatif aux limites et
références de qualité des eaux brutes et des eaux destinées a la consommation humaine
mentionnées aux articles R. 1321-2, R. 1321-3, R. 1321-7 et R. 1321-38 du code de la santé
publique.

Une nette augmentation des indices phénols a été observée sur plusieurs piézomeétres (en PZ 3
en avril 2014 et en PZ 100 en avril 2015), avec notamment des dépassements du seuil de 100
ng.l? fixé par Arrété du 9 septembre 1997 relatif aux installations de stockage de déchets

non dangereux pour PZ8, PZ30, PZ70 et PZ 110, situés sur le cté nord du site.

Les anomalies en nickel et zinc ont été relevées dans le piézomeétre amont (PZ50), avec des
ordres de grandeur identiques aux campagnes d’octobre et avril 2014. L’anomalie en
cadmium n’est pas présente sur cette campagne. La position amont du piézometre rend
impossible un lien avec ' ISDND.

Cette méme anomalie avait été détectée fin 2013, dans 1’autre piézometre amont PZ5 (plus

ancien, remplacé par PZ50). Les ordres de grandeurs étaient similaires.

Une forte anomalie en nickel était relevée dans le piézometre amont (PZ50 (nouvel amont))
en octobre 2014. La teneur est moins de 9 fois supérieure a la limite des eaux destinées a la
consommation humaine. Cette teneur ne se retrouve pas dans les piézomeétres a 1’aval. La

position amont du piézomeétre rend impossible un lien avec ’ISDND.
Cette méme anomalie avait été détectée fin 2013, dans 1’autre piézometre amont PZ5 (plus
ancien, remplacé par PZ50). Les ordres de grandeur étaient similaires. Le lien avec I'ISDND

reste impossible, les études hydrogéologiques pointues réalisées sur site dans les différentes
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théses suppriment tout doute a ce sujet. Le fait de retrouver cette anomalie démontre qu’il
s’agit bien de la signature chimique de I’amont de la nappe. La nature et ’emplacement du
piézomeétre n’est pas en cause. L’origine de cette anomalie peut étre naturelle (fond

hydrogéochimique, y compris liée a une minéralisation dans les fissures des schistes).
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Chapitre 6 Les effets des métaux lourds sur les échanges gazeux et la fluorescence des
chlorophylles dans Typha latifolia

6.1 Introduction

Les plantes macrophytes immergées ont démontré au travers de multiples études leur
tolérance a des niveaux de pollution élevés et leur capacité a accumuler et stocker les métaux
lourds, a les séquestrer dans les parties souterraines (racines) et dans une moindre mesure
dans la partie aérienne et ce en relation avec le contenu dans les sédiments. Appartenant a la
famille des Typhacées, la macrophyte immergée Typha latifolia est ’'une des espéces de
zones humides les plus productives (en terme de biomasse produite et de vitesse de
croissance), avec une extension rapide par ses rhizomes et ses racines. Largement distribuée
dans les écosystémes aquatiques a la fois dans des zones inondées et les zones humides, cette
espece est communément utilisée pour éliminer les métaux toxiques dans les systémes de
lagunage utilisés pour le traitement des eaux usées (Dunbabin and Bowmer; 1992; Kadlec
and Knight, 1996; Ye et al., 1997; APHA, 1998; Mays and Edwards, 2001; Maddison et
al., 2005; Toet et al., 2005; Southichak et al., 2006; Lesage et al., 2007a, 2007b; Vymazal
et al., 2010 ; Grisey et al., 2012; Anjum et al., 2012; Stefanakis and Tsihrintzis, 2012,
Anning et al., 2013).

6.2 Matériels et Méthodes

6.2.1 Analyse des métaux lourds et métalloides

6.2.1.1 Echantillonnage du sédiment et des macrophytes

Des triplicats de végétaux (parties souterraines et aériennes de T. latifolia) et de sédiments ont
été prélevés individuellement et traités séparément pour chaque parcelle de 1 m? située a
proximité de I'entrée du systeme de lagunage et a la sortie des quatre bassins interconnectes
du systeme. Deux campagnes d’échantillonnages ont été réalisées : une premiére au cours de
la croissance des T. latifolia au printemps (Mai 2011), et une seconde au cours de 1’été au
maximum de développement des végétaux (Aot 2011).

6.2.1.2. Préparation des échantillons de macrophytes

Pour les 36 échantillons, chaque ensemble de racines/rhizomes et tiges/feuilles a été
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soigneusement rincé plusieurs fois avec de I'eau déionisée avant séchage a I'étuve a 80°C

jusqu'a I’obtention d’un poids constant (Environ 24 h) (Mishra et al., 2008).

Les échantillons secs ont ensuite été réduits en poudre dans un mortier pour l'analyse. Pour
chaque plante, 1 g d'échantillon de poids sec a été minéralisé avec 3 ml HNO3; et 1 ml de
H,0, a 105°C pendant 3 heures dans un systéeme a micro-ondes, selon la norme NF EN ISO
15587-2 (2002) avant I'analyse par ICP-OES (Thermofisher Scientific iCAP 6000).

6.2.1.3. Préparation des échantillons de sédiments

Pour les 6 parcelles d'échantillonnage, trois échantillons répétés ont été recueillis avec un
carottier (10 cm de diametre) a environ 10-15 cm de profondeur de fagon a recueillir a la fois
les dépbts de boue et une petite partie de I'argile sous-jacente. Apres avoir été tamisés (tamis
en polypropylene de maille 5,0 mm) pour séparer les différentes fractions de sédiment et
éliminer les fragments de plantes, les échantillons ont été laisses au repos et I'eau a ensuite été
décantée.

Les fractions de sédiments argileux ont été congelées a -18 ° C, selon la norme NF EN13346
Annexe A. Aprés homogénéisation en utilisant un mortier et un pilon, et tamisé a sec a travers
un tamis de maille 2,0 mm en polypropylene, 1 g de chaque échantillon de sédiment a été
digéré avec 3 ml de HNO3 et 9 ml de HCI a 105°C pendant 3 heures dans un systéme a
micro-ondes. Tous les instruments ont été nettoyés avant et aprés chaque échantillon avec

HNO3 10% puis rincés a I'eau distillée.

6.2.1.4. Analyse des echantillons

La concentration des éléments traces dans les échantillons de sédiment et de végétaux a été
déterminée par ICP-OES (720 -ES, VARIAN).

Des standards internationaux certifiés ont été utilisés au début et a la fin de chaque lot
d'échantillons pour la justesse et la précision des mesures réalisées : pour les végétaux, le
standard utilisé est INCT-TL-1 et pour les sédiments CRM-029. La performance de

I'instrument lors de I'analyse a éte contrélée au moyen d'un étalon interne.
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Pour les deux analyses des échantillons de macrophyte et de sédiment, des standards de
contréle internes ont été analysés avec chaque échantillon et un duplicata a été exécuté tous

les dix échantillons.

Les limites de détection de I’ICP-OES étaient de 0,02 mg.I™ pour As, Fe, Mn, Ni et Zn ; 0,01
mg.I™* pour Cd, Cr et Cu.

Les concentrations mesurées ont été exprimées en mg.kg™ de poids sec pour les sédiments et

les macrophytes.

6.2.1.5. Détermination des parameétres de phytoremédiation

Les propriétés de translocation de T. latifolia ont été calculées pour chaque élément étudié. Le
coefficient d'enrichissement (EC) est décrit comme le rapport entre la concentration d’un
élément dans les sediments et la concentration mesurée dans les parties racinaires (Racine +
Rhizome = EC_BG) et dans les parties aériennes de la plantes (Tige + Feuille = EC_AQG)

(Sasmaz et Sasmaz, 2009) :

EC _BG = Croot_rhizome / Csediment.
EC_AG = Cstem_leaf / Csediment.

Le facteur de translocation (TLF) a été calculé comme rapport entre la concentration d’un
élément dans les parties racinaires et la concentration mesurée dans les parties aériennes de la

plante. Ce rapport est donné par I'équation suivante :

TLF = Cleaf / Croot (Sasmaz et Sasmaz , 2009) .

6.2.1.2. Analyses physiologiques

6.2.1.2.1. Mesures des échanges gazeux

141



Chapitre 6 Les effets des métaux lourds sur les échanges gazeux et la fluorescence des
chlorophylles dans Typha latifolia

Des mesures des échanges gazeux ont été effectuées a midi au cours des troisieme et
quatrieme semaines de Juillet 2011sur Typha latifolia a 1’aide d’un CIRAS-2 PP Systems
équipé de LED et d’une unité de mesure de la fluorescence des chlorophylles montée sur la
pince PLC6. Trois plantes ont été retenues sur chacune des placettes localisées dans les 4
bassins du systtme de lagunage d’Etueffont. Pour chaque plante, le 1/3 supérieur des
deuxiémes et troisiemes feuilles pleinement développées (matures) a été retenu pour la
mesure. Différents paramétres ont été mesurés : Photosynthése nette (Pn), conductance
stomatique (Gs), concentration de CO; interne (Ci), assimilation nette de CO, (A), et la
transpiration (E). Différents parameétres dont le Vcmax (capacité de carboxylation de la
Rubisco) ont été calculés selon le modele biochimique de I’assimilation du CO2 établi par

Farguhar et al. (1980) et Sharkey (1985) a partir de ces mesures.
6.2.1.2.1.1. Principes du CIRAS-2 de PP Systems

L’ensemble des mesures a été réalisé a 1’aide d’un analyseur intégré de type CIRAS-2 PP
Systems (PP Systems International, Inc., 110 Haverhill Road, Suite 301, Amesbury, MA
01913 USA) propriété de I’Université Paris-Est Créteil, iIEES Paris, UMR 7618, Département
Interaction Plantes-Environnement, Equipe EcoPhys, qui comporte 3 éléments : 1’unité
centrale permettant les régulations et les mesures, 1’interface de commande et la pince avec la
chambre de mesure (Parkinson Leaf Chamber ou PLC). La surface de la PLC est ajustable au

type de feuille étudié. La surface retenue pour les analyses a été fixée a 2.5 cm?.

Les parameétres débit d’air (u), humidité (HR) et concentration en CO, a I’entrée de la
chambre (Ce), sont contrdlés par 1’analyseur. Il ajuste la composition et contrdle le débit de
’air utilisé a ’entrée de la chambre de mesure (pressions de CO; et de vapeur d’eau) grace a
un double systeme de dilution de gaz. De méme, il mesure les concentrations en CO; et en
vapeur d’eau a I’entrée de la chambre grace a deux analyseurs infrarouge (IRGA) en mode
absolu, et enregistre les variations entre I’entrée et la sortie de la PLC (delta de CO; et de
vapeur d’eau) grace a ces deux mémes IRGA mais en mode différentiel.

L’analyseur assure également la régulation de la température de I’air de la PLC ainsi que la
température de la feuille au 1/10eme de dégré grace a un élément Peletier. L’intensité
lumineuse ajustable est délivrée par une téte multi-LED pouvant délivrer jusqu’a 2000 pmol

photons m?s™.
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L’interface d’acquisition des données permet une visualisation en temps réel des différents
parametres sous forme graphique et numérique. Ainsi, I’opérateur a accés directement :

- aux parametres prédéfinis par ’opérateur : surface de feuille (cm?), PAR (umol photons
m2s™), CO, (ppm) et humidité de I’air de référence (%) et débit du flux d’air de la PLC.

- aux parameétres mesurés par I’analyseur : ACO, (i.e. différence de concentration entre
I’entrée et la sortie de la PLC), AH,O (i.e. différence de pression de vapeur entre 1’entrée et la
sortie de la PLC), température de la chambre, température de la feuille (en °C, mesurée par
capteur IR), PAR (Radiations photosynthétiquement actives) et pression atmospheérique.
L’analyseur mesure également la fluorescence du Photosysttme 2 (PS2) au cours des
mesures.

- aux parameétres calculés selon les équations de Caemmerer et Farquhar : Pn
(photosynthese nette), Ci (concentration interne en CO,), E (évapotranspiration), Gs

(conductance stomatique).

Tableau 6.1 : parameétres visualisables sur I'interface d’acquisition

Parametres fixes Parametres Parametres calculés
mesurés
CO; in (vpm) Delta CO,in-out  Pn = Assimilation, pmol.m?.s™

Ci = CO; interne dans la feuille,
vpm= 10° mol .mol™*
H.,O in (pression de ' Delta H,0 out-in | E = Transpiration, 10™ mol eau.m’
vapeur, Pascals) Tair chambre 25t
Tfeuille Gs = Conductance stomatique
vapeur d’eau, 10 mol.m?.s™
Surzface feuille 2,5 HR % & Tairchambre = VPD feuille-air, Pa
cm
Température feuille ' Patm= P atmos- Débit air dans chambre cm®.s™ =
phérique, Pascals  mol.s™
Fractions molaires vapeur eau =
Pvapeur.Patm™

L’analyseur calcule automatique la Transporation foliaire E, la Conductance stomatique Gs,
et la Photosynthése nette Pn.

Les calculs réalisés par le CIRAS2 sont les suivants :

- Transpiration foliaire (exprimée en mmol .m?.s™) : E
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E = (Apression de vapeur d’eau (out-in) / Patm) x Deébit air chambre x 1 / Surface
E = (Apa/Patm) x (litres.s™* / 22.4 litres.mol™) x (1 / m™)

avec la surface S en m2, le débit d’air en mol air.s?, et Patm en Pascals

- Conductance stomatique (exprimée en mmol.m?.s™) : Gs
Gs = VPD feuille —air / Patm / (Rsw + Rbw)
et Rsw = (VPD feuille-air/Patm)/E — Rbw

- Photosynthése nette (exprimée en pmol.m™2.s™) : Pn (sur Appareil) ou A
Pn=A = ACO; (out-in) x Débit/22.4 x 1 / surface
A =gtc (Ca-Ci)etCi= Ca—A/Gtc avecgtc =1/ (Rsw x 1.56 + Rbw x 1.37)

6.2.1.2.1.2. Protocoles de mesures Réponse au CO,

Le protocole de mesure utilis¢ afin de vérifier les effets du stress sur 1activité
photosynthétique de la feuille est celui de la réponse au CO,= Pn ou A = f(CO,) = Courbe

A/Ci. Chaque étape des paragraphes suivants est programmée dans I’appareil (durée des

différentes étapes, intensités des éclairs, intensité lumineuse, concentrations en CO2..).

Aprés vérification de 1’étalonnage de 1’appareil, une feuille est insérée dans la chambre de
mesure et laissée 15 a 20 minutes a ’obscurité pour que les accepteurs d’électrons soient tous
a I’état oxydé, avant de mesurer la fluorescence maximale et obtenir le ratio de fluorescence

Fv/Fmnuit = rendement maximum du Photosysteme 2 (PS2).

Cette mesure est suivie d’une phase d’éclairement de la feuille et le programme de mesure
prédéfini réalise automatiqguement les mesures (Intensité Lumineuse fixée a 1000 pmol
photons m?s?, CO, variable) permettant 1’acquisition des valeurs de Pn = f(CO,) avant

d’établir la courbe A/Ci en lumiére saturante.

Les parameétres fixés étaient les suivants :
- Débit d’air dans la chambre = 200 ml.min*
- Variation de la [CO;] de 0 to 1200 ppm

- Température de I’air fixée a 20°C
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- D¢éficit de vapeur d’eau de 1.6 kPa
Densité du flux de photons (PPF) de 1000 mmol.m2s™.

6.2.1.2.1.3. Protocole de dosage des chlorophylles totales (Chl a et Chl b)

Les feuilles utilisées sont rincées a I’eau distillée puis séchées dans du papier absorbant. Des
rondelles d’un diamétre de 1.8 cm sont ensuite prélevées a 1’aide d’un emporte-piéce dans le
limbe en évitant soigneusement les nervures. Chaque rondelle est ensuite broyée dans un
mortier avec de 1’acétone a 80% (v/v) a 1’aide d’un pilon, selon la méthode de Holden (1965).
Cette étape doit étre effectuée dans la glace et a I’obscurité afin de ne pas induire une photo-
destruction des pigments chlorophylliens. Les concentrations en chlorophylles a et b sont
ensuite déterminées par spectrométrie a partir de 1’absorbance a deux longueurs d‘onde (645
et 663 nm). Les quantités totales de chlorophylles a et b, exprimées en pug.ml™, sont calculées

selon la formule de Lichtenthaller (1987) basée sur la méthodologie de Arnon (1949):

Chla (ug.ml™) = 12, 21 (Aes3) — 2, 81 (Agas)

Chl b =20, 13 (Agss) — 5, 03 (Ags3)

Chla+ Chl b =8.02 (Ags3) + 20.20 (Agss)

Caroténoides = (1000 (A470-3,27 (Chl @) -104 (Chl b))/227

Ces données sont ensuite exprimées en g cm-2 de feuille.

6.2.1.2.2. Mesure de la fluorescence de la feuille avec le CIRAS2

Conjointement aux mesures des échanges gazeux, des mesures de fluorescence des
chlorophylles ont été réalisées a 1’obscurité et pendant les mesures de photosynthése. Le
rapport Fv/Fm, traduisant I’altération de la photochimie par un stress, a été calculé.

La photosynthése étant un processus de conversion d'énergie solaire par séparation des
charges au niveau des centres réactionnels du Photosystéme 2, une mesure de l'efficience de
la conversion énergétique peut étre obtenue a partir de sa fluorescence. Ces mesures
déterminent ainsi le flux d’électrons entre le Photosysteme 2 (PS2) et le Photosystéme 1
(PS1). Au niveau du Photosysteme 1, les chlorophylles émettent peu de fluorescence du fait

des possibilités de transfert des électrons vers des voies telles que la photorespiration ou la
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détoxication (ASA, Gluthation, réaction de Mehler, réduction de I’ammonium,...). Ces
mesures de fluorescence permettent de connaitre la fraction des électrons allouée aux
processus de détoxication+photorespiration par rapport aux carboxylations (sachant qu’il faut

4 e- pour fixer un COy).

Cette relation entre Intensité de la fluorescence et Efficience de conversion de I'énergie au
cours de la photosynthese s'appuie notamment sur la 1ére loi de la thermodynamique :
Fluorescence + Photochimie + Dissipation thermique = 1 soit F+P+D =1. De cette équation a
3 inconnues, 2 sont obtenues par mesures (fluorescence et chaleur), nous permettant ainsi de

déduire la photochimie.

6.2.1.2.2.1. Principe

L’énergie regue par une feuille se répartit en 3 termes, Photochimie (P) (et donc
métabolisme), Chaleur (dissipation de 1’énergie regue H = Heat) et Fluorescence (F,
dissipation sous forme de rayonnement visible et IR) : Erecue=P+H +F

Selon I’état de la feuille, la part relative des 3 composantes varie. En cas de sécheresse
sévere, P tend vers 0 et la dissipation a lieu sous forme de rayonnement R et proche IR

(fluorescence) et thermique (IR de grande longueur d’onde).

Rappels
Le processus de photosynthése peut se décomposer en plusieurs étapes:
- Absorption de la lumiére et transfert d'énergie par les pigments des antennes collectrices ;
- Réactions lumineuses primaires (Conversion de I’énergie photochimique) ;
- Transport des électrons via les transporteurs contenus dans la membrane thylacoidale et
synthese de pouvoir réducteur (NADP réduit) ;
- Transport couplé de protons et synthese d'ATP ;
- Reéactions enzymatiques associées a l'assimilation du CO;, dans le stroma (Reéactions

'sombres’) ;

Les chlorophylles a, b sont les pigments essentiels des antennes et quelques molécules de Chl

a sont associees aux protéines des centres réactionnels et directement impliquées dans la
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conversion de I'énergie (P700 dans le photosysteme | et P680 dans le photosysteme I1). Les
niveaux d'excitation de la chlorophylle peuvent conduire a la conversion d'énergie, a une
émission de fluorescence (dissipation radiative) ou enfin la dissipation sous forme de chaleur

(dissipation non radiative).

En résumé

-1) in vivo, la fluorescence provient presque exclusivement de la chlorophylle localisée dans
le PSIlI (incluant les pigments des antennes). Ainsi la fluorescence in vivo donne
immédiatement une information sur l'utilisation et la dissipation de I'énergie dans le seul PSII.
- 2) La translocation de protons, générant une différence de potentiel électrochimique du
proton de part et d’autre de la membrane énergétique est essentielle pour la synthése de

I'ATP.

Le principe de la méthode de mesure de la fluorescence consiste en I'application de plusieurs
éclairs de lumiére saturante qui provoquent, au niveau du PSII, la saturation du processus de
conversion de I'énergie photochimique en e- (pouvoir réducteur).

La conversion de 1’énergie lumineuse (E = h.c/A ) par le PSII nécessite une séparation de
charges. Cette séparation a lieu lorsqu’une chlorophylle excitée du centre réactionnel du PSII
quitte son état (état singulet) en cédant un électron a un premier accepteur Phéo
(=Phéophytine : Chlorophylle dépourvue du cation Mg®*). Ce premier accepteur va ensuite
céder son électron aux Quinones Qa puis Qb et enfin aux Plastoquinones (PQ). Or les
accepteurs ont une base de temps longue par rapport aux temps de désexcitation des donneurs
(transitions excité/fondamental des chlorophylles de 10 s contre 10™ s pour les Quinones a).
Ainsi, de par I’application d’éclairs saturants, la capacité du PSIl a céder des e- et donc a
transmettre 1’énergie captée est ramenée a 0 (i.e. rendement quantique du PSIl = 0), de
maniere transitoire. Le PSII a alors que deux options pour dissiper I’énergie : la fluorescence

et la dissipation de I'énergie non radiative, qui atteignent leur valeur maximale.

On peut ainsi résumer le principe en quelques équations simples :

(1) F+P+H =1 (Fluorescence + Photochimie + Dissipation thermique =1)
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(2) Avec un éclair de lumiere saturante, P=0, F = Fm, H = Hm, et donc Hm = 1- Fm. (indice
m = max)
(3) En considérant que le ratio H/F ne change pas pendant le pulse,

H/F = Hm/Fm = (1-Fm)/Fm et H = F (1-Fm)/Fm
(4) le rendement quantique du PSI1 =P =1-F-H=1-F - F (1-Fm)/Fm = (Fm-F)/Fm =
AF/Fm

Ft et Fm représentent & un moment donné les rendements de fluorescence et de fluorescence
maximale induite par le éclair saturant. Etant donné que la valeur obtenue est un rapport, les

parameétres optiques et techniques du systéme de mesure n’entrent pas en ligne de compte.

hv
>
Heat Heat
Fluorescence beMu (Fluorescence)
H0—+Z — s> Qp—+[PQ}+ Y~ PC— | P700 f-oFd—s NADPH
Calvin-Cycle
Heat Heat

Figure 6.1: Vue schématique de la conversion d'énergie primaire et le transport d'électrons primaires
dans la photosynthése. LHC (lumiére récolte de complexe pigment-protéine) ; Phéo, (phéophytine) ;
DCMU, inhibiteur de PSII (diuron); PQ, plastoquinone; PC, plastocyanin.

Schéma de la conversion de 1’énergie primaire et du transport d’électrons dans la membrane
thylacoidale (Doc. Walz)

6.3.1.2.2.2 Protocoles de mesure

L’appareil utilise 3 sources lumineuses :

-lumiére modulée (ML), fixée par le constructeur, trés faible (0.1 umol photons m2.s™) et
en alternance avec la mesure de fluorescence

-la lumiere actinique (AL), d’intensité modulée, jaune ou rouge, qui permet d’activer le PS

-la lumiere saturante (SP= saturating pulse = éclair d’1/10 s de forte intensité (35000 a 10
000 pumol photons m2.s™ ie 2 4 5 fois le soleil & 12h GMT)
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Aprés mise a I’obscurité de la feuille (indispensable 20 minutes) :

L’appareil mesure une émission de fluorescence résiduelle (Zéro). On allume alors la
lumiére modulée (0.01 pmol photons m? .s*) pour mesurer Fo. Ensuite, un éclair
saturant (3000 & 10000 umol photons m™ .s*) permet de saturer le PS2 qui, ne pouvant
plus transmettre d’électrons vers la chaine redox (Qa, Qb) doit dissiper cette énergie
captée et la réémet (Fluorescence max = Fm). On établit donc le rapport Fv/Fm =
(Fm-Fo)/Fm qui fournit une mesure d’état de 1’appareil photosynthétique : pour les
témoins Fv/Fm=0.81-0.83 ; il peut tomber en dessous de 0.8 en cas de stress.

Lorsque la feuille est éclairée :

Apres le premier éclair, la lumiére actinique (AL) est allumée. C’est le point de
départ de la photosynthése avec 1’activation de la photochimie pour réduire le CO2 via
I’ATP généré par la différence de potentiel électrochimique du proton de part et
d’autre de la membrane thylacoidale de proton de part et d’autre de la membrane
thylacoidale et la production de pouvoir réducteur (NADPH) par le transport acyclique
des électrons.

On a alors F+P+H =1 (Fluorescence + Photochimie + Dissipation thermique = 1)

On fixe via D’intensité de la lumicre actinique Rouge ’intensité de PS et I’appareil va
émettre a une fréquence déterminée par I’opérateur des éclair saturants (3000 a 10000
umol.m?.s™) qui permettent de saturer le PS2. Ne pouvant plus transmettre d’électrons
vers la chaine redox I’énergie est réémise sous forme radiative (Thermique et
Fluorescence = F’m). Entre les éclairs la feuille dissipe sous forme de fluorescence =

F’° = fluo stable.

On établit alors :

- le rapport Fv/F’m = (F°’m-Fo)/F’m = @PS2 = le rendement quantique (QY = quantum
yield) du PS2 a la lumieére cad le rendement d’utilisation de la lumiére par le PS2 ; ce terme
permet de calculer le flux d’¢lectrons entre le PS2 et le PS1 (ETR = electron transport rate)
- le rapport (F’m-F’)/(F’m-Fo) = Quenching Photochimique = qP = I’extinction de

fluorescence liée au métabolisme photosynthétique utilisant le NADP réduit
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- le rapport (Fm- F’m)/(F’m-Fo) = Quenching Non Photochimique = gN (= gNP) = la

dissipation thermique sous forme de chaleur

=Ces valeurs permettent de calculer le flux d’e- entre le PS2 et le PS1 et la part

photorespiration + détoxication & partir du flux de photons (PPFD, umol photons m2.s™),
de I’albedo de la feuille et du ¢PS2 par la formule ETR= pmol e-m™?.s™ = %. (1-a). PPFD.
oPS2.

En général a = 0.18 cad que 82% de 1’énergie recue par la feuille en moyenne sont absorbés.

=Sachant qu’un CO2 fixé nécessite 2 NADPH et 3 ATP cad 4 e-, le flux d’e-/4 = part des

carboxylations (Pn). La différence Flux d’e- total — 4.Pn = photorespiration +

détoxication.

Rappels

¢ PS2 = QY = Rendement quantique PS2 , 2 types
- PS2max = aprés obscurité = (Fm-Fo)/Fm
- PS2lumiére = (F’m-Fo)/F’'m

Quenching Photochimique avec LA= qP = (F’m-F’)/(F’m-Fo)
Quenching Non Photochimique = gN =(Fm- F’m)/(F’m-Fo)

REM : Autre forme du Quenching non Photochimique = NPQ = (F’m-F’)/F’m qui prend en
compte la dissipation thermique dans les antennes => indicateur de I’exces d’énergie
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dark adapted illuminated

(F.=F)/(F.—F2)
9y = l_-(Fr'n_rc'))/(r:m'—Fc)

o
1
-

|

'

\
0

o
Il

units

Fluorescence yield, rel.
N
1

optimal quantum yield: (F_—F_)/F = F/F

effective quantum yield: (Fr’“—-F)/Fr'n = AF/F

6.3 Résultats
6.3.1 Analyse des meétaux lourds et métalloides
6.3.1.1 Contaminations potentielles du sédiment par les métaux lourds

A I'exception de Cu, les plus fortes concentrations des éléments étudies ont été observées, au
printemps et en été, dans le premier bassin du systéme de lagunage d’Etueffont (sauf pour Cd
en été) ; les plus basses ont été généralement observeées sur le point de contrdle (ruisseau Gros
Prés) ou a I’exutoire du systeme de lagunage (Sortie du bassin 4). Les concentrations les plus
élevees de métaux dans le sédiment ont été trouvées pour Mn a I'entrée du premier lagune en
été avec 4202+386,4 mg/kg DW. Quelle que soit la saison et le lieu d'échantillonnage, les

concentrations de métaux les plus faibles ont été enregistrées pour Cd avec moins de 3 mg/kg
DW.

Pour tous les éléments retenus, des différences significatives dans les concentrations mesurées

ont été enregistrées entre les points d’échantillonnage (entre les 4 bassins) avec une
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décroissance de ces derniéres depuis 1’entrée vers la sortie du systéme.

En revanche, des variations significatives entre les deux périodes d'échantillonnage n’ont été
observées que pour Cd et Zn.

Dans les racines de Typha, les concentrations moyennes de métaux et de métalloides dans les
quatre bassins peuvent étre classées comme suit: Mn > Zn > As > Cu> Cr > Ni > Cd pour les

deux périodes d'échantillonnage.

Tableau 6.2 : Concentrations (mg . kg™ DW)des métaux et métalloides dans le sédiment des 4 bassins
du systeme de lagunage d’Etueffont.

Lagunel ,14%0, 120,8+48,18 43,28+4,56
entrée
Lagune2 ,3820, 175,8+34,46 49,58+5,05
sortie
Lagune4 ,150, 104,3+16,46 40,35+7,36
sortie
Lagunel 321, 151,8+42,03 48,79£11,26
entrée
Lagune2 ,6210, 254,3163,54 50,7845,09
sortie
Lagune4 ,850, 73,82+3,5 37,33+2,74
~ sortie
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6.3.1.2. Stockage des métaux et métalloides dans les macrophytes et relations avec le

sédiment

Les concentrations mesurées chez T. latifolia pendant les deux périodes d'échantillonnage
(printemps et été) sont presentées dans les Tableau 6.2 et Tableau 6.3. Dans la plupart des cas,
les concentrations étaient significativement plus élevées dans les parties racinaires (racines et
rhizomes) que dans les parties aériennes de la plante (feuilles et tiges) de T. latifolia en
croissance dans les 4 bassins du systeme de lagunage.

6.3.1.2.1. Les parties souterraines de la plante

Les concentrations en métaux lourds et métalloides dans les racines et rhizomes déterminées
pour les plants de T. latifolia dans les quatre étangs (et le contrdle) sont résumées dans le
Tableau 6.3.

Pour I’ensemble des éléments étudiés, des différences significatives dans les concentrations
en métaux et métalloides entre les stations d’échantillonnage et pour les deux périodes
d'échantillonnage ont été enregistrées pour les racines (p <0,001). Les concentrations les plus
élevées de métaux lourds dans T. latifolia ont été trouvées pour Mn dans les racines a
proximité de I'entrée du premier bassin au printemps avec 11805+479.6 mg / kg DW. Quelle
que soit la saison et la station d'échantillonnage, les concentrations en métaux les plus faibles
ont été enregistrées pour Cd dans les racines avec moins de 3 mg / kg MS. Dans les racines de
Typha, les concentrations moyennes de métaux et métalloides dans les quatre étangs peuvent
étre classées comme suit: Mn > As > Zn > Cr > Cu > Ni > Cd pour les deux périodes
d'échantillonnage.
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Tableau 6.3 : Concentrations (mg . kg™' DW) des métaux et métalloides dans les parties souterraines
(BG) de T. latifolia prélevées dans les 4 bassins du systéme de lagunage d’Etueffont.

BG As Cd Cr Cu Mn Ni
Printemps | Lagunel 517+22.7 2.3£04 | 73.919.2 45.9+0.9 | 11805+479.6 @ 46.7+6.4
entrée
Lagunel 323.6+15.8 1.5+0.2 66.7+4.4 41.1+0.6 | 10649+258.1 @ 39.1+4.7
sortie
Lagune2 166.2+10.5 | 1.1+0.3 | 57.8+#3.6 @ 43.8+3.9 | 10457+£100.4 @ 34.8+1.3
sortie
Lagune3 113.547.3 | 0.8+0.1  50.7+7.1 @ 40.8+4.3 9815+179.1 32.9+1.8
sortie
Lagune4 61.9+4.7 0.6+0.1 | 17.8+2.1 @ 33.8+4.2 | 9375+1096.5 @ 26.9+4.3
sortie
Controle 66.6+6.1 0.6+0.1 17.6£1.3 34.1+2 9182+910.4 25.4+3.7
Eté Lagunel 430+13,2 1.8+0.3 | 56.2+7.9 @ 35.2+0.8 | 8701+382.7 34.6%5.9
entrée

Lagunel 263,7+10,3 1.1+0.2 47.3+35 29.7+1 7605+421.2 28.1+3.5
entrée sortie

Lagune2 199+10,6 0.9+0.3 | 45.1+4.1 34.7+3.6 | 8004+437.8 27.1+1.3

sortie

Lagune3 162+6,3 0.7+0.1 39.7+6.9 32.2+4.4 @ 7435+295.1 25.6+2.3

sortie

Lagune4 105,5+3,7 0.6+0.1 | 16.0+1.2 31.7+2.6 | 8192+738.3 23.7£3.7

sortie

Controle 57.5+3.2 0.6+0.1 16.2+15 33.3x1.6 @ 7973+715.2 24.8+3.6

Saison 313.2 *** 214.1 251.2 20.7 *** | 45.8 *** 59.0 ***
*kx *kx

Site 695.8 *** 33.7 87.9 *** 8 Q**k | [ xkx 11.5 ***
**k*

Saison*Site | 16.4 *** 13.7 20.4 *** | 14.2 *** | 249 *** 0.8 ***

**k*k

6.3.1.2.2 Parties aériennes de plantes : tiges et feuilles.

Les concentrations en métaux lourds et métalloides dans les tiges et les feuilles déterminées
pour les plants de T. latifolia dans les quatre étangs (et le contrdle) sont résumées dans le
Tableau 6.4.

Comme pour les racines et les rhizomes, les concentrations en métaux lourds dans les parties
aeriennes de la plante ont été maximales au printemps a la fin de la période active de
croissance des macrophytes, alors qu'une baisse a globalement été observée pour le
prélevement estival. En revanche, pour As, Cd et Cr, les concentrations sont restées en

dessous des limites de détection (LOD), quelle que soit la saison de prélevement.
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A l'exception de ces trois éléments, 1’accumulation des métaux lourds dans les parties
aériennes de T. latifolia (tiges et feuilles) présente d'importantes variations saisonniéres
similaires a celles observées dans les parties souterraines des macrophytes en croissance dans
les quatre bassins d’Etueffont. Des différences significatives entre les points de prélévement
dans les quatre lagunes, ainsi que entre les deux saisons d’échantillonnage ont été enregistrées

pour I’ensemble des éléments étudiés (a I’exception de As, Cd et Cr : LOD).

Les concentrations les plus élevées ont été enregistrées pour Mn dans les parties aériennes de
T. latifolia a I’entrée du bassin 1 au printemps avec 3365+108.9 mg / kg DW. La tendance de
variation des concentrations en métaux lourds dans les parties aériennes était la suivante : Mn
> Zn > Cu > Ni pour les deux périodes d'échantillonnage (As, Cd et Cr étant en dessous des

seuils de détection).
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Tableau 6.4 : Concentrations (mg . kg™ DW ) des métaux et métalloides dans les parties aériennes
(AG) de T. latifolia prélevés dans les 4 bassins du systéme de lagunage d’Etueffont.

AG As Cd Cr Cu Mn Ni
Printemps Lagunel <15 <0.5 <1 4.0£0.3 | 3365+10 | 1.5+0.1
entrée 8.9
Lagunel <15 <0.5 <1 2.8£0.3 | 2540+10 | 1.4+0.1

sortie 9.9
Lagune2 <15 <0.5 <1 2.7£0.8  2451+38 1.310.1
sortie
Lagune3 <15 <0.5 <1 2.1+05 | 2061+33 | <1
sortie 9
Lagune4 <15 <0.5 <1 3.4+05 | 172013 <1
sortie 1.7
Contréle <15 <0.5 <1 3.5+0.3 1703+12 | <1
9
Eté Lagunel <15 <0.5 <1 3.0£0.3  2570+11 | 1.2+0.1
entrée 2
Lagunel <1.5 <0.5 <1 2.0£0.2 | 1839487 | 0.9+0.1
sortie 5
Lagune2 <1.5 <0.5 <1 2.3x0.4  1921+12 1.1+0.1
sortie 6.7
Lagune3 <1.5 <0.5 <1 1.740.5 | 1597+76 | 0.8+0.1
sortie 5
Lagune4 <1.5 <0.5 <1 3.0£0.3 | 1543491 <1
sortie 3
Contréle <1.5 <0.5 <1 3.0£0.3 | 150494 | <1
2
Saison / / / 17.6 ***  271.7 128.2
*kx *kk
Site / / / 8.4 *** 100.4 25.6 ***
**x
Season*Site  / / / 19.1 ***  18.3 *** 24,9 ***

6.3.1.2.3. Le coefficient d'enrichissement pour les parties racinaires des macrophytes
(EC_BG)

Les coefficients moyens d'enrichissement pour les racines et rhizomes calculés pour les plants
de T. latifolia dans les quatre lagunes et le controle (ruisseau Gros pré) sont résumés dans le
Tableau 6.5.

La moyenne calculée EC_BG (Tableau 6.5) varie de 0,21 a 8,44 au printemps et de 0,13 a
6,67 en été. Les valeurs les plus élevées d’EC_BG mesurées étaient pour As et Mn au
printemps a la sortie de la quatriéme lagune (8,44+0,06 et 3,5+0,2 respectivement).

A l'exception de As et de Mn (et Ni au printemps a I’entrée de la premiére lagune), les
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EC_BG de T. latifolia etaient < 1,0 pour I'ensemble des métaux et métalloides étudiés, quel
que soit le bassin ou la période d'échantillonnage (Tableau 6.1). Les valeurs moyennes d’EC

des éléments décroissent dans I'ordre suivant: Zn < Cu < Cr < Cd < Ni < Mn < As.

Tableau 6.5 : Coefficients d’enrichissement (EC) des parties souterraines de T. latifolia prélevés dans
les 4 bassins du systeme de lagunage d’Etueffont.

EC-BG ' EC-BG | EC-BG | EC-BG | EC-BG |EC-BG
As Cd Cr Cu Mn Ni

Printemps = Lagunel 2,26+0,04 0,83+0,09 0,7£0,03  0,43+0,17 3,03+0,04 1,08+0,05

entrée

Lagunel 3,3+0,2 0,61+0,06 | 0,62+0,05 | 0,25+0,06 | 2,4+0,1 0,65+0,06

sortie

Lagune2 7,25+0,15 0,63+0,05 | 0,83+0,01 0,24+0,04 3,04+0,06 @ 0,79+0,03

sortie

Lagune3 7,54+0,26 | 0,62+0,04 | 0,65+0,06 | 0,21+0,04 | 2,39+0,11 | 0,62+0,03

sortie

Lagune4d 8,44+0,06 0,95+0,11 0,98+0,06 0,42+0,02 3,5%0,2 0,88+0,1

sortie

Controle 3,61+0,09 | 0,58+0,03 | 0,33%£0,02 | 0,36+0,02 | 3,17+0,04 | 0,69+0,04
Eté Lagunel 1,42+0,08 0,42+0,08 0,42+0,03 @ 0,24+0,04 1,91+0,1 @ 0,57+0,1

entrée

Lagunel 4,28+0,54 | 0,4+0,12 | 0,61+0,02 | 0,26+0,03 | 2,54+0,11 | 0,58+0,08

sortie

Lagune2 4,18+0,4 | 0,27+0,05 0,6+0,05 @ 0,13+0,01 1,97+0,02 0,51+0,01

sortie

Lagune3 6,67+0,94 | 0,6+0,09 | 0,29+0,01 | 0,24+0 2,88+0,18 | 0,58+0,04

sortie

Lagune4d 5,23+0,19 @ 0,67+0,06 0,3+0,02 @ 0,43+0,03 2,85+0,07 0,63%0,06

sortie

Controle 3,02+0,26 | 0,62+0,11 | 0,34+0,02 | 0,48+0,02 | 2,86+0,1 | 0,62+0,06

Saison 218.5 ***  122.6 *** | 939.3 *** 2.9 ns 274.7 *** | 185.3 ***

Site 403.9 *** | 29.1 *** | 168.5 *** | 38.5 *** | 984 *** | 247 ***

Saison*Site 58.3 *** 159 *** 1536 *** 11.3***  111.0*** 25.4***

6.3.1.2.4. Le coefficient d'enrichissement pour les parties aériennes des macrophytes
(EC_AQG)

Les coefficients moyens d'enrichissement pour les tiges et les feuilles calculés pour les plants
de T. latifolia dans les quatre lagunes (et le contréle) sont résumés dans le Tableau 6.6.
L’EC_AG varie de 0,00 a 0,86+0,02, et de 0,00 a 0,59+0,04 respectivement au printemps et
en été (Tableau 6.6).

Pour Mn, les valeurs EC_AG les plus élevées ont été enregistrées a 1’entrée du premier bassin
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au printemps et en été. Les concentrations des éléments As, Cd et Cr dans les parties

aériennes étant restées en deca des seuils de deétection pour les deux périodes

d'échantillonnage, aucune valeur d’EC n’a pu étre calculée pour ces derniers.

Exception faite du Mn, les coefficients d'enrichissement de tous les éléments étudies étaient

tres inférieurs a 1.

Ainsi, la diminution moyenne des valeurs EC_AG était la suivante: Cu-Ni < Zn < Mn.

Tableau 6.6 : Coefficients d’enrichissement (EC) des parties aériennes de T. latifolia prélevés dans les
4 bassins du systéeme de lagunage d’Etueffont.

EC_AG Cu | EC_AG Mn EC_AG_Ni |EC_AG Zn
Printemps  Lagunel entrée 0,04+0,01 0,86%0,02 0,03+0,01 0,05+0,01
Lagunel sortie 0,02+0,01 0,71+0,02 0,02+0 0,05+0,01
Lagune2 sortie 0,02+0,01 0,73+0,01 0,03+0 0,03+0
Lagune3 sortie 0,01+0,01 0,58+0,02 0,02+0 0,02+0,01
Lagune4 sortie 0,03+0,01 0,82+0,04 0,03+0 0,03+0
Controle 0,04+0,01 0,59+0,04 0,03+0 0,02+0
Eté Lagunel entrée 0,02+0,01 0,59+0,04 0,02+0,01 0,01+0
Lagunel entrée sortie | 0,01+0 0,53+0,02 0,02+0,01 0,01+0
Lagune2 sortie 0,01+0 0,42+0,01 0,01+0,01 0,01+0
Lagune3 sortie 0,02+0 0,53+0,02 0,02+0 0,02+0
Lagune4 sortie 0,04+0 0,54+0,03 0,02+0 0,06+0,01
Controle 0,04+0,01 0,54+0,03 0,02+0 0,06+0,01
Saison 3.6 ns 834.7 *** 35.7 *** 15.6 ***
Site 56.0 *** 65.6 *** 21.1 *** 46.8 ***
Saison*Site 21.1 *** 53.2 *** 8.3 *** 139.7 ***

6.3.1.2.5. Les facteurs de transfert (TLF)

Le facteur de transfert a été utilise afin de déterminer, pour les deux périodes
d'échantillonnage, la capacité de T. latifolia pour transférer des métaux lourds et métalloides a
partir des parties souterraines de la plantes vers les parties aériennes de celle-ci (TLF) dans les
conditions spécifiques qui existent dans les quatre bassins interconnectés du systéme de

lagunage Etueffont.

Les TLFs calcules pour les plants de T. latifolia dans les quatre lagunes (et le contréle) sont
résumeés dans le Tableau 6.7.
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Le TLF moyen pour T. latifolia varie de 0,00 et 0,29 et de 0,00 a 0,24 respectivement au
printemps et en été. Pour Mn, les valeurs de TLF les plus élevées ont été observées a I’entrée
du premier bassin au printemps et en été. Pour les autres éléments, les valeurs de TLF sont
tres faibles. Aussi, la capacité d'exclusion de T. latifolia évaluée d’aprés le TLF est la suivante
: Ni < Zn < Cu < Mn (Non évalué pour As, Cd et Cr qui étaient inférieurs aux seuils de

détection).

Tableau 6.7 : Coefficients de transfert (TLF) des parties souterraines vers les parties aériennes de T.
latifolia prélevées dans les 4 bassins du systeme de lagunage d’Etueffont.

TLF Cu | TLF_Mn | TLF_Ni TLF_Zn
Printemps  Lagunel entrée 0,09+0,01 0,29+0,01 0,03+0 0,15+0,01
Lagunel sortie 0,09+0,01 ' 0,29+0,01 | 0,03+0,01 ' 0,15+0,01
Lagune2 sortie 0,07+0,01 0,24+0,01 0,04+0,01 0,070
Lagune3 sortie 0,07+0,01 @ 0,24+0,01 | 0,03+0,01 @ 0,07+0
Lagune4 sortie 0,06+0,01 0,23+0,01 0,040 0,04+0
Controle 0,1+0,01 | 0,18+0,01 ' 0,04+0,01 ' 0,07+0
Eté Lagunel entrée 0,06+0,01 0,24+0,01 0,04+0,01 0,04+0
Lagunel sortie 0,05+0,01 ' 0,210 0,03+0 0,05+0
Lagune2 sortie 0,05+0,01 0,21+0,01 0,030 0,050
Lagune3 sortie 0,110 0,18+0,01 ' 0,04+0,01 | 0,07+0
Lagune4 sortie 0,09+0,01 0,19+0,02 0,04+0,01 0,07+0
Controle 0,09+0,01  0,19+0,01 @ 0,04+0,01 0,08+0,01
Saison 53* 293.9 *** 7.8 ** 522.7 ***
Site 58.6 *** | 264.7 *** | 10.1 *** | 110.4 ***
Saison*Site 70.2*** 7.4 *** B *F*+* 292.7 ***

6.3.2 Mesures physiologiques

6.3.2.1. Parameétres de croissance des plants

Si les plantes ne présentaient pas de symptdmes de phytotoxicité visibles, des différences
significatives ont été observées entre les caractéristiques morphologiques des Typha latifolia
en croissance au sein des quatre bassins de la lagune d’Etueffont. Les différences les plus
marquées €taient notamment observables entre l'entrée du premier bassin et I’exutoire du

systéeme (sortie du bassin 4) (Tableau 6.8).

La toxicité des métaux lourds présents a été observée a travers son influence sur certaines

caractéristiques morphologiques telles que la biomasse aérienne (AG) et racinaire (BG), la
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hauteur de la tige (cm), la longueur et la largeur des feuilles (cm) et des massettes (g). Les
données ont ainsi montrés des résultats similaires en termes de caractéristiques

morphologiques pour les plants de Typha latifolia échantillonnés au printemps et en été.

Ainsi, des variations de la biomasse séche des parties aériennes AG et racinaires BG ont été
observées entre les sites d'échantillonnage en fonction des concentrations en métaux lourds
mesurées dans le sédiment et I’eau. Cependant, une réduction significative de ces biomasses
n’a été observée que pour les plants échantillonnés a l'entrée du systéme (comparativement a

I’exutoire du systéme et au contréle), au cours des deux saisons étudiées.

Des tendances similaires ont été observées pour d'autres parameétres étudiés. Ainsi, la
présence de métaux lourds dans le sédiment et l'eau a également induit une diminution
significative de la hauteur de la tige uniquement chez les plants croissants a I'entrée du
premier bassin du systéme lagunaire d’Etueffont. De méme, une réduction significative de la
longueur maximale des feuilles des plants en croissance sur les sites les plus contaminés a été

constatée (bassin 1), sans effet significatif sur la largeur de ces derniéres.
En outre, la présence de métaux lourds affecte de maniere significative le développement des

massettes. Ainsi, les plants en croissance dans le premier bassin présentaient de plus petites
inflorescences que les autres plants étudiés.
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Tableau 6.8 : Caractéristiques morphologiques des Typha latifolia en croissance au sein des quatre
bassins de la lagune d’Etueffont.

Total AG Total BG Leaf Stem | Spike Stem Height
Biomass/Shoot | Biomass/Shoot | (g) (9) (cm)

lagune 4 été 29,4+7,3 31,5+6,8 22,616,5 6,8+1 133,5+18,5
aval
lagune 3 | été 26,6+6,2 32,8+£7,4 20,9+5,2 58+1,3 | 121,5+19,5
aval
lagune 2 été 25,6+8,8 29,2+7,2 19,6+6,8 6+2,1 117,8+20,2
aval
lagune 1 été 22,248 26,2+8,3 17,145,2 5,72 109+18,3
aval
lagune 1 été 17,1+4.6 20,7+4,4 14,9+4,2 4,2+0,6 88,1+10,9
amount
controle 28,5+6,9 31,847,3 21,8+5,9 6,4+1,2 | 141,1+17,1
lagune 4 printemps 15,9+3,2 24.,6%6,2 11,926 4+0,6 98,7+10,5
aval
Lagune 3 | printemps 14,6x2,7 21+4,8 11,242 3,3+0,8 94,3+9,2
aval
lagune 2 printemps 14+3,3 20,8+6,9 10,9%2,7 3+0,6 88,1+10,3
aval
lagune 1 printemps 12,3+£3,7 18,6+7,1 9,7+3 2,7+0,7 78,4+9,7
aval
lagune 1 printemps 9,8+1,8 13,9+2,1 7,5+1,6 2,3+0,4 68,4+9,1
entrée
controle 15,2+2,9 22,545 11,3+2,4 3,5+0,6 | 96,8+9,8
ANOVA  Season 76.9 **x 31.9 % 764 %x* Q.7 xxk 84 9 kk*
()

lagune 4.7 ** 4,9 *** 3.2* 4,9 *** 13.5 ***

Season x lagune 0.6 ns 0,3 ns 0.3 ns 0.5ns 0.9 ns

6.3.2.2. Analyse des pigments

Un effet concentration — dépendant des métaux lourds sur les chlorophylles a été observé chez
les plants de Typha latifolia en croissance dans les quatre bassins du systéeme de lagunage
d’Etueffont (Tableau 6.9).

Ainsi, au printemps et en été, les concentrations en chlorophylle a et b mesurées dans les
feuilles de Typha latifolia en croissance dans le premier bassin sont significativement réduites
(Printemps : Chl a: 28,8%, Chl b: 15,4% ; été : Chl a: 29,3%, Chl b : 16,7%) par rapport a
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celles observées pour les plants en croissance dans le quatrieme bassin ou dans le contréle

(ruisseau Gros Pres).

Les fortes concentrations en métaux lourds observées dans le premier bassin conduisent
également a une diminution significative des chlorophylles totales (25,8% et 26,2% au
printemps et en été respectivement) et du rapport Chl a / Chl b (15,2% et 6,9% au printemps
et en été respectivement) (Tableau 6.9). Une diminution similaire de I’ordre de 8% a été
observée pour les concentrations de caroténoides dans les échantillons de feuilles collectées

dans le premier bassin du systeme.

Tableau 6.9 : Variations des concentrations (mg.g”) en pigments photosynthétiques des Typha

latifolia en croissance au sein des quatre bassins de la lagune d’Etueffont.

Saison Chla Chlb Chl Total Chl Ratio Carotenoid
lagune 1 Printemps 543,7+13,8 197,7+8,1 74131215 @ 2,8+0,1 382,848,6
Entrée
lagune 1 Printemps 609,5+16 215+6,4 824,5+19 2,8+0,1 392,8+9,8
Sortie
lagune 2 Printemps 763,7+16,4  226,7+4.8 990,3+18,7 @ 3,4+0,1 417,249,4
Sortie
lagune 3 Printemps 817+17,5 239,545,2 1056,5+18,6 | 3,4+0,1 423,7+10,4
Sortie
lagune 4 Printemps 726,2+19,7 228,3+7,1 05454239  3,2+0,1 412,849,3
Sortie
Controle Printemps 764,1+14,7 | 233,7+8,4 997,8+20,4 | 3,3+0,1 417,649,5
lagune 1 Eté 545,8+17,7 200,8+11,7 @ 746,7+29,2 @ 2,7+0,1 387,6+10,2
Entrée
lagune 1 Eté 621,3+16,3 | 226,8+7,4 848,2+20,3 | 2,7+0,1 403,8+9,4
Sortie
lagune 2 Eté 7745+18,9 237,5+7,8 1012+24.6 3,3+0,1 416,4+9,6
Sortie
lagune 3 Eté 822,5+22 245+9 1067,5+28,4 | 3,4+0,1 422.8+8.,6
Sortie
lagune 4 Eté 739,8+17,2 242487 081,8+20,8 @ 3,1+0,1 421,649,1
Sortie
Controle Eté 771,5+15,4 | 241+10,4 1012,4+23,1 | 2,9+0,1 424,3+8,5
ANOVA Saison 46 * 20.5 *** 10.7 ** 39.1 *** 52 *
P
Bassin 4497 *** 44.6 *** 341.4 *** 99.2 *** 32.6 ***
Saison X 0.7 ns 0.7 ns 0.4 ns 7.1 *** 0.5ns
Bassin
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6.3.2.3. Mesures de photosynthése et de fluorescence des chlorophylles
6.3.2.3.1 Parameétres photosynthétiques

Les plants de Typha latifolia échantillonés au sein de la lagune d’Etueffont différent de
maniere significative pour la plupart des parameétres photosynthétiques mesures. Ainsi, la
photosynthése nette (Pn), la conductance stomatique (Gs), la concentration de CO, interne
(Ci), et le taux de transpiration (E), sont diminués respectivement de 69, 68, 32 et 52% chez
les plants soumis aux contraintes les plus élevées (entrée de la 1% lagune) par rapport au
point de référence (Contréle situé dans le ruisseau Gros Prés) (Tableau 6.10).

Les effets du stress induit par les métaux lourds ont été observeés majoritairement chez les
Typhas en croissance dans le premier bassin et dans une moindre mesure, dans le deuxiéme
bassin du systéme de lagunage d’Etueffont. En revanche, les paramétres photosynthétiques
sont diminués de moins de 10% dans le troisieme et quatrieme bassin du systéme (en
comparaison avec le point de référence).

L’activité photosynthétique la plus élevée a ainsi été enregistrée chez les Typhas en
croissance a la sortie du quatrieme bassin du systeme. De méme, nous avons pu observer les
plus fortes valeurs de photosynthese nette (Pn) associées a de fortes valeurs de conductance
stomatique (Gs) chez ces mémes Typhas. De plus, les concentrations de CO, internes sont
similaires chez les Typhas en croissance a la sortie du quatriéme bassin et sur le point de
référence. Ces dernieres observations soulignent un fort contrdle de la concentration de CO,
interne a la fois par la conductance stomatique (Gs) et la photosynthese nette (Pn).

La contrainte induite par les métaux lourds tend a réduire de maniere significative les vitesses
maximales de carboxylation du RUBP (V¢max, -15 %) ainsi que le transport des électrons (Jmax,
-26%). Cependant, attendu que les diminutions observées étaient plus élevées pour les valeurs
de Jmax que pour celles de Vemax, le rapport Jmax/Vemax (indicateur de 1’allocation protéique
attendu que Vemax augmente généralement avec une teneur en azote des feuilles) a diminué
avec l'augmentation des concentrations en métaux lourds dans le milieu environnant. (Tableau
6.10).
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Tableau 6.10 : Variations des caratéristtiques photosynthétiques des Typha latifolia en croissance au

sein des quatre bassins de la lagune d’Etueffont

Saison Vemax (umol CO, | Jax (umol Anax (umol ]\ —
m?s?) CO, m?s™?) CO, m?s™) Ratio
lagune 1 Printemps = 95,54+5,9 162,74+7,76 26,12+0,33 | 1,7+0,02
Entrée
lagune 1 | Printemps | 87,17+5,98 159,58+8,87 27,68+0,15 | 1,83+0,02
Sortie
lagune 2 Printemps = 112,57+2,58 190,27+3,19 34,97+0,34 1,69+0,01
Sortie
lagune 3 Printemps | 116,27+2,37 224,27+4,85 42,08+0,31 | 1,93+0.00
Sortie
lagune 4  Printemps 108,49+3,32 248,53+8,45 44,1840,21 | 2,29+0,01
Sortie
Contréle | Printemps | 112,37£3,1 219,26+5,01 40,95+0,09 | 1,95+0,01
lagune 1 Eté 95,49+6,03 180,48+9,2 28,23+0,35 1,89+0,02
Entrée
lagune 1 Eté 91,45+4,98 193,44+10,68 | 31,73+0,4 | 2,12+0,01
Sortie
lagune 2 Eté 120,51+2,53 243,6+4,3 41,73+0,4 | 2,02+0,01
Sortie
lagune 3 Eté 123,88+2,5 303,72+7,92 52,47+0,38 | 2,45+0,01
Sortie
lagune 4 | Eté 133,92+4,3 371,53+£17 55,07+0,15 | 2,77%0,04
Sortie
Controle | Eté 130,09+3,17 321,59+9,09 52,73+0,4 | 2,47+0,01
% Printemps -15 -26 -46 -13
Variation
Eté -27 -44 -46 -23
ANOVA  Saison 7/ 2555 547 .0*** 5445.6*%** | 4653.3***
(P)
Bassin 72.1%** 242.3%** 5753.6*%** | 1536.4***
Saison x = 7.7*** 32.2%** 245.7%** 98.2***
Bassin

6.3.2.3.2 Fluorescence des Chlorophylles

L'analyse statistique met en évidence des différences significatives dans les parametres de
fluorescence entre les différents plants de Typha latifolia croissants dans les quatre bassins de
lagunage du site d’Etueffont (ainsi que sur le point de référence). L’exposition croissante aux
métaux lourds dans les bassins induit a la fois une légére diminution de la fluorescence Fo (la
plus forte significativité a été enregistrée entre les plants croissants a I'entrée et a la sortie du
systeme), le rendement de la fluorescence maximale (Fm) (P <0,001) et par conséquent le

parametre Fv (Fm-Fo). Par conséquent, le rapport Fv/Fm qui est un indicateur de 1’état
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physiologique des photosystémes et du transport des €lectrons diminue avec 1’augmentation
des métaux lourds. Ce rapport est habituellement compris entre 0,81 et 0,84 pour des plantes

non stressées.

Attendu que le rapport Fv/Fm est beaucoup plus modifié (Fv/2) que Fo qui caractérise le lien
antenne — Photo-systéme 2 et I’état du pool de Qa (Toth, 2006), I’augmentation des
concentrations en métaux lourds a une incidence sur la chaine de transport des électrons et
probablement sur le pool des plastoquinones des végétaux exposes. Logiquement, les valeurs
les plus élevees de fluorescence variable et de fluorescence max (Fv, Fm) ont été mesurées
chez les plants situés a la sortie du systéme de lagunage d’Etueffont (sortie du bassin 4) (ainsi
que chez les plants du site de référence (ruisseau Gros Prés) (p <0,01) qui correspondent aux

témoins.

L’efficacité photochimique du PSII (i.e. Fv/Fm) est souvent utilisée comme un indicateur de
stress (Bjoerkman et Demmig, 1987; Baker 2008). Ainsi, nous avons observé une
modification significative exposition-dépendante de ce parametre chez les plants poussant
dans le systéme de traitement des lixiviats d’Etueffont (p <0,01).

De méme, a la lumiére, des différences significatives dans le rendement quantique de la
photosynthése (®PSII) ont été observées chez les plants soumis aux stress métalliques
croissants. Ces différences sont également associées a une diminution progressive de I'ETR
avec I’augmentation des niveaux d’exposition aux métaux lourds (p <0,01). L’augmentation
des métaux lourds dans I'environnement a affecté négativement le Quenching photochimique
(QP) des Typhas en croissance dans le systeme de lagunes.

Les résultats ont démontré une augmentation du Quenching non-photochimique (QN et NPQ)
avec celle des concentrations en métaux lourds dans les 4 bassins du systéeme d’Etueffont, ce
qui suggeére un processus de photo-inhibition par les métaux lourds dans les lagunes les plus

polluées, associé a la baisse de photosynthese.
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Tableau 6.11: Variations des caractéristiques (Umol photons m .S'l) de fluorescence des Typha
latifolia en croissance au sein des quatre bassins de la lagune d’Etueffont.

Saison Fo Fm Fv  FvFm Qp gN NPQ ETR EU

lagune 1 Printemps = 528,2+10,8 2135+24 1607+14 0,75+0 0,78+0,02 0,450 0,51+0,01 | 200,944,1 78,2
Entrée
Iagune 1 | Printemps 517,7+9,6 2159+11 1641+11 0,76+0 | 0,78+0,01 | 0,44+0,01 0,5+0,01 | 211,83+2,4 | 82,4

Sortie

lagune 2 = Printemps 511,948,3 2161+12 1650+8 @ 0,76+0,01 0,77+0,01 0,440 0,5+0,01 | 215,93+24 @ 84
Sortie

lagune 3 | Printemps 508,4+£10 2518+16 201013 0,80 | 0,83+0,01 0,360 0,4+0,01 | 255,57+2,4 | 99,5
Sortie

lagune 4 = Printemps 507,148,7 2508428 200120 0,80 | 0,83+0,01 0,360 0,4+0,01 | 256,93+2,4 100
Sortie

Controle | Printemps 507,7+£7,9 2517416 200949 0,840 | 0,84+0,01 0,360 0,4+0 | 256,93+2,4 | 100

lagune 1 Eté 545,1+£9,9 2097+14 1552+21 0,74+0,01 | 0,78+0,01 0,48+0,01 0,55+0,01 @ 189,97+2,4 75,5
Entrée

lagune 1 Eté 52948,5 2032+12 1503+4 0,74+0 | 0,79+0,01 0,49+0 | 0,57+0,01 | 191,33+24 | 76,1
Sortie

lagune 2 Eté 531,249,1 214412 16135 0,75£0 0,83+0,01 0,450 0,52+0 214,57+2,4 85,3
Sortie

lagune 3 Eté 533,2+8,5 248319 1950+1 0,79+0 | 0,89+0,01 0,37+0 0,410 | 252,83+2,4 | 100,5
Sortie

lagune 4 Eté 529,2+7,3 2433+10 1904+4 0,78t0 0,88+0,01 0,38+0 0,42+0 250,1%0 99,5
Sortie

Controle Eté 530,9+6,9 244922 1919+15 0,78+0 | 0,84+0,01 | 0,38+0,01 | 0,41+0,01 | 251,47+2,4 | 100

ANOVA Saison 441 ***  118.9 *** | 389.9 *** 130.7 *** 751 *** 3528 *** | 190.4 *** | 942 *** 0

(P)
Bassin 3.5* | 883.1 *** 1719.3 | 179.9 *** 73.6 *** 1072.2 | 862.1 *** | 778.6 ***
*kk *kk
Saison X 0.5ns 8.4 *** 13.7 *** 2.3ns 12.2 *** 29.3 *** 275 == | AP0 ==
Bassin

6.4 Discussion

6.4.1 Analyse des sédiments

Les concentrations en métaux lourds des sédiments prélevés dans les quatre bassins du
systéme de lagunage d’Etueffont étaient similaires (pour Ni) ou supérieures (pour Cd, Cu et
Zn) aux concentrations couramment mesurées dans les sédiments (Bowman and Harlock,
1998) et définies comme des valeurs de fond européennes (exprimées en mg/kg : Cd 0,1-1,
Cu 2-100, Ni de 0,5 & 100, Zn 10-200).

A T’exception des éléments Cd et de Cr, les métaux lourds et métalloides présents dans les
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sédiments d’Etueffont ont généralement dépassé les normes définies par MacDonald et al.

(2000) pour la qualité des sédiments en eau douce.

Comparativement aux données présentées par Samecka-Cymerman et al. (2004) mesurées
dans des zones humides artificielles a flux horizontaux ou verticaux, les sediments dans les
quatre bassins d’Etueffont ont présenté des plus fortes concentrations pour les éléments

Cd, Cu, Mn et Zn.

De plus, les concentrations observées sur Etueffont au cours des deux saisons sont trés
similaires (Ni) ou supérieures (Cd, Cu, Mn et Zn) aux valeurs rapportées par Sasmaz et al.

(2008) sur le site expérimental d’Elazig en Turquie.

Dans les échantillons de sédiments prélevés a Etueffont, les concentrations des différents
¢léments mesurées dans les sédiments atteignent des valeurs plus élevées au printemps qu’en
été. Ces valeurs plus élevées au printemps peuvent étre liées a une augmentation des apports a
cette saison, mais également a des capacités de photosynthese inférieures chez les plants,

impactant ainsi I'absorption et la fixation (Goulet and Pick, 2001).

Par ailleurs, le cycle dissolution/précipitation des éléments tels que Mn peut modifier la

spéciation qui contrdle largement la biodisponibilité des autres métaux lourds.
Ainsi, la concentration accrue en Mn au printemps dans les sédiments est induite lorsque ces
éléments sont associés aux phases particulaires dans des conditions suboxiques a anoxiques

(faible respiration microbienne) (Zaaboub et al., 2014).

La diminution observée en conditions estivales peut étre induite par une réoxygénation et une

libération de ces eléments dans I'eau circulant a travers le systéme.

6.5.2 Stockage des métaux lourds et métalloides dans les parties souterraines

L'analyse des macrophytes en croissance dans les quatre bassins du systeme de lagunage

d’Etueffont a mis en évidence une forte accumulation de 1’élément Mn dans les parties
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racinaires (racines et rhizomes) de T. latifolia avec un stockage plus important au printemps

qu’en éte.

Les valeurs observées, dans les conditions spécifiques du systéme de lagunage d’Etueffont et
des conditions climatiques locales, sont en accord avec les données rapportées par Sasmaz et
al. (2008) (Turquie) pour les éléments Cu, Mn, Ni et Zn. En revanche, pour Cd et Mn des
concentrations plus élevées ont été mesurées dans les plants de T. latifolia poussant dans le
systéme de lagunage d’Etueffont.

Les concentrations des éléments Cu et Zn mesurées dans les parties souterraines des plants de
T. latifolia d’Etueffont étaient similaires a celle rapportés dans des plants collectés dans des
zones humides estoniennes (Maddison et al., 2009) mais supérieures a celles observées par
Tanner (1996) en Nouvelle-Zélande ou Klink et al. (2013) en Pologne.

Pour Cr, les valeurs observées sur le site d’Etueffont étaient généralement semblables aux
valeurs rapportées pour les sites d’études les moins contaminés de la zone humide artificielle

de Tanque Tenorio au Mexique (Carranza-Alvarez et al., 2008).

Les concentrations moyennes de Mn du site d’Etueffont étaient généralement plus élevées que
celles rapportées pour des plants de la méme espéce par Carranza-Alvarez et al. (2008) et
Klink et al. (2013).

Les racines de macrophytes telles que T. latifolia agissent comme des filtres afin d'éviter les
effets toxiques potentiels induits par une forte concentration d’un élément dans les parties
aeriennes. Ainsi, si des éléments toxiques tels que Cd, Cr et Ni (dans une moindre mesure Cu
et Zn) sont fortement concentrés dans les sédiments, I'absorption et I'accumulation de ces
métaux lourds dans les parties racinaires sont limitées par une absorption réduite (faible
translocation des éléments des racines vers le rhizome ; Ben Salem et al. (2015) (moyenne
ECR comprise entre 0,19 et 1,15).

Ces résultats sont en accord avec les observations de Ahmad et al. (2010) et de Klink et al.
(2013), qui ont démontré une capacité de bioaccumulation de ces tissus souterrains (racines et

rhizomes) associée a une forte capacité a limiter le transfert vers les parties aeriennes chez ces
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especes tolérantes aux métaux lourds, et qui est trés probablement liée a la présence de

systémes de transport des éléments peu efficaces et des mécanismes d’exclusion (Zhao et al.,
2002).

La limitation des transferts vers les parties aériennes et la bioaccumulation dans les parties
souterraines sont caractéristiques d’especes excluantes (Peverly et al., 1995; Weis and Weis,
2004). Ces caractéristiques s’opposent aux hyperaccumulatrices qui ont une absorption

facilitée et une forte translocation vers les parties aériennes.

Cette accumulation dans les racines par la plupart des macrophytes vasculaires est fortement
liée a leur faible sélectivité pour les métaux lourds présents dans le milieu environnant en
raison d’un systéme lacunaire avec de larges espaces intercellulaires dans le parenchyme

cortical (Sawidis et al., 1995).

En outre, les éléments impliqués dans les processus photosynthétiques, tel que Mn, sont
efficacement absorbés par le systéme racinaire des macrophytes (EC_BG moyen compris
entre de 2,39+0,11 a 3,5+0,2 au printemps et de 1,91+0,1 & 2,88+0,18 en été pour Mn).

Cependant, le systeme racinaire exerce une forte sélection pour cet élément (Mn) comme en
témoigne les faibles EC_AG observés (EC_AG moyen compris entre 0,58+0,02 et 0,86+0,02
au printemps et entre 0,42+0,01 et 0,59+0,04 en éte.

Ainsi, ce sont les concentrations des métaux lourds observées dans les parties souterraines
(parties trés développées chez les macrophytes) qui tendent le plus a refléter les
concentrations mesurées dans les sédiments collectés au pied de ces derniers que les valeurs
mesurées dans I’eau (Sawidis et al., 1995 ; Deng et al., 2004 ; Aksoy et al., 2005 ; Ben
Salem et al., 2016).

Cependant, la voie d'exposition (et la biodisponibilité des métaux lourds) est dépendante des
échanges entre 1’eau et le sédiment, ainsi que des interactions entre éléments. Ces
changements sont directement impactés par les paramétres environnementaux de 1’eau d’une
part, et du sédiment d’autre part, Température (T°C ), le potentiel d’Oxydo-Réduction (ORP)
, le pH, la teneur en ions de l'eau, la salinité) (Larsen and Schierup, 1981; Schierup and

169



Chapitre 6 Les effets des métaux lourds sur les échanges gazeux et la fluorescence des
chlorophylles dans Typha latifolia

Larsen, 1981).

6.4.3 Stockage dans les parties aériennes (EC_AG et TLF)

Les concentrations moyennes de la plupart des métaux et métalloides dans partie aérienne des
macrophytes (T. latifolia) poussant dans les trois premicres lagunes d’Etueffont sont soit plus
élevées (pour les éléments Mn et Zn), soit dans la méme fourchette de valeurs (pour les
éléments Cu, Cd et Ni) que celles rencontrées chez les plants en croissance dans les zones
humides en Pologne (Klink et al ., 2013). A I’exception de Mn, les concentrations en métaux

lourds des Typhas sont inférieures a celles rapportés par Sasmaz et al. (2008) en Turquie.

Bien que les concentrations des éléments Cd, Cu et Zn soient similaires a celles rapportées par
Maddison et al. (2009) (Estonie), les valeurs supérieures ont généralement été mesurées pour

Zn dans les parties aériennes sur le site expérimental d’Etueffont.

Les concentrations de ces éléments au cours de la présente étude sont restées inférieures aux
valeurs seuils de référence pour les végétaux (Cu : 20-100 mg / kg ; Zn : 100-400 mg / kg),
quel que soit le point d'échantillonnage ou la période.

Pour Mn, les concentrations moyennes dans les parties échantillonnées des macrophytes dans
les différents bassins de la lagune d’Etueffont sont généralement du méme ordre de grandeur
que celles observées pour la méme espéce par Carranza-Alvarez et al. (2008) au Mexique
mais dépassent les seuils définis par Allen (1989) et Markert (1992) avec des concentrations
représentant jusqu’a six fois les seuils phytotoxiques définis par Allen (1989) et Markert
(1992) pour cet élément (respectivement 300-500 et 30-700 mg/kg). De méme, les
concentrations de Mn mesurées dans les bassins d’Etueffont dépassent les limites d'effets

phytotoxiques rapportés par Pais et Jones (2000).

Cet élément et Fe sont directement ou indirectement impliqués en tant que transporteurs
d’¢électrons dans de nombreux processus biologiques, tels que la photosynthése, la respiration,
des procédés enzymatiques d'oxydo-réduction, de réduction photochimique des nitrates et

réduction des nitrites, la fixation symbiotique de N, le métabolisme azoté et l'utilisation des
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glucides (Pais et Jones, 2000; Memon et al., 2001; Carranza-Alvarez et al., 2008). Mn agit

aussi en tant qu’inhibiteur dans le cas de la biosynthése des chlorophylles.

Les dépassements observés peuvent étre a I’origine d’effets toxiques sur la photosynthése des
plants en croissance, se traduisant par des baisses de développement de biomasse comme cela

a pu étre observé lors de cette étude dans les différents bassins d’Etueffont.

Le facteur de transfert (TLF) indique généralement un faible transport des éléments des

parties racinaires vers les parties aériennes, avec des valeurs de TLF ne dépassant pas 1.

L’absorption et la bioaccumulation de Cu, Ni et Zn dans les parties aériennes étaient tres
limitées avec des valeurs inférieures a 0,2 (EC_AG), ce qui indique une translocation peu
efficace des métaux lourds du systeme racinaire (racine et rhizome) vers les parties aériennes

des Typhas.

Aussi, cette immobilisation des métaux lourds dans le systeme racinaire est vérifié par le TLF
déterminé, qui souligne les capacités d’exclusion de ces macrophytes comme le font les

métallophytes (Bonanno, 2011;. Klink et al, 2013).

Cependant, certains éléments sont moins immobilisés dans les organes du systéme racinaire
comme le démontrent les valeurs accrues de EC_AG et de TLF de ces derniers. Ainsi, si
certains éléments sont séquestrés dans des parties souterraines du végeétal, Mn est plus
facilement transporté que les autres éléments étudiés et présente de plus fortes concentrations
dans les parties aériennes de T. latifolia échantillonnées quel que soit le point
d’échantillonnage (moyenne EC_AG : 0,58+0,02 a 0,86+0,02 au printemps et de 0,42+0,01
0,59+0,04 en été ; moyenne TLF: 0,18+0,01 a 0,29+0,01 au printemps et de 0,19+0,01 a
0,24+0,01 en été). Ces résultats sont en accord avec les valeurs de TLF observées par Sasmaz
et al. (2008) ou par Klink et al. (2013).

Ainsi, l'aptitude a exclure les métaux lourds des parties aériennes de I’espéce T. latifolia dans
les conditions spécifiques du systéme de lagunage d’Etueffont est la suivante : Ni < Zn < Cu

< Mn (Non évalué pour As, Cd et Cr qui étaient inférieurs aux seuils de détection).
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Pour tous les éléments étudies, des différences de TLF ont été observees entre les
macrophytes croissant dans les 4 bassins du systéme d’Etueffont au printemps et en été. En
revanche, une diminution du TLF, avec la baisse progressive des concentrations dans les

quatre bassins étudiés, a été observée avec Mn au cours des deux saisons.

Les plus faibles concentrations en métaux lourds observées dans les parties aériennes (par
rapport aux parties racinaires) peuvent étre liées a des mecanismes de protection mis en place
par les végétaux tolérants afin de faire face au stress métallique induit par la contamination
des sédiments environnants, et ainsi de limiter le transport vers les parties aériennes des
éléments toxiques afin d'éviter les effets déléteres sur le métabolisme et la photosynthese
(Peverly et al., 1995).

Ce processus de séquestration dans les parties racinaires peut résulter de I'absorption physique
de ces éléments toxiques sur des sites chargés négativement des parois cellulaires du systéeme
racinaire (Mangabeira et al., 1999). Cependant, la séquestration de ces éléments
phytotoxiques, ainsi que la translocation des éléments essentiels dans les parties aériennes de

la plante peuvent étre affectées par des processus conflictuels ou synergiques entre éléments.

La dynamique saisonniére de croissance des plantes et les variations saisonniéres de capacité
de stockage et de détoxification peuvent aussi grandement influencer le transport des métaux
lourds entre les différents organes de la plante (Mishra et al., 2008). D'autre part, malgré leur
caractere essentiel sous forme d’oligoéléments pour le métabolisme des plantes et fortement
transportés vers les parties aériennes pour les processus métaboliques, des éléments tels que
Cu, Fe, Mn et Zn, nécessaires en tant que cofacteurs du métabolisme peuvent également avoir
des effets néfastes si leur concentration dépasse des valeurs seuils dans les tissus.
L’exposition, a de fortes concentrations, conduit a d’importantes altérations dans les
processus photosynthétiques (Baszynski et al., 1980; Memon et al., 2001), affectant le
transport des électrons photosynthétiques (Siedliecka et Baszynski, 1993), la
photophosphorylation (Baszynski et al., 1980), la capacité de fixation du carbone (Bienfait,
1988), le métabolisme des glucides (Borkert et al, 1998), l'activité enzymatique ou les
fonctions protéiques (Bonanno et Lo Giudice, 2010).

Des concentrations élevees de ces éléments essentiels et toxiques se sont averées affecter la

synthese et la dégradation des pigments photosynthétiques (Stiborova et al., 1986) et
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’ultrastructure des chloroplastes (Stoyanova et CHAKALOVA, 1990).

Des perturbations dans l'absorption des nutriments et dans I'assimilation du sulfate
(Baszynski et al., 1980), la balance hydrique (due & une altération des propritétés de la
membrane plasmique) (Sanita di Toppi et Gabbrielli, 1999), la croissance et la prolifération
racinaire (Sottnikova et al., 2003) ont été également décrits dans la littérature comme

résultant de dépassements de seuils critiques de concentration en métaux lourds.

Ainsi, la majeure partie du Mn (ainsi que les autres élements transférés vers les parties
aériennes de la plante) est probablement concentrée sous une forme non toxique dans les
parois cellulaires de I'épiderme, dans le collenchyme, dans les cellules de la gaine, et dans le
compartiment vacuolaire et 1’apoplaste de la feuille, loin des compartiments métaboliquement
actifs, comme par exemple le cytosol, la mitochondrie et le chloroplaste (Memon et al.,
1981).

Défini comme une stratégie de tolérance afin de protéger les parties aériennes de la plante des
effets nocifs induits par le stress métallique, des processus de séquestration ont également été
démontrés pour Cd (Taylor et Crowder, 1983) et Zn (Klink et al., 2013) chez T. latifolia.

6.4.4 Effets des métaux lourds et métalloides sur les parameétres morphologiques

Les concentrations en métaux lourds dans le sédiment du premier bassin du systeme de
lagunage d’Etueffont semblent dépasser la capacité de tolérance de 1’espéce Typha latifolia,
conduisant a des différences significatives dans la production de la biomasse aérienne et
racinaire, sans pour autant éliminer cette espece de ce bassin et ainsi permettre a cette lagune
de jouer son role dans 1’abattement en métaux lourds. De méme, des différences significatives
apparaissent dans d’autres parametres morphologiques connexes. Ces observations sont en
accord avec les effets constates par Maddison et al. (2009) dans des stations expérimentales
localisées en Estonie, et par Wild et al. (2002) en Allemagne.

Corrélativement, les plus fortes différences d’accumulation des métaux lourds dans les
différentes parties du végétal ont été observées entre les plants en croissance a 1’entrée du

premier bassin et les plants collectés a I’exutoire du systéme (sortie du bassin 4) et sur le site
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témoin (ruisseau Gros Prés). De méme, les plus fortes différences morphologiques chez les
plants étudiés ont ét€ observées entre 1’entrée et la sortie du systéme de lagunage, confirmant
la relation négative entre la contamination en métaux lourds des végétaux (liée a la
contamination de 1’eau et des sédiments), la teneur foliaire en chlorophylle (Chl a, Chl b), en

caroténoides et la production de biomasse.

6.4.5 Effets des métaux lourds et métalloides sur la photosynthése

La photosynthése, conduisant a la formation de composés organiques riches en énergie, est
essentielle pour le développement du végétal et la production de biomasse (Buchanan et al .,
2000) . Malgré I'importance écologique de Typha latifolia, peu de données sont disponibles
sur les caractéristiques photosynthétiques de cette espéce dans des conditions de stress

métallique.

Ainsi, le travail de recherche effectué avec le Dr Laffray Xavier a été centré sur les effets des
métaux lourds sur les échanges gazeux et la fluorescence des chlorophylles au cours de deux
saisons : printemps et été, correspondant a deux phases physiologiques importantes, formation

de nouveaux organes et production d’assimilats pour une mise en réserve.

Au cours de cette étude, nous avons pu observer que des concentrations élevées de métaux
lourds induisent une baisse significative de la photosynthése nette chez les plants en
croissance dans le premier bassin du systeme en comparaison aux autres points de mesure et

au contrdle (situé dans le ruisseau Gros Prés).

En outre une diminution de la transpiration et de la conductance stomatique a également été
observée, corrélativement a l’augmentation des concentrations en métaux lourds. Ces
réponses des Typha, macrophytes émergents, soulignent des mécanismes d'adaptation
importants développés par ces végétaux pour faire face a l'effet toxique d’une exposition aux
métaux lourds qui modifie probablement 1’absorption racinaire de I’eau et / ou son transport
(Angelov et al.,, 1993a, b ; Bazzaz et al.,, 1974 ; Becerril et al., 1988 ; Barcelo et
Poschenrieder, 1990 ; Bishnoi et al., 1993).
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Lorsque la plante est stressée, la racine et le rhizome sont soumis a un manque d’eau (Yang et
al., 2004) lie a des effets négatifs sur I'absorption d'eau et son transport qui sont aussi
dépendants de I’activité des aquaporines (canaux a eau) sensible aux métaux lourds (Barcel6
et Poschenrieder, 1990; Kasim, 2007; DiSante et al., 2010). Ce stress hydrique conduit a
une réduction de la disponibilité en eau pour les parties aériennes et a une fermeture des

stomates.

Toutefois, si la fermeture des stomates réduit I'approvisionnement en CO, atmosphérique
conduisant a une diminution de la photosynthese nette (A) (Hopkins, 1999), dautres
parametres physiologiques sont susceptibles de réduire l'activité photosynthétique tels que les
contenus en chlorophylle, la photochimie et les activités enzymatiques associées au
métabolisme carboné. Ainsi, I'activité photosynthétique peut étre diminuée par la réduction de
la concentration en chlorophylle des feuilles (Pezeshki , 2001), comme cela a été observé
chez les plants fortement exposés aux métaux lourds du systéme de lagunage d’Etueffont .
Ces effets sur la teneur en chlorophylles dans les feuilles de Typha latifolia sont en accord
avec les réponses de différentes espéces soumises au stress métallique (Godbold, 1984; Rai
et al., 1991; Hussain et al., 1991; Vangronsveld & Clijsters 1992; Kahle 1993; Krupa et
al., 1993a, b; Kalavrouziotis et al., 2007).

Pendant la campagne de suivi, la photosynthese nette (Pn), la conductance stomatique (gs) et
la transpiration, mesurée sur les feuilles de Typha latifolia, ont diminué avec I’augmentation
progressive de I'exposition aux métaux lourds dans les quatre bassins interconnectés
d’Etueffont. Les effets les plus significatifs ont été observés pour les paramétres
photosynthése nette (Pn) et conductance stomatique (gs), comparativement aux variations de
Ci entre les différents plants en croissance dans les bassins et sur le site de contrdle.

L'absence d’une relation linéaire entre 1'exposition aux métaux lourds et les variations de Ci
suggere un effet direct de la contrainte métallique sur I'assimilation du carbone en plus de son
effet sur gs, dans la mesure ou les % de réduction de Gs et de Pn varient dans les mémes
proportions, (cf formule simplifiee Ci = Ca — Pn/Gg: si Gs seul diminue, Ci diminue ; si Pn et
Gs diminuent ensemble, Ci reste constant ou augmente, comme cela se produit en cas de
stress hydrique sur les especes non hydrophytes car P tend vers O et la plante passe en
respiration pour survivre). L’accumulation des métaux lourds dans les cellules du mésophylle

peut inhiber ditrectement I'assimilation du carbone, ce qui entraine une augmentation de la
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concentration en CO; interne, et enfin, par effet rétroactif, réduit la conductance stomatique
(Maxwell and Johnson, 2000). Enfin, on ne sait rien sur 1’action des métaux lourds sur les
enzymes participant & la solubilisation du CO, (anhydrases carboniques dont on sait depuis

peu qu’elles existent sous 3 formes, pariétales, cytotoxiques et chloroplastiques)

Conclusions

L'élimination des éléments toxiques via le processus de bioaccumulation dans les tissus de
macrophytes aquatiques a été étudiée au printemps et en été dans les quatre lagunes

interconnectées du systéme de lagunage d’Etueffont.

Les concentrations dans le sédiment, les parties racinaires et aériennes de T. latifolia ont été

analysees.

Les résultats démontrent que les systemes de lagunages artificiels tels que celui construit
a Etueffont peuvent traiter efficacement les lixiviats issus d’une décharge d’ordures
ménageres pour obtenir des effluents de haute qualité environnementale qui peuvent

étre rejetés dans I'environnement sans danger pour les eaux de surface et souterraines.

Les concentrations des métaux eétudiés dans les différents tissus de T. latifolia sont
généralement plus élevées dans les parties racinaires que dans les parties aériennes, ce qui

implique une faible mobilité des métaux lourds.

T. latifolia est une espéce tolérante vis a vis des fortes concentrations en éléments
potentiellement phytotoxiques présents dans les lixiviats et accumulés dans les sédiments du

systéme de lagunage d’Etueffont.

Cependant, les concentrations élevées de métaux lourds observées dans les sediments du
premier bassin du systéme de lagunage de la station peuvent atteindre le seuil de tolérance de
cette espéce. Le stress lié a ces fortes concentrations induit une modifification des
caractéristiques photosynthétiques et conduit a des réductions de croissance des macrophytes

(comparativement a ceux poussant dans la quatrieme et derniére lagune du systeme).
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Chapitre 6 Les effets des métaux lourds sur les échanges gazeux et la fluorescence des
chlorophylles dans Typha latifolia

Une gestion prudente, avec la récolte des parties aériennes de la plante avant la sénescence a
la fin de la saison de croissance (fin de I'été) est préconisée afin d’éviter le retour des métaux
lourds accumulés vers le sédiment par une dégradation des parties aériennes sénescentes a

[’automne.

La surveillance en continu & long terme associée a des études complémentaires sur les
macrophytes en croissance dans les quatre bassins interconnectés du systeme de lagunage
d’Etueffont sera nécessaire si I'on veut obtenir un apergu des variations saisonniéres et

annuelles de bioaccumulation des métaux lourds et métalloides de T. latifolia.
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Chapitre 7 Etude des microorganismes de la décharge d’Etueffont : apport de la cytométrie en flux

7.1 Introduction

La cytométrie en flux est une technique qui permet de mesurer a grande vitesse les multiples
propriétés de particules individuelles en suspension (cellules, microorganismes, virus...) dans
un courant de fluide a travers un faisceau laser. La cytométrie en flux est devenue de plus en
plus populaire parmi les limnologues et biologistes pour des études en laboratoire et sur le
terrain. La cytométrie en flux est en particulier un moyen ideal pour identifier, recenser et
estimer les densités cellulaires et les proportions relatives des organismes en suspension du

phytoplancton et du picoplancton.
Pourquoi utiliser la cytométrie ?
* Analyse multiparamétrique a I’échelle individuelle
* Analyses rapides (plusieurs dizaines de milliers de particules analysées
par seconde)
- Permet d’analyser un grand nombre de cellules
- Résultats statistiques robustes et représentatifs
* Données quantitatives (corrélation avec d’autres données biochimiques)
» Mesures en temps réel, échantillon frais ou fixé
* Classes de taille et abondance cellulaire
» Marqueurs uniques :
- naturels (chlorophylle, autres pigments autofluorescents)
- induits (coloration) fluorochromes (structure, physiologie, viabilité)

* Tri (post-analyses, cultures) : isolement de populations d’intérét (méthode non destructive ;

pas d’altération des cellules).

Le terme plancton a été défini scientifiguement pour la premiére fois par Hensen (1887) afin
de permettre la caractérisation de I'ensemble des organismes vivants, animaux et végétaux,
qui flottent dans les eaux. Bien que certains organismes planctoniques puissent atteindre des

tailles importantes, comme les méduses, la tres grande majorité du plancton est tellement

178



Chapitre 7 Etude des microorganismes de la décharge d’Etueffont : apport de la cytométrie en flux

petite que l'utilisation d'un microscope devient essentielle pour en faire I'observation. Ces
organismes planctoniques peuvent étre caractérisés en se basant sur leur réle fonctionnel dans
I'écosystéme, ou encore selon des critéres génétiques, taxonomiques (Stockner et Antia
1986) ou de taille (Sieburth et al. 1978).

Le phytoplancton est composé de I’ensemble du plancton végétal, c'est-a-dire des
microorganismes photosynthétiques (Jeffrey et al., 1997) dérivant dans les masses d’eau. Il
s’agit de cellules, colonies ou filaments dont les mouvements dépendent essentiellement de
ceux de I’environnement aquatique et/ou qui sont mobiles mais dont les déplacements sont
relativement restreints dans la masse d’eau. Il existe deux types de phytoplancton selon la
présence ou non d’un noyau cellulaire (respectivement eucaryote et procaryote), appartenant
aux domaines taxonomiques Eukarya et Bactérie, respectivement. Les principaux groupes
sont déterminés par des criteres morphologiques, cytologiques, génétiques, biochimiques et
reproductifs. On distingue cependant plusieurs groupes principaux qui sont généralement
considérés dans les études de la dynamique phytoplanctonique (liste non exhaustive) :
Cyanobactéries, Chlorophytes, Xanthophycées, Chrysophycées, Diatomées
(Bacillariophycées), les Cryptophytes, les Dinoflagellés et les Euglenophytes. Une autre
classification, selon la taille, se superpose a la précédente : le picoplancton (de 0,2 a 2 um), le
nanoplancton (de 2 a 20 um) et le microplancton (de 20 a 200 um). Le phytoplancton est un
groupe polyphylétique trés diversifié comptant plus de 15000 espéces décrites (Thyssen
2008) dont 4000 marines (Simon et al., 2009) et dont la majorité est probablement toujours
non décrite, spécialement au sein du pico- et nanoplancton (Simon et al., 2009).

Les microorganismes phytoplanctoniques, a la fois procaryotes et eucaryotes, sont
responsables d'environ 45% de la photosynthese globale annuelle, et la structure de leur
communauté joue un role clé dans le lien entre les cycles biogéochimiques et trophiques et la

dynamique du réseau.

Les micro-organismes aquatiques forment, par leurs interactions multiples, un réseau
trophique microbien extrémement complexe. Ce réseau est composé, notamment, de la boucle
microbienne, c’est-a-dire de bactéries hétérotrophes, qui utilisent la matiére organique
dissoute, et de protistes phagotrophes, qui consomment les bactéries. L’équipe du laboratoire
de biologie des protistes ("Laboratoire de biologie des protistes” CNRS-Université Clermont
2) a mis en évidence que la boucle microbienne accroit la productivité des milieux en

transférant une part significative de la production picoplanctonique vers les niveaux
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trophiques supérieurs. Ces conclusions se démarquent de I’hypothése classique, qui attribue la
quasi-totalité du flux de matiére a la voie photosynthétique (phytoplancton — zooplancton —

poissons) (Venteld et al., 2002).

Le zooplancton joue un réle important dans la chaine alimentaire des lacs d'eau douce, servant
de lien entre les niveaux trophiques inférieurs (phyto-, protozooplankton) et supérieur
(poisson). La pression dalimentation sélective par différentes larves de poissons
planctonophages est I'un des facteurs les plus importants qui faconnent les communautés de
zooplancton, affectant la structure, I'abondance et la biomasse des différents groupes
d'organismes (Jeppesen et al., 1992). Ainsi, I’aptitude des organismes du zooplancton a
utiliser des proies au niveau du phytoplancton et / ou de différents groupes de protistes, ainsi
que la pertinence du zooplancton comme nourriture pour les poissons déterminent I'efficacité

de la matiére et de la transformation de I'énergie par le biais de la chaine alimentaire.

Lorsque le phytoplancton ne peut pas étre brouté par les métazoaires, il entre dans la boucle
microbienne moins efficace qui est médiée par des bactéries et des protistes. En conséquence,
les protistes planctoniques font actuellement I'objet d'un examen plus approfondi dans les

études du réseau alimentaire aquatique.

7.2 Matériel & méthodes

Afin de suivre 1’évolution a long terme des lixiviats du systéme de lagunage, deux campagnes

d’analyses physico-chimiques ont été réalisées sur le terrain (avril - novembre 2014).

- une serie de prélevements d’eau, en sortie de réseaux de collecte et directement dans les
lagunes : trois prélevements ont été effectués dans chaque lagune, soit en amont, au milieu et
en aval (comme indiqué dans les chapitres 3 et 5). Les échantillons sont conservés dans des
flacons de 2 ml placés & - 80c jusqu’au moment de I’analyse. Les points d’échantillonnage

de I’eau souterraine sont ceux indiqués chapitre 5.
7.2.1 Etude des parametres biotiques
7.2.1.1 Prélévement et conservation des échantillons d’eau des lagunes

La collecte des échantillons pour I’étude de la communauté phytoplanctonique, ciliaires et des

assemblages bactériens a été effectuée par une bouteille fermante de 1 litre pour les
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¢chantillons  prélevés a la  surface et a  Dinterface cau-sédiment.
- Les échantillons destinés a 1’analyse des procaryotes hétérotrophes et des populations
ultraphytoplanctoniques ont été fixés par le formol boraté a un pH de ’ordre de 7,2 (1,8 ml
d’eau brute + 0,2 ml de formol boraté) et conservés immédiatement dans 1’azote liquide. Au
laboratoire, ces eéchantillons sont conservés dans chambre froide a -80 °C.
-Les échantillons destinés a 1’analyse du microphytoplancton et des ciliés ont été fixés par le
lugol (4%) (Bourrely, 1985). Les prélévements sont conservés a 1’obscurité dans une

solution a 5% de formol tamponné (Rose, 1933) et placés a 4 °C.
7.2.1.2 Détermination et comptage du microphytoplancton et des ciliés

Au laboratoire un aliquote de chaque échantillon (20 ml) est sédimenté dans une cuve de
sédimentation pendant 24 h (Figure 7.1). L’identification et 1’énumération des ciliés et du
microphytoplancton ainsi que I’estimation de 1’abondance des différents groupes algaux ont
¢té réalisées a I’aide d’un microscope a phase inversée (Figure. 7.2) en se basant sur la
méthode d’Utermoéhl (1958) (Figure 7.3). Les ciliés sont identifiés selon leurs
caractéristiques morphologiques spécifiques, et en se basant sur les clés de détermination
spécifiques ((Alder, 1999), (Petz, 1999); (Struder-Kypke and Montagnes, 2002)).
L’identification des différents taxons microphytoplanctoniques a été réalisée grace aux clés de
détermination de Balech (1959) et Tomas et al (1996). La procédure de I’identification et du
comptage des espéces ciliaires et microphytoplanctoniques est détaillée au niveau de la

Figure7.4. La densité ciliaire et microphytoplanctonique est exprimée en cellules I

A

Figure 7.1: procédure de sédimentation Figure 7.2: deux cuves de sédimentation de 20 et 10 ml
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Figure 7.3: microscope inversé de type Leica Figure 7.4: méthode de comptage d’Uthermaohl

7.2.1.3 Identification des procaryotes hétérotrophes et des populations
ultraphytoplanctoniques par cytométrie en flux

7.2.1.3.a. Détermination et comptage des procaryotes hétérotrophes

Pour la premiére fois dans le monde, des échantillons d'eau issus d’une décharge d’ordures
ménageres ont été analysés par cytometrie en flux. Les expériences ont été réalisées a la plate-
forme régionale de cytométrie en flux pour la microbiologie (PRECYM,
https://precym.mio.univ-amu.fr) a I’Institut Méditerranéen d'Océanologie (MOI) de Marseille,
en utilisant un cytometre en flux FACS Calibur (Becton Dickinson). Les échantillons ont été
décongelés a température ambiante et homogénéisés afin d’étre préparés pour 1’analyse. Pour
déterminer 1’abondance relative entre procaryotes hétérotrophes et  pico-nanoplancton
autotrophes, des sous-échantillons (1,8 cm®) ont été immédiatement fixés aprés
I'échantillonnage avec 0,2 cm® de formol boraté & 20% (p/v) & un pH de I’ordre de 7, et
conservés dans 1’azote liquide. Au laboratoire, ces échantillons sont conservés dans une
chambre froide a -80 °C, puis placés dans la glace carbonique pendant le transfert a I'Institut
Méditerranéen d'Océanologie (MIO) de Marseille, (plate-forme régionale de cytomeétrie en
flux pour la microbiologie ; PRECY M, https://precym.mio.univ-amu.fr). Les échantillons ont
été décongelés a température ambiante, homogénéisé et directement analysés pour 1’étude du
pico et nanophytoplancton. Pour les analyses des procaryotes hétérotrophes, un sous-
échantillon de 300 mm? a été incubé pendant 15 min dans le noir avec 10 mm?® d’une solution
de SybrGreen (Sigma, solution commerciale diluée 1000 fois) pour marquer les acides
nucléiques et distinguer sans ambiguité les procaryotes hétérotrophes (fluorescence verte) des

particules inorganiques, des détritus et des molécules d’ADN libre (Marie et al, 2000). Le
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SybrGreen est largement utilisé pour marquer les acides nucléiques des bactéries aquatiques
et en particulier des bactéries marines (Lebaron et al, 1998). Il représente un colorant de
choix en raison de son rendement de fluorescence élevé lorsqu'il est lié a des acides

nucléiques (http://www.invitrogen.com). Les données ont été analysées avec le logiciel

SUMMIT (DAKO). Des groupes ont été définis sur la base des propriétés optiques des
cellules en relation avec la diffusion et la fluorescence. De petites cellules autotrophes
potentiellement imbriquées avec des procaryotes hétérotrophes, ont été éliminées apres avoir

été identifiées par leur fluorescence rouge.

7.2.1.3.b. Détermination et comptage des populations ultraphytoplanctoniques

Les populations ultraphytoplanctoniques autofluorescentes, ont été détectées directement par
cytometrie sans marquage préalable grace a leurs pigments photosynthétiques. La
fluorescence rouge (668-734 nm) est la principale bande d’émission de la chlorophylle-a. La
fluorescence orange (601-668 nm) permet de distinguer les particules contenant des pigments
accessoires tels que les phycobilines (phycocyanines) contenus dans les cyanobactéries et les
cryptophytes. La fluorescence jaune/vert (536-601 nm) permet de distinguer les particules
contenant des phycoérythrines également contenues dans les cyanobactéries et les
cryptophytes. 490 ul de chaque échantillon d’eau décongelée ont été prélevés, 10 pl d’une
solution de billes (2 um) et 50 pul de solution de billes (TC) pour le contrdle de I’instrument et
le traitement des données ont été ajoutés. Aprés homogénéisation grace a un vortex,

I’échantillon a été analysé par le cytometre analyseur FACS Calibur.

7.2.1.4. Concentration des populations de procaryotes hétérotrophes et ultraphytoplanctoniques

Le cytometre en flux FACS Calibur (Becton Dickinson) ne permet pas d’accéder directement
a la concentration des cellules (nombre de cellules par ml) car le débit n’est pas contrélé par
un systéme calibré. I faut donc calculer le débit de I’instrument et pour cela des pesées
doivent étre réalisées avant et apres une analyse de 3 min. La moyenne des trois pesées est
ensuite convertie en volume. Pour cela, un volume connu d’échantillon (par exemple 1ml) est
pesé de maniére a déterminer sa masse volumique. Cette démarche permet ensuite de

déterminer le débit, c'est-a-dire le volume analyse par unité de temps.

Le débit d’analyse du cytométre est déterminé chaque jour
Débit (ul s*) = P2 x 10%/ (P1 x 180)

P1: masse volumique de 1 ml d’échantillon (mg)
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P2 : masse prélevée pendant 3 min (mg)

Le volume analysé (ul) par I’appareil est alors déterminé

V=Débitx T

T : temps d’analyse (s)

La concentration cellulaire C (cell mI™) des populations de procaryotes hétérotrophes et

ultraphytoplanctoniques est alors calculée de la fagon suivante :

C = (N x F dilution x1000)/ V

N : nombre d’événements comptés

V : volume analysé (ul)

F dilution : facteur de dilution (tenant compte de la dilution par le formol boraté (0,2 ml dans

1,8 ml), ainsi que 1’ajout de la suspension de billes (60 pl dans 490 pl)
F dilution = (550/ 490) x (2/1,8)= 1,25
7.2.2.4 Principe du fonctionnement du cytomeétre en flux
Le cytometre en flux se compose de trois parties :
Partie fluidique
Partie optique

Partie électronique et informatique

Pour certains appareils, il existe en plus une fonction de tri
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Miroirs
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Figure 7.5: principe de fonctionnement du cytometre en flux.

Les cellules en suspension dans un échantillon sont injectées au cceur d’un flux laminaire créé

par un liquide de gain.

Ce liquide entraine les cellules les unes a la suite des autres vers une chambre d’analyse

(chambre de flux).

Les particules sont interceptées par un faisceau de lumicre durant une période ne de I’ordre

de la microseconde.

L’interaction de la cellule avec le faisceau laser génere des signaux de diffusion et de

fluorescence

La lumiere diffusée par la cellule peut étre recueillie dans L’axe de la lumiére incidente :

diffusion aux petits angles (liée a la taille de la cellule).

Entre 8° et 90° de I’axe de la lumicre incidente : diffusion aux grands angles ou diffusion

orthogonale (liée a la granulosité et la structure de la cellule).

Sous D’effet de I’excitation du laser, les cellules peuvent étre le siege d’émission de

fluorescence par des pigments naturels ou des marqueurs artificiels, collectés par des
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photomultiplicateurs qui convertissent les signaux optiques en signaux électriques, ensuite

numeérisés et mémorisés dans une base de données appropriée.

Les résultats seront présentés sous forme de cytogrammes (représentation d’un signal en

fonction d’un autre) ou d’histogrammes (signal représenté en fonction sa fréquence).

7.2.1.5 Les assemblages des procaryotes hétérotrophes

Marquage artificiel du contenu cellulaire en acides nucléiques par un fluorochrome :

DAPI (Kleinsteuber et al., 2006)

SYBER Green I, II, Il (Marie et al., 1997)

Deux groupes de procaryotes qui différent par leur contenu en acides nucléiques :

HNA = Groupe a fort contenu en acides nucléiques (actifs).

LNA = Groupe a faible contenu en acide nucléiques (dormants).

Cette technique ne permet d’accéder ni a I’espece ni au genre.

7.2.1.6 Les assemblages autotrophes

La caractéristique fonctionnelle de base utilisée pour décrire les assemblages microbiens

autotrophes est la chlorophylle, pigment photosynthétique majeur autofluorescent.

Les populations mixtes peuvent étre détectées et discriminées dans un méme échantillon grace
aux propriétés optiques des cellules (taille, volume, forme indice de réfraction) et a leur

composition pigmentaire.

7.2.1.7 Acquisition et traitement des données cytometriques

Les signaux optiques associés aux différentes longueurs d’onde de fluorescence naturelle ou
artificielle, fonction de la sonde fluorescente, du type de pigment photosynthétiques et de la
longueur d’onde d’excitation du laser utilisé, sont séparés par des filtres optiques, puis
collectés par des photomultiplicateurs, convertis en signau électriques, amplifiés, numérisés,
traités et stockés dans un ordinateur. Un logiciel Summit (Dako) est utilisé pour le calcul des

données statistiques associées aux distributions des signaux mesurés. Les résultats sont
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représentés sous la forme d’histogrammes (1 signal représenté en fonction de sa fréquence de
détection) ou de cytogrammes (nuage de points représentant 2 signaux générés par une méme
cellule) permettant d’identifier, d’énumérer et de discriminer les sous-populations des
procaryotes hétérotrophes et d’ultraphytoplanctons. La distinction entre les différents groupes
cellulaires détectés sur les cytogrammes se fait en tracant des fenétres qui limitent les

différents sous-groupes.
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Figure 7.6: cytogrammes typiques de la résolution des groupes de cellules ultraphytoplanctoniques

(A et B) et des cellules procaryotes hétérotrophes (C) . u.a : unité arbitraire.
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Photo 7.1: cytometre analyseur trieur MoFlo DAKO

Photo 7.2 : cytometre en flux de type FACS Calibur (Becton Dickinson)

Analyses statistiques

Les paramétres de variabilité entre les sites (lagunes, les décharges et les piézomeétres) et les
mois (avril et novembre) ont été évalués par une analyse de variance a une voie (ANOVA).
Une analyse de redondance (RDA) a été réalisée pour définir les effets structurants des sites
d'échantillonnage, les périodes de prélevement ainsi que certains parameétres physiques
(Température, pH et conductivité) et chimiques (DCO, DBOS5, nitrates, nitrites, azote
Kjeldahl, phosphore, fluorures, arsenic, cadmium, chrome, cuivre) sur les procaryotes
hétérotrophes (HP) et ’abondance de 1’ultraphytoplancton. Les abondances cellulaires ont été

normalisées avant l'analyse. Les analyses statistiques sont réalisées sur le logiciel R 2.15.0 (R

189



Chapitre 7 Etude des microorganismes de la décharge d’Etueffont : apport de la cytométrie en flux

Développement Core Team 2012) avec ‘“Vegan’’ (Oksanen et al., 2011) and ‘‘Pgirmess’’
(Giraudoux, 2012) packages.

7.3 Résultats
7.3.1 Les conditions environnementales (tableau 7.1)

La température de I'eau varie de fagon significative entre les sites de prélevement (ANOVA, F
= 8.49, p < 0.001), mais pas entre les mois. Les plus importantes valeurs de température de
I'eau ont été enregistrées dans les lagunes. Le pH varie de facon significative d'avril a
novembre (ANOVA, F = 9.73, p = 0.001) mais pas entre les sites. Les valeurs de pH plus
importantes ont été détectées en avril. La conductivité varie de facon significative entre les
sites (ANOVA, F = 111.37, p < 0.001), mais pas entre les mois. Les valeurs de conductivité
les plus importantes ont été enregistrées dans des décharges et les lagunes.

La DCO varie de fagon significative entre les sites (ANOVA, F = 16.87, p < 0.001), mais pas
entre les mois. Les valeurs les plus importantes de DCO ont été détectées dans les décharges.
Le DBOS5 varie de facon significative entre les sites (ANOVA, F = 5.76, p = 0.005), mais pas
entre les mois. Les valeurs les plus importantes de DBO5 ont été enregistrées dans les
lagunes. La concentration en nitrate varie de fagon significative entre les sites (ANOVA, F =
20.41, p < 0.001), mais pas entre les mois. Les valeurs les plus importantes ont été observées
dans les décharges et les lagunes. La concentration en nitrite varie de fagon significative entre
les sites (ANOVA, F =29.65, p < 0.001), et d'avril a novembre (ANOVA, F =5.36, p = 0.02).
Les valeurs les plus importantes ont été enregistrées en novembre dans les décharges et les
lagunes. La concentration en azote Kjeldahl varie de fagon significative entre les sites
(ANOVA, F = 35.27, p < 0.001), mais pas entre les mois. Les valeurs les plus importantes ont
été détectées dans les décharges et les lagunes. La concentration en phosphore ne varie pas
significativement entre les sites ou entre les mois. La concentration en fluorures varie de
facon significative entre les sites (ANOVA, F = 27.51, p < 0.001), mais pas entre les mois.
Les valeurs les plus importantes ont été enregistrées dans les décharges et les piézometres.
Les concentrations en arsenic, cuivre, et cadmium ne varient pas significativement entre les
sites ou entre les mois (ANOVA, p > 0.5). Seules les valeurs concernant le chrome varient de
facon significative entre les sites (ANOVA, F = 4.02, p=0.02), les valeurs les plus

importantes ont été détectées dans les décharges.
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7.3.2 Procaryotes hétérotrophes

Les procaryotes hétérotrophes (HP) ont été définis en cing groupes distincts en lien avec
I’intensité de leur fluorescence (contenu en acides nucléiques) et I’intensité de la diffusion a
90° (structure, granulosité) : les groupes LNAL, LNA2 et LNA3 avec de faibles contenus en
acides nucléiques (LNA : low nucleic acid content), les groupes HNAlet HNA2 présentant de
forts contenus en acides nucléiques (HNA : high nucleic acid content) (Figure7.7). Dans les
échantillons prélevés dans les piézometres, le groupe LNA3 contient des cellules dont le
signal de taille (diffusion aux petits angles) est supérieur a celui des billes de 2 um, ce qui les
classerait dans les nanohétérotrophes. L’abondance des procaryotes hétérotrophes variait de

2,71 10° 44,16 10’ cellules cm™ (tableaux 7.2 et 7.3).

Une différence significative dans 1’abondance des procaryotes hétérotrophes a été enregistrée
entre les sites de prélevement (analyse de redondance (RDA), F = 6.52, p < 0.001). Cette
variabilité spatiale explique 22,48% des changements dans 1’abondance des procaryotes
hétérotrophes avec I'axe 1 RDA supportant un effet significatif sur cette variabilité (p < 0.05;
Figure 7.8).

Les groupes HNA1, HNA2 et LNA2 montrent des scores de RDA proches de 0, indiquant une
distribution similaire sur tous les sites d’échantillonnages. Une association claire a été
observée entre LNAL et les lagunes. Le groupe LNA3 se démarque clairement avec un axel
RDA négatif, et apparait associé avec les piézometres du fait de la présence des
nanohétérotrophes dans les échantillons prélevés dans les piézometres.

L’abondance des procaryotes hétérotrophes subit également un changement significatif selon
les périodes de prélevement (RDA, F = 5.97, p = 0.001). La variabilité temporelle explique
11,5% de changements dans 1’abondance des procaryotes hétérotrophes avec les axes RDA
let 2 qui supportent un effet significatif sur cette variabilité (p < 0.05; Figure 7.9). Les
groupes HNA1 et HNA2 semblent étre associés a l'observation du mois d’avril. Le groupe
LNA 2 semble étre lié¢ a I'observation de novembre. LNA1, LNA3 et les autres nano-

hétérotrophes ont été associés a la fois aux observations des mois avril et de novembre.

Des corrélations significatives ont été trouvées entre les abondances des procaryotes
hétérotrophes (HP) et les variables physico-chimiques telles que le pH (RDA, F = 6.89, p <
0.001) et les concentrations en fluorure (RDA, F = 4.91, p = 0.008). Les fluctuations
physicochimiques expliquent 22.36 % des changements dans I'abondance des procaryotes
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hétérotrophes avec seulement I’axe 1 RDA qui soutient un effet significatif sur la variabilité
de I'abondance des procaryotes hétérotrophes (p < 0.05; Figure 7.10). Les groupes HNA1 et
HNAZ2 ont des axes RDA 1 et 2 négatifs et sont donc associés a des valeurs de pH élevées. Le
groupe LNAL avec un axe RDA 1 négatif et un axe RDA 2 positif est donc associé a des
concentrations élevees en fluorure. Les groupes procaryotes hétérotrophes restants montrent
des scores RDA proches de 0 et ne semblent pas présenter une caractéristique spécifique en

fonction des conditions environnementales.

Dans la présente étude, la concentration en procaryotes hétérotrophes (HP) variait entre
9,25E+04 et 2,59E+06 cell. cm™ (tableau 7.2) dans la lagune 1 ; 9,03E+04 et 4,53E+05 cell.
cm dans la lagune 2 ; 1,30E+05 et 7,13E+05 cell.cm™ dans la lagune 3. Les valeurs en aval

de la lagune 4 étaient comprises entre 1,04 E+05 et 5,27 E+05 cell. cm™en avril 2014.

En novembre 2014 (tableau 7.3), la concentration des HP variait entre 3,62E+02 et 1,21
E+06 cell.cm™ dans la lagune 1, entre 1,18 E+02 et 1,54E+05 cell. cm™ en aval de la lagune
2 : 4,72E+02 et 2,24E+06 cell.cm™ dans la lagune 3 et 1,75 E+04 et 4,49E+06 cell.cm™ dans

la lagune 4.

La concentration des HP dans le nouveau casier NC, Gros Pré GP et Mont Bonnet MB a
montré une diminution progressive des cellules hétérotrophes en avril et novembre 2014
(tableau 7.2 et 7.3).

Les abondances cellulaires les plus élevées du groupe HNA2 ont été enregistrées en avril
2014 dans PZ 9 et PZ 90 (8,40E+04 cell. cm™®) et dans PZ30 5,81E+04 cell. cm,
L’abondance cellulaire la plus ¢levée du groupe LNA2 était de 9,59 E+05 cell. cm™ dans PZ

9 en novembre 2014.

Les abondances cellulaires du groupe HNAL dans tous les piézometres étaient comprises
entre 6,54E+04 et 1,23E+07 cell.cm™ en avril 2014 et entre 6,85E+02 et 1,58E+05 cell. cm™
en novembre 2014. Les abondances cellulaires du groupe HNAZ2 variaient entre 6,93E+04 et
7,62E+06 cell.cm™ en avril 2014, et entre 2,40E+03 et 3,25E+05 cell.cm™ cell. cm™ en

novembre 2014.
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7.3.3 Ultraphytoplancton

Six groupes d’ultraphytoplanctons ont été définis par cytométrie en flux dans les différents
sites d'études (nanoeucaryotes 1 (NE1); picoeucaryotes (PE); nanoeukaryotes 2 (NE2);
nanoeukaryotes 3 (NE3); nano-cyanobactéries 1 (NC1); nano-cyanobactérie 2 (NC2)) (Figure
7.11).

La meilleure résolution de ces différents groupes a été réalisée a partir de leurs propriétés de
fluorescence rouge et orange. En I'absence d'identification au niveau de I'espéce, des groupes
de cellules sont mentionnés par I'étiquette de leur région frontiére. Les nano eucaryotes
présentent une forte fluorescence rouge et une faible fluorescence orange, avec un signal de
taille supérieure & 2 um (par référence a la taille des billes). Les picoeucaryotes ont des
signaux de fluorescence rouge et orange faibles et un signal de taille inférieur a celui des
billes de 2 pm. L’abondance de ’ultra phytoplancton variait de 1,6310* & 8,94 10° cell. cm™
(Tableaux 7.4 et 7.5). Une différence significative dans I'abondance de 1’ultra phytoplancton a
été enregistré entre les sites de prélevement (analyse de redondance (RDA), F = 7.16, p <
0.001). Cette variabilité spatiale explique 27.39 % des changements dans 1’abondance des
groupes ultraphytoplanctoniques avec seul axe 1 RDA qui soutient un effet significatif sur
cette variabilité (p < 0.05; Figure 7.12). Les groupes NE1, NE2, NE3 et PE montrent des
scores RDA similaires avec des lagunes indicatives d’une distribution proche. Les groupes
NC1 et NC2 se détachent nettement avec un axe 1 RDA positifs et semblent étre encore
associes a des piézometres ou ces groupes sont particulierement présents. Les décharges

semblent impliquer tous les groupes d'ultraphytoplancton.

L’abondance de I’ultra phytoplancton subit également un changement significatif selon les
mois de prélevement (RDA, F = 7.87, p = 0.001). La variabilité temporelle explique 16,81%
des changements dans l'abondance de I’ultraphytoplancton avec les axes RDA 1 et 2
supportant un effet significatif sur cette variabilité (p < 0.05; Figure 7.13). Le groupe NC1
semble étre associé a I'observation d’avril. NC2 semble liée a l'observation de novembre. Les
groupes NE1, NE2, NE3 et PE étaient liés a la fois aux observations des mois d’avril et de
novembre. Les seules corrélations significatives trouvées sont entre 1’abondance
d’ultraphytoplancton et des parametres physiques tels que la température (RDA, F =8.04, p =
0.001) et le pH (RDA, F =6.91, p = 0.001). Les fluctuations physiques expliquent 29,95% des
changements dans 1'abondance de I’ultraphytoplancton avec les axes 1 et 2 RDA qui

soutiennent un effet significatif sur la variabilité de 1’abondance de 'ultraphytoplancton (p <
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0.05; Figure 7.14). Le groupe NC1 présente des axes 1 et 2 RDA négatifs, il est donc associé
a des valeurs élevées de pH. Les groupes NE1, NE2, NE3 et PE présentent un axel RDA
négatif et un axe2 RDA positif et sont donc associés a des valeurs élevées de température. Le
groupe NC2 fait clairement ressortir un axel RDA positif et semble étre lieé a de faibles

valeurs de pH et de température.

L’abondance des nanoeucaryotes (NE) est ¢levée durant la période d’échantillonnage du mois
d’avril puis diminue en novembre. La densité la plus élevée de (NE) est observée pendant la
période d’avril 2014 au niveau de la lagune 3, avec une valeur de 5,54E+04 cell. cm™. Les
picoeucaryotes (PE) sont présents dans les lagunes pendant toute la période de notre étude. Le
maximum d’abondance est enregistré dans la lagune 3 amont avec 6,86E+04 cell. cm™ en
avril 2014. La densité la plus faible en PE est enregistrée au mois de novembre avec 9,21
E+03 cell.cm™ dans la lagune 3 (Tableau 7.4). Dans les NC, SC, AD, MB et GP la valeur de
PE la plus faible est de I’ordre de 7,99E+02 cell. cm™ observée au niveau de la neaveau casier
en novembre (tableau 7.4). Pour tous les piézometres la densité la plus faible des PE est
enregistrée au PZ6 avec 3,65E+02 cell.cm™ en avril et 2,31E+03 cell. cm™ pour PZ9 en
novembre 2014. La densité la plus fort de PE est enregistrée dans PZ110 avec 8,31E+02
cell.em™ en avril et 6,12 E+03 cell.cm™ dans PZ7 en novembre (Tableaux 7.4 et 7.5).
L’abondance des nanocyanobactéries est comprise entre 3,77E+03 et 1,09E+05 cell.cm™
dans les lagunes durant le mois d’avril, et entre 3,37E+02 et 2,64E+06 cell. cm™ en

novembre.
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Tableau 7.1 Les parameétres environnementaux enregistrés dans les différents sites en avril et

novembre 2014.

Stations | Mo | DCO | DBO5 | (NO3) | (NO2) | AzK | PT Fl Ar cd [chr |cu [T pH | C
mg/l | mg/l | mg/l | mg/l | mg/l | ug/l mg/l | pg/l | ug/l | pe/l | pe/l | °C uS/cm
L1Am | A | 192 |8 13 6,54 | 77,7 | 0,59 017 | 224 |29 |[365 |48 | 17,5 | 845 | 1919
L1 M A |78 |3 14 7,87 | 453 | 0,28 0,16 | 9,9 1,8 | 103 |45 | 16,7 | 839 | 1564
L1 Av A | 174 | 40 15 543 | 41,4 | 0,84 0,16 | 9,9 1,4 |63 15,4 | 17,5 | 8,48 | 1047
L2Am | A |43 |31 8,3 875 |64 |015 0,16 | 4 1,3 |46 |45 | 157 | 856 | 1030
L2 Av A | 107 |12 11 066 |83 |031 0,16 | 4 1,6 |41 |45 | 199 | 844 | 934
13Am | A |45 |37 7,5 085 |49 |012 0,16 | 8,3 1,4 |43 56 | 158 | 8,51 | 887
L3 Av A |57 |52 5,2 342 |52 |013 0,16 | 4,5 1,5 |48 |45 | 156 | 834 | 836
L4Am | A |48 |4 2,4 334 |55 |014 0,16 | 4,5 1,5 |46 |45 | 158 | 8,18 | 815
L4 Av A |37 |34 4,3 008 |55 |02 0,16 | 4,5 1,4 |45 |45 | 164 | 7,62 | 810
NC A 205 |9 6,2 366 | 96 0,65 0,16 | 16 1,5 [539 |45 | 126 |82 | 2450
sC A |56 |2 15 14,8 | 28,9 | 0,16 0,16 | 188 |12 |46 |45 |13 8,5 | 1592
AD A |93 |3 18 7,55 | 47,3 | 0,34 0,2 26 1,6 | 146 |45 | 11,3 |87 | 2073
GP A |96 |11 - - - - - 4,5 1,4 |1 45 | 105 | 8,13 | 114
MB A | 11,1 | 1,5 - - - - - 4,5 1,5 |1 45 | 10,6 | 825 | 96
Pz2 A |38 |1 0,37 |0002 |09 |002 0,053 | 4 1,5 |15 |4 10,1 | 85 | 42
Pz3 A |15 |08 0,09 |[0,002 |09 |006 0,19 | 17 1,5 [38 |4 11,3 | 8,56 | 295
Pz4 A |15 |06 0,65 |0002 |09 |0009 |0061 |4 1,5 |15 |4 10,6 | 8,13 | 51
Pz5 A |41 |33 0,09 |[0002 |09 |0009 |021 |55 1,5 |9 4 11,4 | 7,41 | 650
Pz6 A |15 |4 0,09 |[0002 |09 |001 0,14 | 4 1,5 [ 1,5 |4 11,4 | 7,77 | 256
Pz7 A |15 |07 022 |001 |09 |005 0,17 | 106 |15 |67 19,6 | 11,8 | 8,76 | 248
Pz8 A | 128 |32 0,43 | 0,002 |09 |004 0,04 |4 1,5 [ 15 |4 10,7 | 7,5 | 159
Pz9 A | 146 | 4 0,6 007 |15 |0,02 011 | 4 1,5 [39 |4 10,1 | 8,16 | 504
Pz30 A |27 |07 3,1 0,002 | 0,9 | 0,03 0,072 | 4 1,5 | 1,5 15,6 | 10,5 | 8,24 | 343
Pz40 A |38 |11 0,87 |0002 |09 |001 0,086 | 4 1,5 |15 |4 10,3 | 7,88 | 38
Pz70 A |15 |4 1,6 0,002 | 0,9 | 0,06 011 |4 1,5 |15 |4 123 |9 179
Pz80 A |15 |4 0,11 |[0,002 |09 |0,03 0,054 | 4 1,5 [ 23 |4 10,9 | 7,64 | 85
Pz90 A | 104 | 4 015 |[002 |15 |003 0,092 | 5,3 1,5 | 4,8 55 |96 |816 | 466
Pz100 A |15 |1 0,41 | 0,002 |09 |0,09 0,081 | 8,9 1,5 [ 1,5 |4 12,2 | 7,93 | 455
Pz110 A |35 |05 2,6 001 |09 |003 0,073 | 4 1,5 | 1,5 11 | 106 | 7,91 | 412
L1 Am N |[115 |8 7,4 11 433 (0,799 | 028 |525 |1 184 | 7,2 | 13,4 | 7,48 | 1571
L1 M N |99 |37 7,3 12 32,8 | 0,12 024 |4 1 4 4 11,5 | 7,28 | 1452
L1 Av N |44 |11 1,7 23 18 0,12 0,16 | 8,2 1 4 4 11,5 | 7,49 | 968
L2 Am N |308 |32 8,7 21 15,5 | 0,12 0,16 | 7,4 1 4 4 11,1 | 7,6 | 1089
L2 Av N |308 |32 8,7 21 15,5 | 0,12 0,16 | 7,4 1 4 4 11,8 | 7,68 | 1042
L3 Am N |345 |75 14 6,8 57 | 012 0,16 | 4 1 4 4 11,1 | 7,65 | 963
L3 Av N |90 |6 9,2 7,2 66 | 0,12 0,16 | 4 1 4 4 10,8 | 7,55 | 873
L4 Am N |36 |26 3,7 7,6 24 | 012 0,16 | 4 1 4 4 10,6 | 7,53 | 736
L4 Av N [90 |3 2 7,4 3 0,12 0,16 | 4 1 4 4 10,6 | 7,25 | 714
NC N |620 |6 16 32 81,5 | 0,664 | 039 |53 1 45,7 |51 | 14,5 | 7,47 | 2054
sC N |48 |25 3,7 22 30,6 | 0,12 0,2 20,7 |1 4 4 13,2 | 7,58 | 1207
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AC N 95 3 4,9 11 44,1 | 0,13 0,31 6,8 1 8,4 4 14,4 | 7,28 | 2030
GP N 12,1 | 1,2 - - - - - 4 1 1,5 4 11,2 | 8,75 | 241
MB N 14 14 - - - - - 4 1 1,5 4 11,8 | 9,17 | 111
Pz2 N 3,2 4,4 1,7 0,009 | 0,6 0,131 0,055 | 4,5 16 | 23 15 11,5 | 7 67
Pz3 N 2,2 1,7 0,51 0,56 0,5 0,525 0,14 46,2 1,9 1,8 6,8 12,7 | 7,55 | 243
Pz4 N 1,8 0,8 3,4 0,012 | 0,6 0,019 0,04 4,5 1,7 1,6 4,5 11,8 | 7,28 | 56
Pz50 N 1,6 0,5 0,4 0,009 | 0,8 0,015 0,19 10,5 2,3 1,8 4,5 14,1 | 6,21 | 283
Pz6 N 1,7 13 0,58 0,01 0,8 0,016 0,098 | 4,5 1,9 1,4 4,5 10,7 | 6,59 | 245
Pz7 N 1,8 0,8 2,6 0,066 | 0,8 0,709 0,13 11,7 1,8 |9 71,2 | 12,6 | 6,39 | 226
Pz8 N 15 1 0,4 0,009 | 0,8 0,107 0,04 13,3 14 |54 8,4 11,3 | 6,89 | 187
Pz9 N 10,3 | 4,3 0,4 0,009 | 3,7 0,01 0,054 | 5,6 16 | 1,8 4,5 10,6 | 6,7 604
Pz30 N 2,5 15 13 0,009 | 0,7 1,73 0,04 253 | 84 | 61,7 184 | 119 | 7,51 | 317
Pz40 N 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
Pz70 N 1,4 0,9 8,1 0,016 | 0,7 0,629 0,071 | 7,6 16 | 13,3 | 52 13 6,2 167
Pz80 N 1,6 0,9 0,4 0,009 | 0,6 0,0723 | 0,04 7,6 1,8 | 21 4,5 11,2 | 6,81 | 302
Pz90 N 10,7 | 2,6 1,1 1,3 1,5 1,15 0,1 31,7 51 | 351 17,5 | 11,5 | 69 386
Pz100 N 1,6 0,9 0,54 0,009 | 0,8 0,0406 | 0,05 12,2 14 |16 4,5 13,1 | 6,58 | 486
Pz110 N 51 0,9 11 0,28 0,8 0,026 0,04 4,5 16 | 1,8 22,3 | 12,6 | 6,95 | 403
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Tableau 7.2 L'abondance des procaryotes hétérotrophes et la biomasse observé pendant du premier

préléevement, d'Avril 2014. HNA: high nucleic acid; LNA: low nucleic acid.

HNA1 HNA2 LNA1 LNA2 LNA3 TOTAL TOTAL
BIOMASS

Lagunes Cell. cm™ | Cell.cm™ | Cell.cm™ | Cell.cm® | Cell.cm™ Cell. cm? pg cm™
L1 AMONT
MILIEU 1,13E+05 9,25E+04 4,78E+05 5,10E+05 1,97E+05 1,39E+06 0,027825
AVAL 1,75E+05 1,52E+05 8,06E+05 2,59E+06 1,99E+06 5,71E+06 0,114285
L2 AMONT 1,34E+05 9,03E+04 2,22E+05 4,35E+05 2,32E+05 1,11E+06 0,022242
MILIEU - - - - - -
AVAL 1,34E+05 1,00E+05 2,17E+05 4,53E+05 2,50E+05 1,15E+06 0,023071
L3 AMONT 1,55E+05 1,42E+05 4,60E+05 1,26E+06 1,41E+06 3,42E+06 0,068498
MILIEU - - - - - -
AVAL 1,55E+05 1,30E+05 4,69E+05 7,13E+05 2,84E+05 1,75E+06 0,035011
L4 AMONT - - - - - -
MILIEU - - - - - -
AVAL 1,33E+05 1,04E+05 3,06E+05 5,27E+05 2,43E+05 1,31E+06 0,026265
Nouveau 1,75E+05 1,36E+05 3,66E+05 1,38E+06 1,58E+06 3,64E+06 0,072802
Casier
Sous-casier 9,13E+04 5,31E+04 1,02E+05 2,80E+05 1,85E+05 7,12E+05 0,014234
Ancienne 1,22E+05 8,67E+04 2,34E+05 4,89E+05 2,41E+05 1,17E+06 0,023443
Décharge
Gros Pré 1,40E+05 7,77E+04 1,36E+05 2,92E+05 2,16E+05 8,61E+05 0,017212
Mont Bonnet 1,25E+05 8,13E+04 1,76E+05 3,70E+05 2,79E+05 1,03E+06 0,020621
PIEZOMETRES
Pz2 1,17E+05 1,71E+05 1,87E+06 4,45E+06 3,12E+06 9,72E+06 0,194393
PZ3 1,23E+07 7,62E+06 5,34E+06 1,17E+07 4,71E+06 4,16E+07 0,83266
Pz4 1,37E+05 8,07E+04 7,68E+04 2,73E+05 2,42E+05 8,09E+05 0,016173
PZ50 - - - - - -
PZ6 1,59E+05 | 1,79E+05 | 2,84E+05 | 2,12E+06 | 1,99E+06 4,74E+06 0,094708
PZ7 - - - - - -
PZ8 1,40E+05 | 8,28E+04 | 1,53E+05 | 4,13E+05 | 3,65E+05 1,15E+06 0,023089
PZ9 1,64E+05 | 8,40E+04 | 3,94E+05 | 2,68E+06 | 5,29E+06 8,61E+06 0,172223
PZ30 1,38E+05 6,93E+04 2,04E+05 1,34E+06 2,44E+06 4,19E+06 0,083746
Pz40 6,54E+04 1,13E+05 1,54E+06 7,99E+06 1,15E+07 2,12E+07 0,4242
Pz70 1,68E+05 3,52E+05 5,59E+05 1,10E+06 7,56E+05 2,94E+06 0,05876
PZ80 - - - - - -
PZ90 1,41E+05 8,40E+04 4,97E+05 1,32E+06 2,07E+06 4,12E+06 0,082305
PZ100 1,49E+05 1,02E+05 3,59E+05 1,88E+06 3,04E+06 5,53E+06 0,110581
Pz110 1,25E+05 9,07E+04 6,37E+05 3,69E+06 5,44E+06 9,98E+06 0,199604
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Tableau 7.3 : L'abondance des procaryotes hétérotrophes et la biomasse observée au cours du

deuxieme échantillonnage de novembre 2014. HNA: high nucleic acid; LNA: low nucleic acid.

HNA1 HNA2 LNA1 LNA2 LNA3 TOTAL TOTAL

BIOMASS

Lagunes Cell. cm? cell. cm® cell. cm? cell.cm® cell. cm? cell.cm™ ug C cm”

L1 AMONT 1,39E+05 1,32E+05 5,96E+05 1,21E+06 1,06E+06 3,14E+06 0,062871

MILIEU 3,62E+02 5,18E+03 7,85E+04 5,53E+04 1,75E+05 | 3,15E+05 0,006292

AVAL 3,77E+04 4,20E+04 1,55E+05 6,13E+05 5,21E+05 1,37E+06 0,027383

L2 AMONT - - - - - -

MILIEU - - - - - -

AVAL 1,18E+02 4,13E+03 6,66E+04 4,67E+04 1,54E+05 2,71E+05 0,005424

L3 AMONT 4,72E+02 3,30E+03 8,14E+04 5,00E+04 1,65E+05 | 3,00E+05 0,006002

MILIEU

AVAL 2,54E+05 3,21E+05 1,31E+06 2,24E+06 2,12E+06 | 6,25E+06 0,124918

L4 AMONT - - - - - -

MILIEU - - - - - -

AVAL 1,75E+04 2,48E+05 3,90E+06 2,15E+06 4,49E+06 1,08E+07 0,216139

Nouveau 2,61E+05 2,59E+05 1,33E+06 2,57E+06 2,12E+06 6,55E+06 0,130949

Casier

Sous-casier 1,77E+05 2,11E+05 3,69E+06 3,34E+06 5,32E+06 1,27E+07 0,254799

Ancienne

Décharge 3,84E+04 3,31E+04 1,77E+05 8,26E+05 8,00E+05 1,87E+06 0,037486

Gros Pré 1,29E+05 1,62E+05 4,78E+05 0,00E+00 3,81E+06 | 4,58E+06 0,091632

Mont Bonnet 4,72E+02 2,95E+03 1,05E+05 5,26E+04 1,92E+05 | 3,54E+05 0,007077

PIEZOMETRES

PZ2 1,50E+05 3,04E+05 4,67E+05 2,49E+06 3,25E+06 | 6,65E+06 0,133066

PZ3 - - - - - -

Pz4 2,67E+04 3,25E+05 4,65E+05 4,01E+06 4,08E+06 | 8,91E+06 0,178182

PZ50 4,54E+04 3,24E+04 2,09E+05 8,88E+05 9,11E+05 2,09E+06 0,041707

PZ6 1,43E+05 2,83E+05 3,76E+05 2,33E+06 2,72E+06 | 5,84E+06 0,116885

PZ7 6,85E+02 2,40E+03 1,14E+05 1,53E+05 3,13E+05 5,83E+05 0,011652

PZ8 1,36E+05 1,34E+05 3,06E+05 2,03E+06 2,58E+06 | 5,18E+06 0,103656

PZ9 4,35E+04 4,23E+04 1,38E+05 9,59E+05 7,55E+05 1,94E+06 0,038744

PZ30 1,26E+05 5,81E+04 1,78E+05 2,40E+06 9,48E+05 3,71E+06 0,074238

PzZ40 - - - - - -

PZ70 4,15E+04 2,06E+04 4,44E+04 2,61E+05 2,11E+05 | 5,79E+05 0,011572

PZ80 4,78E+04 3,70E+04 1,05E+05 1,03E+06 7,65E+05 1,98E+06 0,039685

PZ90 - - - - - -

PZ100 1,58E+05 2,40E+05 5,06E+05 2,89E+06 3,89E+06 | 7,69E+06 0,15377

PZ110 1,44E+05 2,45E+05 5,68E+05 2,24E+06 3,66E+06 | 6,85E+06 0,137012
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Tableau 7.4 : Abondances ultraphytoplanctoniques observées au cours du premier échantillonnage
d’avril 2014. NE: nanoeukaryotes; PE: picoeukaryotes; NC: nanocyanobacteria.

NE1 PE NE2 NE3 NC1 NC2
Lagunes Cell.cm™ | cell.cm™ | Cell.cm™ | cell.em™ | Cell.cm™ | Cell. cm™
L1 AMONT 7,50E+02 | 3,19E+04 | 2,39E+03 | 4,66E+02 | 5,60E+04 | 1,09E+05
MILIEU 1,76E+03 | 3,43E+04 | 6,24E+03 | 4,11E+02 | 1,09E+04 | 3,12E+04
AVAL - - - - - -
L2 AMONT 3,62E+04 | 2,96E+04 | 5,64E+03 | 3,57E+03 | 5,86E+03 | 1,45E+04
MILIEU - - - - - -
AVAL 3,28E+04 | 3,73E+04 | 7,92E+03 | 2,90E+03 | 8,14E+03 | 1,70E+04
L3 AMONT 5,54E+04 | 6,86E+04 | 8,62E+03 | 2,68E+03 | 6,08E+03 | 2,31E+04
MILIEU - - - - - -
AVAL 5,00E+04 | 3,15E+04 | 7,02E+03 | 2,21E+03 | 7,16E+03 | 1,18E+04
L4 AMONT 2,15E+04 | 5,02E+04 | 4,77E+03 | 3,10E+03 | 5,48E+03 | 5,60E+04
MILIEU - - - - - -
AVAL 2,49E+04 | 5,58E+04 | 7,56E+03 | 4,34E+03 | 3,77E+03 | 1,14E+04
Nouveau 3,45E+03 | 1,15E+05 | 7,71E+03 | 1,22E+03 | 6,65E+04 | 1,86E+05
Casier
Sous-casier - - - - - -
Ancienne 1,57E+03 | 5,70E+04 | 4,38E+03 | 2,93E+02 | 9,80E+03 | 9,00E+03
Décharge
Gros Pré 1,01E+02 | 2,54E+03 | 7,10E+02 | 1,22E+02 | 9,41E+03 | 1,03E+04

Mont Bonnet | 3,65E+02 | 2,29E+03 | 3,65E+02 | 4,66E+02 | 8,78E+03 | 1,30E+04
PIEZOMETRES

PZ2 3,65E401 | 6,04E+02 | 1,34E+02 | 2,84E+01 | 8,48E+03 | 2,19E+04
Pz3 8,11E+02 | 4,22E+04 | 6,08E+02 | 0,00E+00 | 7,04E+04 | 5,86E+05
PzZ4 1,01E+02 | 1,01E+03 | 1,22E+02 | 0,00E+00 | 2,78E+03 | 1,23E+04
PZ50 - - - - - -

PZ6 0,00E+00 | 3,65E+02 | 1,42E+02 | 4,06E+01 | 3,75E+03 | 6,58E+04
Pz7 9,39E+03 | 2,21E+05 | 7,63E+03 | 5,87E+02 | 1,11E+06 | 7,60E+06
PZ8 5,87E+01 | 1,02E+03 | 1,17E+02 | 1,96E+01 | 2,37E+03 | 1,54E+04
PZ9 4,06E+02 | 2,07E+04 | 1,83E+03 | 2,03E+02 | 5,50E+05 | 5,33E+05
PZ30 3,24E402 | 1,49E+04 | 2,25E+03 | 2,84E+02 | 1,05E+06 | 0,00E+00
PZ40 2,54E403 | 6,44E+04 | 6,26E+03 | 9,78E+02 | 1,25E+06 | 1,46E+06
PZ70 3,52E402 | 2,66E+03 | 2,35E+02 | 1,96E+01 | 3,28E+04 | 6,11E+04
PZ80 0,00E+00 | 2,07E+04 | 1,76E+03 | 0,00E+00 | 4,05E+05 | 1,13E+06
PZ90 1,96E+02 | 4,40E+03 | 3,52E402 | 3,91E+01 | 4,07E+04 | 9,62E+04
PZ100 2,03E+02 | 5,19E+03 | 3,85E+02 | 4,06E+01 | 3,89E+04 | 2,01E+04
PZ110 2,03E+01 | 8,31E+02 | 4,06E+01 | 2,03E+01 | 2,03E+01 | 5,78E+04

199



Chapitre 7 Etude des microorganismes de la décharge d’Etueffont : apport de la cytométrie en flux

Tableau 7.5 Abondances ultraphytoplanctoniques observées au cours du deuxiéme échantillonnage
de novembre 2014. NE: nanoeukaryotes; PE: picoeukaryotes; NC: nanocyanobacteria.

NE1 PE NE2 NE3 NC1 NC2
Lagunes Cell.cm”® | Cell.cm™ | Cell.cm™® | Cell.cm™ | Cell. cm™ | Cell. cm™
L1 AMONT - - - - - -
MILIEU 5,99E+03 | 4,83E+04 | 3,28E+03 | 1,79E+03 | 1,69E+04 | 2,64E+06
AVAL 1,03E+03 | 2,22E+04 | 2,22E+03 | 3,64E+02 | 3,64E+02 | 2,08E+04
L2 AMONT - - - - - -
MILIEU - - - - - -
AVAL 7,36E+02 | 9,21E+03 | 1,43E+03 | 1,45E+03 | 2,48E+04 | 1,93E+06
L3 AMONT 2,40E+03 | 1,14E+04 | 3,09E+03 | 3,58E+03 | 2,59E+04 | 1,08E+06
MILIEU
AVAL 1,16E+03 2,79E+04 | 4,92E+03 5,89E+02 3,37E+02 1,11E+04
L4 AMONT 6,56E+03 | 6,63E+04 | 6,69E+03 | 1,26E+03 | 7,15E+02 | 1,30E+04
MILIEU - - - - - -
AVAL - - - - - -
Nouveau 8,41E+01 | 7,99E+02 | 0,00E+00 | 4,21E+01 | 0,00E+00 | 6,42E+04
Casier
Sous-casier 2,73E+02 | 4,48E+03 | 5,47E+02 | 8,41E+01 | 0,00E+00 | 3,55E+04
Ancienne
Décharge 2,02E+01 | 8,09E+02 | 4,04E+01 | 2,02E+01 | 2,57E+04 | 2,30E+04
Gros Pré - - - - - -

Mont Bonnet | 2,94E+02 | 1,47E+04 | 4,44E+03 | 1,89E+03 | 5,69E+04 | 3,92E+06
PIEZOMETRES
PZ2 - - - - - -
PZ3 - - - - - -
PZ4 - - - - - -
PZ50 0,00E+00 | 2,50E+03 | 1,05E+02 | 0,00E+00 | 0,00E+00 | 6,58E+04
PZ6 - - - - - -
Pz7 1,89E+02 | 6,126+03 | 4,21E+02 | 2,10E+01 | 4,12E+03 | 1,13E+05
Pz8 - - - - - -
PZ9 6,31E+01 | 2,31E+03 | 1,056+02 | 2,10E+01 | 2,10E+01 | 1,77E+05
PZ30 - - - - - -
PZ40 - - - - - -
PZ70 0,00E+00 | 2,86E+03 | 4,21E+01 | 0,00E+00 | 0,00E+00 | 1,85E+05
PZ80 2,10E+01 | 4,77E+03 2,52E+02 | 4,21E+01 | 0,00E+00 1,12E+05
PZ90 - - - - - -
PZ100 - - - - - -
PZ110 - - - - - -
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Figure 7.7: Résolution de groupes de procaryotes hétérotrophes par cytométrie en flux aprés
marquage au SYBR Green, a partir de cytogrammes représentant la fluorescence verte (intensité liée
au contenu en acides nucléiques) en fonction de la diffusion latérale (intensité liée a la structure
cellulaire). R5: HNA1; R6 : HNA2; R7 : LNA1; R10: LNA2 ; R9 : LNA3.autres picohétéretrophes; R10:
LNA2 Dans les échantillons prélevés dans les piézomeétres, la fenétre R9 contient des cellules dont le
signal de taille (diffusion aux petits angles) est supérieur a celui des billes de 2 um, ce qui les
classerait dans les nanohétérotrophes.. a.u. : unité arbitraire.
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Figure 7.8: analyse de redondance (RDA) de I’abondance des assemblages de procaryotes
hétérotrophes en relation avec les piézomeétries, la décharge et les lagunes. Les valeurs propres des
deux premiers axes sont indiquées par A1 et A2.
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Figure 7.9: analyse de redondance (RDA) de l'abondance des assemblages de procaryotes
hétérotrophes en relation avec les périodes d’échantillonnage (avril et novembre). Les valeurs
propres des deux premiers axes sont indiquées par A1 et A2.
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Figure 7.10: analyse de redondance (RDA) de l'abondance des assemblages de procaryotes
hétérotrophes abondances en relation avec les fluorures et pH. Les valeurs propres des deux
premiers axes sont indiquées par A1 et A2.
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Figure 7.11: Résolution des groupes d’ultraphytoplanctons par cytométrie en flux a partir de
cytogrammes représentant la fluorescence rouge en fonction de la fluorescence orange. R3 : billes
Trucount (Becton Dickinson); R4 : billes 2 um; R5 : nanoeucaryotes 1; R6: picoeucaryotes; R7 :
nanoeucaryotes 2 ; R8 : nanoeucaryotes 3 ; R10: nanocyanobactéries 1 ; R11: nanocyanobactéries 2.
a.u.: unité arbitraire.
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Figure 7.12: analyse de redondance (RDA) de I'abondance des assemblages des groupes
d’ultraphytoplanctons en relation avec les piézomeétres, la décharge et les lagunes. Les valeurs
propres des deux premiers axes sont indiquées par A1 et A2.

206



Chapitre 7 Etude des microorganismes de la décharge d’Etueffont : apport de la cytométrie en flux

e
0
o
@
S
Il .
g April Ni:1 November
a o 7 ; N2 e
2 NC1 MBS NC2
8 N3
(@]
(a4
wn
o.' —
o |
I | I | | |
1.0 0.5 0.0 05 1.0

RDA axe 1 (A1 =0.005)

Figure 7.13: analyse de redondance (RDA) de I'abondance des assemblages des groupes
d’ultraphytoplancton en relation avec les périodes d’échantillonnage (avril et novembre). Les valeurs
propres des deux premiers axes sont indiquées par A1 et A2.
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Figure 7.14: analyse de redondance (RDA) de I'abondance des assemblages des groupes
d’ultraphytoplancton en relation avec la température et le pH. Les valeurs propres des deux premiers
axes sont indiquées par A1 et A2.
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7.4 Discussion
Procaryotes hétérotrophes

Des conditions environnementales qui impactent I’abondance (> 4 107 cm? cell., tableau 7.2)
de procaryotes hétérotrophes ont été observees dans les différents sites d'échantillonnage,
avec des niveaux d’abondance semblables a ceux observés dans des milieux eutrophes
(Andrade et al., 2003; Torréton et al., 2007), et beaucoup plus €levés que ceux rapportés
pour les eaux oligotrophes (Andrade et al., 2003; Martin et al., 2005; Martin et al., 2008).

Chaque groupe de procaryotes hétérotrophes présente une distribution différente selon les
sites, le temps et les conditions environnementales. La variabilité spatio-temporelle
accompagnée de fluctuations physico-chimiques a expliqué plus de 56% de la distribution des
groupes de procaryotes hétérotrophes. En effet, les groupes HNAL et HNA2 ont été trouvés
sur tous les sites (lagunes, décharges et piézomeétres), mais surtout pendant I'observation
d’avril. Cette distribution est principalement liée a des valeurs élevées de pH au cours de cette
période. Le groupe LNA1 a principalement été trouvé dans les lagunes au cours des mois
d’avril et de novembre 2014. Cette distribution est liee aux fortes concentrations en fluorure
enregistrées au niveau des lagunes. Le groupe LNAZ2 a été retrouvé dans toutes les stations en
particulier durant les observations du mois de novembre, mais sans relation spécifique avec
des parametres environnementaux évalués au cours de cette étude. Les nanohétérotrophes ont
¢té détectés au cours des mois d’avril et de novembre essentiellement dans les piézomeétres.
Cette distribution n'a pas été liée a des parameétres environnementaux évalués au cours de

cette étude (voir figure 7.10).

Ultraphytoplancton

L’ultraphytoplanctons était dominé par la classe de (2-20 um) dans laquelle 5 groupes ont été
résolus. Le groupe des nano-cyanobactéries est particulierement abondant. Il y a
probablement des espéces spécifiques d'eau douce, favorisée par I'eutrophisation. D'autre part,
il nNy a pas de picocyanobactérie (comme Synechococcus) ce qui est indicatif
d'environnements eutrophes, riches en éléments nutritifs. Dans les milieux océaniques
oligotrophes, les procaryotes photosynthétiques, représentés principalement par le genre
Synechococcus et Prochlorococcus, sont les contributeurs majeurs a la biomasse et a la
production primaire (Partensky et al., 1999). Chaque groupe d’ultraphytoplancton présente
une distribution différente selon les sites, le temps et les conditions environnementales. La

variabilité spatio-temporelle ainsi que les fluctuations physiques expliquent plus de 73% des
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distributions des groupes d’ultraphytoplancton. En effet, les groupes NE1, NE2, NE3 et PE
ont été observés durant les mois d’avril et de novembre, notamment dans les lagunes. Cette
distribution était principalement liée a la température élevée de I'eau toujours enregistrée au
niveau les lagunes. Le groupe NC1 spécialement trouveé dans les piézometres lors de
l'observation d’avril pourrait étre 1i¢ aux valeurs ¢levées de pH au cours de cette période. La
présence importante du groupe NC2 au niveau des piézomeétres pendant I'observation du mois
de novembre serait quant a elle liée a de faibles valeurs de pH au cours de cette période et a la

faible température de I'eau au niveau des piézometres (Figure 7.14).

Le phytoplancton représente, de par son activit¢é de photosynthése, I’acteur initial et
fondamental de synthese de la matiére organique dissoute et particulaire (Garnier et
Barillier, 1991), lui conférant une place fondamentale a la base des réseaux trophiques

planctoniques.

La cytométrie en flux est une technique permettant d’analyser individuellement et rapidement
des milliers de cellules en suspension sur la base de leurs propriétés de diffusion et de
fluorescence. De fait, cette approche est plus précise et rapide que le comptage par
microscopie (Monger et Landry, 1993; Joachimsthal et al., 2003).

L'utilisation de la cytométrie de flux en écologie microbienne aquatique a permis de faire
progresser notre connaissance de la structure des assemblages du phytoplancton (Olson et al.,
1993). Fondé sur cette analyse, le phytoplancton est généralement divisé en cyanobactéries
(Synechococcus, Prochlorococcus) et cellules eucaryotes. Le genre Synechococcus possede
de la phycoérythrine (PE) et permet la distinction avec le genre Prochlorococcus, pourtant
similaires en taille, mais ne produisant pas la fluorescence «orange» typique de la
phycoérythrine. Les organismes eucaryotes du phytoplancton, peuvent étre différenciés par
leurs propriétés de diffusion (taille, structure), I’intensité de la fluorescence rouge (contenu en

chlorophylle a) et la présence de pigments accessoires comme chez les cryptophytes.

La temperature de l'eau est un parametre important et essentiel dans le fonctionnement des
écosystémes aquatiques, et dépend de I'ensoleillement et des échanges avec I'atmosphere. La
fluctuation de la concentration du phytoplancton observée au niveau des lagunes 1 a 4 au

cours de notre étude, dépend de plusieurs facteurs, comme :

- les variations de la température et la durée du jour.
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- la composition du lixiviat et son entrée dans le bassin, qui peut alimenter ce dernier en

nutriments organiques et minéraux capables d'induire la prolifération du phytoplancton.

- la pression de broutage exercée par le zooplancton sur phytoplancton qui provoque le déclin
de la biomasse des algues dans les couches de surface les différents paramétres structurels
des 4 bassins (Khattabi et al., 2005).

Conclusion

L’objectif de ce chapitre était de fournir une description qualitative et quantitative de la
communauté des procaryotes hétérotrophes et de I’ultraphytoplancton présentes au niveau de

la décharge, des lagunes et des piézometres de la décharge d’Etueffont :

- de montrer I’apport de la cytométrie en flux.

- de tenter de définir les effets structurants des sites d'échantillonnage.

- De souligner I’influence de la période d’observation (avril et novembre 2014), des
principaux parametres physiques (température, pH et conductivité) et chimiques
(DCO, DBOS5, nitrates, nitrites, azote Kjeldahl, phosphore, fluorures, arsenic,
cadmium, chrome, cuivre) sur I’abondance des procaryotes hétérotrophes et de
’ultraphytoplancton.

Dans L1 trés peu de phytoplancton eucaryotes. Essentiellement deux groupes de cellules de
type nanocyanobacteéries, trés peu présentes dans les autres prélevements. Les nanoeucaryotes
constituaient un groupe bien défini et présent dans la majorité des échantillons (hors

piézometres), dans GP MB et NC, tres peu de cellules autotrophes en avril et novembre 2014.
Dans les piézometres, seuls les groupes de nanocyanobactéries étaient fortement représentés.

Les analyses ont porté sur les populations ultraphytoplanctoniques qui appartiennent a la
classe de taille 0-10 um. La résolution de chagque assemblage a été réalisée a partir de leurs
signaux de fluorescence rouge-orange et de leurs caractéristiques de diffusion de la lumiére.
L’analyse multivariée des enregistrements cytométriques effectuée a 1’aide du logiciel
SUMMIT (DAKO) permet de distinguer les différents groupes de cellules sur la base de leurs
propriétés optiques, essentiellement la fluorescence rouge et orange et la diffusion (signaux de

taille et de structure).

211



Chapitre 7 Etude des microorganismes de la décharge d’Etueffont : apport de la cytométrie en flux

Dans la répartition classique HNA-LNA, deux groupes de HNA sont différentiés par la
structure cellulaire (side scatter) ainsi que trois groupes de LNA. Ce troisieme groupe de
LNA, plus diffus, comportait aussi dans les piézométres, des cellules dont les signaux de
structure et de fluorescence (contenu en acides nucléiques) étaient voisins mais dont le signal

de taille était nettement plus important, les rattachant aux nanohétérotrophes.

Les plus importantes valeurs de température et DBO5 de I'eau ont été enregistrées dans les
lagunes. Les valeurs de pH les plus importantes ont été détectées au cours de la période
d'observation du mois d’avril. Les valeurs de conductivité les plus importantes ont été
enregistrées dans la décharge et les lagunes. Les valeurs de nitrate et d’azote Kjeldahl les
plus importantes ont été détectées dans la décharge et les lagunes. Les valeurs de
concentration en nitrites les plus importantes ont été enregistrées dans la décharge et les
lagunes pendant l'observation du mois de novembre. Les plus importantes valeurs de
fluorures ont été enregistrées dans la décharge et dans les piézometres. Les valeurs les plus
importantes de DCO, arsenic, cuivre, cadmium et chrome ont été détectées dans les

décharges.
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Chapitre 8 Etude de la bioaccumulation des éléments traces métalliques dans le Chironome
Chironomus riparius

8.1 Introduction

La population humaine, de par son fort potentiel d’accroissement, est sujette a une
augmentation démographique constante. A 1’échelle mondiale, entre 1997 et 2007, le taux
d’accroissement de la population fut de 1,3% pour atteindre 6, 675 milliards d’habitants a
I’aube de I’an 2008 (WHO). En France, le taux d’accroissement de la population a atteint 4%
entre 2004 et 2010, amenant le nombre d’habitants sur le territoire a dépasser le seuil des 65

millions (INSEE).

Durant la méme période, la production de déchets s’est elle aussi sensiblement accrue, passant
de 297 millions de tonnes a 355 millions de tonnes, soit pres de 20 % d’augmentation. Malgré
les différents cadres législatifs qui tendent a réguler la production et a favoriser la valorisation
des déchets (DirecMve Cadre sur les Déchets 2008), la production de ces derniers s’accroit
en moyenne de 1% par an (Haeusler et al., 2014). Le Code de I’environnement (article L541-
1), définit les déchets comme étant "tout résidu issus d'un processus de production, de
transformation ou d'utilisation, toute substance, matériau, produit [...] abandonné ou que son
détenteur destine a l'abandon”. Ainsi, les principaux secteurs producteurs de déchets, le
batiment, 1’industrie et les ménages, produisent respectivement, 260 ; 62 et 30 millions de
tonnes de déchets par an (résidus agricoles réutilisés sur les exploitations exclus). La somme
des secteurs évoqueés produisent différents types de déchets dont la nomenclature a été définie
par le réglement CE 2150/2002 relatif aux statistiques sur les déchets. Il comprend les déchets
dangereux (11,5 millions de tonnes), les déchets minéraux non dangereux inertes (254
millions de tonnes), les déchets organiques (hors déchets de I’agriculture et de la péche : 47
millions de tonnes) ou déchets fermentescibles et les déchets non dangereux (45,5 millions de

tonnes).

Les déchets dits ménagers, bien qu’inscrits dans la catégorie des « déchets non-dangereux »,
sont susceptibles de constituer, lorsqu’ils sont soumis a I’enfouissement (autorisé jusqu’en
2002), des vecteurs de contamination environnementale. 1l existe en effet deux grandes
sources de nuisances environnementales issues des réactions de dégradation qui se déroulent
au sein des centres de stockage des déchets : la formation de biogaz et de lixiviats (Slack et
al., 2005 ; Matejczyk et al., 2011). Les lixiviats, liquides chargés de métabolites issus de la
dégradation des déchets sont a 1’origine de problémes sanitaires pour de nombreuses especes
tributaires de la qualité des sols, des eaux souterraines et de surface (Bialowiec et al., 2010;
Matejczyk et al., 2011 et références associées). De nombreux auteurs soutiennent ces dires,
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notamment en raison de la forte charge en différentes substances susceptibles d’étre contenues
dans les lixiviats. Il s’agit en particulier des éléments traces métalliques (ETM), tels que le
Cadmium (Cd), le Chrome (Cr), le Cuivre (Cu), le Fer (Fe), le Mercure (Hg), le Manganése
(Mn), le Nickel (Ni) et le Plomb (Pb) (Olivero-Verbel et al., 2008 ; Hernandez et al., 2012)
mais aussi des polluants organiques (HAP, composés aliphatiques chlorés, phénols, phtalates)
(Baun et al., 2003 et 2004 ; Kulikowska and Klimiuk, 2008) et des insecticides tels que le
Lindane (Hernandez et al., 2012). De plus, Urase et al., 1997 ont indiqué que méme dans le
cas ou les effluents respectent les normes établies par ’arrété du 9 septembre 1997 et du 19
Janvier 2006, ces derniers représentent une des principales sources d'apport d’ETM dans
I'environnement. La caractérisation, la surveillance et I’épuration des lixiviats est donc
primordiale dans le but de prévenir et gérer les contaminations du milieu naturel (Koerner et
al.; 2000 and Al-Yaqout et al.; 2003 ; Al-Wabel et al., 2011). En effet, ces effluents
constituent une source d’exposition importante, en particulier pour les organismes aquatiques,
pouvant conduire selon différentes sources (eau, sediments) et voies (tégumentaire, digestive)
d’exposition au transfert, a la bioaccumulation, voire a la biomagnification des ETM dans les
réseaux trophiques (Bortolotto et al., 2009; Sang et al. , 2010 ; Matejczyk et al., 2011). En
France, suite a une prise de conscience collective et 1’établissement de la loi du 13 juillet
1992, relative a I'élimination des déchets, le ler Juillet 2002, les pollutions induites par
lixiviation au travers de centres de stockage des déchets font I'objet d'une surveillance accrue
(suivi de la qualité des lixiviats, mesures de débit, de la DBO, DCO...). Ainsi depuis 2002,
seul le stockage des déchets dits "ultimes™ est autorisé (déchets ayant au préalable subit divers
traitements visant a les valoriser : en termes de production énergétique et de recyclage
notamment). Depuis cette date, le dép6t d'ordures ménageéres « brutes » est interdit afin de
favoriser la mise en place de filicres de valorisation. Depuis I’apparition de la 1égislation
interdisant I’enfouissement des déchets ménagers, la gestion, la surveillance et les impacts
environnementaux liés aux phénomenes de lixiviation qui se déroulent au sein des sites de
stockage, incombent aux gestionnaires, et ce pendant les trente années qui suivent la
fermeture des sites. Compte-tenu du fort potentiel de contamination environnementale induite
par les décharges, 1’évaluation des risques sur ces sites se doit d’étre réalisée par le biais de
méthodes de monitoring chimique, écotoxicologique et microbiologique afin d'alimenter les
bases de données concernant les substances dangereuses (Directive 2008/105/EC) (Matejczyk
et al., 2011). La contamination d’un milieu est susceptible d’engendrer des effets sub-létaux

non discernables a court terme sur la structure des populations et communautés. Ainsi, des
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investigations au niveau individuel son nécessaires afin de mettre en évidence ces effets
(Admiraal et al., 2000).

Parmi les méthodes d’évaluation des risques environnementaux existantes, nous avons retenu
une approche par bioindication active qui consiste & exposer in situ des organismes naifs issus
du laboratoire. Le modele biologique choisi ici est un hexapode diptere, le chironome
(Chironomus riparius) et plus particuliérement sa forme larvaire dont le développement a lieu
a I’interface sédiment-eau. L’objectif de cette étude est ainsi d’évaluer la biodisponibilité et le
transfert des ETM dans un bassin recueillant les lixiviats bruts de la décharge d’Etueffont
(90). La biodisponibilit¢ est susceptible d’étre définie a différentes échelles. Ainsi, la
biodisponibilité environnementale correspond a la fraction assimilable d’une substance par les
organismes vivants tandis que la biodisponibilité toxicologique correspond a la part de cette
fraction assimilée qui parvient a atteindre les sites d’action toxique a I’intérieur de
I’organisme. Les objectifs de cette étude seront donc 1) de définir le degré de biodisponibilité
en ETM issu de I’écoulement des jus de décharge, et ii) de déterminer la part de ces ETM
accumulée au sein de C. riparius qui présente un réel potentiel toxique. L’action des ETM sur
les molécules cibles de ’organisme se déroulant essenticllement au sein de la fraction
cytosolique (Wang et al., 1999; Perceval et al., 2006 In Péry et al., 2008), il sera donc
question ici de modéliser les cinétiques d’accumulation en ETM au sein de C. riparius et

d’observer leur répartition entre fraction cytosolique et insoluble.
8.2 Matériels & méthodes

8.2.1 Matériel biologique

a. Chironomus riparius

Les Chironomidae sont des insectes (pancrustacés hexapodes) du groupe des dipteres dont les
larves se développent dans les milieux aquatiques. Avec plus de 5000 espéces, dont plus de
600 ont été répertori€es en France, c’est le groupe des insectes le plus représenté dans les eaux

douces.

Dans le cadre de cette étude, I’évaluation de la biodisponibilité et du potentiel de transfert des
ETM sera réalisée par une méthode de bioindication active a 1’aide de larves de Chironomus
riparius. Ce detritivore nématocére de la famille des Chironomidae, représentée par plus de

130 genres subdivisés en sous-genres et en guilde d'especes, est caractérise par une valence
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écologique assez large (Armitage et al., 1995; In Vogt et al., 2007). Et correspond d’une
piéce basale du réseau trophique basé détritivore (Bervoets et al., 2004) .

les Chironomidae représentent une source de nourriture pour de nombreuses espéces animales
(especes piscicoles telles que le gardon, larves d’aeschnes, oiseaux aquatiques...) (Van de
Bund et al., 1994; Rieradevall et al., 1995). Considéré par de nombreux auteurs comme
¢tant un modele biologique de référence dans le cadre d’études écotoxicologiques (Ducrot et
al., 2004) et ce notamment pour le suivi des métaux (Tilghman et al., 2009), I’utilisation des
Chironomidae présente de nombreux avantages pratiques (ex., facilité d’élevage, facilité de
manipulation, cycle de vie relativement court, bonne polluo-tolérance...) (Ducrot et al.;
2004).

Ainsi, des bioessais d’écotoxicité aigiie ou chronique utilisant des larves de chironome ont
¢été normalisés a I’échelle internationale pour différents stades de développement (OCDE 218,
219, 233, 235). En effet, le cycle de vie de C. riparius, décrit en (Figure 8.2), se divise, apres
¢éclosion des masses d’ceufs, en 4 phases larvaires (dont la premiére est pélagique et les trois
suivantes benthiques), un stade nymphal a nouveau pélagique et un stade aérien représenté par
un diptere hexapode (Olivier 1971 ; In Vogt et al., 2007).

L’utilisation de ces organismes au 4¢me (et dernier) stade larvaire présente deux avantages
majeurs : i) ’absence de mue susceptible de modifier la physiologie de 1’animal durant la
période d’exposition et ii) I’acquisition d’une biomasse suffisante pour les mesures (longueur,
masse) des organismes et les analyses des concentrations en ETM. Un autre avantage dans
I’utilisation de ce macro-invertébré benthique en bioindication réside dans le fait que la
majorité de son cycle de vie (larvaire) se déroule a I’interface eau/sédiment. Il intégre donc

ces deux sources de contaminations potentielles.

En milieux naturels, le cycle vital est généralement annuel ou semestriel. En conditions
optimales d’élevage et pour I’espéce la plus fréquemment utilisée en bioessais et tests

toxicologiques, Chironomus riparius, le cycle complet est de 21 jours.
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nympiic

Figure 8.1 : cycle de vie des Dipteres Chironomidae et durée des quatre stades biologiques en
conditions controlées optimales de développement pour I'espéce Chironomus riparius. D’apres
Oliver, 1971.

Les Chironomidae colonisent tous les milieux aquatiques lotiques (avec de forts courants) ou
lentiques (avec de faibles courants), permanents ou temporaires. Les larves se développent en
contact étroit avec les substrats constituant les fonds des écosystémes aquatiques (organismes
benthiques), parfois méme en s’enfouissant a l’intérieur des substrats meubles tels les
sédiments (especes endopéliques). De nombreuses especes présentent également des
exigences écologiques faibles (espéces euryeces) vis-a-vis de facteurs environnementaux

comme la température, I’oxygénation des eaux ou les teneurs en matiére organique.

Les différentes espéces de Chironomidae appartiennent a tous les niveaux des
consommateurs : phytophages brouteurs ou collecteurs de microalgues, détritiphages
mangeurs de sédiments et prédateurs. Selon leur niveau trophique, les espéces présentent des
capacités de bioaccumulation des polluants dans leurs tissus plus ou moins importantes dont
vont également dépendre les réponses aux differentes pollutions toxiques. Les larves sont
également des proies pour de nombreuses autres espéeces de macroinvertébres et de poissons
et constituent donc des vecteurs de molécules toxiques pour les niveaux trophiques supérieurs
(Ferrington, 2008).
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b. Obtention des larves

Les masses d’ceufs sont prélevées sur les parois de 1’¢levage (ANNEXES : Enceinte
d’¢élevage) et placées en pilulier jusqu’a éclosion (48 a 72 heures). Les larvules synchrones
(stade 1) sont alors placées en nurseries dans des cristallisoirs en pyrex® (2 L). Aprés une
semaine (20°C, alimentation a 1’avoine), les larves sont assez grandes (stade 2 a 3) pour étre
triées et placés par 20 individus en bécher (section = 56.74 cm?2 et volume V = 946 ml)
contenant une épaisseur de 1 cm de sable humide (= 135 g) et 700 ml d'eau. Les larves sont
ensuite nourries ad libitum a raison de 1,2 mg d’avoine par larve et par jour. Aprés une

semaine, les larves ont atteint le stade IV et sont alors prétes pour étre encagées in situ.
8.2.2 Dispositifs d’exposition

Les larves de C. riparius ont été exposées par déploiement de deux types de cages (Figure
8.3) : le modele SWISS (Ferrari et al., 2014), planté dans le sédiment et offrant une double
exposition sediments et eau et le modele CTRL, contenant du sable « propre » et limitant donc
I’exposition des organismes a la colonne d’eau et aux particules en suspension. Quinze cages
de chaque type, contenant 20 larves de C. riparius (stade 4), ont été disposées au sein du
premier bassin (la lagune avec les filtres) de collecte des effluents de 1’ancienne décharge au
début de I’expérimentation. Durant cinq jours, du 08/03/2015 au 13/03/2015, trois cages
(triplicat) de chaque type ont été prélevées quotidiennement (approche cinétique) et
rapportées au laboratoire pour y effectuer des prélévements d’eau, de sédiments et récupérer
les larves introduites. Ces dernicres sont alors rincées a I’eau ultrapure, dénombrées, mesurées
individuellement et pesées avant d’étre sacrifiées par congélation a -20°C. A t1, t3 et t5, des
prélévements de particules en suspension ont également été effectués grace a la mise en place

de piéges a particules (Figure 8.3 b).
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a b

500 pm mesh

Pond sediments

WS

Figure 8.2 : a) systémes d'exposition des larves de C. riparius; CTRL (a droite) SWISS (a gauche). b)
Plan d'échantillonnage appliqué au premier bassin de collecte des lixiviats de décharge; Cages CTRL
(cercles bleus), Cages SWISS (cercles rouges), pieges a MES (cercles noirs).

8.2.3 Fractionnement des larves

Le fractionnement débute par le broyage (1 minute par échantillon a 1’aide d’un
homogénéiseur ULTRA-TURRAX®) des larves récupérées dans une solution de 2 ml de
tampon Tris-HC1 (20 mM) (entre chaque échantillon, la lame de ’homogénéiseur a été rincée
a I’aide d’1 ml de tampon afin d’optimiser la récupération du matériel biologique). Apres
prélevement d’un aliquot d’1 ml pour déterminer la concentration totale (H), I’homogénéisat
est ensuite centrifugé (1h a 4°C, 25000q) (Péry et al., 2008 ; Gimbert et al., in prep.) afin de
séparer deux fractions ; la fraction insoluble (exosquelette, contenu du tube digestif, débris
cellulaires) représentée par le culot ou pellet (P) et la fraction soluble (cytosol total)

représentée par le surnagent (S).
8.2.4 Analyses chimiques

Les échantillons provenant des prélevements d’eau et de sédiments (lyophilisés) ont été
regroupeés par jour et ceux de MES (lyophilisés) assemblés en un seul échantillon composite
sur la durée totale de I’exposition (du fait des trés faibles quantités de matiére). Ainsi, les
différentes fractions, les prélevements de MES et de sédiments effectués au sein du bassin ont
¢été minéralisés au Digiprep (Block digestion system) a 1’aide d’acide nitrique (HNO3 Optima,
ultra-trace, pureté 99,9 %) pour les fractions H, S et P et d’'un mélange HNOs/acide
chlorhydrique (HCI Optima, ultra-trace, pureté 99,9 %) pour les sédiments et MES. Les
concentrations en ETM ont ensuite été mesurées par ICP-MS (Inductively coupled plasma

mass spectrometry, iCAP 6000 Series, Thermo Scientific®). Afin de s’assurer de la fiabilité
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des analyses, des matériaux de référence certifiés ont été utilisés pour les différentes matrices
: TORT 2 (hépatopancréas de Homard), un sol type Loamy-clay, de I’eau certifiée, des
feuilles de tabac oriental. Les taux de recouvrement déterminés pour chaque matériel dosé (de
80 a 121%, voir Annexe Métrologie) ont permis de retenir dix ETM : le Chrome (Cr), le
manganese (Mn), le Cobalt Co, le nickel (Ni), le Cuivre (Cu), le Zinc (Zn), I’arsenic (As) le
molybdéne (Mo), le Cadmium (Cd) et le Plomb (Pb).

8.2.5 Statistiques
a- Valeurs simulées (ROS-model)

Apres avoir sélectionné les ETM d’intérét par le biais d’une analyse métrologique, les
proportions de valeurs inférieures aux LQ (limites de quantifications) ont été passées en
revue. Ainsi, concernant les sédiments et MES, aucune valeur inférieure a ces LQ n’a été
détectée. A I’opposé, au sein des fractions de larves, I’As, le Cd, le Co et le Pb présentaient
des proportions de valeurs inférieures aux LQ respectives de 45%, 22%, 20% et 17%. Afin de
pallier aux problémes statistiques susceptibles d’étre engendrés par la présence de valeurs
inférieures aux LQ, les quatre ¢léments précédemment cités ont fait 1’objet d’un traitement
statistique préalable particulier. Ainsi, le modele Regression on Order Statistics (ROS,
package NADA) a été utilisé. Il permet de simuler ces valeurs non quantifiables a partir des
valeurs observées et des LQ (Helsel, 2006 ; Helsel and Lee, 2006). Cette méthode est
considérée comme étant la plus fiable, notamment afin d’estimer des concentrations
moyennes. Malgré tout, afin d’éviter tout biais, il est préférable d’utiliser cette méthode pour
des échantillons ou la proportion de valeurs inférieures a la LQ ne dépasse pas les 50%
(Annan et al., 2009).

b- Statistiques comparatives

Les concentrations en ETM au sein des différents compartiments (eau, sédiment et MES) ont
été comparées par le biais d’analyses de variance (ANOVA) ou de tests non paramétriques
kruskal.test lorsque les prérequis (normalité, homoscédasticité) n’étaient pas respectés. Ainsi,
dans le cas ou des comparaisons multiples ont été effectuées, les tests de Tukey (tukeyHSD :
Honnest Significant Difference) ou kruskalmc (multiple comparison, package pgirmess) ont

été realisés afin de déterminer les différences statistiques par paire (p<0.05).
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La croissance des larves et les cinétiques d’accumulation ont été traitées par modeles linéaires
(Im, package stats). Lorsque la distribution des résidus ne suivait pas la loi normale ou que les
variances n’étaient pas homogenes, les fonctions de variance (puissances et exponentielles)
ont été appliquées et le meilleur modéle a été sélectionné selon le critere d'information
d'Akaike (AIC, package pgirmess). La significativité des régressions et leur coefficient de
détermination (r2) ont été déterminés en utilisant un seuil de significativité : p<0.05. Les
pentes ont été comparées par chevauchement des intervalles de confiance a 95% et I’influence

du type de cage par comparaison de modeles via le critére d'information d'Akaike.

L’ensemble des analyses statistiques a €té réalisé a 1’aide du logiciel R x64 version 3.0.3 et de

I’éditeur de commande Tinn-R 2.4.1.7.

8.3 Résultats
1- Mise en évidence des sources de contamination

L’analyse des concentrations en ETM au sein des différentes sources de contamination
potentielles (Tableau 8.1) indiquent que pour I’ensemble des ETM ¢étudiés, 1’eau ainsi que les
sédiments issus du bassin de lagunage constituent, dans le cadre de cette étude, des sources
majeures de contamination. En effet, apres comparaison des valeurs de concentrations
observées entre les sediments « propre » et les sédiments (in-situ), il a été remarqué que ces
derniers présentent des concentrations nettement supérieures a celles observées dans les
sédiments CTRL. Ainsi, I’As, est présent dans des proportions quatre fois plus élevées au sein
des sédiments (in-situ) tandis que le Cd, le Ni, le Cu, le Cr, le Zn et le Pb présentent des
concentrations neuf a dix fois plus élevée au sein de ce méme compartiment. Les sédiments
CTRL ne présentent donc pas de teneurs significatives en ETM en comparaison des autres

sources d’apport ¢tudiées.

De plus, les MES constituent elles aussi une source significative d’apport en ETM notamment
en Cd, Pb et Zn avec des concentrations similaires voire bien plus élevées que dans les
sédiments. En effet, les teneurs en Pb relevées dans les MES sont jusqu’a quatre fois

supérieures a celles observées dans les sédiments (in-situ).
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Tableau 8.1 : récapitulatif des concentrations en ETM présentes au sein des différentes sources de

contamination potentielles.

[ETM] pg.L1 [ETM] pg.g?

As 39.57 +11.71 70.96 +12.14 11.04 4.42
cd 0.24 +0.01 0.91 +0.14 0.10 0.59
Co 32.66 +3.78 11.01 +2.84 1.04 0.32
Pb 0.82 +0.42 42.47 +14.65 4.74 160.89
Mn 4701.00 +2110.60 3422.36 +338.16 276.48 18.19
Cr 18.58 +3.96 77.28 +13.9 9.29 6.88
Ni 65.84 +4.92 24.17 +6.00 2.50 3.50
Cu 100.35 +19.22 62.62 +13.89 7.48 5.60
Mo 17.30 +3.77 2.97 +1.16 0.25 0.11
Zn 113.88 +18.68 476.54 +52.16 55.40 661.79

2- Taux de récupération, mortalité et croissance des larves

Les taux de récupération moyens des larves apres exposition atteignent les 98+ 4 % dans les
cages CTRL et 70+ 16 % dans les cages SWISS. Concernant la survie des larves, le taux
atteint 100% pour les cages CRTL et 93+ 8 % pour les systétmes SWISS. L’analyse de la
croissance des individus au cours de 1’exposition (Tigure7.4) indique qu’il n’y a pas de
différence significative de prise de masse ni de taille entre les deux types de cages. En effet, la
prise de masse moyenne et I’évolution de la taille des individus sont respectivement de 1’ordre
de 0,06 mg.j* et de 0,02 & 0,07 mm.j". Malgré tout, il peut étre remarqué qu’il existe une
relation linéaire constante entre la masse et la taille chez les individus CTRL, tendance qui

n’est pas observable chez les individus SWISS.

222



Chapitre 8 Etude de la bioaccumulation des éléments traces métalliques dans le Chironome

Chironomus riparius

= _|
(s
u
P
—~
o
€ o
[«
@)
N—r
[%)
S
o w _|
= 7 pa——
5 R —————
£ —_——
7]
o = |
S =
Q
7]
@
s 2
= Masse CTRL
Masse SWISS
o — —  Taille CTRL
= 1 —— Taille SWISS
T T T T
0] 1 2 3

temps (en jours)

Figure 8.3 : croissance des larves de C. riparius au cours de |'exposition ; I’évolution de la taille des
individus CTRL (Vert pointillés) et SWISS (vert trait plein) est exprimée en mm ;

masse des individus CTRL (jaune pointillés) et SWISS (vert).
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Figure 8.4 : cinétiques d'accumulation des différents ETM considérés au sein des différentes fractions étudiées : H (bleu), P (vert), S (violet) et en fonction du
traitement appliqué aux larves : CTRL (pointillés), SWISS (traits continus).
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3- Cinétiques de bioaccumulation des ETM

Aprés observation de la Figure 8.5, il peut étre remarqué que pour la majorité des ETM
considérés, les cinétiques d’accumulation présentent deux phases cinétiques distinctes reflétant
des comportements manifestement différents entre la premiére phase d’exposition (de 0 a 2j) et la
seconde (de 2 a 5j). C’est pourquoi, dans le but d’étudier ces comportements de maniére
indépendante, les cinétiques ont été divisées en 2 parties. Ceci a permis dans un premier temps de
comparer statistiquement (modeles linaires) ces deux phases entre elles, puis d’étudier les

comportements différentiels de bioaccumulation des ETM en fonction du traitement.

Ainsi, d’apres les résultats de I’analyse statistique présentés dans le Tableau 8.2, les cinétiques
d’accumulation CTRL sont caractérisées, pour tous les ETM excepté le Zn et le Cd, par deux
phases statistiquement distinctes. La premicre étant croissante pour I’As, le Pb et le Mn et
décroissante pour le Co, Cr, Ni, Mo, Cu. La seconde phase cinétique observée chez les individus
CTRL est caractérisée par une pente décroissante pour 1’As, le Co, le Pb, le Mn et le Cr. Au
contraire, le Cu, le Mo, le Cd et le Ni présentent des phases cinétiques secondaires lIégérement
croissantes. Ainsi, I’analyse des cinétiques d’accumulation chez les individus CTRL indique
clairement qu’il existe une tendance a I’accumulation de 1’As, le Pb et le Mn lors de la premiere
phase cinétique qui est suivie d’une phase d’excrétion. Au contraire, le Co, Cr, Ni, Mo et Cu ont
plutdt tendance a étre évacués des la premiere phase cinétique. Le Zn, ne semble ni s’accumuler
ni étre évacué (r2=0,037-0,007) tandis que les concentrations en Cd au sein de la fraction totale
semble légerement décroitre. Lors de la seconde phase cinétique, 1’As, le Pb et le Mn présentent
ensuite des cinétiques décroissantes marquant I’évacuation de ces derniers de la fraction H. La
cinétique du Cr continue alors a décroitre dans une moindre mesure lors de la seconde phase. Au
contraire suite a la premiére phase d’évacuation décrite pour le Cu, le Mo, le Cd et le Ni, ces

ETM présentent une phase cinétique secondaire stable a légérement croissante.

Les individus SWISS présentent globalement des cinétiques statistiguement linéaires pour
I’ensemble des ETM considérés excepté le Mn. Ainsi, ce dernier présente une cinétique
biphasique caractérisée par une pente croissante entre t0 et t2 suivie d’une pente décroissante
entre t2 et t5. Concernant les autres ETM, 1’As, le Pb et le Cd, leur pente est significativement
croissante. Au contraire, le Co, le Mo, le Ni, le Cu et le Cr présentent des cinétiques décroissantes

tout au long de 1’exposition. Le Zn une fois encore présente une cinétique statistiquement linéaire
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(r>=0,027-0,286). Chez les individus SWISS, le Mn présente donc une tendance a 1’accumulation
lors de la premiére phase de sa cinétique d’accumulation suivie d’une phase d’évacuation. L’As,
le Pb et le Cd, eux, sont plus ou moins accumulés, selon ’ETM considéré, tout au long de
I’exposition. Au contraire, le Co, le Mo, le Ni, le Cu et le Cr semblent étre évacués du début de

I’exposition a la fin de cette derniere.

De ce fait, des différences significatives inter-traitements ont été décelées tout au long de
I’exposition (deux phases cinétiques) pour le Co, le Pb, le Mn et le Cu. Les autres ETM étant
marqués par une seule phase significativement différente entre les traitements. En effet, la
cinétique d’accumulation de 1’As se démarque entre les traitements par la premiére phase
cinétique qu’elle décrit. A contrario, pour le Cd, Cr, Ni et le Mo, c’est la seconde phase de la
cinétique qui différe statistiquement entre les traitements. Le Zn qui n’est ni accumulé ni évacué
chez les individus des deux traitements n’est pas caractérisé par des cinétiques significativement

différentes.
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Tableau 8.2 : récapitulatif des relations statistiques (pour la fraction H) entre les différentes phases
cinétiques décrites pour chaque ETM et en fonction des différents traitements.

Traitement CTRL
temps t 0-2 t2-5
ETM [Moyenne] | 1C0.95 sd I [Moyenne] 1C0.95 sd I
ue/e/i min max ue/e/i min max
As 0.695 0326 1.062 0.016 0.740 -0.054 0.543 0.436 0.220* 0.006
Cd 0.012 -0.051 | 0.074 0.025 0.030 -0.011 -0.023 0.001 0.006 0.280
Co -0.245 -0.371 | -0.118 0.054 0.749 -0.021 -0.104 0.062 0.037* 0.031
712 0.331 -0.165 | 0.827 0.203 0.308 -0.092 -0.276 0.091 0.082* 0.112
Mn 11.545 2.796 20.294 3.700 0.582 -3.490 -8.083 1.103 2.061* 0.223
£ -36.294 -51.944 | -20.644 | 6.618 0.811 0.319 -8.991 9.630 4.179* 0.0005
Ni -24.005 -34.126 | -13.884 0.865 0.818 -0.606 -1.730 0.519 0.497* 0.142
Cu -7.792 -11.236 | -4.348 1.456 0.804 1.054 -0.245 2.354 0.583* 0.246
Mo -5.123 -7.274 | -2.971 0.910 0.820 0.149 -1.073 1372 0.549* 0.007
Zn -3.856 21345 | 13.632 7.396 0.037 -0.809 7.461 5.844 2.986 0.007
Traitement SWIS
temps t0-2 t2-5
ETM [Moyenne] | 1C0.95 sd r? [Moyenne] 1C0.95 sd r?
ue/s/i min max ue/s/i min max
As 0.258** -0.267 0.782 | 0.214 0.194 | -0.111 -0.369 0.147 0.114 | 0.095
cd 0.033 -0.027 0.092 | 0.023 0.283 0.031%* -0.024 0.085 0.024 | 0.151
Co (-0.183** -0.410 0.044 | 0.093 0.392 (-0.109** -0.195 -0.024 0.038 | 0.480
Pb 0.168** -0.072 0.407 | 0.093 0.393 (-0.031** -0.148 0.086 0.052 | 0.039
Mn 4.703** -0.088 9.493 | 1.958 0.490 (-3.759** -6.204 -1.313 1.081*% | 0.573
cr -27.437 -50.479 -4.395 | 9.417 0.586 (-14.442** -25.019 -3.866 4675 | 0514
Ni -18.019 -32.956 -3.081 | 6.105 0.592 (-9.217** -15.375 -3.058 2722 | 0.560
Cu (-1.727** -5.822 2368 | 1.674 0.151 (-2.69%* -6.357 0.977 1621 | 0.234
Mo -3.658 -6.880 -0.437 | 1.317 0.563 (-1.964** -3.372 -0.556 0.623 | 0.525
Zn 3.186 -15.921 22.293 | 7.809 0.027 | -6.980 -15.289 1.330 3.673 | 0.286
*% différence significative entre traitements (sur la base de la comparaison des modeles par I'AICc et/ou de la significativité
du paramétre)
* différence significative entre deux phases cinétique sur la base du chevauchement des IC et des Sd

4- Fractionnement des ETM au sein des organismes

Le Tableau 8.3 permet d’évaluer la fiabilité de la mesure des concentrations effectuées au sein de

la fraction H. Ainsi, il est remarqué ici, que pour I’essentiel des ETM considérés les
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concentrations évaluées au sein de la fraction H sont en accord avec celles mesurées au sein des
fractions P et S. Malgré tout, concernant le Cr, les taux de recouvrement entre Hegicute €t Hmesuré

sont de I’ordre de 155% et 247% pour les traitements SWISS et CTRL. Ainsi, les charges totales
en Cr (SWISS et CTRL) sont soit sous-évaluées dans la fraction H, soit sur-évaluées dans la

fraction P.

Tableau 8.3 : récapitulatif des taux de recouvrement entre Hegcule €t Hmesuré moyen (Healculé = moyenne ([S]+

(P1)).

ETM As cd Co Pb M Cr Ni Cu M Zn
Traitement SWISS | CTRL |SWISS | CTRL | SWISS | CTRL | SWISS | CTRL | SWISS | CTRL |SWISS | CTRL | SWISS | CTRL |SWISS | CTRL |SWISS | CTRL |SWISS | CTRL
[ETM]Hthéorique | 105 116 | 0.1 |008 | 059 | 0.62 | 0.47 |0.97 |18.80 | 26.80(57.84 |70.84 |37.27 4469 |19.88 1431 | 7.93 | 956 |71.25 |76.07
(ng.g-1) + + + * $0.31| 021 * + + +100| = * + + * + * * + +
) 0.5 | 0.68 | 0.05 | 0.04 0.13 | 0.40 | 5.14 3992 | 33.16 | 26.83 | 22.47 | 6.32 | 5.63 | 555 [ 4.59 | 26.14 | 21.69
[ETM]Hmoy 1.02 | 129 [0.095 [0.07 [044 (054 (045 |0.93 [1830 [26.91 |37.27 |28.72 |33.14 |39.75 [20.55 (1559 | 7.17 | 8.45 |54.99 | 59.9
(ng-g-1) * * * * * * * * * + + * * + + + + + * *
05 | 079 | 0.08 | 004 | 027 | 021 | 0.18 | 042 | 566 | 11.7 | 37.27| 28.7 | 2380| 18.6 | 6.11 | 6.12 | 506 | 3.92 | 157 | 15.7
% Recouvrement | 103 | 90 | 109 | 119 | 133 | 115 | 105 | 103 | 103 | 100 | 155 | 247 | 112 | 112 | 97 92 | 111 | 113 | 130 | 127

5- Eléments non-essentiels (As, Cr, Ni, Pb, Cd, Co).

Selon la (Figure 8.6), le fractionnement de 1’As n’évolue pas significativement en fonction du

temps pour les individus soumis au traitement CTRL (variation entre 90 et 92% au sein de la

fraction P). Au contraire, concernant le traitement SWISS, une augmentation de 1’ordre de 20%

de la part d’arsenic est observée au sein de la fraction S entre t4 et t5.

Au sujet du Cd, chez les individus issus du traitement SWISS, une augmentation de la proportion

en cet élement est observée au sein de la fraction S entre tO et t4 suivie par une faible

redistribution du Cd au profit de la fraction P. Cette méme tendance est elle aussi constatée dans

une moindre mesure pour le traitement CTRL. En observant conjointement les Figures 8.5 et 8.6,

il peut étre constaté que ceci se traduit, sur I’ensemble du profil cinétique par une teneur en Cd au

sein de la fraction S plus importante pour le traitement SWISS que pour le traitement CTRL.

Ainsi, sur ’ensemble du profil, une tendance a 1’accumulation préférentielle du Cd au sein de la

fraction S est recensée pour le traitement SWISS comparé au traitement CTRL.
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Dans le méme ordre d’idée, aprés observation du profil de répartition du Co dans son ensemble, il
peut étre remarqué que son fractionnement est favorisé au sein de la fraction S pour le traitement
SWISS, excepté en fin d’exposition ou la tendance s’inverse en faveur du traitement CTRL.
Malgré tout, en faisant le lien entre les Figures 8.5 et Figure 8.6, il peut étre remarqué qu’en fin
d’exposition, la teneur en Co intra-S est bien moins importante chez les individus SWISS que
chez les individus CTRL.

Concernant le Cr, aucune différence de fractionnement n’est observée entre les deux traitements
Figure 8.6. La méme observation peut étre faite en raisonnant en termes de concentration

Figure 8.5.

L’analyse du fractionnement du Ni indique que cet élément est préférentiellement mobilisé au
sein de la fraction S pour le traitement SWISS. En effet, une augmentation de la proportion en Ni
au sein de cette fraction est observée tandis que pour le traitement CTRL, cette méme proportion
n’évolue que peu au cours du temps. Malgré tout cette observation est a mettre en corrélation
avec la charge totale en Ni représentée dans la Figure 8.5, qui indique que la charge totale
diminue chez les traitements SWISS contrairement a ce qui est observé chez les individus CTRL
ou cette charge totale est stable durant la seconde phase cinétique. Ainsi, il semblerait que les
individus CTRL possédent, lors de la seconde phase cinétique, une concentration intra-S en Ni
identique a celle des individus SWISS (ce qui est statistiguement confirmé, voir ANNEXES

Syntheése statistiques cinétiques).

Pour le Pb, une augmentation de la concentration au sein de la fraction S est observée pour le
traitement SWISS (Figure 8.5). Dans le méme temps, la proportion de Pb intra-S pour ce méme
traitement est en augmentation. A contrario, au sein des individus issus du traitement CTRL, une
diminution de la proportion en Pb est observée au cours de I’exposition (Figure 8.6) alors que les
concentrations dans cette fraction n’évoluent pas. Au vu de I’allure de la Figure 8.6, le Pb semble
donc rapidement assimilé par les individus SWISS tandis que chez les individus CTRL sa

remobilisation au sein de la fraction P semble favorisée.
6- Eléments essentiels (Zn, Mn, Mo, Cu)

Une phase de diminution des proportions en Cu au sein de la fraction S est observée durant les

premiers jours d’exposition. Cette cinétique décroissante est ensuite suivie d’un accroissement de
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la proportion intra-S en Cu, et ce, pour les deux traitements. La charge totale en Cu étant
supérieure chez les individus SWISS durant la totalit¢ de 1’exposition, la concentration en cet

élément au sein de la fraction S est supérieure chez les individus SWISS.

Concernant le Mn, l’allure des graphiques CTRL et SWISS est similaire. Une légere
augmentation des proportions au sein de la fraction S est alors constatée dans les premiers jours
d’exposition. Les proportions intra-S sont malgré tout légérement supérieur au sein des individus
SWISS. Mais compte tenu des concentrations observées dans la Figure 8.5, les teneurs en Mn au

sein de la fraction S sont semblables dans les deux traitements.

La concentration en Mo au sein de la fraction S, augmente progressivement au cours des 5 jours
d’exposition (CTRL). La méme tendance est observée chez les individus SWISS durant
I’essentiel du temps d’exposition. Malgré tout, cette tendance s’inverse en fin d’expérience.
Ainsi, en fin d’exposition, les proportions en Mo au sein de la fraction S sont sensiblement
différentes entre les deux traitements. Malgré tout, les concentrations dans cette fraction y sont

similaires.

Pour finir, I’évolution des proportions en Zn au sein de la fraction S est similaire entre les deux
traitements, et ce, autant en terme de concentration que de proportion, ce qui est confirmé par les

statistiques (ANNEXES : synthése statistiques cinétiques).
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Figure 8.5 : fractionnement des différents ETM en fonction du traitement, des fractions P (vert foncé) et

S (vert clair) et du temps (Calculé sur la base du H théorique soit moyenne ([S] + [P])).
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8.4 Discussion

8.4.1 Contaminations environnementales

Les concentrations en ETM relevées au sein des différentes sources de contaminants potentielles
indiquent, que pour les ETM considérés, il existe de nombreuses valeurs observées qui sont

susceptibles d’entrainer des perturbations chez les organismes aquatiques.

8.4.1.1 Eau

Au sein des eaux de surface du bassin de lagunage, plusieurs ETM présentent des concentrations
significativement supérieures aux valeurs de référence recensées dans la bibliographie (Tableau
8.3). En effet, au vu des valeurs recensées (NQE et PNEC), I’As dont la solubilité des composés
est relativement variable (dérivés pentavalents plus solubles que les trivalents), le Co, le Mn, le
Cr, le Ni, le Cu et le Zn représentent des sources de perturbation chronique des milieux
aquatiques. Ainsi, le Ni, présent essentiellement au sein des milieux aquatiques sous forme
divalente, forme de nombreux complexes stables. Il sera donc en majorité retrouvé sous forme
d’ion hexahydraté soluble (dichlorure de nickel, sulfate de nickel, dinitrate de nickel...) au sein
de la masse d’eau ou il est susceptible de causer des perturbations du milieu aquatique. Malgré
tout, la NOEC30j évaluée chez C. riparius par Powlesland and George (1986) indique qu’a une
concentration inférieure & 780 pg.I" aucun effet n’a été repéré. Concernant le Zn, présent en
forte quantité au sein du bassin de lagunage, les concentrations recensées sont supérieur aux
normes établis en France, mais ne dépassent pas les valeurs définies pour la protection de la vie
aquatique au Canada (CVAC : correspond a la concentration maximale sans effet sur la faune
aquatique et les progénitures des espéces présentes). Les concentrations en Cobalt observées au
sein de 1’eau sont élevées. En effet, Smith and Carson (1981) ont reporté que dans la plupart des
eaux douces de surfaces (E.U), les concentrations en Co sont inférieures & 1 ug.I™. lls ont ainsi
remarqué que les zones habitées et miniéres étaient celles ou les concentrations en Co étaient les
plus importantes (soit respectivement : de 1 & 10 pg.I™ et de 11 & 50 pg.I™). Enfin, concernant Cd,
le Pb et le Mo, les valeurs observées dans 1’eau du bassin ne dépassent pas les valeurs recenseées
dans la bibliographie. Malgré tout, aucun consensus n’a encore ¢té trouvé concernant la valeur de

PNEC pour le cadmium. Selon la dureté de 1’eau les valeurs seuils proposés pour cet €lément sont
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variables : (0,75 pg.I" pour une dureté > mg.I" de CaCos et 0, 21 ug.I™) pour une dureté < 50
mg.I". Guigue et al. (2013) ayant décelé des teneurs en CaCos relativement élevées au

sein des sédiments du bassin de lagunage, la PNEC retenue dans le cadre de notre étude sera de
(0,75 ug.I™).

Ainsi, dans cette étude, et d’apres les valeurs seuil et de références issus de la bibliographie, les
concentrations en Cd, Mo, et Pb observées semblent respecter ces valeurs définies pour 1’eau et

ne sont donc pas censées entrainer r de perturbation du milieu.

Tableau 8.4 : récapitulatif des concentrations seuils et de références pour la protection des milieux
aquatiques dans le cadre d’un transfert par I'’eau (PNEC : Predicted No Effect Concentration, NOEC : No
Effect Concentration, NQE : Normes de Qualité Environnementale, et Réf. : correspondant aux diverses
valeurs recensés dans la bibliographie internationale, CVAC : Critére de Vie Aquatique Chronique.

ETM EAU (ug.1™)
PNEC NOEC macro.inv. NOEC poisson Réf. NQE Valeurs mesurées
3 3

As a4l 1) : 260 6m:76 423 | 39.57* +11.71
cd 0’21_ 0,753 0.50 27): 1[3 3 0.24 +0.01
Co 053 211:0,58 PNEC=0,18 | 1-10° 32.66* 3.78
Pb 53 723 0.82 +0.42
Mn 4.10 162 4701.00* +2110.60
Cr 343 0,047-0,129 0,05 9 413 | 18578 +3.96
Ni 083 30J : 780° 751:356 203 | 65.84* 4.92
Cu 1,63 346 1,43 100.35* +19.22
Mo CI50, 48h :206,8(x10%) 3 cvAc:737 17.30 +3.77
Zn CVAC: 240" 783 | 113.88* +18.68

8.4.1.2 Sédiments

Au vu des valeurs seuils et de références recensées dans la bibliographie pour la contamination

des sédiments, 5 ETM semblent étre susceptibles de menacer I’intégrité des organismes aquatique
(Tableau 8.4) : I’As, le Mn, le Cr, le Ni et le Zn. En effet, les valeurs de références et de PEC

relevées pour I’As sont respectivement entre 5-11 fois et 2 fois inférieures aux valeurs mesurées
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dans le bassin de lagunage. Les sédiments prélevés au sein des cages SWISS, apparaissent donc
comme fortement contaminés. Dans le méme ordre d’idée, le Mn, le Cr et le Zn sont
respectivement observés ici a des concentrations 7 ; 1,8 et 4 fois supérieures aux TEC définis

pour ces ETM.

Le Zn, dont la compartimentation entre sédiment et eau est influencée par des phénomeénes de co-
précipitation avec le CaCos est donc en majeure partie présent au sein des sédiments (Guigue et
al., 2013). Mais ceci ne I’empéche pas d’étre recensé a des concentrations importantes au sein
des eaux de surface du bassin. Ainsi, le Zn est susceptible d’engendrer, au méme titre que I’As, le
Mn et le Cr, des perturbations de la faune aquatique par le biais de 1’eau et des sédiments. Pour
le Pb, les valeurs observées dans les sédiments sont supérieur au TEC et plus de 6 fois
supérieures aux prédictions de concentration sans effet. Cet élément semble donc lui aussi

constituer un risque pour la faune aquatique.

Concernant le Ni et le Cu la tendance est moins nette. Les valeurs observées sur le site d’étude
sont en effet bien supérieures a la PNEC et a la TEC mais inférieures au PEC définie par
MacDonald et al. (2000). Ainsi, les concentrations en Ni et Cu sont donc particulierement
susceptibles d’engendrer des perturbations du milieu et des organismes par le biais de

I’exposition a I’eau et dans une moindre mesure par le biais des sédiments.

Pour le Co, aucune valeur seuil n’a été définie a ce jour. Malgré tout, au vu des observations de
Smith and Carson (1981) (Tableau 8.4), les concentrations en Co relevées dans les sédiments du
bassin de collecte des lixiviats sont inférieures aux concentrations recensées dans les cours d’eau
non contamingés. Ainsi, d’aprés ces mémes auteurs les sédiments contaminés par des gisements
miniers présentent des concentrations de 1’ordre de 150 pg.g* MS (Blackbird mine en Idaho,
USA). De plus, Co comportant de nombreuses affinités avec le Mn au sein des sédiments, il est
rendu peu disponible par les liaisons qu’il forme avec ce dernier. Smith et Carson (1981)
ont ainsi observé des teneurs en Co au sein des nodules de Mn des sédiments prélevés au sein
d’un lac, de Pordre de 160 & 650 pg. g MS (lac Ontario, Oneida, Michigan.

Les concentrations en Cd observées respectent les valeurs seuil définies pour 1’eau et les
sédiments et ne sont donc pas censées entrainer de perturbation du milieu. Concernant le Mo,

aucunes valeurs seuil ou de référence n’a été recensée au sein de la bibliographie étudiée. Malgré
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tout, les CL50, 48h observée chez Daphnia magna par Chappell (1975) étaient de 1’ordre de
206,8 mg.I™". Compte tenu de ces valeurs importantes, Les concentrations en Mo au sein des
sédiments et de 1’eau du bassin ne semblent pas, dans le cadre de notre étude, avoir d’effet

délétere potentiel pour la vie aquatique.

Tableau 8.5 : récapitulatif des concentrations seuils et de références pour la protection des milieux
aquatiques dans le cadre d’un transfert de contaminant par le biais des sédiments (PEC : Predicted Effect
Concentration, TEC : Treshold Effect Concentration et milieux de référence correspondant aux
concentrations moyennes observées dans les milieux non contaminés.

Milieu de PEC TEC Valeurs mesurées

référence
As 24-1311 332 70.96*  +12.14
cd 4,98 0,99 091 +0.14
Co 205 11.01 +2.84
Pb 684 128 35,8 42,47 +14.65
Mn a603 | 3422.36* #338.16
Cr 111 43,4 77.28*% $13.9
Ni 486 | 22,7 24.17* +6.00
Cu PNECsed : 0,8 4 149 3116 62.62 +13.89
Mo 297 *1.16
Zn 459 | 1542 476.54* 152.16

*risques chroniques avérés pour la faune aquatique

8.4.1.3 MES

Aucune valeur seuils ni valeurs de référence officielles concernant les MES n’ont été recensées
dans la bibliographie. Les concentrations en ETM recensees au sein des MES du bassin de
lagunage sont relativement faibles en comparaison des valeurs de références définies par Thomas
et Meybeck (1992) (Tableau 8.6).

En effet, tous les ETM considerés, excepté le Pb et le Zn, sont inférieurs a ces valeurs de

référence.
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Les teneurs en Pb au sein des MES sont 4 fois supérieures a la référence. Ainsi, les sources de
contamination au Pb présentes au sein du milieu son essentiellement représentées par les
sédiments et surtout les MES retrouvées en quantité importante. Le Zn, une fois encore est
présent dans des ordres de grandeur bien supérieurs aux valeurs de références. Ce dernier

représente donc sans conteste un risque de contamination des organismes aquatiques.

Ainsi, les concentrations en ETM étant variables d’une source de contamination a 1’autre,
I’exposition des larves de chironomes est susceptible d’étre modulée en fonction du type de
traitement appliqué.

Tableau 8.6 : récapitulatif des concentrations de référence au sein des MES définies par Thomas et
Meybeck (1992) a partir d’études effectuées sur des rivieres réputées comme non contaminées.

Ref. Valeurs mesurées
As 8.00 4.42
cd 0,8 0.59
Co 0.32
Pb 40 160.89*
Mn 300-1000 18.19
Cr 120.00 6.88
Ni 80.00 3.50
Cu 50.00 5.60
Mo 0.11
Zn 110.00 661.79*

*risques chroniques avérés pour la faune aquatique

8.4.2 Biodisponibilité / bioaccumulation

D’apres 1’étude des cinétiques d’accumulation réalisée précédemment, il a pu €tre constaté que
certains ETM présentaient des flux d’assimilation significatifs reflétant leur biodisponibilité (As,
Cd, Pb, Mn notamment). Malgré tout, selon le type de cage considéré, des différences de
bioaccumulation ont pu étre décelées. En effet, I’ As et le Pb sont accumulés dans une plus grande
mesure chez les individus CTRL que chez les individus SWISS. Au contraire, le Cd est accumulé

de maniére importante durant toute 1’exposition chez les individus exposés au sédiment du bassin
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de lagunage et dans une moindre mesure chez les individus CTRL. Ainsi le Cd serait accumulé
par le biais de I’ingestion du sédiment en majeure partie mais aussi par 1’eau. Ceci est confirmé
par Craig et al. (1998) qui en exposant des larves de Chironomus staegeri a de 1’eau contenant
du %Cd et & de I’cau et du sédiment contenant du *%°Cd ont remarqué que cet isotope était dans

les deux cas retrouvé a 94 % au niveau du tractus digestif.

Il semblerait donc que la source de contamination joue un réle majeur dans la biodisponibilité
des ETM. En effet, Craig et al. (1998) ont réitéré 1’expérience précédemment citée sur des larves
de Chironomus Spp. prélevées au sein de lacs. 1l en est ressorti que 75 % du “°°Cd ont été repérés
au sein de l’intestin et plus particuliecrement du mésentére postérieur, lieu ou il entre en
compétition avec le Ca®* afin de parvenir & traverser les membranes cellulaires, les branchies et
papilles annales participant essentiellement a 1’accumulation d’ions monovalents (Taylor, 1986
in Craig et al., 1998). L’intestin semble donc étre 1’organe principal d’assimilation du Cd, mais
cet ¢lément ne semble pas plus assimilé par le biais de la nourriture ingérée que par I’eau. La
cinétique décrite par les organismes SWISS concernant I’accumulation en cadmium au sein de la
fraction totale étant linéaire, I’accumulation du Cd semble dépendante du temps d’exposition, ce
qui est confirmé par Crommentuijn et al. (1994) qui décrivent une accumulation continuelle du
Cd durant I’exposition (ce qui est probablement due a sa forme de stockage, voir section 3). Dans
le méme ordre d’idée, le Pb est présent en forte quantité sur les MES qui semblent donc
constituer la source de contamination majeure en Pb du bassin. Le fait que les organismes CTRL
accumulent le Pb dans une plus grande mesure que les SWISS indique que la bioaccumulation de
cet élément passe par les MES, source majeure de nourriture des organismes CTRL. En effet, au
sein des divers habitats qui caractérisent les milieux d’eau douce, le Pb posse¢de une forte affinité
pour les MES (Van Hattum et al., 1993). Ainsi, la bioaccumulation du Pb semble
essentiellement reéalisée par le bais de la nutrition. La seconde phase de la cinétique de cet
¢lément (tous traitements confondus) indique que son excrétion s’équilibre voire surpasse son
assimilation. Cette phase de stabilisation / saturation survenant pour les individus exposés (tous
traitements confondus, semble rejoindre les observations de MacLean et al. (1996) et de
Komjarova et Blust (2008) qui ont respectivement travaillé sur Hyalella azteca et Daphnia
magna et ont remarqué une forte accumulation du Pb dans les premiéres 24h d’exposition suivie
d’une phase de saturation. Ceci suggére l’existence d’un mécanisme de régulation de la

concentration interne en Pb.
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De méme, I’As et le Mn, bioaccumulés chez les individus issus des deux types de traitement,
semblent donc étre assimilés par le biais des sédiments et de 1’eau. Malgré tout, les individus
CTRL présentant une phase d’accumulation en As et Mn plus importante que les SWISS, il

semblerait que I’cau soit le vecteur majeur de ces éléments.

Ainsi, les interactions entre facteurs physico-chimiques et biologiques étant déterminants dans la
biodisponibilité des ETM (Blau et al., 1975; Luoma,1989; Campbell et al., 1988; Van Hattum
et al., 1991 in Van Hattum et al., 1993), la mesure des parametres physico-chimiques au cours
de I’exposition a été effectuée. Aucunes variations significatives de pH, de conductivité ou
encore de température au sein de I’eau du bassin de lagunage n’ont été décelées. Ces valeurs étant
respectivement de 7,38 + 0,02 ; 1380 + 32 et de 8,6 + 0,6 tout au long de I’exposition. La
mobilisation différentielle des ETM (accumulation / excrétion) en fonction du traitement et du
temps ne peut donc étre due a 1’évolution de ces paramétres a 1’échelle du bassin de lagunage.
Malgré tout, des modifications du pH entre les eaux superficielles et interstitielles, sont
susceptibles d’affecter la spéciation des ETM (Florence, 1976; O'Shea and Mancy, 1978 in
Van Hattum et al., 1993) et leur partitionnement entre la phase solide des sédiments et 1’eau
(Campbell and Tessier, 1989 in Van Hattum et al., 1993). Ceci serait susceptible d’expliquer
les différences d’accumulation entre traitements, et ce surtout lorsque 1’accumulation est
favorisée au sein des cages CTRL alors que les sédiments qu’elles contiennent sont en moyenne
10 fois moins contaminés que les sédiments issus du bassin de lagunage. De surcroit, la
composition des sédiments, qui varie fortement entre les sédiments contrdles (constitués de silice)
et les sédiments prélevés au sein du bassin de lagunage (tres organique) est elle aussi susceptible
d’expliquer cette différence d’accumulation, notamment concernant la biodisponibilité du Mn et
de I’As. En effet, la composition des sédiments est susceptible de réduire la biodisponibilité des
ETM. Ainsi, la matiére organique et résiduelle, qui participent a la fixation de la majeure partie
des ETM, I’argile et les oxydes de Fer, sont susceptibles d’adsorber une grande partie des ETM
dissous au sein des sédiments (Oakley et al., 1981; Luoma, 1989; Campbell et al., 1988 in Van
Hattum et al., 1993). Ceci entraine la réduction de leur biodisponibilité et les flux d’assimilation
qui y sont associés de maniére directe (par réduction de la biodisponibilité lors de 1’ingestion, au
sein du tractus digestif) et / ou indirecte (par partitionnement des ETM entre 1’cau et les
sédiments). Ce raisonnement confirme donc le fait que le vecteur majeur d’accumulation de 1’As
et du Mn soit I’cau.
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D’autres éléments, tels que le Zn, le Co, le Cr, Cu, Mo, Ni ne semblent pas biodisponibles. En
effet, le Zn, élément essentiel, n’est ni accumulé, ni excrété significativement au cours de
I’expérience. Il ne semble donc pas participer ici a I’induction de réponse (excrétion,
séquestration...) des organismes a une toxicité. Malgré tout, Timmermans et al. (1992) ont
démontré que lors d’une exposition prolongée (5 semaines) de C. riparius a de 1’eau contenant
des concentrations en zinc de lordre de 0,1 mg.l™ (contre 0,11 mg.I™? ici), un retard de
développement larvaire et donc d’émergence des imagos était observé. Les concentrations totales
(H=P+S) en Zn observées dans notre étude sont en adéquation avec les observations d’auteurs
tels que Rainbow and White (1989) qui ont recensé des concentrations optimales en zinc chez
Palaemon elegans de I’ordre de 70 pg.g™ de masse séche (MS). De méme, I’observation de la
cinétique du Zn durant I’exposition tend a confirmer les analyses de Kranzberg & Stokes (1988)
et Rainbow (1988) dans le sens ou le Zn, du fait de son statut d’élément essentiel, est
soumis a régulation. Ainsi, méme dans le cas ou les sédiments sont contaminés Van Hattum
(1993) a observé une bioaccumulation remarquablement faible du zinc par Asellus Aquaticus. La
faible bioaccumulation du Zn au sein de C. riparius est donc susceptible d’étre due aux
mécanismes de régulation / séquestration de la concentration interne en Zn qui semblent

particulierement efficaces chez bon nombre d’invertébrés aquatiques.

La phase excrétoire observée dans les deux premiers jours des cinétiques d’accumulation des
ETM tels que le Cu, Cr, Ni, Mo et le Co, indique que durant cette période, ’excrétion est
prépondérante sur 1’assimilation. Ceci proviendrait donc du fait que ces ETM sont faiblement
biodisponibles et / ou qu’il existerait des interactions entre ETM susceptibles de modifier leur
assimilation. Ces éléments étant considérés comme des éléments essentiels pour les plantes, les
fortes charges repérées en début d’exposition chez les individus exposés s’expliquent par le fait
que ces ETM ont été bioaccumulés durant la phase préparatoire a I’exposition. En effet, compte
tenu des concentrations en Mo, Cu et Ni présentes dans 1’avoine, qui sont respectivement de 1,81
© 2,95 et 0,41pg.g* MS, il semble tout & fait cohérent que I’avoine, source de nourriture des
larves lors de la phase préimplantatoires soit a 1’origine de ces concentrations ¢élevées suite a la
période d’incubation. Ainsi, la concentration initiale en Cu au sein des organismes au début de
I’exposition est de 25 pg.g™* MS ce qui est en accord avec les valeurs de concentrations en cuivre
observées chez les individus témoins utilisés dans le cadre de la these de Arambarou (2013). Au

contraire, concernant le Cr et le Co, les concentrations présentes au sein de 1’avoine ne sont pas
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quantifiables par ICP-MS. La phase d’excrétion repérée en début d’exposition pour ces ETM est
donc susceptible d’étre due a des interactions entre ETM (synergie, antagonisme...) qui

sont susceptibles de moduler leur assimilation.

Ainsi, La diminution de la concentration totale en Cu chez les individus des deux traitements est
aussi susceptible d’étre due au fait que le cuivre et le Pb semblent partager des voies
d’accumulation communes (Sanchez-Marin et al., 2014). En effet, I’augmentation rapide du Pb
lors de la premiére phase cinétique des individus CTRL est synchrone avec la diminution de la
concentration en Cu chez les organismes issus du méme traitement. De méme, la plus faible
augmentation de la concentration en Pb chez les individus SWISS est la aussi en accord avec
I’hypothese que 1’influx de Pb inhiberait celui du Cu et entrainerait méme son excrétion. Ainsi,
Sanchez-Marin et al.,, (2014) ont indiqué que le Cu inhiberait 1’accumulation du Pb et
inversement et qu’ils emprunterait ainsi, a une certaine concentration, un systéme de transport
commun. De méme, de maniére indirecte, le Pb étant susceptible de causer des
dysfonctionnements de 1’homéostasie sodique et calcique (Grosell et al., 2006 in Komjarova

and Blust, 2009), sa présence est susceptible de favoriser I’accumulation d’autres ETM.

Ainsi, I’inhibition de I’accumulation du Mo, Cr, Ni et du Co est potentiellement due a des
interactions de ce type. En effet, Komjarova and Blust (2008), ont démontré lors d’une
expérimentation sur Daphnia magna exposée a des doses chroniques d’ETM en mélange, que
I’assimilation combinée de Cd et de Cu inhibait I’accumulation du Zn et du Ni. Dans notre étude,
aucun flux d’assimilation de Cu ni aucun flux visant a excréter le Zn n’est observé. Malgré tout,
I’accumulation importante du Cd surtout chez les individus SWISS, est susceptible d’engendrer

un phénomeéne compétitif entre ces ETM et ainsi d’inhiber les flux d’accumulation du Ni.

La mobilisation, la spéciation et les flux d’assimilation des ETM au sein des organismes
aquatiques sont des mécanismes dépendant de facteurs physico-chimiques tels que le pH et la
température (Hopkin, 1989 in Van Hattum et al., 1993). Il existe donc trois grands mécanismes
de diminution de la biodisponibilité des ETM dépendant des conditions environnementales : 1) la
speciation des ETM en fonction du pH essentiellement, Il) leur partitionnement entre fraction
solide (sédiments / MES) et liquide (eau), et II1) la diminution de leur absorption dans le tractus
digestif (surtout en ce qui concerne les ions divalents) (Tessierand and Campbell, 1987 in
Laskowski et al., 2010).
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Ainsi, les profils cinétiques des différents ETM sont fortement contrastés, ceci est di a leur
biodisponibilité différentielle et aux interactions qui sont susceptibles d’étre mises en évidence
entre ces éléments. Ceci peut aussi étre mis en relation avec les mécanismes de régulation /

détoxication et formes de stockage au sein des tissus des organismes aquatiques.
8.4.3 Fractionnement et potentiel toxique des ETM

L’As, au méme titre que le Cr sont peu présents au sein de la fraction cytosolique ou leurs effets
toxiques sont susceptibles d’avoir un impact sur ’intégrit¢ des organismes. Malgré tout, I’As
semblé légerement plus accumulé au sein de la fraction cytosolique lorsque les individus sont
exposés a 1’eau et aux sédiments simultanément. Il semblerait donc que les mécanismes de
séquestration et d’excrétion de 1’As soit moins efficients lorsque le flux d’assimilation provient
de sources multiples (a la fois du milieu : eau ; et de la source d’alimentation : sédiments). En
effet, en fin d’exposition, pour une concentration totale similaire en As chez les individus issus
des deux traitements, il a été constaté une compartimentation de I’As au sein de la fraction

cytosolique supérieure chez les individus SWISS.

Au méme titre que pour les ETM précédents, les proportions en Ni au sein de la fraction S sont
relativement faibles. En effet, Le Ni est un ETM trés faiblement assimilé par la plupart des
organismes vivants et reste en majeure partie associé a la matiéere particulaire (Kabata-Pendias
et Pendias, 1992). Malgré tout, les individus SWISS semblent accumuler une plus grande
proportion de Ni au sein de la fraction S que les individus CTRL, respectivement ~ 25% et ~ 12%,
ce qui est bien inférieur a ce qui a été observeé chez Gammarus fossarum (50%) et au sein des
glandes digestive de Chlamys varia (60-65%). En effet, il semblerait que le fractionnement entre
fraction cytosolique et fraction insoluble soit variable d’une espéce a ’autre (Geffard et al.,
2010) selon que les mécanismes de détoxications se déroulent par I’intermédiaire des MRG
(Metals Rich Granules) ou des métallothionéines, respectivement attribuées a la fraction P et a la

fraction S.

La proportion de Pb au sein du cytosol des organismes CTRL est en moyenne de 8 % une
concentration en Pb au sein de la fraction cytosolique de 0,8 pg. g MS contre 0,13 ug. g* (27
%) pour les individus SWISS. Ainsi, il existerait un mécanisme de régulation / sequestration des

concentrations intra-S en Pb qui participerait a maintenir cette concentration autour de
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(10 pg.g™MS). Kranzberg & Stokes (1988) ont reporté que plus de 75% de la charge totale en
Pb des larves de Chironomidae sont susceptible d’étre adsorbés sur I’exosquelette. Au contraire,
Timmermans et al. (1992) ont démontré que 1’essenticl de cette charge était inféodée a
I’adsorption des ETM au sein du tube digestif. Dans les deux cas, les auteurs suggérent qu’une
importante portion de la charge totale en Pb est adsorbée a la fraction P. En effet, malgré
I’important facteur de bioaccumulation qui peut étre observé pour le Pb, une grande part de ce
dernier est directement fixée aux MRG et aux debris cellulaires (fraction P) qui permettent une

ségrégation significative du Pb en dehors de la fraction soluble (Geffard et al., 2010).

Le Cd, qui est significativement bioaccumulé par de nombreuses espéces animales et biomagnifie
au sein des réseaux trophiques (Croteau et al., 2005 in Perceval et al., 2006), est, au sein des
organismes SWISS accumulé tout au long de I’exposition. Dés le second jour d’exposition il est
plus représenté au sein de la fraction cytosolique (55%) que de 1’insoluble. Berthet et al., 2003
ont obtenu des résultats similaires chez Nereis diversicolor avec un pourcentage de répartition du
Cd au sein de la fraction cytosolique de I’ordre de 50 % lorsque ces invertébrés étaient exposés
sur des sites contaminés. Malgré des charges totales similaires, des proportions de Cd intra-
cytosolique inverses sont observées au niveau des individus CTRL. Cela confirme que la
bioaccumulation du Cd s’est essentiellement déroulée par le biais de la nutrition (sédiments et
MES qui possedent des charges en Cd comparables), ou des interactions avec d’autres ETM (Pb
et Ni notamment) réputés comme ¢tant des perturbateurs de 1’homeéostasie du Ca*, sont
susceptibles de faciliter son entrée dans les cellules. C’est pourquoi, la bioaccumulation du Cd est
sensible a la dureté de 1’eau (Perceval et al., 2002). Malgré tout, afin d’expliquer cette
importante proportion de Cd intra-cytosolique, il parait nécessaire de tenir compte de la forme de
stockage des ETM. En effet, le Cd est généralement pris en charge par les métallothionéines,
protéines intra-cytosoliques, dont la fonction est de séquestrer les ETM présents dans cette
fraction soluble afin de réduire leur potentiel toxique. Ces protéines disposant d’un faible
turnover de dégradation permettent de stocker des concentrations croissantes en Cd. Ceci
explique les proportions élevées en Cd intra-cytosolique relevées (Fraysse et al., 2006 in

Geffard et al., 2010) sans toutefois qu’elles n’impliquent d’effets toxiques sur les organismes.

Concernant le Co, en début d’exposition, les individus des deux traitements possedent des

concentrations totales identiques, avec une concentration interne en Co plus élevée chez les
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individus SWISS que chez les CTRL. L’internalisation des concentrations en Co semble donc
facilitée par la voie du systeme digestif. Apres observation des profils de répartition du Cu et du
Co, il a éte observe que lorsque la concentration interne en Co augmente, la concentration en Cu
intra-S diminue. De méme, il est constaté que cette tendance est conservée en comparant entre
eux les profils de fractionnement du Co et du Cu en fonction du traitement. L’internalisation du
Co est donc susceptible d’étre liée aux systémes de transport et de liaison du Cu, élément
essentiel. Malheureusement aucun fait similaire n’a été relaté dans la bibliographie étudiée,

d’autres investigations semblent donc nécessaires afin de confirmer cette hypothese.

Malgré I’exposition élevée des organismes SWISS aux sédiments et a I’eau contaminés par le Zn
et le Mn, la répartition de ces éléments essentiels au sein des deux fractions d’intérét, est
sensiblement identique chez les individus des deux traitements. Il sera toutefois remarqué que,
tenant compte des concentrations totales en Mn supérieures chez les individus CTRL, la
proportion en Mn intra-cytosolique y est légerement supérieure. Ces deux éléments semblent
donc soumis a des mécanismes de régulation particulierement rapides et efficaces qui permettent
de maintenir des concentrations cytosoliques optimales chez les organismes étudiés,
certainement en séquestrant ces éléments au sein de la fraction insoluble (MRG). En effet, il a été
reporté par Van Hattum et al. (1993) que lors d’une expérimentation sur Asellus Aquaticus, cet
organisme était capable d’excréter une proportion significative de la charge en Zn accumulée au
sein de la fraction totale afin de la conserver entre un optimum de 70 et 150 ug.g” MS. Ainsi,
Bonneris et al. (2005) ont indiqué que chez un bivalve de la famille des Unionidae, le Zn était
recensé a 63 % au sein de la fraction insoluble des glandes digestives. Ce qui semble
correspondre a ce qui est observé dans notre étude avec 55% du Zn accumulé au sein de la
fraction P des Chironomidae. Le Mn y est également stocké en majeure partie. En effet, en termes
de quantité de matiere, les concentrations intra-S en Mn sont identiques entre les traitements et ce
tout au long de I’exposition. Cet élément essentiel, semble donc soumis a régulation au méme

titre que le Zn.

Les proportions en Cu observées au sein de la fraction insoluble (64 et 58 % en moyenne pour les
traitements SWISS et CTRL) correspondent également aux observations de 1’étude de Bonneris
et al. (2005) avec 53% de la charge totale en Cu retrouvés dans la fraction P des glandes

digestives des bivalves précédemment cités. Enfin, Timmermans et al. (1992) ont démontré qu’a
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partir d’une concentration en Cu de (100 pg.L™), ce dernier était significativement adsorbé sur
I’exosquelette des Chironomidae, d’ou 1’augmentation des proportions en Cu au sein de la
fraction insoluble aprés le début de 1’exposition. Ainsi, ce mécanisme de remobilisation du Cu au

niveau de la fraction insoluble participerait aux mécanismes de détoxication des individus.

C. riparius étant doté d’un développement larvaire isomorphe (ratio longueur/masse constant)
lorsqu’il se déroule en contexte de non contamination (Péry and Garric, 2006), I’¢tude de ce
paramétre est susceptible d’étre un bon indicateur de I’effet toxique des contaminants sur
I’intégrité des individus exposés. Dans notre étude, il peut étre remarqué que ce ratio n’est pas
constant chez les individus SWISS contrairement aux individus CTRL. Hors, deux scénarii, sont
susceptibles d’expliquer cet événement : I) la présence d'un élément toxique au sein d’un
organisme est susceptible de modifier I'allocation énergétique attribuée a la croissance au profit
de stratégies de détoxification (Kooijman et al., 2009), et II) I’assimilation des ETM dans la
fraction cytosolique est susceptible de conduire a la saturation des mécanismes de détoxication.
Les ETM peuvent alors interagir avec des sites d’action toxique (enzyme-like proteins) et
perturber la physiologie de 1’organisme. Malgré tout, la faible évolution de la croissance des
larves (<< & la référence de 1,72 mm.j™* pour les males et 2,21 mm.j™ pour les femelles de stade
IV (Péry et al. (2003)) de Chironomidae ne peut pas seulement étre reliée a ces concentrations en
ETM relevés (aussi importante qu’elles soient). En effet, la température du bassin étant faible,
elle est susceptible d’avoir négativement influencé la croissance des larves en induisant le
ralentissement de leur métabolisme, qui par la méme occasion est susceptible de réduire les flux
d’assimilation d’ETM.

Ainsi, les risques de toxicité directe pour les organismes et de transfert dans les réseaux
trophiques étant étroitement liés au compartiment et a la forme de stockage des ETM (Wallace et
al., 2003; Wallace and Luoma, 2003) il est nécessaire d’appréhender cette notion de répartition
différentielle des ETM. En particulier dans le cadre d’études in-situ afin d’appréhender le
comportement des contaminants sous I’influence des conditions environnementales (variations
saisonniéres) et de définir des concentrations en contaminants impliquant de réels effets néfastes
sur les écosystemes aquatiques. Ainsi, dans cette optique il serait intéressant d’observer la
ségrégation des ETM, en conditions in-situ, a des échelles plus fines afin de distinguer les

fractions toxicologiquement sensibles aux ETM : les MSF (Metal-Sensitive Fractions comprenant
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les mitochondries, lysosomes, noyau, réticulum endoplasmiques...) et la fraction visant a réduire
la toxicité de ces derniers : BDM (Biologically Detoxified Metal comprenant les granules riches
en ETM, concrétions Ca**, métallothionéines...) (Wallace et al., 2003). Cette approche
permettrait d’avoir une meilleure définition des relations entre bioaccumulation des ETM et
perturbations physiologique des organismes (Gimbert et al., in prep), mais aussi, dans le méme
temps d’estimer la part d’ETM accumulés par les invertébrés aquatique (C. riparius) qui est
potentiellement transférable a leur prédateurs (fraction TAM : trophically available métal

comprenant les organites, enzymes et metallothionéines) (Wallace and Luoma, 2003).
Conclusion

Notre étude a démontré qu’au sein du bassin de collecte des lixiviats, les ETM sont faiblement
accumulés dans le Chironomidae. Ceci est susceptible d’étre en partie li¢ a la faible température
de I’eau du bassin de lagunage qui implique le ralentissement du métabolisme des organismes
exposés et donc des flux d’assimilation des ETM. La faible accumulation des ETM peut aussi
étre liée aux mécanismes de diminution de leur biodisponibilité qui dépendent des conditions
environnementales et donc des variations saisonnieres (pH en relation avec la température qui
influe sur la spéciation des ETM et donc leur biodisponibilité, pluviométrie I’un des moteurs des
phénomenes de lixiviation, ...) Malgré tout, les concentrations ¢élevées en ETM recensées au sein
du milieu sont susceptibles d’influencer négativement 1’intégrité des organismes. En effet, 1l a été
constaté que 1’origine de la contamination est multiple (eau, sédiment et MES). Ainsi, il a été
observé en particulier chez les organismes exposés a ces trois sources de contamination, que le
ratio masse / longueur n’était pas constant durant toute 1’exposition. La présence des ETM au
sein des organismes est susceptible d’avoir perturbé la physiologie des Chironomidae exposés
soit en modifiant l'allocation énergétique attribuée a la croissance au profit de stratégies de
détoxification ou bien en entrant en interaction avec des sites d’action toxique (enzyme-like

proteins).

Afin d’étre plus catégorique et d’estimer des taux de transfert de contaminants aux organismes
prédateurs des macro-invertébrés sur le site de la décharge, il parait nécessaire d’appréhender les
effets des variations des conditions environnementales sur la biodisponibilité des ETM, et aussi

d’effectuer une analyse plus fine du cloisonnement des ETM au sein des organismes en
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distinguant les fractions cellulaires toxicologiquement sensibles et celles visant a réduire la

toxicité des contaminants.
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Chapitre 9 Etude de la bioaccumulation des éléments traces métalliques dans les différents tissus du gardon (Rutilus rutilus)

9.1 Introduction

L’accumulation d'éléments-traces métalliques (ETM) chez des poissons vivant dans des eaux
contaminées dépend de nombreux facteurs, tels que le contenu des éléments présents dans I'eau,
les organismes nutritifs, les caractéristiques physico-chimiques de I’habitat (pH, salinité......) et
de la durée de I'exposition. La quantité totale et la distribution des ETM dans les poissons est
¢galement li¢e a l'espece, 1'age et la taille des individus, I'alimentation, les habitudes, 1’affinité vis
a vis de tissus particuliers, les différentes absorptions, les dépots, I’excrétion, et les susceptibilités
individuelles (Hakanson 1984; Jezierska et Witeska 2001). Une relation claire entre des
éléments contaminant présents dans les sédiments et ceux retrouvés chez des poissons a rarement
été établie sauf si les éléments sont présents en forte concentration (Gurierri 1998; Cain et al.,
2000; Martinez et al., 2002; Smolders et al. 2003).

Lorsqu'on analyse I'environnement aquatique en référence a des concentrations de métaux lourds,
leur toxicité et la biodisponibilité pour les organismes aquatiques, il faut se rappeler que les
sédiments sont les transporteurs et les sources potentielles de contaminants (Calmano et al.,
1982, Swiderska-Broz 1993). Les processus d'échange des xénobiotiques sélectionnés entre les
sédiments et I'eau sont d'une importance cruciale pour I'évaluation de la contamination potentielle
de [I'environnement et des hydrobios (Calmano et al., 1982). Une augmentation des
concentrations en métaux lourds dans I'eau est directement liée a leur contenu dans les sédiments,
ce qui influe sur la quantité bio-accumulée dans les poissons. Les métaux peuvent pénétrer par le
tractus gastro-intestinal, la peau et les branchies; ils peuvent étre directement assimilables avec

I'eau, ou indirectement avec de la nourriture a travers le tractus gastro-intestinal.

Les métaux traces présents dans les environnements aquatiques peuvent étre d'origine naturelle
dans des roches et des sols ou resultant des activités anthropiques comme par exemple 1’industrie,
les décharges urbaines, I'agriculture, le ruissellement, les mines, I'élimination des déchets solides
et les dépdts atmosphériques (Bradl, 2005). A la différence d’autres polluants d’origine
organique, les métaux ne sont pas degradés ou éelimines par les écosystemes (Rajkowska et
Protasowicki, 2013). lls s'accumulent donc dans les sediments et les organismes (Zoumis et al.,
2001). Certains métaux tels que le manganése, le zinc, le cuivre, le fer et le nickel sont des
éléments essentiels avec un réle reconnu dans les systemes biologiques et pour le métabolisme

des organismes aquatiques lorsqu’ils sont présents en faible concentration (Clark, 2001).
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D'autres, comme le cadmium, le plomb et I'arsenic, sont parmi les métaux non essentiels les plus
toxiques (Canli et Atli, 2003). Méme essentiels, les métaux peuvent étre toxiques pour les
activités biologiques des organismes a certaines concentrations (Kucuksezgin et al., 2006).

Les poissons occupent normalement une position élevée dans les réseaux trophiques aquatiques,
I'accumulation de plusieurs types de contaminant dans leurs tissus, y compris des éléments
lourds, constitue un véritable probléme (Noél et al., 2013). Ainsi, les métaux lourds représentent
un risque potentiel, non seulement pour les poissons eux-mémes mais aussi pour les oiseaux
piscivores, les mammiferes et méme les étres humains (Adams et al., 1992). La biodisponibilité
et la bioaccumulation des métaux traces dans les poissons, dépend donc des concentrations dans
I'eau et le reste de I'écosysteme, par exemple dans les algues, les invertébreés et les sédiments, ces
derniers étant ingérés avec de la nourriture par les poissons de fond. Cependant, il n’existe pas
obligatoirement une proportionnalité directe entre les concentrations d'ETM dans 1’eau et les
niveaux de bioaccumulation dans les organismes aquatiques (Andres et al., 2000; Yi et Zhang,
2012).

Les organismes aquatiques comme les poissons accumulent beaucoup de contaminants dans leurs
tissus et amplifient leur réle dans la chaine alimentaire (Edem Christopher et al., 2009). Par
conséquent, il existe un danger potentiel pour la santé des personnes qui consomment des
poissons contaminés par des métaux, la catastrophe de Minamata en est un bon exemple. A cet
égard, les poissons et les organismes aquatiques sont considérés comme d'excellents bio-
indicateurs pour mesurer l'abondance et la disponibilit¢ des métaux dans I’environnement
aquatique (Pandey et al., 2014). En outre, les poissons sont considérés comme des biomarqueurs
fondamentaux pour surveiller la contamination en metaux lourds dans I'écosystéeme aquatique et

ceci pour plusieurs raisons importantes :
1- Le poisson occupe un niveau trophique supérieur dans un écosysteme aquatique.

2- La toxicité des métaux affecte negativement le comportement physique et physiologique du

poisson.

3- Le poisson est un constituant important de I'alimentation humaine dans le monde entier.
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Plusieurs facteurs jouent un réle clé dans le contréle de lI'accumulation et de la toxicité des
métaux sur les organismes aquatiques et les poissons en particulier. Ces facteurs sont liés a des

parametres physico-chimiques et biologiques (Shazili et al., 2006).

Les parameétres physico-chimiques sont la température, I'oxygene dissous, la dureté, I'alcalinité, la
concentration en ion hydrogéne (pH), la salinité, la présence de particules en suspension et la
quantité de carbone organique dissous. Les parametres biologiques sont le cycle de vie de
I'organisme, les variations saisonniéres, la spécificité des espéces, des organes et la contamination

par les aliments (Edem Christopher et al., 2009).
9.2 Présentation du gardon Rutilus rutilus (Linnaeus 1758)
9.2.1 Systematique

Afin de définir la position systématique du gardon introduit dans la 4eme lagune du site de la

décharge d’Etueffont nous avons utilisé la classification donnée par Nelson (1994).
Phylum : CORDES
Super-classe : GNATHOSTOME
Classe : OSTEICHTYENS
Sous-classe : ACTINOPTERYGIEN
Infra-classe : TELEOSTEENS
Ordre : CYPRINIFORMES
Sous-ordre : CYPRINOIDES
Famille : CYPRINIDES
Genre : Rutilus

Espéce : rutilus (Linnaeus 1758)
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9.2.2 Morphologie et anatomie (Figure 9.1)

Taille : moyenne 15 - 20 cm, maximum 50 cm.

Poids : moyen 100 g, maximum 2 kg.

Description physique : le gardon a un corps assez élancé, et une bouche étroite. Sa nageoire
dorsale débute a I’aplomb des nageoires pelviennes. Il a les yeux rouges, tandis que les nageoires
pelviennes et I’anus ont une teinte rouge-orangée, les autres nageoires sont plutot grisatres. On
peut facilement le confondre avec le rotengle, mais aussi avec le chevaine et la vandoise pour les
plus petits individus (Froese et Pauly ,2010 ; Kottelat et Freyhof 2007).

Alimentation : omnivore, le gardon se nourrit d’insectes, de crustacés, de mollusques et de
végétaux. Chez les adultes, le régime alimentaire est plutét phytophage (plantes flétries, débris
d’élodées, myriophylles, lentilles d’eau, charas, ou « gazon » de diatomées qui recouvre les

roseaux, les souches et les pierres).

Les proies sont principalement sur les invertébrés benthiques, le zooplancton, le matériel végétal
et les détritus (Froese et Pauly, 2010).

Figure 9.1: morphologie du gardon Rutilus rutilus.
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Reproduction : lors de la reproduction, le méale a des tubercules coniques sur tout le corps. Pour
se reproduire le gardon s'approche des berges pourvues de végétation aquatique. Le frai se
déroule d’avril & juin, lorsque la température de l'eau atteint 10°C. Des hybridations sont
courantes avec la bréme, le rotengle, et parfois avec I'ablette, le chevaine ou le hotu. La femelle
pond en moyenne 350 000 ceufs par kg, en une fois, qui sont déposés dans la végétation ou sur les
pierres. L'incubation dure de 4 a 10 jours. Les ceufs de couleur jaune pale sont trouvés attachés a

la végétation et aux racines des arbres (Pinder 2001).
Maturité sexuelle : 2 a 3 ans pour les méles, et 3 a 4 ans pour les femelles.
Durée de vie : en moyenne 10 ans, maximum 14 ans.

Habitat : espéce grégaire, on le retrouve dans les milieux lentiques et la partie inférieures des
riviéres. Il supporte les eaux de qualité médiocre voire polluée. Il est peu sensible aux variations

de température et de salinité, ¢’est pourquoi on le retrouve parfois dans les estuaires.

9.3 Noms vernaculaires : en France, le gardon porte en relation avec la région les noms
vernaculaires de rousse en Champagne, Franche-Comté et Lorraine, de roche dans le nord du

pays et de Rottel en Alsace.

En Angleterre le nom de roach.

En Allemagne, de rotauge ou ploetze.
En Italie, pigo, scardola.

En Espagne, de bolla.

En Pologne "pto¢" ou "ptotka".

9.4 Distribution globale

Le roach est largement distribué en Europe dans I'eau douce, il est capturé avec des especes
généralement sombre (OKGERMAN et al., 2009). Les poissons vivent dans presque tous les
types de masses d'eau, des grands lacs, de lagunes cotieres saumatres et les rivieres et lagunes
(RACZYNSKI et al., 2008). Leur distribution recouvre une grande variété d'habitats,

principalement dans les zones de basses terres. Les plus abondants se retrouvent dans les lacs
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riches en nutriments et dans les rivieres de taille moyenne et les marigots. Le gardon est
probablement le poisson le plus commun des cours d’eau de deuxiéme catégorie (zone a bréme).
Il est présent en Europe et particulierement en France, aussi bien dans les étangs que dans les
rivieres ou les fleuves de basse et moyenne altitude (Figure 8.2). Il supporte des eaux de qualité
moyenne et est peu sensible aux variations de température et de salinité, aussi on le retrouve

parfois en estuaire (Keith et al., 2011).

Figure 9.2 : distribution mondiale de R. rutilus. Carte du GBIF (2010).

9.5 Risques sanitaires, toxicologiques et écotoxicologiques

Quand il vit ou a vécu dans une eau polluée ou en présence de sédiments pollués, le gardon fait

partie des poissons reconnus comme étant faiblement bioaccumulateurs.

En raison de sa capacité a bioconcentrer les métaux lourds, certains métalloides ou des polluants
peu biodégradables tels que les PCB, les furanes ou les dioxines, il peut donc - dans certains
milieux aquatiques pollués - étre durablement ou provisoirement interdit de péche, de détention et
de toute commercialisation.
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8.6 Matériels et méthodes

Des campagnes de péche du gardon Rutilus rutilus ont été réalisées au niveau des lagunes 4 du
systéme de traitement par lagunage naturel sur le site d’Etueffont. Trente-huit échantillons de
poissons utilisés pour cette étude ont été recueillis dans la lagune 4, en avril et juin 2016. Une
fois péchés a I’aide d’une canne a péche les spécimens sont rapidement enrobés dans des sacs en
polyéthylene puis mis dans une glaciere. Au laboratoire une fois les mesures biométriques
effectuées en longueur (£ 0,1 cm) et en masse (x 1 mg) les poissons sont conserves a -20°C

jusqu’a la dissection.

9.6.1 Technique de dissection

La dissection est réalisée a I’aide d’instruments stérilisés par autoclavage. La figure ci-dessous

présente les emplacements des incisions sur le gardon vu de dessous (Figure 9.3).

La procédure comprend les étapes suivantes :

0

» Inciser la paroi abdominale 2 cm en avant de I’anus (1).

DS

» Inciser transversalement la paroi abdominale (1-2) en évitant soigneusement de léser les

organes sous-jacents.

K/

% Poursuivre I’incision sur la ligne médiane jusqu’a I’extrémité antérieure des fentes

operculaires (2-3 puis 1-4) en protégeant les organes sous-jacents.

X/
°

Ecarter doucement les deux volets latéraux ainsi obtenus.

e

» Epingler les deux volets latéraux.

D)

>

K/
*

Ecarter et épingler les opercules.

)

Figure 9.3 : emplacement des incisions.
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Quatre tissus ont été préleves: la chair (muscle) les arétes le foie et les branchies (Figure 9.4)

CHAIR VESSIE NATATOIRE REINS

VESSIE

BRANCHIES

COEUR

TESTICULE

VESICULE
BILIAIRE

FOIE
OESOPHAGE RATE INTESTIN

- Les branchies sont situées a 1’avant, sous les opercules,
- Le foie est également situé dans la partie antérieure, en arriére du cceur.
Figure 9.4 : vue latérale gauche résumant la position des principaux organes / appareils chez le gardon.

Une fois extraits, on détermine leur masse fraiche et on mesure les masses séches apres

déshydratation pendant 72 heures a 60°C a I’étuve.

Les résultats des concentrations des ETMs au niveau des différents tissus sont exprimés en mg
kgt MS.

9.6.2 Analyse des eléments traces métalliques

Aprés déshydratation environ 1 g de chaque échantillon est placé dans un tube de digestion de 50
ml avec 6 ml d’acide nitrique HNOj3 et 5 ml d’eau ultra-pure. Apres minéralisation a 105°C
pendant 3 heures dans un HOTBLOCK, les solutions sont diluées jusqu'a 20 ml de volume final.
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L’eau ultra-pure est utilisée tout au long de 1’étude (Sandroni et al., 2003; Tuzen, 2003). La
mesure des concentrations en ETMs est réalisée a I’aide d’un spectrométre d’émission a plasma
ICP/OES (Varians 720-ES). Les dosages sont adaptés a la norme NF EN 1SO 15587-2 (2002). Le

DROM-3 est utilisé comme matériel de référence.

9.6.3 Le Facteur de Transfert (TF)

Le facteur de transfert dans les tissus des poissons de I'écosysteme aquatique, qui comprend l'eau
et des sediments, a été calculé d'aprés Kalfakakour et Akrida-Demertzi (2000) et Rashed (2001)

comme suit:

M tissue

TF =

" M sédiments ou de I'eau

Alors que « M tissue » est la concentration en métal dans les tissus des poissons et «M sédiments

ou de I’eau », la concentration en métal dans les sédiments ou dans I’eau.

9.7 Résultats et discussion

Les résultats de I’analyse des ETMs au niveau des tissus (branchies, foie, arétes et muscles) du
gardon R. rutilus sont présentés dans le Tableau 9.1 et indiquent des affinités différentes des

éléments trace en fonction des organes du poisson.

Au cours des deux saisons, les concentrations moyennes en métaux lourds dans les tissus ont
tendance a diminuer, selon I'élément comme suit : Zn > Cu > Ni > Cd, généralement avec des
valeurs plus élevées en juin qu'en avril (diminution de I'ordre de classement dans le foie : Zn >
Cu > Ni > Cd). Les concentrations en métaux dans les arétes ont diminué dans I'ordre suivant :
Zn>Ni= Cd> Cu en avril et Zn> Ni >Cd = Cu en juin, et dans les branchies et les muscles Zn
> Cu > Ni > Cd en avril et en juin. L'ordre de la bioaccumulation de ces métaux peut étre liée au

fait que les différents métaux ont tendance a s’accumuler de fagon différente dans les tissus de
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différentes especes de poissons (Akan et al., 2012). Le modéle d'accumulation de métal dans le

tissu du gardon était, par ordre décroissant:

Pour Zn : branchies > arétes > foie > muscles en avril et juin.

Pour Ni : branchies > arétes > foie > muscles en avril

Pour Cu : muscles > arétes > foie > branchies en avril

Pour Cd : arétes > branchies > foie >muscles en avril

Le modeéle d'accumulation du métal dans le tissu du gardon était en juin, par ordre décroissant:
Pour Ni : branchies > arétes > foie > muscles

Pour Cu : branchies > foie > muscles > arétes

Pour Cd : arétes > branchies > foie > muscles

Ce fait est évident d'apreés la tendance des métaux a accumuler dans différents tissus et organes, et
que lI'accumulation est différente pour les différents métaux. Les différences dans la distribution
des métaux lourds dans les organes sont probablement dues a des différences de composition
dans les tissus et les organes des poissons, en particulier les protéines et les lipides, contenus dans
le sang (Sjahrul, 2014). Et peut-étre aussi a I'dge de poissons ou les habite de vie de période. Les
niveaux de métaux ont varié dans les tissus de poissons, qui dépendent de divers facteurs tels que
son habitat, le comportement d'alimentation, la migration et la disponibilité des métaux dans l'eau

et le sédiment.

Différentes voies d'accumulation de métaux dans les poissons peuvent comprendre l'ingestion de
nourriture, de particules en suspension, I'échange d'ions metalliques par les branchies et la peau
(Nussey, 2000). Les niveaux de métaux traces dans les différents organes du poisson sont utilises
comme un indice de la pollution par les métaux dans un écosysteme, indice considéré comme un
outil important pour mettre en évidence le rdle de concentrations élevées en métaux dans les

organismes aquatiques (Tarrio et al., 1991).

La concentration la plus élevée en zinc (111.76 mg. kg™*) a été mesurée dans les branchies, tandis

que le niveau le plus bas (45.93 mg. kg™) a été détecté dans les muscles.
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Dans cette étude, le zinc est 1’élément le plus concentré au niveau de tous les organes analysés,
suivi par le Ni, le Cd et le Cu. Le niveau en ETMs est connu pour varier chez les poissons en
fonction de divers facteurs tels que son habitat, le comportement alimentaire et la migration, dans
la méme zone éventuellement (Andres et al., 2000 ; Canli et Atli, 2003). Le zinc est connu pour
étre impliqué dans la plupart des voies métaboliques chez les étres humains et la carence en zinc
peut entrainer une perte d'appétit, un retard de croissance, des changements de la peau et des
anomalies immunologiques. Le zinc est trés répandu parmi les organismes vivants, en raison de
sa signification biologique. Le niveau de zinc maximum autorisé pour le poisson est de 50 mg.
kg™ selon le Codex alimentaire (Maff, 1995).

Le cadmium est un élément non essentiel dans les aliments et dans les eaux naturelles, il peut
causer des dommages, méme a faible concentration, pour les reins et le foie. La concentration la
plus élevée en cadmium (0.50 mg. kg™) a été mesurée dans les arétes des échantillons de poisson,

tandis que le niveau le plus bas (0.016 mg. kg™) a été détecté dans les muscles.

L’accumulation de cadmium dans le corps humain peut induire un dysfonctionnement rénal, des
problemes osseux et des troubles de la reproduction. Dans les échantillons analyses, les
concentrations en cadmium étaient comprises entre (0.01-0.1 mg kg™ MS) en avril et juin. Notre
étude a révélé des concentrations en dessous de la limite recommandée de 2,0 mg. kg™ pour les
poissons et produits issus du poisson (FAO / WHO, 1984). L'ingestion de Cd peut rapidement
causer des sensations de nausées, vomissements, crampes abdominales et maux de téte, ainsi que
des diarrhées. La maladie « Itai itai » au Japon-a été identifiée parmi les personnes vivant dans
les zones polluées en Cd; les organes cibles comprennent le foie, le placenta, les reins, les
poumons, le cerveau et les os (Reilly, 2002). Les travaux de Andres et al., (2000) ont montré
une diminution de la concentration en Cd dans I’ordre suivant (rein > foie > intestin > branchies

> muscle) au niveau des gardons et perches dans la France.

La concentration la plus élevée en cuivre (4.82 mg. kg™) a été mesurée dans les branchies, tandis

que le niveau le plus bas (0.53 mg. kg™) a été détecté dans les arétes.

Le cuivre est essentiel pour une bonne santé mais un apport trés élevé peut entrainer des
problemes au niveau du foie et des reins (lkem et Egiebor, 2005). Dans cette étude, les

concentrations en cuivre étaient comprises entre (0.5 - 2.1 mg kg™ MS). Le cuivre est un élément
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essentiel de plusieurs enzymes et il est nécessaire pour la synthése de I'hémoglobine. La toxicité
du cuivre dans le poisson provient directement de I'eau par les branchies, la présente étude a
montré I'accumulation similaire de cuivre dans les branchies en juin (WHO, 1989).

La concentration en nickel a partir de I'analyse des branchies est présentée dans le (Tableau 8.1).
Les concentrations de nickel dans les poissons ont été trouvées dans la gamme de 0.41 et 0.47
mg. kg en avril et juin. Les poissons sont connus pour accumuler le Ni dans différents tissus
lorsqu'ils sont exposés a des niveaux elevés dans leur environnement (Obasohan and Oronsaye,
2004). La concentration la plus élevée en nickel (0,78 mg. kg™) a été mesurée dans les branchies,
tandis que le niveau le plus bas (0,21 mg. kg') a été détecté dans le foie. L'apport journalier
recommandé est de 100-300 pg kg™ de poids corporel (WHO (1984)). L'absorption du nickel
étant généralement trés faible, sa toxicité chez les étres humains reste un phénomene rare
(OZDEN, 2008).

Les branchies sont la cible principale d’une contamination directe, elles jouent un role important
dans l'absorption des métaux, le stockage, le transfert aux organes internes via le transport de

sang, ainsi que I'excrétion (Segner, 1987).

La variation interspécifiqgue dans l'accumulation des éléments traces dépend de nombreux
facteurs tels que les taux différents d'assimilation des métaux lourds dans 1’eau et la nourriture,
ainsi que de la répartition des métaux dans différents organes et tissus. Diverses especes de
poisson ont une sensibilité différente aux métaux lourds et une capacité différente pour le

contr6le homéostatique, la désintoxication et le rejet (Allen-Gill et Martynov, 1995).

En général, toutes les corrélations entre la longueur des poissons, le poids, I'age et la
concentration des éléments traces dans les tissus étudiés du gardon et de barets étaient trés faibles
(Szarek-Gwiazda et Amirowicz, 2004), 1l y a peu de données dans la littérature décrivant la
relation entre la longueur, le poids ou I'dge et les concentrations d'éléments traces dans les tissus
des poissons, et les résultats sont souvent divergents. La relation entre la longueur et le contenu
de I'élément trace dans les tissus de la perche et du gardon a été étudié par (Carru et al., 1996 ;
Barak et Mason, 1990). Ces auteurs ont constaté I'absence de relation entre la longueur des
gardons et la contamination en ETM dans leurs organes. La concentration de tous les éléments a

diminué de maniére significative avec la taille des poissons (Merciai et al., 2014).
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Chapitre 9 Etude de la bioaccumulation des éléments traces métalliques dans les différents tissus du gardon (Rutilus rutilus)

9.7.1 Comparaison des valeurs en ETMs au niveau du muscle du gardon de la présente

étude par rapport aux valeurs trouvées dans la littérature

La moyenne des concentrations en métaux lourds enregistrées au cours de la présente étude a été
comparée a celle publiée dans d'autres études environnementales en utilisant R. rutilus comme
bioindicateur, mais aussi des lignes directrices internationales de référence (Tableau 9.2).
Toutefois, méme si I’espéce (R. rutilus) comparée est identique, il faut étre trés prudent lorsqu'on
compare les analyses. En effet, des différences dans les conditions environnementales
(température, pH) et les parametres biologiques (taille, sexe, reproduction) peuvent étre

responsables de la variabilité dans I'accumulation des métaux lourds dans les tissus des poissons.

Etant donné qu’elle représente la partie consommée par ’homme on a choisi le muscle pour
comparer les concentrations en ETM par rapport a celles trouvées dans la littérature. Le Cu et le
Zn représentent les ETM essentiels et le Cd et le Ni représentent les ETM non-essentiels (Ben
Salem, 2014). Lorsque I'on compare les concentrations en métaux lourds dans les muscles des
gardons dans la lagune 4 avec des études antérieures, les concentrations en Cu et en Zn sont plus
faibles que celles mesurées par Ben Salem (2014) au niveau du (site d’Etueffont) soit 1.04 et
74.10 mg kg™ MS, respectivement pour le Cu et le Zn. Les concentration en Cu, Zn, Cd et Ni
sont plus élevées que celles mesurées par Zhelyazkov et al., (2014) au niveau du muscle de R.
rutilus (lagune de Zhrebchevo, Bulgarie) soit 0.69, 5.46, 0.01, 0.4 mg kg™ MS pour le Cu, le Zn,
le Cd et le Ni respectivement. Concernant les concentrations en cadmium les valeurs sont dans la
gamme de celles mesurées par Chevreuil et al. (1995) et Merciai et al., (2014). Les
concentrations en nickel sont comparables aux concentrations mesurées par Zhelyazkov et al.,
(2014) et plus élevees que celles trouvées par Merciai et al., (2014) dans une riviére
méditerranéenne en Espagne. Cela indique qui nous poissons est légérement plus contaminés que

ceux dans systémes aquatiques naturels.

9.7.2 Le Facteur de Transfert (FT)

Le facteur de transfert (FT) est calculé uniquement pour les éléments détectés dans les différents
organes de R. rutilus.
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Chapitre 9 Etude de la bioaccumulation des éléments traces métalliques dans les différents tissus du gardon (Rutilus rutilus)

Dans les organes de R. rutilus (orgue / eau), le FT est supérieur a 1 pour le Zn (Tableau 9.3), ce
qui confirme une accumulation intensive de ce métal a partir de I'eau dans 1’espéce étudice. Le
plus haut rapport orgue / eau a été déterminé pour le Zn en avril dans les branchies tandis que la
valeur la plus faible a été trouvée pour le Ni dans les muscles. Le FT du Cd, du Cu et du Ni dans
I'eau est resté < 1 dans tous les organes analyseés, quelle que soit la saison. Les FTs du Zn étaient

> 1 dans les organes de R. rutilus.

Le FT des sédiments a été < 1 pour toute l'analyse des métaux dans les Organes de R. rutilus. Elle

confirme que lI'accumulation d'éléments du sédiment dans ces organes est limitée.

Le (FT) a été déterminé pour tous les éléments étudiés dans les tissus des poissons a la fois pour
I'eau et les sédiments. Les FTs de métaux lourds dans I'eau se sont avérés supérieurs a ceux des
sédiments (sauf pour le Cd), avec des FTs < 1 dans les sédiments dans tous les organes des
poissons. Les FTs déterminés dans la présente étude indiquent que les éléments bioaccumulés

dans les poissons semblent provenir de I'eau.

Des résultats similaires ont également été obtenus par (Kalfakakour et AkridaDemertzi 2000)
en Gréce avec le gardon ou par (Ben Salem, 2014) dans les lagunes d’Etueffont avec le gardon.
Cependant, nous devons nous rappeler gue ces observations ne sont pas nécessairement liées a un
transfert éleve a partir de I'eau. Les concentrations observées dans les tissus des poissons peuvent
également dépendre de leur comportement alimentaire et de la teneur en métaux dans les
organismes benthiques vivant dans les sédiments pollués. De plus, la présente étude montre que
I'eau circulant dans le lagune 4 du systéme de lagunage d’Etueffont n'a pas modifié 1’écosystéme
aquatique de Gros-Prés et que le ruisseau reste clairement adapté pour la péche et sans danger
pour la consommation. Cependant, il est évident que la bioaccumulation des métaux dans les
tissus des poissons peut potentiellement s’aggraver. Cependant la comparaison avec de Ben

Salem (2014) plus ancienne montré que les concentrations semblent diminuer.
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Chapitre 9 Etude de la bioaccumulation des éléments traces métalliques dans les différents tissus du gardon (Rutilus rutilus)

Tableau 9.1 : concentration des ETMs au niveau des différents tissus du gardon R. rutilus prélevé au niveau de la quatriéme lagune ( en avril et

juin 2016) du site de la décharge d’Etueffont (Moyenne + écart-type) exprimée en mg kg MS (Matiére Séche).

Avril Juin
Branchies Foie Arétes muscle Branchies Foie Arétes muscle
Cd 0.41:0.22 0.13+0.20 0.50+0.16 0.016+0.02 0.47+0.11 0.16+0.26 0.53+0.14 0.04+0.10
Ni 0.78:0.77 0.210.23 0.50+0.39 0.018+0.02 0.92+0.74 0.46+0.43 0.56+0.31 0.44+0.71
Cu 4.32¢1.49 4.41+1.58 0.48+0.29 0.99+43.72 4.82+0.88 4,75+0.99 0.53+0.25 1.02+1.05
59.34+14.39  82.11+14.71  44.77+19.44 112.01#32.87  59.62+10.43  83.41#19.35  45.93+16.57

Zn 111.76:33.71

Tableau 9.2 : concentration en Cd, Cu, Ni et Zn (exprimée en mg kg™ MS) au niveau du muscle de R. rutilus en comparaison avec des
concentrations trouvées dans la littérature.

Sites Pays Espéces  Etatdu Cu Zn Cd Ni Références
milieu

Etueffont L4 France R. rutilus 1.02 4593 0.04 0.44 Présente étude

Etueffont L4 France R. rutilus 1.04 7410 - - Ben Salem 2014

Riviére balloy France R. rutilus  Pollué 1.9 72 0.06 - Chevreuil et al.,

Riviére Epinay  France R. rutilus  Pollué 1.8 120 0.46 - 1995

Zhrebchevo Bulgarie R. rutilus 0.69 5.46 0.01 0.4 Zhelyazkov et al.,

lagune 2014

Riviéere Espagne R. rutilus 1.6 60.7 0.04 0.36 Merciai et al., 2014

mediterranéenne

Riviere Oder Allemagne  R. rutilus Pollué 238 218 0.32 - Bochenek et al.,

2008
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Tableau 9.3 : facteur de transfert (avril 2016) des métaux dans les différents tissus de R. rutilus.

Branchies Foie Arétes muscle
Cd FT pour I'eau 0.20 0.06 0.25 0.008
FT pour sédiment 0.41 0.13 0.50 0.016
Ni FT pour I'eau 0.141 0.038 0.09 0.003
FT pour sédiment 0.019 0.005 0.012 0.0004
Cu FT pour I'eau 0.30 0.315 0.031 0.07
FT pour sédiment 0.027 0.028 0.003 0.006
Zn FT pour I'eau 2.865 1.525 2.105 1.147
FT pour sédiment 0.338 0.179 0.248 0.135

Conclusions

La présente étude montre des variations dans les niveaux de métaux accumulés dans les tissus des
gardons. Les poissons sont souvent au sommet de la chaine trophique des écosystemes aquatiques
et ils peuvent donc concentrer de grandes quantités de métaux présents dans I'eau. De multiples
facteurs, y compris la saison, la nourriture, les propriétés chimiques de l'eau ou les sédiments

peuvent jouer un réle important dans I'accumulation de métaux toxiques.

Les concentrations en Zn, Cu, Pb et Cd ont été déterminées par spectrométrie d'absorption
atomique. On a constaté que les métaux ont tendance a s’accumuler de facon différente en
fonction de la nature de 1’élément métallique, des tissus et organes. Les concentrations en
éléments accumulés dans les gardons sont plus €élevées dans les branchies. Au niveau du muscle
et des autres organes les concentrations en zinc dépassent les concentrations limites 40 et 50 mg
kg™ préconisées par la FAO (1983) FAO/WHO (1989).

Les concentrations moyennes en métaux dans les trente-huit poissons analysés se trouvent plus

élevées dans le foie et les branchies que dans le tissu musculaire.

Le gardon participe grandement a minimiser les concentrations en métaux lourds générées dans le
lixiviat en enlevant des détritus, en consommant le phytoplancton et le zooplancton, qui
contiennent ces polluants. Les poissons sont donc des élements importants dans le processus

épuratoire du site tout comme Taypha latifolia.
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Conclusion générale

L’Installation de Stockage de Déchets Non Dangereux (ISDND) d’Etueffont a cessé son
exploitation en 2002. Elle a été réhabilitée par la suite ; réhabilitation achevée fin 2007. Le suivi
post-exploitation de I’ISDND est régie par la réeglementation des installations classées nationale
et par I’Arrété préfectoral n°2185 de 1992 modifié par I’Arrété préfectoral complémentaire
n°1416 du 10 aolt 1998, et celui du 11 mai 2016 (SCAD-2016-05-003).

L’objectif de ce travail de thése est d’évaluer le degré de contamination des différents
compartiments du site de la décharge d’Etueffont a savoir: les lixiviats, les sédiments, 1’eau
souterraine, les poissons, les insectes et les microorganismes de la décharge d’Etueffont. Ce

travail de recherche est structuré en neuf chapitres.

Le chapitre 3 est consacré a 1’analyse de la qualité des lixiviats dans les lagunes, Nouveau casier,
Sous casier, Ancienne décharge, Ruisseau du Gros Pré et Ruisseau Mont Bonnet. Les résultats de
la présente étude montre une diminution temporelle générale des teneurs en ETMs (éléments
traces métalliques) (Al, Ag, As, B, Cd, Cr, Cu, Sn, Fe, Mn, Ni, Pb, Se et Zn) ainsi que des autres
éléments chimiques (P, PO4, NH4, NO,, NO3, Ca, K, Mg, Na, ClI, F, HCO;3 et SO,) et physique
(conductivité) depuis I’amont vers 1’aval du systeme de lagunage justifiant 1’importance de ce
dernier dans I’amélioration de la qualité du lixiviat. Notre étude montre également que le site de
la décharge d’Etueffont est en phase méthanogéne en raison d’une part d’un pH a tendance
basique, mais avec une diminution notoire par rapport aux observatoires précédentes laissant

envisager un fui proche du processus.

Les analyses montrent des teneurs en sortie du systéme de gestion et de traitement des lixiviats
(lagune 4 aval) compatibles avec les valeurs réglementaires de 1I’Arrété du 9 septembre 1997
relatif aux installations de stockage de déchets non dangereux (Annexe Ill) — et a I’Arrété du 15

février 2016 (annexe 1) applicable au ler juillet.

eme

Lors de cette campagne, les résultats obtenus sur la 1™ partie de la lagune 1 (échantillon L1
Amont) présentent de fortes anomalies par rapport aux autres échantillons. Ainsi, des fortes
concentrations en fer et en arsenic sont observées accompagnées par de nombreux autres

éléments métalliques (aluminium, cadmium, chrome, cuivre, nickel, zinc, étain, calcium). La
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demande  chimique en oxygéne dépasse la  valeur  comparative  (criteres
minimaux admissibles de I’ Arrété du 9 sept. 1997), et le flux journalier, basé sur un débit mesuré
qui ponctuellement, est supérieur a 100 kg/jour. (ce n’est pas le cas en sortie de la lagune 4).

Une teneur forte en aluminium est observée dans 1’échantillon L4 aval.

De méme, les abattements calculés le sont pour les concentrations de la partie centrale de la

lagune 1 (L1 milieu) et la partie aval de la lagune 4 (ou tous les paramétres ont été analysés).

Le systéme fonctionne globalement bien avec des abattements le plus souvent de 1’ordre de 50%
entre la premiére lagune et la sortie de la 4°™ lagune. Selon les paramétres, 1’abattement montre

de fortes variations.

Sur les parametres analysés en sortie du systeme, la quasi-totalité des teneurs est méme
compatible avec les valeurs seuils de I’Arrété du 11 janvier 2007 relatif aux limites et références
de qualité des eaux brutes destinées a la consommation humaine mentionnées aux articles R.
1321-2, R. 1321-3, R. 1321-7 et R. 1321-38 du Code de la santé publique, a I’exception
des concentrations en aluminium et en fer, nettement supérieures. La forte teneur en aluminium
sur le prélevement L4 aval (seulement sur cet échantillon d’avril 2016) n’a pas été observée sur

les campagnes précédentes.

Au 2°™ semestre 2014, nous avons observé un dépassement de la teneur en phénols dans le Gros
Pré, en aval de ’ISDND. Aussi, des analyses de ce paramétre ont été ajoutées sur les rejets en

milieu naturel, a savoir la sortie de la lagune 4 (ou lagune 4 aval pour cette campagne) et le sous-
1éme

casier depuis le semestre 2015.

Les résultats d’analyse sur les écoulements superficiels a 1’aval de ’ISDND sont présentés. Seul
un dépassement de la valeur des eaux brutes pour la production d’eau potable est observé pour le
ruisseau du Mont Bonnet. La teneur en phénols du Gros Pré est égale a la limite de détection en

laboratoire. Elle est inférieure aux valeurs de référence.

Comme lors de la campagne d’octobre 2015, I’indice phénols est inférieur a la limite de
guantification en laboratoire (25ug/l) pour ces 2 échantillons en avril 2016. Il semble que la

présence de phénols observée en 2014 n’ait été que temporaire.
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Le suivi de la cinétique d’accumulation en ETMs au niveau du sédiment des quatre lagunes du
site de la décharge d’Etueffont, nous a permis de mettre en évidence I’importance de deux filtres
de graviers installés au niveau de la premiére lagune pour le piégeage de ces eléments. Cela se
traduit par une diminution considérable des teneurs en ETMs en passant de la premiére a la
deuxiéme lagune et une diminution remarquable des teneurs en ETMs en allant de I’amont a

I’aval du systéme, ceci pendant toute la période d’échantillonnage (octobre 2013 - avril 2016).

Concernant les boues, les teneurs observées sont comparées, quand elles existent, aux valeurs
seuil de I’Arrété du 8 janvier 1998 fixant les prescriptions techniques applicables aux épandages
de boues sur les sols agricoles pris en application du décret n° 97-1133 du 8 décembre 1997
relatif a I'épandage des boues issues du traitement des eaux usées, et de I’Arrété du

12 décembre 2014 relatif aux installations de stockage de déchets inertes.

Sur les parameétres analysés, lorsque les valeurs seuils existent, les teneurs sont largement
inférieures aux valeurs seuils. Les boues sont peu chargées en ETMs notamment. Des anomalies
sont observées sur la partie amont de la 1eme lagune, avec des teneurs nettement plus fortes que
sur les autres boues prélevées, tout en restant inférieures aux criteres de I’arrété du 8 janvier

1998, concernant I’épandage de boues.

Les résultats des analyses en laboratoire sur les eaux souterraines sont présentés Aucun des
critéres fixés par I’Arrété du 15 février 2016 n’est dépassé. Seules les matiéres en suspension
peuvent présenter des valeurs fortes a tres élevées en PZ7, PZ70 et PZ90 (analyses réalisées sur
des échantillons décantés et non filtrés).

Par rapport a la campagne d’octobre 2015, une tendance a la baisse sur la quasi-totalité des

échantillons est observée pour la plupart des paramétres.

Certaines teneurs sont supérieures a ceux de I’Arrété du 11 janvier 2007 relatif aux limites et
réferences de qualité des eaux brutes et des eaux destinées a la consommation humaine
mentionnées aux articles R. 1321-2, R. 1321-3, R. 1321-7 et R. 1321-38 du code de la santé

publique. Les piézomeétres les plus impactés sont :

» PZT7 en ce qui concerne le Pb.
» PZ50 sur le Ni.
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De plus, des traces d’hydrocarbures apparaissent dans PZ3, PZ50, PZ7 et PZ30.

Du dichlorométhane (COHV) est présent dans les piézometres PZ90, PZ80, PZ50 (amont), PZ40,

PZ9 et PZ4 (dans I’ordre des concentrations décroissantes).

Les valeurs importantes d’indice phénols observées sur les campagnes précédentes (avril 2015 et
novembre 2014) ne sont plus mises en évidence lors cette campagne. Le seuil de quantification

détectable en laboratoire n’est dépassé pour aucun échantillon.

Des anomalies en nickel, plomb et zinc sont encore relevées dans le piézométre amont (PZ50),
avec des teneurs légérement plus faibles que lors des campagnes précédentes. La position amont
du piézométre rend impossible un lien avec I’ISDND et soulignent une influence probable du

fond géochimique.

Dans le cadre de cette étude, I’évaluation de la biodisponibilité et du potentiel de transfert des
ETMs a été réalisée par une méthode de bioindication active a I’aide de larves de Chironomus
riparius. Ce détritivore nématocére de la famille des Chironomidae, représentée par plus de 130
genres subdivisés en sous-genre et en guilde d'espéces, est caractérisé par une valence écologique
assez large. Notre ¢tude a démontré qu’au sein du bassin de collecte des lixiviats, les ETMs sont
faiblement accumulés. Ceci est susceptible d’étre en partie li¢ a la faible température de 1’eau du
bassin de lagunage qui impligue le ralentissement du métabolisme des organismes exposés et
donc des flux d’assimilation des ETMSs. Les larves de Chironomus riparius ont été utilisées

comme bioindicateurs de la qualité sédiments et de I'eau liée a leur contamination par les ETMs.

Afin d’étre plus catégorique et dans I’estimation des taux de transfert de contaminants aux
organismes prédateurs des macro-invertebrés sur le site de la décharge, il parait nécessaire
d’appréhender les effets des variations des conditions environnementales sur la biodisponibilité
des ETMs. Il est également nécessaire d’effectuer une analyse plus fine du cloisonnement des
ETMs au sein des organismes en distinguant les fractions cellulaires toxicologiquement sensibles

et celles visant a réduire la toxicité des contaminants.

Cette étude apporte de nouvelles informations sur les assemblages d’ultra- et de micro plancton
ainsi que sur les procaryotes hétérotrophies en particulier sur leurs affinités écologiques des

complexes lagunes écosystemes et les piézometres. Dans la lagune 1, on observe une faible
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abondance du phytoplancton eucaryote. Deux groupes de cellules de type nano-cyanobactéries,
tres peu présentes dans les autres préléevements ont été identifiés. Cinq groupes de
nanoeucaryotes bien définis sont présents dans la majorité des échantillons (hors piézometres).
Dans Gros-prés, Mont-bonnet et Nouveau casier, il ya trés peu de cellules autotrophes. Dans les
piézometres, seuls les groupes R10 et R11 sont représentés (nano phytoplancton) parfois en forte

concentration.

Les concentrations en métaux lourds dans le sédiment du premier bassin du systeme de lagunage
d’Etueffont semblent dépasser la capacité de tolérance de I’espece Typha latifolia, cela conduit a
des différences significatives dans la production de la biomasse aérienne et racinaire, sans pour
autant éliminer cette espéce de ce bassin et ainsi permettre a cette lagune de jouer son réle dans
I’abattement en métaux lourds. De méme, des différences significatives apparaissent dans

d’autres paramétres morphologiques connexes.

La photosynthése conduisant a la formation de composés organiques riches en énergie, elle est
essentielle pour le développement du végétal et la production de biomasse. Malgré I'importance
écologique de Typha latifolia, peu de données sont disponibles sur les caractéristiques
photosynthétiques de cette espéce dans des conditions de stress métalliques. Ainsi, le travail de
recherche effectué a été centré sur les effets des métaux lourds sur les échanges gazeux et la
fluorescence des chlorophylles au cours de deux saisons : printemps et été, correspondant a deux
phases physiologiques importantes, formation de nouveaux organes et production d’assimilats

pour une mise en réserve.

Au cours de cette étude, nous avons pu observer que des concentrations élevées en métaux lourds
induisent une baisse significative de la photosynthese nette chez les plants en croissance dans le
premier bassin du systeme en comparaison aux autres points de mesure et au contréle (situé dans

le ruisseau Gros Prés).

T. latifolia est une espéce tolérante vis a vis des fortes concentrations en éléments potentiellement
phytotoxiques présents dans les lixiviats et accumulés dans les sédiments du systéme de lagunage
d’Etueffont.

La surveillance en continu a long terme associée a des études complémentaires sur les

macrophytes en croissance dans les quatre bassins interconnectés du systeme de lagunage
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d’Etueffont sera nécessaire si I'on veut obtenir un apergu des variations saisonnieres et annuelles

de bioaccumulation des métaux lourds et métalloides de T. latifolia.

L’étude de la bioaccumulation des ETMs au niveau de différents organes (muscle, foie, arétes et

branchies) des gardons (Rutilus rutilus) introduits dans les 2°™ et 4°™ lagunes de notre site

expérimental a également été réalisée.

Les résultats de 1’analyse des ETMs au niveau des différents tissus du gardon ont révélé des
affinités différentes des éléments traces en fonction des organes du poisson. Au cours des deux
saisons, les concentrations moyennes en métaux lourds dans les tissus ont tendance a diminuer,
selon I'élément comme suit : Zn > Cu > Ni > Cd, généralement avec des valeurs plus élevées en
juin qu'en avril (diminution de l'ordre de classement dans le foie : Zn > Cu > Ni > Cd). Les
concentrations en métaux dans les arétes ont diminué dans 1'ordre suivant : Zn > Ni~ Cd > Cu en
avril et Zn> Ni >Cd = Cu en juin. Notre étude montre que les gardons de la lagune 4 du systéme
de traitement de la décharge d’Etueffont sont affectés par la toxicité induite par les teneurs

élevées en ETMSs essentiels.

Le gardon participe grandement a minimiser les concentrations en métaux lourds générées dans le
lixiviat en enlevant des détritus, en consommant le phytoplancton et le zooplancton, qui

contiennent ces polluants.

Finalement les résultats de cette étude ont démontré que :

1- Généralement il y a diminution temporelle des teneurs en ETMs ainsi que des autres éléments
chimiques et physiques depuis ’amont vers I’aval du systeme de lagunage traduisant 1’efficacité

du systeme de lagunage dans le traitement des lixiviats.

2- Diminution globale de la plupart des concentrations des ETMs (L4 vs autres lagunes).

Importance des deux filtres de graviers installés au niveau de la 1ére lagune.
3- Le panache de pollution dans les eaux souterraines est limité.

4- Les EMTs dans les tissus de T. latifolia sont plus éleves dans les parties racinaires que dans les

parties aériennes. Par conséquent, l’utilisation de T. latifolia est recommandée pour les
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programmes de bio-surveillance visant a fournir une évaluation quantitative de la qualité de I'eau

et des sédiments.

5- Dans lagunes, les groups de Nanoeucaryotes étaient fortement représentés et dans PZ, seuls les
groupes de nanocyanobactéries étaient fortement représentés. Les résultats de la cytométrie de
flux indiquent que les dernieres lagunes 3 et 4 présentent des compositions phytoplanctoniques
proches de celles qui sont observées dans les lacs eutrophes, ce qui est un indicateur de la bonne
efficacité de notre systéme de lagunage.

6- L'accumulation de plusieurs ETMs dans les tissus des larves peut représenter une charge

importante potentiellement transférable aux chaines alimentaires.

7- Le gardon semble étre un bon bio-indicateur de la qualité des eaux et participe grandement a
minimiser les concentrations de métaux lourds générés dans le lixiviat en enlevant des détritus, le

phytoplancton et le zooplancton, qui contiennent tous ces polluants.
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Résumé

L’objectif de ce travail de thése est d’évaluer le degré de contamination des différents
compartiments du site de la décharge d’Etueffont a savoir : les lixiviats, les sédiments, ’eau
souterraine, les poissons, les insectes et les microorganismes de la décharge d’Etueffont. Ce

travail de recherche est structuré en neuf chapitres.

Aprés une premiére partie (Part 1) consacrée a une étude bibliographique, le deuxieme
chapitre (Part IT) présente le site d’étude, c’est-a-dire I’installation de stockage de déchets
non dangereux(ISDND) d’Etueffont. La troisiéme partie (Part III) est consacrée & ’analyse de
la qualité des lixiviats dans les lagunes, les unités de stockage des déchets « Nouveau casier »,
« Sous casier », « Ancienne décharge », les ruisseaux du gros Pré et Mont Bonnet. La
quatrieme partie (Part V) intitulée « Contamination métallique des sédiments du site de la
décharge d’Etueffont », aborde 1’étude de la variation spatiotemporelle des éléments traces
métalliques au niveau des lixiviats et des sédiments dans les quatre lagunes du site de la
décharge d’Etueffont. Afin de déterminer le degré de contamination métallique des lixiviats et
des sédiments, nous avons procédé a un suivi de certains éléments localisés en amont, au
milieu et en aval de chaque lagune avec un pas d’échantillonnage trimestriel entre octobre
2013 et avril 2016. La cinquieme partie (Part V), complémentaire du chapitre précédent,
définit plus précisément la distribution spatiale du panache a travers 1’analyse de la qualité de
I’eau souterraine au moyen de piézometres. La sixiéme partie (Part VI) concerne les effets des
métaux lourds sur les échanges gazeux et la fluorescence des chlorophylles chez (Typha
latifolia). Le septieme chapitre (Part VII) est consacré a 1’étude des microorganismes de la
décharge d’Etueffont : apport de la cytométrie en flux. Dans le huitiéme chapitre (Part VI1I),
nous aborderons I’étude de la bioaccumulation des é€éléments traces métalliques dans le
Chironome Chironomus riparius. La derniére partie (Part IX) intitulée « Etude de la
bioaccumulation des éléments traces métalliques au niveau des différents organes du gardon
Rutilus rutilusy», aborde 1’étude de la bioaccumulation des éléments traces métalliques au

niveau de différents organes (muscle, foie, arétes et branchies).

Mots clés : EMTs, déchets non dangereux, lixiviats, lagunage naturel, ISDND, piézometres,

gardon, chironome, cytométrie, ultra- et microplancton, , Typha latifolia.



Abstract

The objective of this thesis work is to estimate the contamination level in the various
compartments of the Etueffont discharge site namely: leachates, sediments, groundwater,
fishes and insects. The microorganisms (< 10 pum) of the Etueffont discharge of were
investigated at the single cell level by flow cytometry. This research work is structured in nine
chapters.

The first part (Part 1), is dedicated to a literature review. Part 1l presents the study site, the
storage of non-hazardous waste (ISDND) at Etueffont. Part 111 is dedicated to the analysis of
leachate quality in lagoons, NC, SC, AD, MB and GP. Part IV addresses "Metal Sediment
Contamination of Etueffont discharge site" It concerns the study of spatial and temporal
variation of trace metals in leachate and sediment in the four lagoons landfill site of Etueffont.
To determine the metal contamination level in leachate and sediment, we conducted follow-
elements located upstream, middle and downstream in each lagoon with quarterly sampling
between October 2013 and April 2016. Part V complements the previous chapter, by
specifically defining the spatial distribution of the plume through the quality analysis of the
piezometer groundwater. Part VI addresses the heavy metals impacts on gas exchange and
chlorophyll fluorescence in (Typha latifolia). Part VII is dedicated to the microorganisms
(<10 um) investigation in the Etueffont discharge: by using flow cytometry. In the (Part V111),
we addressed the study of bioaccumulation of trace metallic elements (Cr, Mn, Co, Ni, Cu,
Zn, As, Mo, Cd and Pb) in insect Chironomus riparius. Part 1X entitled "Study
bioaccumulation of trace metals in the various organs of roach Rutilus rutilus" concerns
bioaccumulation of trace metals in different organs (muscle, liver, bones and gills) of this fish.

Keywords: traces metals, non-hazardous waste, leachate, natural lagoons, ISDND,
piezometers, roach, chironomids, flow cytometry, ultraplankton, Typha latifolia.





