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RESUME

L’objectif de la recherche est d’évaluer I’impact d’un apport en cuivre et en zinc (dont I’origine est la
corrosion des échangeurs en laiton du circuit de refroidissement (CRF) d’une centrale nucléaire) sur deux
systémes aquatiques, une retenue de barrage et la riviere Moselle. Ces deux écosystémes présentent des niveaux
de contamination différents, la retenue recevant directement les eaux de purge du CRF avant leur rejet en
Moselle.

Une étude compléte de la distribution, de la circulation et des transferts (quantification des flux) des métaux
cuivre et zinc est réalisée in situ dans les compartiments abiotiques (eau — matiéres décantées — sédiments) de la
retenue du Mirgenbach. La spéciation du cuivre dans les sédiments du CRF, de la retenue et de la riviére est
abordée via une technique d’extraction séquentielle ; complétée par une caractérisation des sédiments et une
analyse des minéraux. Ces techniques ont démontré le role majeur des fractions oxydable, réductible et acido-
soluble dans le piégeage du cuivre et du zinc dans les sédiments. Le role des sulfures dans la liaison et la
mobilité du cuivre dans les sédiments et les matiéres décantées est discuté.

Conjointement, un suivi mensuel de la biodisponibilité¢ du cuivre et du zinc pour les organismes autochtones
est conduit durant deux ans, sur la riviere Moselle et sur la retenue, pour mieux comprendre I’impact des facteurs
biotiques (taille des organismes, cycle biologique) et des facteurs abiotiques (saisons, contamination du milieu)
sur les niveaux de bioaccumulation avec mise en évidence des profils d’accumulation (régulation, accumulation
avec ou sans excrétion, variation interspécifiques des profils).

Globalement ces deux métaux sont accumulés dans les organismes jusqu’a des niveaux élevés pouvant
atteindre dans le cas du cuivre et dans la retenue du Mirgenbach des valeurs de 952 mg Cu/kg de ms chez
Dreissena. Tous les organismes étudiés présentent des niveaux de bioaccumulation caractéristiques du niveau de
contamination des sites. Les taux d’accumulation les plus élevés sont mesurés en automne-hiver et ceci
s’explique par le fonctionnement cyclique des organismes. Les différences interspécifiques de bioaccumulation
sont expliquées, entre autres, par des différences d’habitat, de nutrition, de physiologie. L’absence de corrélation
entre le niveau de bioaccumulation et la concentration métallique dans le milieu est surtout le fait, notamment en
riviére, de la non représentativité des échantillons ponctuels d’eau brute et de la difficulté d’identifier les sources
de contamination (eau, sédiments, alimentation).

Parallélement & ces travaux, des mollusques bivalves non contaminés (C. fluminea et D. polymorpha) sont
transférés (biosurveillance active) dans 4 stations, trois stations Moselle et une station Mirgenbach. Les mesures
de la bioaccumulation des métaux par ces mollusques révélent des cinétiques de contamination rapides,
notamment dans le cas du cuivre, a partir du cuivre et du zinc présents dans le milieu. L’utilisation de la
technique de biosurveillance active a permis de valider |'utilisation des transferts de corbicules et de dreissénes
pour réaliser un suivi de 1’état de contamination en lac et en riviére. La corbicule présente, par rapport a la
dreisséne, ’avantage de se trouver a I’interface eau-sédiments et, dans le cas du zinc, fournit une information
plus spécifique du niveau de contamination que la dreisséne.

Le zinc, aux concentrations mesurées aux différentes stations, ne semble pas générer de risques toxiques pour
la biocenose qui présente dans ’ensemble des syst®mes de régulation efficaces. L’absorption du zinc est
fortement dépendante des conditions du milieu et de la biologie des especes.

Les risques pour la bioceenose liés & I’apport en cuivre sont abordés via une étude compléte de la distribution,
de la circulation et des transferts du cuivre in situ dans les différents compartiments biotiques autochtones de la
retenue. La biodisponibilité du cuivre est démontrée pour tous les organismes étudiés, de méme que I’existence
de quelques voies de biomagnification dans la chaine trophique.

Les effets toxiques du cuivre & long terme se traduisent par une diminution de la production planctonique et
la disparition d’espéces sensibles (Hydrodictyon, Aphanizomenon), conformément aux prédictions de la grille du
SEQ - eau pour de telles concentrations dans I’eau brute. Le niveau de contamination de la retenue augmente
depuis sa mise en eau en 1985 et ceci est le fait d’une libération croissante de cuivre par corrosion des
condenseurs en laiton. Il apparait que les sédiments de la retenue fonctionnent comme un pi¢ge a cuivre et zinc
en limitant 1’impact sur la riviére Moselle.



Impact des rejets de cuivre et zinc en milieu aquatique: Circulation, Spéciation,
Biodisponibilité, Bioaccumulation, Transfert et Toxicité.
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AVANT PROPOS

La directive européenne 2000/60/CE a été adoptée le 23 octobre 2000 et publiée au
journal officiel des communautés européennes le 22 décembre 2000 (date d’entrée en
vigueur). Elle établit un cadre pour une politique communautaire dans le domaine de 1’eau.
Cette directive, qui vise a établir un cadre pour la gestion et la protection des eaux par district
hydrographique tant du point qualitatif que quantitatif, est appelée a jouer un réle fondateur en
matiére de politique de I’eau. Elle fixe, en effet, des objectifs ambitieux pour la préservation
et la restauration de I’état des eaux superficielles et souterraines, et ceci dans un dé€lai de 15
ans.

Ce texte promeut la préservation de la ressource en établissant un mode de gestion de
I’eau globale par bassin-versant inspiré du systéme francgais (planification, application du
principe pollueur-payeur, participation des usagers...). Les états membres doivent élaborer un
plan de gestion pour chaque district hydrographique. Les mesures hydrographiques prévues
dans ces plans auront pour but de :

e Prévenir la détérioration, améliorer et restaurer 1’état des masses d’eau de surface,
atteindre un bon état chimique et écologique de celles-ci, ainsi que de réduire la
pollution due aux rejets et émissions de substances dangereuses.

e Protéger, améliorer et restaurer les eaux souterraines, prévenir leur pollution et assurer
un équilibre entre prélévement et renouvellement.

e Préserver les zones protégées.

Dans Darticle 1%

du code de I’environnement, I’eau est classée comme étant un
patrimoine commun de la nation qui doit étre protégé et préservé, qu’il s’agisse des eaux
superficielles ou souterraines ou des écosystémes aquatiques.

Ainsi lors de I’instruction des demandes d’autorisation d’exploiter des installations classées
pour la protection de I’environnement (ICPE) de nombreux facteurs doivent étre réglementés.
La réduction des rejets aqueux résulte d’une analyse globale des procédés visant a :

e réduire au maximum les émissions de polluants par la mise en place de procédés de
fabrication alternatifs permettant de réduire la consommation d’eau, de la recycler,
d’utiliser des circuits fermés.

e intégrer les effets induits.

e ¢éviter les transferts.

Les seuils de rejets imposés sont définis par une approche intégrée puis sont fixés au
travers de I’arrété préfectoral d’autorisation.



La logique de réduction des rejets doit donc intégrer I’ensemble de Dactivité des
installations et l’ensemble des impacts sur I’environnement afin de trouver la solution
optimale. Dans cette méme logique, pour que le rejet d’une ICPE puisse étre autorisé dans le
milieu naturel, il est nécessaire :

* que les installations respectent les prescriptions techniques nationales pour son secteur
d’activités.

e qu’il soit fait usage des meilleures technologies disponibles.

* que le rejet soit cohérent avec les objectifs de qualité du milieu et sa capacité
d’acceptation des polluants.

Par conséquent, cette démarche implique que 1’étude d’impact sur I’environnement
local integre aussi bien les pollutions chroniques que les conséquences possibles de pollution
accidentelles, comme les impacts éventuels sur la santé.

Dans ce cadre réglementaire, il est ais¢ de comprendre I’intérét d’approfondir nos
connaissances sur le devenir exact d’un contaminant dans un milieu donné et sur I’évaluation
de son impact potentiel sur les populations et les écosystémes. Ceci est vrai pour les
institutions réglementaires qui établissent les seuils de rejets en fonction des informations
disponibles et pour les industriels, parce qu’il est nécessaire, pour eux, de maitriser I'impact
réel de leurs installations pour mieux intégrer les objectifs qui leur sont fixés a terme et pour
faire le choix de la meilleure technologie disponible en le justifiant auprés des institutions.

Il apparait également que le respect des objectifs fixés par la directive cadre sur 1’eau,
nécessite une collaboration entre les institutions réglementaires et la communauté scientifique,
mais également et surtout une collaboration avec les industriels qui doivent finalement
intégrer les exigences européennes en terme économique dans la gestion de leur installation.
Les informations fournies par la communauté scientifique seront intégrées a terme pour
affiner les procédures d’évaluation du risque environnemental et leur pertinence, et pour
mieux intégrer la composante environnementale, sans la sous-estimer, dans les procédures de
prise de décision.

L’écotoxicologie a pour objectif d’étudier le devenir des polluants dans
Penvironnement et leurs conséquences écologiques (Calow, 1998). Du point de vue de
I’écotoxicologie, Moriarty (1999) définit les polluants comme des substances naturelles ou
artificielles présentes dans I’environnement, en partie & cause des activités humaines, et qui
ont des effets déléteres sur les organismes vivants et les systémes écologiques.

Dans I’approche écotoxicologique, on peut dégager deux aspects complémentaires. Le
premier concerne la description, I’analyse et la compréhension des phénoménes
fondamentaux qui régissent les interactions entre les substances polluantes et les composantes



abiotiques et biotiques des écosystemes. Il implique une approche multidisciplinaire intégrant
tous les niveaux d’organisation (Figure 1).

Le second aspect concerne les applications de ces connaissances fondamentales pour
protéger ’environnement. En effet une des questions essentielle en écotoxicologie est de
pouvoir prédire les potentialités de contamination des bioccenoses par un composé donné et
¢galement ses conséquences écologiques.

Eau brute

Figure 1: Synthése des différents compartiments abiotiques et biotiques d’un écosystéme dans lesquels les
métaux vont pouvoir se répartir.

A P’heure actuelle, malgré les efforts concertés de la communauté scientifique et des
pouvoirs publics et les avancées notables qui en résultent, un certain nombre de points restent
4 améliorer et de nombreuses questions restent en suspens. La protection des milieux
aquatiques, reste parmi les enjeux actuels les plus importants.

Dans le milieu, I’action d’un polluant sur une population va étre conditionnée par son
interaction avec les facteurs abiotiques (monitoring') et biotiques (biomonitoring?), de sorte
que le cadre de référence pour évaluer les effets d’un polluant sur les populations qui lui sont
exposées sera « 1 ’écosystéme tout entier ». Outre que ’écosystéme modifiera la forme et la
distribution d’un composé chimique, le réseau complexe des interactions a I’intérieur de celui-

! Monitoring : Evaluation de la concentration des polluants dans les biotopes, en particulier dans I’eau, le sol ou
I’air, ¢’est a dire la composante abiotique des €cosystémes

2 Bjomonitoring ou biosurveillance: Utilisation d’organismes vivants dans les procédures de monitoring ou
surveillance. Depuis la mesure des concentrations en polluant dans les tissus d’un organismes jusqu’a la
quantification d’une réponse biochimique, physiologique,..., écologique comme la diversité, I’abondance)



ci fera qu'un effet direct d’un polluant en un endroit donné agira de fagon indirecte en de
multiples autres lieux et sur bien d’autres espéces peu ou pas sensibles au polluant considéré.

En définitif, il est difficile, voir impossible, de distinguer les effets d’un polluant sur les
individus et les populations, de ceux concernant 1’écosystéme tout entier.

La préservation des plus hauts niveaux d’organisation (communautés et écosystémes)
est un des objectifs majeurs de I’écotoxicologie. Les approches actuelles tendent, par
conséquent, a étudier les interactions entre les contaminants et une grande diversité
d’organismes animaux afin d’évaluer précisément I’impact des contaminants sur 1’ensemble
de la communauté animale. Cet objectif nécessite 1 ‘élargissement de 1’éventail taxinomique
et écologique (niveau trophique) classiquement étudi¢ et la prise en compte dans les études
d’écotoxicologie d’autres groupes d’invertébrés, méme s’ils ne présentent pas les
caractéristiques des bioindicateurs.

Il existe plusieurs échelles d’investigation en toxicologie de I’environnement, celles
étant spécifiquement du domaine de 1’écotoxicologie concernent les recherches effectuées in
situ sur des communautés exposées a 1’action des facteurs écologiques en vraie grandeur

Les deux types d’approche généralement proposés in situ sont la surveillance passive
(utilisation d’individus ou de communautés naturellement présentes dans la zone d’étude) ou
active (introduction d’espéces accumulatrices et/ou sentinelles dans le milieu étudié).

La difficulté d’évaluer les effets potentiels de toute perturbation sur un écosystéme
provient de ce que son action se manifeste simultanément 2 de nombreux niveaux
d’organisation, ainsi qu’a une multitude d’échelles spatiales et temporelles, méme si les effets
initiaux peuvent étre circonscrits & un petit nombre d’espéces polluo-sensibles dans la
communauté affectée. Les bioceenoses naturelles sont des assemblages dynamiques
hypercomplexes qui interagissent non seulement entre elles mais avec le biotope, c’est a dire
avec la composante physico-chimique de 1’écosystéme.

L’écotoxicologie expérimentale, réalisée en laboratoire ou en mésocosme est
complémentaire aux études in situ. En raison de la complexité des interactions entre les
différents compartiments des écosystémes, un grand nombre d’étude, dont la détermination
des CL50, LOEC et NOEC sont réalisées en milieu contr6lé en laboratoire.

Outre les biais, I’étude en laboratoire de la toxicité d’une substance, permet d’isoler un
compartiment d’étude, c’est & dire un mécanisme, un organe ou un cas spécifique
d’interaction par exemple entre deux substances.... Par conséquent ces études permettent de
mieux appréhender les cas d’étude in situ en apportant des éléments explicatifs et des
informations indispensables & I’intégration des effets des polluants sur une échelle globale.
Cependant il apparait que les performances des individus testés dans le milieu par rapport au
condition de laboratoire ne soient pas les mémes (Giesy et al., 1997; Diamond et al., 1997).



Ainsi, les espéces observées comme étant les plus tolérantes face aux pollutions dans le milieu
naturel, ne sont pas nécessairement les plus tolérantes face aux différents composés chimique
testés sous des conditions standardisées de laboratoire (Nalepa & Landrum, 1988; Hickey &
Vickers, 1994; Stuijfzand et al., 1999).

Actuellement, I’esprit de la réglementation consiste & déterminer un risque acceptable
pour ’environnement en comparant les concentrations prévues apres dilution du produit dans
le milieu récepteur avec la CL50 de ce dernier pour I’espéce aquatique la plus sensible en
laboratoire, en prenant en compte un facteur de sécurité de 100 a 1000 fois par exemple. C’est
sur cette base qu’a été congu la grille d’évaluation de la qualité des eaux de surface du SEQ-
eau par 1’agence de I’eau en collaboration avec le ministére de 1’environnement, a savoir que
les limites de classe du SEQ-eau sont fixées sur la base théorique des concentrations n’ayant
pas d’effet observable sur un organisme ou NOEC et des CL50 (concentration létale pour
50% des individus de I’espéce testée) définies en laboratoire et pondérées par un seuil de
sécurité et ceci en considérant deux ou trois espéces représentatives de deux ou trois niveaux
trophiques (producteurs et consommateurs). La grille du SEQ-eau a cependant I’avantage de
tenter de prendre en considération I’effet de parameétres physico-chimiques tel que la dureté
calcique sur la toxicité des métaux.

De méme, la plupart des réglementations concernant la prévision des effets
environnementaux des polluants repose souvent sur des tests monospécifiques et au mieux sur
des expérimentations en mésocosmes. Cependant, le choix des espéces tests est souvent
arbitraire, il est plus souvent fondé plus sur la commodité d’élevage en laboratoire que sur la
signification écologique de 1’espéce dans les écosystemes considérés (Ramade, 1992).

De plus ces études monospécifiques en laboratoire dans des microcosmes extrémement
artificialisés, ne s’extrapolent pas de fagon aisée a des cas réels pour estimer les effets
potentiels susceptibles d’étre provoqués par une concentration donnée d’un polluant sur les
populations naturelles (Cairns, 1988). Ceci parce que, d’une part, les tests portent bien
souvent sur une seule substance polluante, et que d’autre part la contamination des matrices
d’exposition juste avant les tests ne permet pas une spéciation et/ou une métabolisation
représentative des contaminants.

La biodisponibilité des polluants dans ces matrices n’est pas représentative de situations
naturelles (Alexander, 2001 ; Pederson & Van Gestel, 2001), de méme que la réponse des
organismes.

A ces limites liées & une approche trop éloignée de la complexité écologique, on peut
ajouter celles relatives a la procédure d ‘évaluation des risques. Elles incluent, I'imprécision
des prédictions, lesquelles sont basées sur des modéles statistiques et le choix arbitraire des
facteurs de sécurité utilisés pour extrapoler les résultats expérimentaux a des effets in situ.



Cadre de Pétude :

Les condenseurs en laiton facilement corrodés, subissent une usure prématurée entrainant un
probleme de siireté pour les centrales et un probléme de pollution de I’eau par les métaux
lourds (cuivre et zinc). EDF a donc décidé d’installer des condenseurs en acier inoxydable,
plus résistant a la corrosion. L’emploi d’inox évite également tout rejet métallique dans le
milieu naturel. Cependant, avec l’apparition des condenseurs en inox est survenue le
probléme du développement de micro-organismes. Le cuivre des condenseurs en laiton avait
I'intérét de modérer le développement de ces micro-organismes thermophiles et pathogénes
pour ’homme (Acanthamoeba et Naegleria fowleri) dans les circuits semi fermés de
refroidissement des centrales. Ces micro-organismes sont des protozoaires extrémement
dangereux, certain (Naegleria fowleri) provoquent une méningite mortelle et d’autres
(Acanthamoeba) des Méningo-encéphalites Amibienne et des atteintes variées. La
colonisation des circuits par ces pathogénes a crée une situation d’urgence sanitaire a laquelle
les exploitants ont répondus par des traitements biocides ayant eux-mémes un impact non
négligeable sur I’environnement. La seconde étape fut la recherche d’un traitement ayant le
moins d’effet possible sur I’environnement, cependant le probléme a résoudre reste complexe.

Dans I’attente de solutions curatives durables, des solutions alternatives doivent &tre trouvées
pour atteindre un bon équilibre entre, I’efficacité nécessaire 4 la prise en compte de la
contrainte sanitaire ; 1’impact environnemental et sanitaire des rejets ; et la faisabilité
industrielle.

Etant donné que les problémes rencontrés proviennent de I’utilisation de condenseurs en
laiton, certaines réactions, dans un but préventif, tendent a opter pour un retour au laiton. EDF
est actuellement en train d’envisager un compromis qui exploiterait des condenseurs congus
pour une moitié en titane ou en inox et pour I’autre en laiton. Il aurait pour vertu de garantir
un effet bactériostatique tout en diminuant les rejets en métaux.

Cependant, comme dans toutes prises de décision, la pertinence du choix repose sur une
bonne connaissance des impacts respectifs de chaque technologie (laiton, inox). L’impact
¢tant fortement dépendant des caractéristiques du milieu récepteur, il est nécessaire de réaliser
des études au cas par cas pour améliorer les connaissances acquises sur les effets des rejets
métalliques. La centrale de Cattenom est encore équipée de condenseurs en laiton et la
décision du remplacement des condenseurs pour une technologie des échangeurs de chaleur
ayant le moins d’effet sur le milieu récepteur nécessitait une meilleure connaissance de
I’impact réel des installations sur I’environnement.



OBJECTIF GENERAL de Pétude

Les modalités d’action d’un polluant sur un écosysteme peuvent €tre illustrées par une
cascade d’événements depuis sa source, sa circulation entre les différents compartiments, le
transit et I’'impact global sur les écosystemes. Un polluant qui entre dans un écosystéme va se
distribuer et s’accumuler préférentiellement dans un compartiment.

Le polluant va ensuite pouvoir étre en contact et étre éventuellement disponible pour
les organismes de ce compartiment et étre bioaccumulé. A partir de cette exposition, un
enchainement de réponses sera observable a tous les niveaux de 1’organisation biologique.

Notre travail de recherche a pour objectif d’étudier la distribution, la circulation
(transfert), la biodisponibilité de deux polluants métalliques, le cuivre et le zinc dans les
compartiments abiotiques et biotiques de deux milieux aquatiques récepteurs, la retenue
artificielle du Mirgenbach principalement et la riviere Moselle, de méme que la toxicité a long
terme de ces polluants pour la bioccenose. Pour cela une approche globale et
multidisciplinaire, réalisée in situ est proposée sur un site de production d’électricité d’origine
nucléaire du fait de la présence de condenseurs en laiton. Cette problématique s’intégre dans
la thématique développée par 1’équipe de production des écosystémes du laboratoire LBFE
de I'université de Metz qui concerne en outre I’impact des polluants sur les écosystémes a
différentes échelles d’organisation.

Dans la premiére partie, une synthése bibliographique est consacrée, tout d’abord, aux
caractéristiques écotoxicologiques des métaux cuivre et zinc, incluant une présentation des
métaux étudiés, leurs cycles géochimiques, spéciation et biodisponibilité dans le milieu et les
voies d’exposition pour les différents organismes. Un deuxiéme chapitre concerne les
propriétés toxicologiques des métaux cuivre et zinc englobant les mécanismes de
bioaccumulation par les organismes du milieu et leurs impacts sur les différents niveaux
d’organisations biologique de I’écosystéme (Toxicité).

La seconde partie du mémoire est relative aux résultats et comporte trois chapitres. Le
premier chapitre traite de la distribution (niveau de contamination), de la circulation
(transfert) des métaux cuivre et zinc dans les compartiments abiotiques de 1’écosystéme. Le
deuxiéme chapitre étudie la spéciation du cuivre principalement et du zinc dans les sédiments
des sites d’étude. Le troisiéme chapitre est consacré a la biosurveillance active et passive en
retenue et en riviere Moselle, avec I’estimation de la biodisponibilité des métaux pour les
organismes (chaine trophique), ainsi que 1’étude des variations spatio-temporelles des niveaux
de bioaccumulation. Le dernier chapitre concerne 1’évaluation de ’impact global du cuivre
sur la bioccenose (transferts des métaux au sein d’une chaine trophique et toxicité a long terme
du cuivre).

Chaque chapitre comporte une discussion partielle et la globalité de I’étude fait I’objet
d’une synthése générale ouvrant sur les perspectives.



PARTIE I :

ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE
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Chapitre 1. Propriétés des métaux cuivre et zinc. Principales
sources, Cycles géochimiques, Spéciation et Biodisponibilité

L 1. Présentation des métaux et de leurs alliages

L1.1. Identité

L1.1.1, Le cuivre

Depuis la haute antiquité les hommes ont utilisé le cuivre. La dénomination du cuivre
vient étymologiquement du latin cyprium signifiant ile de Chypre, réputée pour ses mines de
cuivre.

Le cuivre, le 29¢me élément et le premier du groupe IB du tableau périodique
(M=63.546), posséde 4 niveaux d’oxydation : Cu® (cuivre métallique), Cu® (ion cuivreux),
Cu®* (ion cuivrique) et Cu** (cuivre trivalent).

Le cuivre est un métal de transition, rouge-brun, malléable et ductile, excellent
conducteur électrique et thermique. Relativement résistant a la corrosion, il réagit a chaud
avec les acides oxydants, le chlore, le soufre et le phosphore. Il est oxydé a froid par l'air
humide contenant du gaz carbonique ce qui donne le vert-de-gris. Il fournit des composés
toxiques sous l'action des acides faibles, en particulier de l'acide acétique (vinaigre). Il ne
réagit, ni avec l'oxygene de l'air, ni avec l'eau.

L1.1.2. Le zinc

Le zinc a été découvert par Andreas Marggraf (Allemagne) en 1746. La dénomination
du zinc vient étymologiquement de l'allemand zink.

Le zinc est un élément métallique de numéro atomique Z =30, de masse atomique
M = 65,37 et de symbole Zn ; il appartient au groupe IIb de la classification périodique des
éléments. Le zinc représente environ 0,02 % de la lithospheére ; il est donc relativement
abondant.

Le zinc est un métal bleu-gris qui se travaille bien aux températures normales, est
ductile et malléable entre 100 et 150 °C et devient cassant au-dessus de 200 °C ainsi qu'au-
dessous de 5 °C. Le zinc est un métal trés réducteur qui réagit avec les bases et les acides. 11
ternit au contact de l'air. Le zinc est attaqué par les acides non oxydants avec dégagement
d'hydrogeéne et formation d'ions Zn®*. A chaud, les bases concentrées réagissent sur le zinc
avec dégagement d'hydrogéne et formation d'ions zincate ZnO>-,. Dans ses composés on le
trouve au degré d'oxydation II.
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1.1.2. Propriétés et utilisation du cuivre et du zinc

L1.1.2.1. Le cuivre

Le cuivre est un matériau de base de l'industrie €lectrique (en concurrence avec
l'aluminium) et de la construction (conduites d'eau). Ses qualités mécaniques rendent
possibles de nombreux procédés d'usinage (emboutissage, forgeage, laminage, matrigage,
tréfilage). Le cuivre étant le métal usuel conduisant le mieux la chaleur, cette propriété est
mise 2 profit pour chauffer ou refroidir rapidement un liquide ou un gaz : chauffe-eau ou
chaudiéres murales, radiateurs de véhicules, condenseurs et réchauffeurs des centrales
€lectriques, thermiques, nucléaires. Ce dernier exemple représente environ 200 tonnes
d'alliages de cuivre pour 1000 mégawatts installés.

Le cuivre a autrefois été considéré comme un poison dangereux, en particulier sous
forme de vert-de-gris, qui est un des nombreux oxydes de cuivre. On sait maintenant que le
cuivre est nécessaire 4 la vie : 'homme et les animaux ont besoin d'absorber quotidiennement
quelques milligrammes de cuivre pour assurer la formation de I'hémoglobine du sang. II
n'existe pas de maladie professionnelle dans l'industrie du cuivre. Le cuivre a des propriétés
bactéricides reconnues. II détruit les micro-organismes et les bactéries et assainit les
canalisations qui sont utilisées dans le monde entier pour la distribution de l'eau, la fabrication
de la bicre, des confitures et la distillation des alcools. Ces caractéristiques conférent au
cuivre et a certains de ses alliages, comme le cupro-nickel, des propriétés anti-salissures, qui
consistent & empécher la fixation d'algues et d'organismes marins. Cette propriété, qui s'ajoute
a la résistance a la corrosion, est largement utilisée pour toutes les applications marines.
Les sels de cuivre, comme le sulfate ou l'oxychlorure, présentent des propriétés fongicides
mises a profit pour la viticulture et l'agriculture.

11.2.2. Le zinc

Le zinc est le quatriéme métal le plus utilisé dans le monde apres le fer, ’aluminium et
le cuivre.

Le zinc s'oxyde a l'air humide et se recouvre d'une couche d'hydrocarbonate de zinc qui
le protege. C'est ce qui explique sa résistance a la corrosion et son emploi pour la confection
de toitures. Malheureusement, les eaux chargées de dioxyde de carbone et de composés
sulfurés l'attaquent de maniére continue.

Le monoxyde de zinc ZnO, floconneux et blanc, est habituellement préparé a partir du
zinc usagé ; c'est un oxyde indifférent auquel correspond 1'hydroxyde amphotére Zn(OH),
blanc. Cet oxyde, appelé blanc de zinc ou blanc de Chine, est utilisé comme pigment blanc de
base dans la fabrication des peintures, dans l'industrie des pneumatiques (il améliore la
résistance 4 l'usure du caoutchouc), dans les industries chimiques, pharmaceutiques
(pommades) et des parfums.

Le sulfate de zinc ZnSOy est employé dans la fabrication des textiles comme coagulant
des bains, dans la préparation du lithopone, autre pigment blanc destiné aux peintures, dans
l'industrie pharmaceutique et comme électrolyte de la pile Daniell. Le sulfure de zinc ZnS est
blanc et phosphorescent ; il entre dans la composition d'enduit d'écrans de télévision et
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d'oscillographes cathodiques.

Le chlorure de zinc ZnCl, est utilisé en galvanisation et dans l'industrie du bois ou il
protege contre les attaques des insectes. Le chromate de zinc ZnCrO, trouve son emploi dans
la fabrication des peintures ; il couvre bien le fer et remplace le minium. Le cyanure de zinc
Zn(CN), et le fluoborate de zinc sont employés dans les bains électrolytiques.

L'organisme renferme presque autant de zinc que de fer, localisé dans les cellules. Les
yeux, en particulier, en contiennent une trés grande quantité. Il intervient dans le métabolisme
protidique et joue un rdle dans le fonctionnement de certaines enzymes. Il forme facilement
des complexes, par exemple avec l'insuline

L.1.2.3. Le laiton

La plupart des éléments sont solubles dans le cuivre, et peuvent constituer avec lui des
alliages. On peut introduire dans le cuivre jusqu’a 10% de nickel, 40% de zinc, 25 % d'étain et
15 % d'aluminium. Le domaine d'application des alliages de cuivre et en particulier du laiton
est immense. Les laitons sont des alliages a base de cuivre et de zinc, contenant entre 5 et 45
% de ce dernier. On peut trouver d'autres éléments d'addition qui visent a lui conférer
certaines propriétés particuliéres. Les laitons simples ne renferment que du cuivre et du zinc.

Au fur et & mesure que la teneur en zinc augmente, la température de fusion et la
conductibilité électrique du métal diminuent, tandis que ses qualités de résistance mécanique
et de dureté s'améliorent. Les laitons spéciaux sont obtenus par l'incorporation d'un ou
plusieurs éléments d'addition comme 1'étain, l'aluminium, le manganése, le nickel, le fer, le
silicium ou méme l'arsenic, en vue d'améliorer certaines propriétés, en particulier leurs
caractéristiques mécaniques. Ils contribuent en méme temps, dans la plupart des cas, a
l'augmentation de leur résistance a la corrosion.

L2. Les sources de cuivre et zinc dans ’environnement

Le tableau I-1 présente quelques concentrations en cuivre et en zinc mesurées dans
différents compartiments des écosystémes.

L2.1. Le cuivre

L2.1.1. Les sources naturelles

Relativement peu abondant (0,007 % de la lithosphére), le cuivre se rencontre
principalement sous forme de minerais sulfurés (chalcosine Cu,S, chalcopyrite CuFeS,, etc.)
ou oxydés (cuprite Cu,O, malachite Cuy(OH),COs, etc.). Le cuivre se trouve naturellement
sous sa forme métallique (Encyclopédie, 2001). Le cuivre a une teneur naturelle d’environ 60
mg/kg dans la crolte terrestre et de 2.5.10-4 mg/l dans la mer (Lide & Frederikse, 1993 in
EHC 200, 1998)
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Tableau I-1 : Concentrations en cuivre et en zinc dans les principaux compartiments de I’écosphere, et activité
anthropique globale (d’aprés Andres, 1997 modifié pour les valeurs de zinc).

Zinc Cuivre
Concentration moyenne dans la 275 60
crolite terrestre (mg/kg) : (EHC 200, 1998)
Lithosphere (surface — mg/kg) 125 -
Atmosphére (site non urbain 0.01-02 5-50
pg/m’) : . (EHC 200, 1998)
Atmospheére (site urbain - pg/m®) 0.01-0.84 -
T e 440-2920 800-5000
Sédiments contaminés (mg/ke) 1900 (Forstner & Witmann, 1979)
oy . 16 — 5000
Sédiments de riviére (mg/kg) > 100 (Forstner & Wittmann, 1981)
: : 2-740
Sédiments marins (mg/kg) - (Nriagu, 1979b)
1 g . 10 - >2000
Sédiments estuarien (mg/kg) in UK - (Bryan & Langstom, 1992)
2-250
Sol non pollué¢ (mg/kg) 10-300 (Bowen, 1985)
. 0.002 - 0.1 0.15
Eaudemerinonipollucei(ig/h (EHC 221, 2001) (Nriagu, 1979b)
Eau douce non polluée (ng/1) 5-177 EUE0

(Nriagu, 1979b)

L1.2.1.2. Les sources anthropogéniques

Parmi, les sources d’émission anthropogéniques, on compte les fours de fusion, les
fonderies de fonte, les centrales thermiques ainsi que les sources de combustion telles que les
installations municipales d’incinération. Les rejets de cuivre dans le sol proviennent
essentiellement des résidus et terres de recouvrement des exploitations miniéres et des boues
d’égouts. Les produits agricoles & base de cuivre représentent 2 % des rejets de cuivre dans le
sol (EHC 200, 1998).

112.2. Le zinc

L1.2.2.1. Les sources naturelles

Le zinc ne se rencontre pas a 1’état libre dans la nature, mais sous forme d’oxyde de zinc
(ZnO) dans la zincite, sous forme de silicate de zinc (2Zn0.Si0,H,0) dans I’hémimorphite,
de carbonate de zinc (ZnCo3) dans la smithsonite, d’oxyde mixte de zinc et de fer
(Zn(Fe0,)0) dans la franklinite, et de sulfure de zinc dans la blende (ZnS) (Andres, 1997).
Le zinc principalement sous forme de sulfure (blende) est assez uniformément distribué dans
les roches magmatiques (40 & 120 mg/kg). Sa concentration est un peu plus élevée dans les
sédiments argileux (80 a 120 mg/kg) et les schistes alors qu’elle est plus faible dans les roches
meres sableuses (INERIS, 2000).
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1.2.2.2. Les sources anthropogéniques

Les apports anthropogéniques résultent de trois groupes d’activités: les sources
minieres et industrielles (traitement du minerai, galvanisation, matiéres plastiques...), les
épandages agricoles (ajout dans les aliments pour animaux, surtout des porcs) et les autres
activités telles que le trafic routier, 1’érosion des toitures zinguées, 1’usure des pneumatiques
et les poussieres d’incinération (INERIS, 2000).

L.3. Cycles géochimiques des métaux dans I’écosysteme

Depuis quelques années, une attention soutenue a €té portée a la spéciation des métaux
dans I’environnement aquatique. Cette recherche est motivée par le fait que les formes
ioniques Cu®** et Zn®>* du cuivre et du zinc et non leur concentration totale détermine leur
biodisponiblité et de fait leur toxicité envers les organismes du milieu (Mansilla- Rivera &
Nriagu, 1999). Les complexes metal-ligand sont trés variés et doivent étre pris en compte du
fait de la capacité plus ou moins forte de dissociation.

Dans les eaux naturelles, la spéciation du cuivre et du zinc peut-étre modifiée par
différents cycles de transformation se produisant dans le systeme. Les cycles biogéochimiques
sont définis comme le mouvement des éléments entre les différentes phases dans un milieu
naturel et ce du fait de leur intervention dans des réactions biologiques et chimiques
(Sholkovitz, 1985).

Le cuivre et le zinc sont intégrés aussi bien dans des processus de réduction/oxydation,
que d’adsorption/désorption et dissolution qui causent en définitif des modifications de leur
spéciation (Mansilla-Rivera & Nriagu, 1999).

Note : Le terme de ligand est défini comme les anions, les molécules, les groupements, les polyméres et les
petites particules qui sont capables de lier un métal cationique. La nature de la liaison peut aller de
principalement électrostatique a exclusivement covalente. Le complexe métal-ligand peut étre du type simple
espéce inorganique tel que CuOH" ou CuCO;’ jusqu’a des macromolécules compliguées possédant un groupe
Jonctionnel qui lie le métal comme les groupements carboxyle (M-OOCR), amino ([M-NH;R]+, M-NHR),
phénolique (M-OAr), sulfures métallique (M-SM’), et les thiol-sulfures (M-SR) qui sont constitutifs des matiéres
organiques naturelles et des ligands enzymatiques (Smith et al., 2002).

1.3.1. Réactivité chimique dans [’eau
1.3.1.1. La dissociation acido-basique

Une espéce importante de Cu (II) présente dans les systémes aquatiques est Cuy(OH),**
qui est formé par dimérisation de CuOH". Cuy(OH),**, n’est pas stable thermodynamiquement
dans les conditions normales de I’environnement. Il est formé quand il y a de forte
concentration de Cu(OH)zo en solution. Mais une fois formé, il existe pendant des années
comme une espéce métastable.
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1.3.1.2. La complexation

Les formes de cuivre présentes dans 1’eau sont dépendantes du pH. En milieu acide,
I’espéce prédominante est le cuivre Cu®" alors qu’a des pH correspondant aux pH des milieux
naturels, les especes principales en 1’absence de matiéres organiques sont Cu?*, CuHCOs;,
CuCO; et CuOH" (Figure I-1).

Le cuivre (II) se lie préférentiellement via 1’oxygene 4 des ligands inorganiques tels que
H,0, OH, COs*, SO et a des ligands organiques via les groupes phénolique et
carboxylique (Cotton & Wilkinson, 1989).

Le cuivre forme des complexes aussi bien avec des ligands organiques, qu’inorganiques
en milieu aquatique. Les complexes avec OH™ et CO;> sont forts alors que ceux avec Cl et
SO,4* sont plus faibles.

Dans des milieux pollués par des réactifs chimiques ou des ligands organiques, la
spéciation du cuivre est modifiée par la formation de complexes avec ces ligands.

En raison de la grande stabilité des complexes cuivre/ligands organiques, la présence du
cuivre peut modifier la complexation d’autres métaux. Le calcium et le magnésium forment
des complexes plus stables que ceux du cuivre. La présence de ces cations & des
concentrations supérieures a celles du cuivre réduit la disponibilité des ligands organiques
pour le cuivre.

Dans les eaux de surface et dans les eaux de mer en absence de substances organiques et
d’autres éléments traces et pour des pH variant de 4 4 7, les espéces prédominantes sont Zn%*
dans les eaux douces. Pour des pH supérieurs & 7.5, Zn(OH), est I’espéce prédominante dans
les deux cas.

La spéciation du zinc n’est pas affectée par les ligands organiques aux concentrations
auxquelles ils existent dans le milieu naturel. Par contre, ils peuvent jouer un role dans les
zones polluées. En eau de mer, la spéciation est dominée par les chloro-complexes (Bryan &
Langston, 1992), mais les espéces cationiques (par exemple Zn®' et Zn CI") ne sont pas
négligeables.

Le pH de la plupart des eaux naturelles est dans une gamme critique pour ’adsorption
des métaux sur les particules. Un changement de pH de +/- 0.5 peut faire la différence entre
une majorité de zinc sous forme adsorbé et une majorité de zinc sous forme désorbée.
Florence (1977) a rapporté que le zinc dans plusieurs eaux douces a pH 6.0-6.1 est distribué
entre les espeéces ioniques labiles et les formes inorganiques stables ; la quantité de zinc 1i¢
aux colloides étant moindre.

Le matériel organique a un réle important dans la liaison du zinc dans les eaux douces,
particuliérement dans le cas de valeur de pH élevé (> & 6.5). Les variations spatiales ou
temporelles des concentrations en zinc sont relatées comme étant faibles.

Dans les eaux, le zinc forme des complexes avec une grande variété de ligands
organiques et inorganiques (Callahan ez al., 1979 ; US EPA, 1984).
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100% Freshwater
{OH)y Legend:
Cu = Cuy™?
OH = CuOH*
(OH), = CulOH)$
(OH), {OH)3 = Cu{OH);
§ ‘/ I HCO, = CuHCO?
Cu €O, = CuCO}
(OH)y 50% Seawater SO, = CuS0%
50% Freshwater Cl = cuCr*
Cl, = CuClg
{CO,); = Cul{CO,)32

1000

g

Percent Aqueous Specles
5

0.1
100.0
10.0
1.0
D.1 A
35 45 65 65 75 85 85 105 115
pH
Composition of Systems (Moial Concantrations)
Species Freshwater Ssawater
Ca 0.000375 0.0104
Mg 0.000168 0.054
Na 0.000274 0.4752
K 0.000059 0.01
a 0.00022 0.554
S0, 0.000855 0.0284
Total Alkalinity 0.000855 0.00234
ionic Strength 0.0021 0.661

Source: Long and Angino [8]. (Capyright 1877, Pergamon Press, inc. Reprinted with permiasion.)

Figure I-1 : Spéciation chimique du Cu(lI) dans des systémes aquatiques non pollués, sans matiére organique et
avec une concentration totale en cuivre inférieure & 10 ppm.
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Plus de 50% du zinc total dans les eaux acides est sous une forme inorganique non
colloidale, tel que le carbonate de zinc, les hydroxycarbonates de zinc et le silicate de zinc.
Dans les eaux alcalines, la plus grande partie du zinc est liée et adsorbée aux particules
colloidales organiques et inorganiques.

Le zinc est également connu pour étre adsorbé sur les sulfures (Hem, 1972), les silicates
(Huang ef al., 1977), les alumines (Huang er al., 1977), les dioxydes de manganése (Doshi et
al., 1973) et les acides humiques (Guy & Chakrabarti, 1976).

1.3.1.3. Réaction REDOX

Le cuivre est présent sous la forme Cu (II) dans des conditions aérobies et sous la forme
Cu (1) dans des conditions anaérobies. Dans la phase soluble, Cu®" est suggéré comme étant
I’espece prédominante dans la plupart des eaux naturelles.

Dans cet état d’oxydation le cuivre forme des complexes trés stables avec des ligands
organiques et inorganiques. A 1’opposé, le cuivre Cu (I) est instable en solution et tend a &tre
rapidement transformé en Cu (II). Toutefois il a été démontré que des complexes avec Cu(l)
pouvaient se former dans un environnement aquatique naturel par des processus
photochimiques et pouvaient persister quelques heures (Moffett & Zika, 1987a, Xue et al.,
1991, Glazewski & Morrison, 1996). Le Cu (I) peut étre produit sous des conditions
anoxiques. La majorité des composés formés est insoluble, les exemples incluent Cu,S,
CuCN, CuCl et CuF (Cotton & Wilkinson, 1989)

Le zinc dans I’environnement est sous la forme Zn(Il). Les formes possibles du zinc
sont les carbonates et les hydroxydes dans les eaux oxygénées. La précipitation du zinc sous
forme ZnS permet de contréler la mobilité du zinc en milieu réducteur.

1.3.1.4. L’équilibre solubilité-précipitation

Les oxydes, les sulfures et les hydroxydes de cuivre sont peu solubles, alors que les
sulfates, les oxysulfates et les phosphates de cuivre sont trés solubles.
Dans les systémes aérobies, les espéces solides que Ion trouve sont les oxydes et les
hydroxydes. Dans les systémes anaérobies contenant du sulfure, on trouve du sulfure de
cuivre, des oxydes de cuivre et du cuivre métallique.

La solubilit¢ du zinc est fortement affectée par le pH, le potenticl REDOX, la
température et la présence de ligands. Le zinc est un des métaux traces les plus soluble dans
les eaux naturelles car la plupart des complexes qu’il forme avec les ligands présents dans les
eaux de surface sont solubles en milieu neutre et acide. Dans un environnement réducteur, le
sulfure de zinc précipite, alors que dans un milieu oxydant et pour de fortes concentrations en
zinc, ce sont Zn(OH),, ZnCO; et Zny(OH)¢SO4 qui précipitent.



Synthése bibliographique 18

13.2. Adsorption au niveau des sédiments

Le cuivre est fortement adsorbé sur les hydroxydes de fer, les oxydes de manganése, les
argiles et la matiére organique. Sa tendance a s’adsorber est plus forte que celle du Zinc, du
plomb et du cadmium. L’adsorption est probablement le mécanisme le plus important pour le
contrdle de la mobilité du cuivre dans I’environnement.

Le processus d’adsorption est fortement dépendant du pH. La présence d’anions augmente
I’adsorption pour des pH > a 6 mais n’a aucun effet en dessous de pH 6.

L’adsorption du zinc sur les sédiments a un impact important sur la mobilité du zinc,
c’est pourquoi une pollution par le zinc tend a rester localisée prés de sa source. L’adsorption
du zinc se fait essentiellement dans la gamme de pH 54 7.

Le zinc est fortement adsorbé par les hydroxydes de fer dans les eaux alcalines (Gadde
& Laitinen, 1974). Les hydroxydes et les ions hydratés de fer et de manganése sont des
composants de la fraction argileuse des sédiments et ils existent également a la surface
d’autres minéraux (US National Academy of Sciences, 1977). Quand ces oxydes hydratés
sont oxydés, ils pourraient co-précipiter avec le zinc.

Farrah & Pickering (EHC 221, 2001) déterminent 1’adsorption du zinc sur 3 types
d’argiles, kaolinite, illite et montmorillonite. La capacité d’adsorption des argiles augmente
entre pH 3.5 et pH 6.5. Sous des conditions alcalines, le zinc précipite sous des espéces
hydroxydes, lesquelles s’adsorbent aux argiles. A pH>10.5, le zinc se trouve en solution sous
forme de zincate. La liaison a des hydroxydes est rapportée comme étant le processus
contrdlant la fixation du zinc dans la kaolinite et I’illite. Les mécanismes contrélant la fixation
du zinc dans la montmorillonite sont les échanges ioniques sur les sites négatifs des feuillets.

Dans les sédiments anoxiques, le sulfure de zinc est la forme prédominante (Casa &
Crecelius, 1994). Seule la couche superficielle des sédiments est oxygénée et a ce niveau le
zinc serait principalement associé aux oxydes de fer et de Mn hydratés, comme composants
de la fraction argileuse ou adsorbé a la surface d’autres minéraux (EHC 221, 2001).

1.3.3. Spéciation du cuivre et du zinc en phase dissoute

Les programmes d’équilibre chimique sont utilisés pour visionner la distribution des
espéces dans un échantillon contenant des concentrations totales définies de métal et de
ligands, si les constantes de stabilité appropriées sont disponibles (Janssen et al., 2003). Les
programmes les plus couramment utilisés inclus MINTEQA2 (Allison et al., 1991) et
MINEQL+ (Schecher & McAvoy, 1992). 1l est important de souligner que [’application de
ces calculs est tres délicate. Ils reposent en effets sur I’hypothése d’un équilibre
thermodynamique (égalité des vitesses de formation et de dissociation des complexes), ce qui
implique que les conditions physico-chimiques du milieu soient stables. C’est rarement le cas
en milieu naturel, ol les paramétres abiotiques varient en permanence, ne serait ce que par la
présence d’organismes vivants qui entretiennent des échanges avec le milieu (Andres, 1997)
avec, par exemple, d’importantes variations du pH entre la phase nocturne et la phase diurne
du fait de la photosynthése (Nycthémére). D’autre part, ces calculs sont établis pour un milieu
homogene, et leur extrapolation aux systeémes naturels se heurte a la complexité des biotopes
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et 4 la présence de nombreux ligands minéraux et/ou organiques a I’égard desquels les
affinités chimiques des métaux sont mal connues.

Mansilla-Rivera & Nriagu (1999) ont utilisé un modele d’équilibre chimique,
MINEQL+, pour estimer la distribution du cuivre dans un systéme aquatique non contaminé
avec une faible concentration en carbone organique dissous. En général Pespéce
prédominante, en considérant la gamme de pH des eaux naturelles, serait Cu(OH), cependant
pour les pH élevés (>10), Cu(CO3),? deviendrait I’espéce prédominante. Le pH semble étre le
facteur qui contrdlerait le mieux la spéciation des métaux.

Le logiciel MINTEQA? a été utilisé par Ciffroy & Charlatchka (1998) pour estimer la
spéciation du cuivre et du zinc en phase dissoute dans 1’eau de rejet de la centrale nucléaire de
Cattenom. Ces eaux se caractérisent par un pH basique (> 8) et une minéralisation
importante puisque les concentrations en chlorure, sulfate, sodium et calcium sont
respectivement de 430, 130, 148, 201 mg/l. Les calculs réalisés supposent I’absence de
matiére organique et que la totalité¢ des métaux se trouve sous forme inorganique. Les
résultats de ces modélisations sont présentés par la Figure I-2 et I-3.

La fraction de cuivre libre Cu®* apparait étre négligeable et les hydroxydes Cu(OH),
dominent la spéciation du cuivre dans les conditions de pH et de minéralisation considérées.
Concernant le zinc, la fraction de ’espéce ionique libre Zn?* est non négligeable. Ciffroy &
Charlatchka (1998) en comparant ces résultats & ceux obtenus dans les eaux de rejet d’autres
centrales ont constaté que la spéciation du zinc inorganique était fortement dépendante de la
qualité d’eau du rejet, la principale différence entre les sites étant le pH qui varie entre 7.75 et
9.03 selon les sites. Le pH pourrait également avoir un réle non négligeable dans les
différences de spéciation du zinc inorganique observée en aval du rejet (Figure I-3) puisqu’il
diminue entre le rejet et I’aval de 8.06 4 7.75.

autres
3% CuCO3 aq

Cu(OH)2 aq
79%

Figure I-2 : Spéciation du cuivre en phase dissoute et répartition entre les différentes espéces inorganiques dans
le rejet de Cattenom (d’apreés Ciffroy & Charlatchka - 1998).
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Figure I-3: Répartition du zinc entre les différentes especes inorganiques dans le rejet de la centrale de
Cattenom et en aval de la centrale Cattenom aprés mélange avec les eaux de la riviere réceptrice (d’aprés Ciffroy
& Charlatchka - 1998).

L.4. Biodisponibilité et Spéciation des métaux

La fraction disponible d’une substance est généralement décrite comme la proportion
qui est disponible pour ’absorption par les organismes vivants (Forbes & Kure, 1996 ;
Hamelink er al., 1994). Si cette définition est consensuelle parmi les écotoxicologues, les
modéles conceptuels et les méthodes de mesure des fractions biodisponibles sont controversés
(Coeurdassier, 2001). Pour certains auteurs, la biodisponibilité est uniquement une propriété
physico-chimique du polluant qui s’évalue par la quantité¢ de polluant extraite par un solvant
donné (Mayer et al., 1994 ; Newman & Jagoe, 1994). Ces mesures ont été utilisées pour
prédire la biodisponibilité des métaux pour des especes aquatique (Brezonick ef al., 1991) et
terrestres (Janssen et al., 1997).

Toutefois, le comportement géochimique des phases dissoutes et particulaires ne
détermine qu’en partie la biodisponibilité des métaux, car les interactions avec les animaux
sont définies par des facteurs biologiques (Wang et al., 1996) (Figure 1-4).

Par conséquent, en milieu aquatique, la biodisponibilité recouvre deux phénomeénes
distincts (Hamelink et al., 1994 ; Peijnenburg et al., 1997 ; Coeurdassier, 2001).

» La disponibilité environnementale qui est due & des processus purement physico-
chimiques de désorption et/ou de mise en solution des métaux dans 1’eau interstitielle
des sédiments ou dans le milieu liquide ambiant

» La biodisponibilité environnementale qui correspond aux processus physiologiques
d’absorption des métaux.
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Figure I-4 : Facteurs biologiques et géochimiques affectant la biodisponibilité des métaux pour les organismes
aquatiques. (T : température, S : salinité, MES : charge en matiére en suspension, DOC : carbone organique
dissous) (Modifié d’aprés Wang & Fisher, 1997b).

Selon Phillips & Rainbow (1994), le métal qui se trouve dans les organismes est, par
définition, « biodisponible ». Ils affirment que la biodisponibilité ne peut étre évaluée qu’a
partir d’une mesure de la concentration de la substance dans les tissus des organismes étudiés.
Les phénoménes de transfert d’un compartiment biotique & un autre (Laskowski & Hopkins,
1996 ; Wallace & Lopez, 1995 ; Xue & Wang, 2002) (Accumulation des polluants par les
vegétaux pour les herbivores, ingestion de proies contaminées par les prédateurs) doivent étre
intégrés pour estimer et comprendre la biodisponibilité des contaminants dans le milieu.

La biodisponibilité d’un contaminant dépend également de son temps de séjour dans le
compartiment étudié (Alexander, 2001).

L4.1. Spéciation du cuivre et du zinc en milieu naturel

Dans les eaux naturelles, le cuivre et le zinc peuvent étre présents sous trois formes :
particulaire, colloidale et soluble (Stiff, 1971) (Figure I-5 et Tableau I-2).
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Figure I-5: Principales formes et espéces chimiques des métaux (Me) en fonction de la taille des ligands

(d’aprés Andreae, 1986, modifié)

Tableau I-2 : Classe de tailles des différentes formes physico-chimiques du cuivre dans le milieu naturel

(d’aprés Apte et Batley, 1995)

Formes physico-chimiques Exemples Diamétre approximatif (nm)

Dissoutes

Ton métallique hydraté Cu(H:0)¢ 1

Complexe inorganique Cu(H20)4Cl2 1

Complexe organique Cu-fulvate 2-5
Colloidales

Colloide inorganique Cuz+ - Fe0s 10 -200

Colloide organique Cuz+ - acide humique 10-200
Particulaires Adsorbés ou inclus dans les > 450

argiles

Les formes particulaires peuvent inclure des oxydes tels que la malachite
(Cuz(OH),CO;3) dans le cas du cuivre, des précipités de sulfure, des complexes organiques
insolubles, et du cuivre et du zinc adsorbé sur des argiles ou des solides minéraux. La
fraction métallique soluble est définie comme la fraction qui traverse un filtre de trés faible
porosité (0.4-0.45pm), et la matiére colloidale inclue des précipités d’hydroxyde métallique et
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du matériel polypeptidique. (Mansilla-Rivera & Nriagu, 1999).

Les processus qui controlent la répartition des métaux entre la phase aqueuse et la phase
solide ont été synthétisés par O’Connor (1988), Mc Bride (1989) & Evans (1989) ; Mansilla-
Rivera & Nriagu (1999) pour le cuivre et par Vazelle & Gaber, 1994 et dans ’EHC 221
(2001) pour le zinc. Les processus d’adsorption/désorption, aussi bien que ceux de
précipitation des composés du cuivre et du zinc affectent les niveaux de métaux dissous dans
les environnements naturels (Vazelle & Gaber, 1994 ; Temminghoff et al., 1994 ; Stumm &
Morgan, 1996).

L’adsorption des métaux tel que le cuivre et le zinc sur des constituants organiques et
inorganiques peut étre décrite par deux mécanismes: une adsorption non spécifique ou le
cation métallique se comporte comme contre cation dans la couche diffuse, et une adsorption
spécifique, laquelle résulte d’une complexation en surface (Rose & Bianchi-Mosquera, 1993)
Les processus d’adsorption des métaux peuvent étre affectés par plusieurs facteurs comme la
concentration en €lément adsorbant, le pH de la solution (Stumm & Morgan, 1996; Ramos et
al, 2002 ; Gundersen & Steinnes, 2003), la concentration en métal, la présence d’ions en
solution dans le systéme (Na*, CI, Ca2+...), les propriétés de la surface des adsorbants (Rose
& Bianchi-Mosquera, 1993).

Dans les eaux naturelles, la liaison des métaux Cu et Zn avec les acides humiques et
fulviques et autres composés organiques peut étre trés forte, si bien qu’une large part du métal
dissous est souvent organiquement complexée. (Neubecker & Allen, 1983; Bell ez al., 2002;
Nor, 1987; Coale & Bruland, 1988; Allen & Hansen, 1996; Muller, 1996 ; Owens et al.,
1997).

Une fraction importante (>90%) de cuivre dans les eaux douces (Xue & Sigg, 1993;
Achterberg er al., 1997) et marines (Mofett, 1995) est complexée par des ligands organiques.
Windom et al. (1991) rapportent que, en moyenne 62, 40, 90 et 80%, respectivement de Cd,
Cu, Pb and Zn, sont portés par des solides en suspension dans les riviéres de la cote Est des
Etats-Unis (US East Coast river). Dans différentes riviéres européennes, une distribution de
30% de zinc libre et de 70% de zinc complexé a été rapportée par Jansen ef al. (1998). Un pH
faible est nécessaire pour maintenir le zinc en solution (INERIS, 2001) parce qu’en 1’absence
de MO, le zinc est principalement 1ié aux carbonates.

Les sites de liaison des matiéres organiques jouent donc un réle clé dans le controle de
la répartition du cuivre entre la phase aqueuse et la phase solide. (Gerringa et al., 1996; Lu &
Hallen, 2001; Achterberg er al., 2002). L adsorption sur différentes particules et colloides
peut étre variable en fonction des valeurs du pH (Stumm & Morgan, 1996; Gundersen &
Steinnes, 2003).

Les particules dans les eaux naturelles sont caractérisées par une grande diversité de
composition ; généralement elles incluent des minéraux, des argiles, des particules organiques
dont des organismes, des débris biologiques, des humus et des particules inorganiques
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enduites avec des matiéres organiques (Stumm & Morgan, 1996).

Il est admis que la présence des maticres organiques naturelles (NOM) puisse affecter la
spéciation des métaux (acides humiques et fulviques). Les NOMs sont une mixture complexe
d’un tres grand nombre de composés aux propriétés variables, parmi lesquelles leur aptitude &
lier les métaux (Janssen et al., 2003). Plusieurs approches ont été proposées pour modéliser la
complexation des métaux par les NOMs et les substances humiques dont récemment un
modele multi-sites : WHAM V (Tipping, 1994, Tipping et al., 1998).

La spéciation des métaux associés avec des ligands dans les matiéres organiques
naturelles est peu connue (Smith ez al., 2002) , de méme que la part relative de chacun des
ligands organiques dans la capture du cuivre et du zinc et présents dans les milieux naturels.

Muller et al. (2001) ont conclu que, dans les eaux de surface, la forte capacité des
ligands organiques a lier le cuivre semble étre produite en réponse a4 une concentration en
cuivre dans le milieu.. La capacité a lier le cuivre est connue pour certaines espéces
phytoplanctoniques (Mackey & Higgins, 1988), parmi lesquelles les cyanobactéries
(Kretschmer et al., 2002) et les algues (Tien, 2002). Cependant Helland (2001) a mentionné
que le cuivre semblait préférer s’adsorber sur les matiéres organiques d’origine terrestre.

En fait la réactivité¢ du cuivre dépendra des caractéristiques physiques et chimiques de
I’environnement dans lequel il est introduit (Helland & Bakke, 2002).

Une grande partie du cuivre et du zinc rejetée dans 1’eau est, comme montré
précédemment, sous une forme particulaire et tend de fait a se déposer, a précipiter ou & étre
adsorbé par la matiére organique, le fer hydraté, les oxydes de manganése et les argiles dans
les sédiments (EHC 200, 1998, EHC 221, 2001).

Les sédiments sont une trappe & métaux dans les écosystémes d’eau douce et les
environnements marins (Luoma, 1989 ; An & Kampbell, (2003). Les concentrations totales de
la plupart des métaux dans les sédiments sont plusieurs fois supérieures a celles mesurées
dans I’eau (Luoma, 1989).

1.4.2. Biodisponibilité des métaux Cuivre et zinc dans la colonne d’eau

La biodisponibilité des polluants dépend de I’état physico-chimique sous lequel les
métaux sont présents dans les différents compartiments de 1’environnement (Hardy et al.,
1988 ; Florence & Morrison, 1992 ; Ettajani, 1994 ; Eriksen & Mackey, 2001). Les
complexes métalliques lipo-solubles et les formes ioniques ou faiblement complexées sont
considérées, en général, comme les plus biodisponibles. Les processus de transfert pour
chaque forme métallique seront toutefois complétement différents (Morrison, 1989).

Une large part de la littérature démontre que la disponibilité des métaux est
généralement peu reliée a la concentration en métal total dans 1’eau et que c’est 1’ion libre
Cu?* et non la concentration en cuivre totale qui est toxique pour les organismes végétaux
(Moffett & Brand, 1996, Romeo & Gnassia-Barelli, 1995) et pour les organismes animaux
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(Rainbow & Dallinger, 1993). Pour le zinc, la forme Zn®" est également considérée comme
étant la plus biodisponible (Fraysse, 2001).

Parmi les espéces du cuivre, Cu®’ et peut étre Cu(OH)" sont considérées comme étant
plus facilement absorbées par les organismes que Cu(CO3)(aq) et Cu(OH)Z(aq) apparemment
moins biodisponibles. Cependant, selon Allen & Hansen (1996), des complexes inorganiques
du cuivre tel que Cuy(OH),** pourraient également étre toxiques dans certains cas.

Luoma (1983) a montré que les complexes organiques du cuivre étaient également
biodisponibles mais dans une moindre mesure par rapport aux espéces inorganiques plus
toxiques. En effet, plusieurs études ont indiqué que les formes adsorbées ou complexées sont
moins toxiques que les composés solubles des métaux Cu et Zn (Allen ez al., 1980), ceci étant
du a ]a réduction de leur biodisponibilité (Nugegoda & Rainbow, 1988; McGeer ef al., 2002).

Les principaux facteurs connus pour limiter la biodisponibilité des métaux tels que le
Cu et le Zn sont ’adsorption sur des particules en suspension, la complexation sur des
matiéres organiques et la complexation par des ligands inorganiques tels que les carbonates
(Sunda & Guillard, 1976 ; Brungs ef al., 1976 ; Allen & Brisbin, 1980 ; Giesy et al., 1983 ;
Borgmann & Ralph, 1983, 1984 ; Borgmann & Charlton, 1984 ; Meador, 1991 ; Verweij,
1992 ; Erickson ef al., 1996). Toutefois la présence de matiére organique dissoute pourrait,
selon Klein ef al. (1995) et Kukkonen (1995), soit augmenter, soit diminuer la toxicité des
métaux.

Dans un environnement aquatique, la concentration en cuivre et sa biodisponibilité
dépendront alors de facteurs tels que la dureté de I’eau (Jayarad et al., 1992 ; Gensemer ef al.,
2002), l’alcalinité (Pagenkopf et al.,1974), 1a force ionique et le pH (Sharma & Millero, 1988
Franklin et al., 2000), le potentiel redox, les ligands susceptibles de complexer le métal
(Gardner & Ravenscroft, 1991), les matiéres particulaires en suspension (Stiff,1971), la
concentration en carbone (Giesy et al., 1986) , les interactions entre les sédiments et I’eau
(EHC 200, 1998).

La spéciation donc la biodisponibilit¢ des métaux Cu et Zn est dépendante des
caractéristiques physico-chimique du milieu (Heijerick et al., 2002c); de fait, toute
modification brutale de ces caractéristiques peut engendrer une modification de la
biodisponibilité des métaux (Achterberg et al., 2002). C’est le cas par exemple lors des
blooms planctoniques, lors de la mise en suspension de sédiments ou de phase anoxique...

Les cellules planctoniques peuvent répondre & un stress métallique par 1’excrétion de
matiére organique tels que des polysaccharides et des polypeptides, présentant la capacité de
complexer les métaux et donc de réduire leur biodisponibilité dans le milieu (Arab-Joux,
1999).

Chez de nombreux végétaux, I’augmentation de la concentration en métaux se traduit
par la production de polypeptides de faibles masses moléculaires riches en cystéine,
complexant les métaux. Ces composés appelés phytochélatines, ont été largement étudiés
chez les plantes terrestres (Reese & Wagner, 1987 ; Walker & Welch, 1987 ; Gekeler et al.,
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1989, Arab-Joux, 1999). Des phytochélatines ont également été identifiées chez différentes
espéces du phytoplancton marin en présence de concentrations faibles en métaux et jusqu’a
des concentrations inhibant la croissance (Gekeler et al., 1988 ; Maita et al. , 1988 ; Ahner &
Morel, 1995 ; Ahner et al., 1995 ; Morelli & Pratesi, 1997).

L’excrétion de composés complexant les métaux (Cu, Zn) n’est pas une spécificité du
phytoplancton ou des macroalgues, car elle a aussi été observée chez certaines bactéries
marines (Schreiber ef al., 1990 ; Gordon et al., 1994) et champignons marins (Sunda &
Gessner, 1989).

La biodisponibilit¢ des métaux pour les organismes dépendra également des
caractéristiques biologiques propres a chaque espéce (mode et quantité de nourriture, taille de
I’organisme (Landrum & Robbins, 1990), écologie, physiologie...). Par exemple les poissons
peuvent modifier la biodisponibilité des polluants au niveau des branchies par la sécrétion de
mucus 2 forte capacité chélatante (Coello & Khan, 1996 ; Tao et al., 2000).

1.4.3. Biodisponibilité des métaux des particules sédimentaires et sédiments

Certains auteurs considérent que la biodisponibilité et la toxicité d’une substance sont
liées & sa concentration dans le milieu ambiant sous forme dissoute dans la colonne d’eau,
dans I’eau interstitielle des sédiments (Dickson et al., 1987) ou du sol (Peijnenburg et al.,
1999a, b). Toutefois cela s’est avéré inexact chez des invertébrés aquatiques filtreurs et
détritivores pour lesquels la biodisponibilit¢ de contaminants métalliques dépend
principalement de 1’absorption par ingestion de sédiment (Amiard et al., 1995 ; Forbes
& Kure, 1996 ; Wang & Fisher, 1999c), ainsi que pour le ver de terre Lumbricus rubellus
(Oste et al., 2001) ou encore 1’escargot Helix aspersa exposés a des sols contaminés par du
cadmium (Scheifler et al., 2003) . Les métaux fixés sur les particules en suspension sont
considérés comme étant non disponibles pour le phytoplancton et les bactéries (Muller, 1996).

Les sédiments représentent le principal compartiment de stockage des métaux dans les
systémes aquatiques.

En milieu aquatique continental, les phases sédimentaires et particulaires présentent une
forte affinité pour les métaux. Divers processus régissent la fixation du cuivre et du zinc sur
les particules : réaction d’adsorption, précipitation avec différents composés, etc. La
composition du sédiment peut varier considérablement d’un site a 1’autre, notamment la
proportion des particules minérales (argiles, oxydes et hydroxydes de Fe et Mn, silice...) et
des particules organiques.

Les bivalves marins peuvent assimiler des éléments traces a partir des particules
sédimentaires ingérées, comme cela a été démontré pour des métaux tels que Cr (Decho &
Luoma, 1996), Hg (Gagnon & Fisher, 1997a), Cd, Co et Ag (Gagnon & Fisher, 1997b), enfin
Zn (Chong et Wang, 2000 ; Fan & Wang, 2001) ; mais I’efficacité de 1’assimilation des
éléments traces sera dépendante de la composition chimique des sédiments organiques et
inorganiques (Luoma & Fisher, 1997) (Tableau I-3).
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Tableau I-3. : Efficacité de I’assimilation (EA) en % du zinc & partir de différents types de particules par la
palourde Ruditapes philippinarium (d’aprés Fan & Wang, 2001) .

Type de particules Zinc
Granulométrie
3-20um 24.7+42
20-40pum 30.7+3.0
40-60um 344+44
Sédiments artificiels
Controéle 26.3+3.8
Contr6le — Oxyde de fer 53.5£5.6
Contr6le — Acide humique 33.3+4.2
Contréle — CaCO3 348 +5.1
Particules pures
CaCO3 433+24
CaCO3 + Acide humique 72.5+12.3
Kaolinite 63.4=+11.6
Kaolinite + acide humique 60.4 £10.0
Oxyde de fer 25.7+£6.7
Oxyde de fer + acide humique 32.8+6.0
AVS
AVS 7.7+3.0
AVS + sédiments naturels 74+53

Plusieurs études ont montré que les oxydes de fer hydratés diminuent la biodisponibilité
du Cu et du Zn associés aux sédiments (Luoma & Jenne, 1977 ; Luoma & Bryan, 1978 ;
Langston, 1980 ; Tessier ef al., 1994).

La biodisponibilité des métaux portés par les sédiments est également dépendante, chez
la palourde mangeant des dépdts de sédiment, du type de particules (Bryan, 1980). Quand les
particules ingérées sont des sédiments et que ces derniers sont couverts de polyméres
extracellulaires bactériens et/ou d’acide fulvique, la biodisponibilité et 1’assimilation du zinc
dans les bivalves sont considérablement intensifiées (Gagnon & Fisher, 1997a ; Harvey &
Luoma, 1985).

Lee & Luoma (1998) montrent que I’enrichissement en algues d’un assemblage naturel
de particules sédimentaires ou en suspension (comme & 1’occasion d’un bloom planctonique)
peut doubler I’efficacité d’assimilation du zinc par le détritivore Macoma balthica et surtout
pour le filtreur Potamocorbicula amurensis.

Pour que les éléments traces soient assimilés par les animaux, il faut qu’ils soient
désorbés des particules ingérées dans le tractus digestif (Reinfelder et al., 1998).

De nombreux facteurs pourraient alors affecter le taux de désorption des métaux mais le
plus important serait probablement le pH du systéme digestif (Fisher & Teyssié, 1986; Wang
et al., 1995) et la concentration en ligands liant le cuivre (Mayer et al., 1996) ou le zinc.
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Par exemple, des fluides digestifs riches en aminoacides provenant de deux invertébrés
marins détritivores pourraient extraire des quantités significatives de cuivre lié aux sédiments,
augmentant ainsi significativement leur potentiel d’assimilation vis a vis de ce métal (Mayer
et al., 1996).

En raison de la complexité et de la variabilité des sédiments, il est difficile d’établir une
méthode commune permettant d’appréhender la biodisponibilité¢ des métaux li€s a ce
compartiment. Il est possible que les particules fines ou oxydées représentent la source
principale des métaux biodisponibles (Luoma & Davis, 1983). Les conditions REDOX et le
pH peuvent considérablement faire varier la remobilisation des métaux a partir du sédiment
(Calmano et al., 1993).

Les méthodes utilisées pour étudier les métaux présents dans la couche oxique des
sédiments (extraction séquentielle) conduisent a distinguer 5 fractions principales, ayant des
potentialités différentes & 1’égard de la distribution des métaux (Forstner, 1987 ; Tessier &
Campbell, 1987 ; Tessier et al., 1993) :

- La fraction échangeable, qui serait la plus biodisponible ;

- La fraction liée aux carbonates, susceptible d’étre remobilisée par des variations de

pH;

- La fraction liée aux oxydes de fer et de manganése, qui représente la part la plus
importante des métaux dans les sédiments. Tessier ef al, 1984 accordent a cette
fraction un déterminisme majeur pour la bioaccumulation des métaux ;

- La fraction li€e aux composés organiques, libérée lorsque ceux-ci sont dégradés ;

- La fraction liée a la structure cristalline ou fraction résiduelle, trés peu disponible.

Le développement des techniques d’extractions séquentielles a permis d’obtenir des
informations quant & une éventuelle remobilisation des métaux lors d’une modification
brutale des caractéristiques physico-chimiques du milieu, mais également de mieux
comprendre quelle fraction conditionnait ’accumulation des métaux par les organismes.
Cependant en raison de la faible sélectivité des extractants et des phénoménes éventuels de
réadsorption des métaux sur les phases particulaires restantes, ces techniques font I’objet de
nombreuses controverses. Il existe actuellement plus de 10 méthodes d’extraction et les essais
d’intercalibration par le BCR (Bruxelles) ont souligné 1’hétérogénéité des résultats et la
difficulté d’établir un protocole commun et standardisé, d’ou la difficulté¢ de comparer les
résultats obtenus dans les différentes études publiées.

1 4.4. Biodisponibilité des métaux dans les chaines trophiques

Une relation notable a été observée entre I’efficacité de 1’assimilation des éléments
ingérés (incluant les métaux) et la distribution cytoplasmique des métaux dans la nourriture.
Plus particulicrement, il a ét¢ mis en évidence que I’efficacité de 1’assimilation (AE) des
herbivores était directement proportionnelle au contenu cytoplasmique en métaux dans les
cellules algales servant de nourriture aux copépodes (Reinfelder & Fisher, 1991 ; Hutchins et
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al., 1995) et aux larves de bivalves (Reinfelder & Fisher, 1994a). Généralement, il apparait
que les métaux traces liées aux parois et membranes cellulaires sont moins assimilés, donc
moins disponibles et sont rejetés dans les feces. Ceci est particuliérement évident pour les
herbivores ayant un court temps de transit digestif (Reinfelder et al., 1998).

Dans le cas de la contamination par voie alimentaire, la biodisponibilité d*un
contaminant, ici le cuivre ou le zinc, peut étre modifiée au cours de la digestion.

Plusieurs études récentes ont mesuré 1’efficacité de 1’assimilation (AE) des métaux
traces ingérés par les bivalves marins (Decho & Luoma, 1991, 1994 ; Absil et al.,, 1994 ;
Wang ef al., 1995; Wang & Fisher, 1996). Alors que la distribution cytoplasmique d’un
¢lément trace dans les cellules phytoplanctoniques ingérées apparait étre I’unique déterminant
de ’AE élémentaire dans le plancton brouteur qui posséde une structure digestive simple et
un temps de séjour digestif court (Reinfelder & Fisher, 1991 ; Hutchins et al., 1995), cette
relation est plus compliquée chez les adultes bivalves en raison de la présence de diverticules
digestifs.

Dans les bivalves marins, le temps de transit intestinal et le volume de I’intestin sont
deux critéres importants affectant 1’assimilation (Bayne et al., 1987, 1989).

L’efficacité de I’assimilation des éléments traces par les carnivores aquatiques pourrait
étre affectée par la transformation, dans un but de détoxication, des éléments traces par les
organismes proies. Différentes especes solubles, qui sont incorporées dans des concrétions
minérales de certains tissus des invertébrés (proies) sont non assimilables pour les organismes
prédateurs (Nott & Nicolaidou, 1990 ; Wallace & Lopez, 1996 ; Reinfelder er al., 1998).
Toutefois peu d’études ont examiné P’assimilation des métaux ingérés par les espéces
carnivores (Reinfelder & Fisher, 1994b ; Hutchins et al., 1996 ; Anastasia et al., 1998).

Chapitre II : Toxicité et écotoxicité des métaux cuivre
et zinc

I1.1. Les voies d’exposition, entrée et transport du cuivre et du zinc chez les
organismes

II1.1. Les voies d’exposition (Figure 1-6)

Comme nous [I’avons mentionné précédemment, les métaux existent dans
Ienvironnement aquatique sous deux formes, dissoute et particulaire. Les organismes peuvent
donc étre contaminés par les éléments traces principalement par deux voies : directement par
I'eau ou par I'intermédiaire de la nourriture (chaine trophique). Cette derniére est constituée
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de particules inertes (sédiments) et vivantes (organismes végétaux et animaux). La proportion
relative de chaque voie varie avec le type d’organisme et la biodisponibilité relative des
métaux dans I’eau et la nourriture (Wang & Fisher, 1999b ; Rainbow & Wang, 2001) (Figure
1-6).
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Figure I-6 : Principales voies d’exposition aux métaux des invertébrés. Réalisé a partir des informations issues
des textes de Walker et al. (1996) et Wang & Fisher (1999b).

L’exposition est généralement définie comme le contact avec un agent chimique ou
physique (EPA 51, 1996). En terme plus dynamique, Suter (1993) précise qu’elle correspond
« au processus par lequel un organisme acquiert une concentration », c’est a dire par lequel il
absorbe le polluant et se contamine. L’exposition conditionne 1’absorption qui résulte de la
combinaison des concentrations biodisponibles, des caractéristiques des différentes voies
d’exposition et d’absorption, de la fréquence et de la durée du contact (Coeurdassier, 2001).

L’une des caractéristiques des cellules vivantes est leur capacité a prélever les éléments
d’une solution. Ceci est particuliérement évident pour les organismes aquatiques, et
spécialement les algues autotrophes, qui obtiennent tous leurs nutriments a partir de I’eau du
milieu (Arab-Joux, 1999). La voie d’exposition aux métaux sera, de fait, la surface d’échange
entre la cellule ou I’organisme, et le milieu.
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Pour les macrophytes, les voies possibles d’exposition sont la surface d’échange avec le
milieu aquatique et la surface d’échange avec les sédiments. Cependant Campbell (1995) a
montré que les concentrations en zinc dans les organismes semblaient uniquement lides 2 la
fraction dissoute dans la colonne d’eau.

Les voies d’exposition sont étroitement liées & la biologie des organismes animaux.
Chaque voie évoquée dans la figure I-6 (digestive, épithéliale et respiratoire) intervient en
fonction des caractéristiques écologiques, biologiques et physiologiques de I’espéce
(Coeurdassier, 2001). Les invertébrés strictement inféodés aux sédiments (benthos) peuvent
étre exposés de fagon continue (Landrum & Robbins, 1990) par la voie épithéliale et par
I’ingestion de particules organiques qui complexent les contaminants et favorisent le contact.
La mobilité ou encore la morphologie des animaux influencent le contact épithélial avec le
polluant. Les consommateurs primaires peuvent consommer des végétaux contaminés et les
espéces prédatrices peuvent ingérer des proies fortement contaminées et par ailleurs du fait de
leur activité, elles augmentent la fréquence, voire la durée, du contact.

Pour de nombreux invertébrés aquatiques, le transfert trophique compte pour une
grande proportion dans 1 ‘accumulation totale en métaux traces (Luoma et al., 1992 ; Fisher &
Reinfelder, 1995 ; Wang er al., 1996a ; Munger & Hare, 1997 ; Xue & Wang, 2002).

II.1.2. Facteurs interférant avec I’assimilation des métaux

Il existe plusieurs facteurs susceptibles d’influencer le processus d’accumulation et la
concentration des métaux dans les tissus des organismes. Quatre types de facteurs sont a
distinguer : les facteurs abiotiques, les propriétés comportementales et physiologiques de
"organisme et enfin les effets du cycle biologique de I’animal (Figure I-7).

I1.1.2.1. Les facteurs abiotiques (Tableau I-4, 1-5)

Les caractéristiques physico-chimiques d’une eau déterminent directement la spéciation
chimique des métaux dont dépend leur biodisponibilité biologique (Campbell, 1995) (cf:
Chap L.4.). Hiejerick et al. (2002a) ont étudié I’effet individuel du Ca, Mg, K et Na et du pH
sur la toxicité du zinc sur une algue verte P. subcapitata. Les éléments Ca, Mg et Na
diminuent tous la toxicité du zinc. Le potassium est le seul cation testé qui n’a pas altéré
significativement la toxicité du zinc. Les tests réalisés a différents pH (5.5-8.0) ont indiqué la
possibilité d*une compétition de protons entre H' et Zn>" 4 la surface des algues.

La disponibilit¢ varie en fonction des conditions abiotiques, et selon Phillips &
Rainbow (1988), elle est propre & chaque espéce animale vivante, en relation avec son
écologie (biotope et mode d’alimentation) et sa physiologie (métabolisme) (voir Blackmore &
Morton, 2001).
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Figure I-7 : Schéma représentant les principaux facteurs influencant la bioaccumulation des métaux chez la
moule Mytilus edulis (d’aprés Cossa, 1989).

Ainsi deux organismes vivant dans le méme habitat pourraient avoir des concentrations
métalliques corporelles trés différentes (Hare, 1992 ; Phillips & Rainbow, 1994 ; Blackmore,
2001 ; Blackmore & Wang, 2003), méme si ces deux organismes appartiennent a la méme
espéce et au méme genre (Moore & Rainbow, 1987 ; Rainbow, 1998, 2002).
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Tableau I-4 : Effets de quelques parameétres physico-chimiques sur la prise et la toxicité des métaux vis 2 vis des
algues (d’apres De Filippis & Pallaghy, 1994).

Paramétres Effets
Température Augmentation de la prise/Toxicité a
forte température
pH Augmentation de la prise/Toxicité 4 pH
faibles
Salinité Augmentation de la toxicité a faible
salinité

Réduction de la toxicité a forte
concentration

Cations monovalents (K, Na)

Cations divalents (Ca, Mg, Mn, Fe) Réduction de la toxicité & forte

concentration
Anions
Acétates Réduction de la toxicité
Phosphates Réduction de la prise / toxicité
Nitrates Insignifiant mais réduit la prise
Sulfates Réduction de la toxicité

Acides aminés sulfurés

Réduction de la toxicité par
complexation

Tableau I-5 : Effets de différents facteurs sur ’efficacité de 1’assimilation (EA) des métaux par la moule marine
(Mytilus edulis) (mesure quantitative d’aprés Wang & Fisher (1997b).

Facteurs (variation) Influence sur ’EA Référence
QOB TR e L’EA varie inversement avec Wang et al.
I’abondance de nourriture (1995)
Contenrllloll);r(;itflll;léle de la Pas d eflt;e/:lté ::lrli EA des Wang & Fisher
(1996b)
Contenu métallique de la
nourriture :
Cd Effet positif Wang & Fisher
Zn Effet négatif (1996b)
Se Pas d’effet
Température Pas d’effet sur ’EA des Wang & Fisher
métaux sauf pour I’Ag (1997Db)
Qualité de la nourriture Varlat}ops < 1. s n fonerion Wang & Fisher
du régime alimentaire (type (1996a)

d’algue ingérée)
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I1.1.2.2. Les propriétés comportementales et physiologiques

Premiérement, quel que soit le niveau d’accumulation, élevé ou faible, il ne peut pas
étre évalué sur une échelle absolue car la signification d’une concentration accumulée dépend
du tissu et de D’invertébré considéré (Rainbow, 1987, 1988, 1990a, 1996, 2002). Par
conséquent, un niveau d’accumulation métallique qui est typiquement élevé pour une espéce
pourrait étre considéré comme faible pour une autre (Rainbow, 2002). Au sein d’un taxon la
concentration en métal dans un tissus ou dans le corps peut beaucoup varier, méme en
I’absence d’une contamination anthropogénique (Rainbow, 1998).

En second lieu, lorsqu’un composé toxique dépasse une concentration seuil, propre &
chaque élément et a chaque espéce, une réaction de protection peut se déclencher, telle que la
fermeture de la coquille, avec réduction du taux de filtration chez les bivalves (Mouabad &
Pihan, 1992 ; Kraak et al., 1994b, 1999). 11 a été montré que certaines espéces de bivalves
résistent & une émersion prolongée (un mois pour les unionidés —White, 1979) en palliant les
effets d’'un dysfonctionnement aérobie, ou comme chez Mytilus edulis en adoptant une
respiration anaérobie (Velhuizen-Tsoerkan ef al., 1991 cité par Fraysse, 2001).

Les conséquences de ces mécanismes sont doubles, en premier lieu la diminution de
’activité de filtration réduit, de fait, le contact entre 1’organisme et son milieu environnant et
conduit a une perte de poids de I’organisme ; en second lieu, le stress généré par la présence
du polluant se traduit par un affaiblissement général de I’organisme (Aldrich, 1991) et une
réduction de la capacité d’élimination des polluants accumulés. L’exposition a des
concentrations subléthales de polluants pourrait provoquer une réponse de stress d’abord
¢vidente au plus faible niveau biologique (Marigdmez et al., 1989 ; Vega et al., 1989 ;
Carajaville et al., 1991, 1992b, 1993 ; Etxeberria et al., 1994) et postéricurement a des
niveaux plus élevés (Carajaville et al., 1992a, 1993).

11.1.2.3. Variabilité inter-individuelle

L’étude de la biodisponibilité des métaux implique la prise en compte de la variation
biologique spécifique & chaque individu. Des différences trés importantes de concentration
métallique bioaccumulée peuvent étre observées entre deux individus d’une méme population
soumis aux méme conditions environnementales parce qu’il existe une variabilité génétique
au sein d’une méme population d’organismes.

Parmi les facteurs pouvant influencer la concentration en métaux dans les organismes,
les auteurs citent le taux de croissance (Lobel & Wright, 1982a,b ; Strdmgren, 1982, 1986 ;
Sunila & Linstrém, 1985, Marigémez et al., 1990 ; Marigémez & Ireland, 1990 ; Carjaville et
al., 1992a ; Soto et al., 2000 ; Martel et al., 2003) , la teneur en eau et lipides dans les tissus,
le sexe (Cossa, 1989 in Fraysse, 2001), les données biométriques (Soto et al., 2000).
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II.1.2.4. L’influence du cycle biologique

Les mollusques par exemple se caractérisent par des variations de masse corporelle trés
importantes au cours de leur cycle biologique (Fisher, 1983, 1984, 1986 ; Mersh er al.,
1996a ; Wang & Fisher, 1997a ; Soto e al., 2000).

Nalepa et al. (1993, 1995) ont observé un déclin saisonnier du poids sec et du contenu
lipidique des moules zébrées & partir de 1’été jusqu’a I’automne (dans les lacs St. Clair et
Huron) résultant de la combinaison de trois influences: I’émission des gamétes, des
températures plus élevées et une réduction de la disponibilité en nourriture.

Au cours de I’expulsion des gamétes, M. edulis peut perdre jusqu’a 50% de son poids
(Fisher, 1983). Cette modification pondérale doit étre prise en compte quand la concentration
métallique exprimée en mg de métal par kg de poids sec est utilisée pour estimer la
biodisponibilité des métaux (Soto et al., 2000). Dans le but de résoudre ce biais, certains
auteurs ont proposé d’autres parameétres que le poids sec pour exprimer les concentrations
metalliques, comme par exemple la longueur ou le poids de la coquille (Fisher, 1983, 1984,
1986 ; Marigémez & Ireland, 1990 ; Soto er al, 1997a,b, Soto et al., 2000). D’autres
alternatives ont été proposées par Carbonell & Tarazona, 1993 et Soto ef al., 2000, comme le
calcul du rapport ou ratio entre les métaux essentiels Cu et Zn.

I1.1.3. Bioaccumulation des métaux cuivre et zinc

L’accumulation traduit un équilibre dynamique entre les processus d’absorption, de
stockage, et d’excrétion (Rainbow & Dallinger, 1993 ; Landrum et al., 1996), sachant que
I’état d’équilibre ne représente que le niveau d’accumulation atteint dans un organisme pour
des conditions données.

Afin d’évaluer I’accumulation d’un polluant dans un organisme & I’état d’équilibre, on
utilise généralement les facteurs de bioconcentration (BCFs) et de Bioaccumulation (BAFs).
La bioconcentration, c’est & dire 1’absorption des polluants depuis le milieu ambiant est
distinguée de la bioaccumulation qui correspond & ’absorption des polluants contenus dans la
nourriture (Walker et al., 1996) (Figure I1-8).

Absorption

r> Site
d’action

A 4 > Site de

stockage

Figure I-8 : Modele général décrivant le devenir des polluants métalliques dans les organismes vivants (d’apres
Coeurdassier, 2001).
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Il apparait cependant qu’une troisiéme voie de transfert doit étre considérée. En effet,
des organismes benthiques pourraient étre contaminés par contact avec les sédiments.

Facteur de bioconcentration _ Concentration en métal dans I’organisme
(BCF) Concentration en métal dans le milieu ambiant

Facteur de bioaccumulation - Concentration en métal dans 1’organisme
(BAF) Concentration en métal dans la nourriture

La notion de transfert d’un polluant est également utilisée pour comparer les niveaux
de bioaccumulation observés entre un niveau trophique n et un niveau trophique n+1. Le
facteur de transfert est calculé de la fagon suivante :

Concentration en métal mesuré dans le maillon n+1
Concentration en métal mesuré dans le mailion n

Ft

Lorsque le Ft calculé est > ou = a 1, alors on considére qu’il y a transfert du
contaminant du niveau trophique n vers le niveau n+1.

II.1.3.1. Les voies d’entrée et transport des métaux dans les organismes

I1.1.3.1.a. Chez les organismes végétaux

Plusieurs auteurs ont montré, par 1’utilisation d’un ligand synthétique tel que ’EDTA
ayant la propriété de chélater les métaux traces, que la prise d’un métal trace par les cellules
phytoplanctoniques dépend de I’importance de la fraction ionique libre plutét que de la
concentration totale en ce métal (Sunda & Guillard, 1976 ; Anderson et al., 1978 ; Arab-Joux,
1999).

Les membranes biologiques sont virtuellement imperméables aux espéces chimiques
chargées ou polaires. Les ions libres métalliques sont donc habituellement acheminés a
I’intérieur de la cellule par des ligands de transport spécifiques associés & la paroi de la
cellule. Ce transport est une cinétique de type Michaelis-Menten caractéristique des transports
facilités ou actifs (Knauer et al., 1997b).

La figure I-9 schématise les voies d’absorption et d’adsorption des métaux par les
algues. La pénétration des formes de cuivre a ’intérieur des cellules phytoplanctoniques peut
étre divisée en deux phases (Gonzales-Davila er al., 1995) :

» Une phase rapide d’adsorption des formes ioniques du cuivre sur la paroi cellulaire au
niveau de groupes fonctionnels. Ces derniers présentent une forte affinité pour ces
ions métalliques et portent une charge négative en raison de la présence de groupes
carboxyliques, phosphatés ou thiols. Ces groupes comprennent des sites
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physiologiquement actifs, conduisant au transport a travers la membrane cellulaire et
des sites d’adsorption inertes.

» Une phase plus lente de transport du cuivre a travers la membrane cellulaire
(résorption ou absorption). Une fois arrivé dans le cytosol, le cuivre se dissocie du
ligand de transport et se retrouve sous une forme ionique ou associée a des ligands
internes sous une forme soluble ou insoluble.
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Figure I-9 : Représentation schématique des voies d’adsorption et d’absorption des métaux chez les algues :
exemple du Cuivre. (D’aprés Arab-Joux, 1999).

Le cuivre peut aussi étre transporté a I'intérieur de la cellule sous forme de complexes
organométalliques lipophiles et de complexes acides aminés-cuivre (Simkiss & Taylor, 1995).
Florence & Stauber (1986) donnent une liste de ligands qui forment avec le cuivre des
complexes liposolubles. Ces complexes sont hautement toxiques en raison de leur pénétration
facilitée a travers les membranes lipidiques. De plus, le transfert du cuivre dans le cytosol par
ces complexes liposolubles s’accompagne de la libération du ligand qui peut présenter une
toxicité propre (Florence & Stauber, 1986).

Cependant, selon Mackey & O’Sullivan (1990), il n’existe pas d’évidence montrant que

ces ligands formant des complexes liposolubles avec le cuivre existent en quantité appréciable
dans les milieux.

IL.1.3.1.b. Les voies d’entrée des métaux chez les invertébrés : traversée des barriéres biologiques

Les mécanismes d’absorption des contaminants par les organismes invertébrés sont
étroitement liés aux propriétés intrinséques de la substance considérée et de 1’environnement
des organismes.
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La bioaccumulation des métaux dépend étroitement des relations pouvant exister entre
les formes et les especes chimiques du métal et les barriéres biologiques.

Les principales zones d’interface entre 1’organisme et son milieu environnant sont
I’épithélium branchial, la paroi du tube digestif et, pour les organismes & corps mou, le

tégument et la coquille. La figure I-10 indique les principaux modes de contamination des
organismes en fonction de la voie d’entrée des métaux.

Milieu extérieur
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Figure 1-10 : Représentation des différentes voies d’entrée, de transfert et d’élimination des contaminants chez
un organisme animal aquatique. Les métaux dissous sont absorbés préférentieliement par les branchies, les
formes particulaires par le tube digestif (modifié d’aprés Roesijadi (1992)).

Ces trois organes constituent des barrieres qui contrlent les échanges entre 1’organisme
et le milieu extérieur, a des fins respiratoires et nutritionnelles. Pour les métaux, la sécrétion
de mucus peut freiner, voire interdire, ’accessibilité aux zones d’interface. De nombreuses
études soulignent chez les poissons ou les mollusques le réle protecteur joué par la couche de
mMucus.

En effet, le mucus est riche en molécules porteuses de charges négatives (acide sialique
par exemple), susceptibles de fournir de nombreux sites de fixation aux espéces chimiques
cationiques (Graney et al., 1984).

Ce mécanisme a ¢té démontré chez Corbicula fluminea (Graney et al., 1984). La
coquille, la carapace ou le tégument kératinisé des invertébrés semblent relativement
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imperméables aux métaux et constituent essentiellement un site d’adsorption (Présing et al.,
1993) ou de stockage.

Comme nous I’avons vu précédemment, les métaux existent dans 1’environnement sous
formes dissoutes ou particulaires. Les mécanismes d’entrée dans I’organisme seront différents
selon la forme considérée : ainsi les formes dissoutes traverseront la membrane de fagon
passive (diffusion), éventuellement avec I’aide d’un transporteur, alors que les formes
particulaires seront internalisées par endocytose (Figure I-11).
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Figure I-11 : Mécanismes membranaires permettant d’expliquer les flux entrant des ions métalliques (M") dans
la cellule (d’apres Simkiss & Taylor, 1989b).

La diffusion simple concerne les espéces chimiques non chargées ; la diffusion facilitée
concerne les espéces cationiques des métaux de classe a. Les éléments minéraux essentiels
tels que Na*, K¥, Mg?* et Ca®" traversent ainsi la membrane. Dans certains cas Zn®" suit la
méme voie (Dallinger, 1995). D’autres métaux traversent la paroi par diffusion active
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nécessitant de I’ATP, c’est le cas des Na™-K™ ATPases avec flux sortant surtout de Na* et flux
entrant de K*. D’autres ATPases spécifiques transportent les protons ou Ca?’. Généralement
les transporteurs ATPases sont hautement spécifiques d’ions déterminés mais il a été
démontré le passage d’éléments traces.

Par exemple, les branchies des poissons ont trois fonctions physiologiques importantes ;
le transport des gaz (oxygene, dioxyde de carbone, azote), la prise active d’ions (sodium et
calcium) et I’excrétion (Wood, 1992 ; EHC 200, 1998). Dans un environnement contaming,
les métaux exercent leurs effets toxiques en se liant & des ligands associés a des pompes a
calcium et sodium et par conséquent en inhibant I’entrée des ions essentiels nutritifs.

Dans le cas du cuivre, il existe une forte relation entre la concentration en métal dans les
branchies et la mortalit¢ des poissons (MacRae et al., 1999). Il existe une compétition au
niveau des branchies du poisson entre le cuivre et le calcium parce que les ligands récepteurs
spécifiques présents sur les branchies du poisson sont analogues aux ligands anionique du
cuivre observés dans la colonne d’eau (chlorures, carbonate d’hydrogéne et carbone
organique dissous) (Playle et al., 1993a, b).

I1.1.3.2. Détoxication et séquestration des métaux

I1.1.3.2.a. Chez les végétaux

En présence de métaux, les algues développent naturellement des mécanismes de
résistance (Sunda et Guillard, 1976). Ces mécanismes sont résumés sur la figure I-12.

Mécanismes externes

® @ | Ligands extracellulaire

Mucilage

Exclusion

Mécanismes internes

1 = Phytochélatines

2 = Précipités insolubles

(Granules polyphosphates et sulfurés

Figure I-12 : Représentation schématique des différents processus de détoxication chez les algues (d’apres
Arab-Joux, 1999)
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»  Fixation sur des ligands extracellulaire : Ce mécanisme externe a été observé comme
¢tant induit par un stress en présence de cuivre chez plusieurs especes
phytoplanctonique appartenant aux groupes des diatomées, des cyanobactéries, des
chlorophycées et des dinoflagellés (Gledhill et al., 1997). Ce mécanisme modifie la
biodisponibilité des métaux dans le milieu.

Imperméabilité membranaire et exclusion : Foster (1977) et Butler et al., (1980) ont
montré que la différence de résistance au cuivre entre des populations tolérantes et non
tolérantes pouvait s’expliquer par une accumulation moindre de ce métal pour la
population tolérante. Ce processus s’expliquerait par un phénomeéne physique
d’exclusion du cuivre dd & une réduction de la perméabilité membranaire.

Y

Détoxication interne : les cellules phytoplanctoniques peuvent lier le cuivre a
différents composés, avec des liaisons plus ou moins fortes et réduire ainsi sa toxicité
par réduction de la concentration ionique intracellulaire.

Il est & noter que chez de nombreux végétaux, I’augmentation de la concentration en
meétaux se traduit par la production de polypeptides de faibles masses moléculaires riches en
cystéine, complexant les métaux. Ces composés appelés phytochélatines, ont été largement
étudiés chez les plantes terrestres (Reese & Wagner, 1987 ; Walker & Welch, 1987 ; Gekeler
et al, 1989, Arab-Joux, 1999). Des phytochélatines ont également été identifiées chez
différentes espéces du phytoplancton marin en présence de concentrations faibles en métaux
et jusqu’a des concentrations inhibant la croissance (Gekeler et al., 1988 ; Maita et al. , 1988 ;
Ahner & Morel, 1995 ; Ahner et al., 1995 ; Morelli & Pratesi, 1997).

En outre les métaux peuvent également se trouver associés & des concrétions de
polyphosphates ou & des concrétions soufrées (Daniel & Chamberlain, 1981 ; Hashemi et al.,
1994). Les premiers sont localisés & I'intérieur des vésicules osmiophiles, alors que les
seconds seraient plut6t associés aux membranes et plus particulidrement aux thyllakoides des
chloroplastes (Daniel & Chamberlain, 1981 ; Ballan-Dufrangais et al., 2001).

I1.1.3.2.b. Chez les animaux

Apres son entrée dans la cellule, un métal trace est métaboliquement disponible, au
moins jusqu’a ce que la physiologie des invertébrés intervienne pour ’excréter ou le lier 4 une
molécule particuliére de forte affinité a laquelle le métal a peu de chance d’étre soustrait
(Rainbow, 2002).

Les métaux absorbés peuvent étre orientés vers deux systémes principaux qui assurent
soit un transport vers la membrane baso-latérale, suivi d’une libération dans le systéme
circulatoire ou les cellules adjacentes, soit une séquestration intracellulaire. La figure I-13
schématise les interactions apparaissant lors de I’accés d’un métal Me?** au milieu
intracellulaire, avec des composés structuraux des membranes des organites, et avec des
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composés cytosoliques. Les métaux se lient préférentiellement avec des ligands portant des
groupements thiols tel que les acides aminés (cystéine par exemple), les peptides, les
protéines, parmi lesquelles les métallothionéines (Viarengo, 1989 ; Roesijadi, 1992 ;
Roesijadi & Robinson, 1994 ; Mason & Jenkins, 1995 ; Langston et al., 1998).
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Figure I-13 : Représentation schématique illustrant les interactions possibles des métaux avec les structures
intracellulaires (d’aprés Viarengo, 1989). Les mécanismes les plus importants sont la fixation des métaux sur des
métallothionéines et la compartimentation dans les lysosomes, les granules insolubles et les vésicules
intracellulaires.

Une partie du métal absorbé peut €tre isolé dans le systéme lysosomal ou précipité sous
forme de granules insolubles. A ce moment le métal est détoxifié¢ (Mason & Jenkins, 1995).

I1.1.3.2.b1. Les Métallothionéines (MTs)

L’étude des mécanismes de détoxication des éléments métalliques chez les organismes
aquatiques a été focalisée sur les perturbations qu’entraine la pénétration d’excés d’ions,
essentiels (cuivre, zinc) ou toxiques, au niveau de la synthése d’une famille de
métalloprotéines (les métallothionéines, MTs) impliqués dans la régulation intracellulaire des
flux de cuivre et zinc. Les métalloprotéines, sont des protéines cytosoliques de faible poids
moléculaire (6-7 Kd), thermostables, riche en cystéines (1/3 des acides aminés constitutifs) et
caractérisées par 1’absence d’acides aminés aromatiques. Leur rdle principal est d’établir la
régulation de métaux essentiels, comme le cuivre et le zinc, et de contribuer & la détoxification
de certains métaux toxiques, comme le cadmium ou le mercure. La séquestration et la
détoxication des métaux non essentiels ne serait qu'une de leur nombreuses fonction
(Dallinger, 1993). Initialement, leur r6le est probablement de contrler la disponibilit¢ du
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zinc et du cuivre a I’égard d’autres métalloprotéines, comme 1’anhydrase carbonique ou
I’hémocyanine.

Les métallothionéines fournissent par exemple le zinc nécessaire aux chaines de
réactions et aux processus qui accompagnent le métabolisme, la division cellulaire, la
différenciation et la transmission des informations génétiques. Lorsqu’un organisme est
soumis & un important flux entrant de cations susceptibles de se substituer au zinc constitutif
des métallothionéines, celles-ci sont dénaturées. Les conséquences de cette dénaturation sont
modulées en fonction de I’identité du métal substitué au zinc, et de son taux de substitution
sur les MTs natives. Lorsqu’il s’agit du cuivre, ces conséquences sont moindres car cet
élément, lorsqu’il sera libéré au moment du catabolisme de la protéine, pourra étre recyclé via
le métabolisme cellulaire. Lorsqu’il s’agit d’ions plus toxiques, ils seront insérés dans les
MTs nouvellement synthétisées (Ettajani, 1994).

La séquestration des métaux par ces protéines est assez bien connue, ainsi que leur
induction sous I’action de la concentration intracellulaire du zinc. La séquestration des cations
étrangers par les MTs évite (au moins temporairement) la dénaturation d’autres
métalloprotéines plus vitales (& court terme) que les MTs assurant ainsi une détoxication
partielle des métaux.

Les métaux présentent une affinité variable pour les MTs selon 1’ordre Hg>>Cu, Ag,
Bi>>Cd>Pb>Zn>Co>Fe.

Cosson & Amiard (1998) soulignent que I’association avec un ligand protéique n’est
pas indéfiniment stable dans le cytosol. Le métal reste échangeable en fonction de 1’affinité du
ligand pour d’autres espéces meétalliques ou de son catabolisme ; la détoxication par
séquestration prenant alors un caractére temporaire. De plus, ’apparition d’effets toxiques
n’est pas nécessairement liée 4 la saturation des MTs natives ou induites (Amiard & Cosson,
1997).

I1.1.3.2.b2. Les granules : systéme lysosomale et réticulum endoplasmique

La seconde voie de détoxification observée chez les organismes aquatiques correspond
aux dépdts intracellulaires, en relation avec les lysosomes. Ils se rencontrent principalement
dans les cellules des organes intervenant dans ’excrétion (reins) ou le systéme digestif
(glande digestive, foie). La formation des granules est une biominéralisation.

De nombreux types de concrétions existent, mais ce sont les granules composés de
carbonates de calcium qui vraisemblablement, jouent le role le plus important dans le
régulation des métaux selon George (1982) et Roesijadi & Robinson (1994). Selon Masala et
al., 2001, les granules contiennent fréquemment le pyrrophosphate comme principal anion et
le calcium comme cation majeur. De plus, d’autres métaux, tel que I’aluminium, le fer, le
manganese et le zinc sont accumulés dans ces matériaux. Ces dépdts sont normalement
amorphes avec une forme sphérique et un diamétre variant entre 1 et 10pm (Masala ef al.,
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2001). I a été proposé que ces dépdts de pyrophosphate de calcium (CayP,0;) agissent
comme des piéges pour les ions métalliques étrangers qui pourraient étre échangé avec le
calcium et ainsi étre incorporés dans les granules. Ces échanges d’ions apparaissent étre
facilités par la structure amorphe des dépots.

En fait, il existe des granules de type A, pouvant contenir des métaux de classe A et des
métaux intermédiaires comme le manganése, le zinc ou le plomb. Les granules de types B
contiennent toujours d’importantes quantités de soufre associé avec des métaux de classe B
ou intermédiaire (Cd, Cu, Hg, Zn, Pb, Fe), ce qui suggére qu’ils sont largement composés de
résidus de MTs (Dallinger, 1993 ; Coeurdassier, 2001).

Les mécanismes commandant la formation de ces granules sont assez mal connus,
notamment en raison de la diversité des types rencontrés. Le systéme lysosomal semble
impliqué dans la plupart des cas : il est particuliérement développé dans les cellules rénales et
la glande digestive des mollusques. Dans les reins de la moule, la dissociation du complexe
MT-métal conduit a I’incorporation du cuivre et du zinc dans les granules lysosomaux. (Ledy,
2002). Carpene (1993) propose que chez Mytilus edulis les MTs soient captées par les
lysosomes primaires, dégradées dans les lysosomes secondaires, et finalement liées aux autres
ligands dans les lysosomes tertiaires. Les granules insolubles peuvent étre excrétés par
exocytose. Les lysosomes et granules ou sphérocristaux dans lesquels les métaux sont piégés
constituent un lieu de stockage et de détoxification car les métaux y sont isolés du cytoplasme
et rendus chimiquement inertes par rapport au fonctionnement de la cellule (Rainbow, 2002).

Certains auteurs mettent en évidence I’intervention du réticulum endoplasmique dans la
formation des concrétions de carbonates de calcium ou de pyrophosphates de calcium.

Lorsqu’ils sont séquestrés dans des granules, les métaux peuvent étre stockés dans les
tissus durant de longues périodes (Dallinger, 1993) ou étre excrétés dans la lumiére du tube
digestif (Simkiss & Taylor, 1989a ; Nassiri et al., 2000 ; Rainbow, 2002). Ces granules ont
été observés chez des annélides, mollusques (bivalves et gastéropodes), arthropodes (insectes,
crustacés, arachnides et myriapodes) aquatique et terrestres (Dallinger, 1993, Coeurdassier,
2001, Pihan, 2001). Des granules ont également été observés au niveau du rein des
gastéropodes terrestres (Pihan, 2001), mais leur nature chimique est différente puisqu’ils sont
en majorité constitués de silice amorphe coprécipité avec des produits de dégradation des
bases azotées et certains métaux.

D’autres mécanismes de détoxification existent, mais 4 un niveau externe comme la
sécrétion de mucus épidermique chez les poissons (Coello & Khan, 1996).

Remarque : Tous les métaux ne peuvent pas €tre immédiatement excrétés ou détoxiqués,
parce qu’ils sont requis pour jouer un role essentiel dans la cellule ; ¢’est le cas du cuivre et
du zinc. Il n’y a pas de limite théorique de la quantité de métal qui peut étre intégrée dans les
granules, car étant détoxiquée, cette forme du métal ne représente aucun danger pour
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’organisme. Par contre, une quantité définie de métal pouvant étre associée aux MTs existe 8
lorsque cette limite est atteinte, I’organisme subit les effets toxiques (Rainbow, 2002).

I1.1.3.3. Excrétion des métaux

Hassall (1962) (Cité par Yan & Pan, 2002) rapporte que des cellules planctoniques
mortes sont capables de capter plus de métaux que les cellules vivantes, indiquant une
possible capacité de désorption des métaux par les cellules vivantes.

Les éléments assimilés pourraient étre stockés sous la forme de granules puis éliminés
au travers du tractus alimentaire sous forme de feces, ou stockés dans les reins puis évacués
par excrétion (George, 1982) (Figure I-14). Chez les bivalves, les reins constituent Porgane
principal de I'excrétion. Les métaux contenus dans les lysosomes ou les sphérocristaux sont
évacués par exocytose de la vacuole au niveau des reins (Cossa, 1989).

La seconde voie d’élimination des métaux correspond 4 la production de féces. Chez
les mollusques, on observe I’exocytose de granules provenant des lysosomes de digestion
intracellulaire résiduels ou nouvellement formés. Ils sont rejetés par la glande digestive et
éliminés par le tractus digestif.

Les moules marines tendent & éliminer les éléments traces par excrétion via les reins
(Wang et al., 1996a) alors que les copépodes marins rejettent les métaux en trace assimilés
par excrétion via les féces (Wang & Fisher, 1998b).

Chez le décapode Palaemon elegans, la régulation du zinc semble étre un processus
actif, car une augmentation de I’entrée de zinc conduit 4 une augmentation de 1’excrétion
(Rainbow & White, 1989).

Dans les organismes, les mécanismes d’excrétion des métaux absorbés se font surtout
par simple diffusion & travers I’épithélium tégumentaire et/ou respiratoire. Une partie
seulement peut étre excrétée dans les féces ou ’urine aprés avoir été métabolisée ou stockée
dans les cellules.

La figure I-14 illustre de fagon synthétique le devenir des métaux dans 1’organisme en
fonction des voies d’entrée et de la spéciation des métaux (dissous ou particulaires).
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Figure 1-14 : Schéma simplifié de la circulation des métaux dans les compartiments biotiques.
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11.1.3.4. Niveaux de bioaccumulation observés dans les organismes

I1.1.3.4.a. Les végétaux

Chez les plantes aquatiques et les algues, les concentrations en zinc sont généralement
comprises entre 20 et 120 mg Zn/kg de ms. Des concentrations de 38 et 90 mg Zn/kg de ms
sont respectivement rapportées pour le phytoplancton marin et les algues de mer (EHC 221,
2001). Toutefois des algues sont capables dans des environnements tres contaminés,
d’accumuler le zinc jusqu’a des valeurs > 1000 mg Zn/kg de ms (Eisler, 1993). Dans les
mousses aquatiques (Fontinalis squamosa ), la concentration en zinc en milieu contaminé
peut atteindre 2810 mg Zn/kg de ms en comparaison avec le niveau de base qui est <400 mg
Zn/kg de ms. Sawidis et al. (1995) dans ’'EHC 221 (2001) ont analysé le niveau de zinc dans
des macrophytes aquatiques (GRECE). Des concentrations entre 10.2 et 145 mg Zn/kg de ms
sont trouvées dans Ceratophyllum demersum, Cladophora glomerata, Myriophyllum spicatum
et Potamogeton nodosus.

I1.1.3.4.b. Les invertébrés

Les métaux traces sont connus pour étre accumulés par les invertébrés, en particulier
par une variété d’especes de mollusques (Dallinger, 1993). Les mollusques aquatiques
semblent refléter le niveau ambiant de contamination et sont de fait, largement utilisé comme
organismes bioindicateurs, spécifiquement la moule marine Mytilus edulis (Davenport &
Manley, 1978 ; Gagnon & Fisher, 1997b ; Jansen et al., 2002) ou son équivalent d’eau douce
Dreissena polymorpha (Newmann & Jenner, 1992 ), mais également les unionidés (Jenner et
al., 1991 ; Hickey et al., 1996) et les gastéropodes d’eau douce (Van-Balogh et al., 1988 ;
Timmermans ez al., 1989 ; Lau et al., 1998 : Reed-Judkins, 1998).

Les niveaux de contaminations en cuivre et en zinc dans quelques crustacés et
gastéropodes d'eau douce sont présentés dans le tableau I-6.

Tableau 1-6 : Concentrations en cuivre et en zinc de crustacés et de gastéropodes d’eau douce. Concernant
I’étude réalisée par Gundacker (2000), les concentrations en cuivre et en zinc dans I'eau sur les différents sites
varient respectivement de 41 a 51 pg Cu/l (sauf Grob Enzersdorfer Arm avec 24 ng Cu/l), et de 187 a 225 pg
Zn/1 (sauf GEA avec 103 pg Zn/l).

Sites Cuivre Zinc Référence

Dikerogarnmarus villosus Danube river 93,6 Barkacs et al. (2002)
G. pulex Seweral area of Great Britain 125150  Oertel (1995) in Barkacs et al. (2002)
Radix ovata Donaukanal (Vienne) 185 +/-12 100+-8  Gundacker (2000)

Olhafen (Vienne) 91+-0 107 +/-66  Gundacker (2000)

Kuchelauer Hafen (Vienne) 150 +/-87 85+-42  Gundacker (2000)

Neue Donau Sid (Vienne) 163 +-55 186+-77  Gundacker (2000)

Neue Donau Nord (Vienne) 119 +-54 86+-20  Gundacker (2000)

Grob Enzersdorfer Arm (Vienne) 32+-3 93+-21  Gundacker (2000)
Viviparus Olhafen (Vienne) 134 +/- 16 220+-66  Gundacker (2000)

Kuchelauer Hafen (Vienne) 168 +/- 34 191 +/-48  Gundacker (2000)

Neue Donau Std (Vienne) 225 +/-64 176 +/-48  Gundacker (2000)

Neue Donau Nord (Vienne) 225 +-23 189+/-20  Gundacker (2000)

Grob Enzersdorfer Am (Vienne) 93+-0 221+-0  Gundacker (2000)




Synthése bibliographique 48

Les invertébrés accumulent les métaux traces dans leurs tissus qu’ils soient ou non
essentiels & leur métabolisme. Les concentrations en métaux cuivre et zinc peuvent
considérablement varier entre especes, y compris entre espéces voisines. Il en est ainsi du zinc
chez les crustacés (Rainbow, 1992); du zinc, du cuivre et du cadmium beaucoup plus
accumulés par les huitres que les moules (Berthet, 1986 ; Rainbow, 1992) ; de I’argent par les
bivalves filtreurs (Berthet e al., 1992). Cette variabilité est illustrée par le tableau I-7 qui
présente les concentrations en cuivre et en zinc mesurées dans différentes espéces de crustacés
marins provenant de site contaminés ou non.

Tableau I-7 : Sélection de concentrations en cuivre et en zinc exprimées en mg/kg de poids sec chez des
crustacés classés selon leur position systématique et provenant de sites propres ou contaminés (d’aprés Rainbow,

1998, 2002).

Especes Site d’étude Zn Cu Références
Copepoda
Anomalocera partesoni  Au large de Monaco - 41.9 Polikarpov et al., 1979
Calanus finmarchicus Ocean N. Atlantique 97 59 Zaukeetal., 1996
Cirripedia
Capitulum mitella Hung Hom ®, Hong Kong 19890 545  Phillips & Rainbow, 1988
Cape d’Aguilar, 2 852 29.2  Phillips & Rainbow, 1988
Tetraclita squamosa Hung Hom*, Hong Kong 6 963 94.9  Phillips & Rainbow, 1988
Tung Chung, Hong Kong 2245 14.9  Phillips & Rainbow, 1988
Balanus amphitrite Chai Wang Kok *, Hong Kong 9353 3472 Phillips & Rainbow, 1988
Lai Chi Chong, Hong Kong 2726 59.3 Phillips & Rainbow, 1988
Semibalanus balanoides Dules Bay®, Wales 50280 3750 Walker, 1977
Southend, England 27837 232 Rainbowetal., 1980
Malacostraca
Peracarida
Amphipoda
Orchestia gammarellus ~ Restronguet Creek °, England 392 139  Rainbow eral., 1989
Millport, Scotland 188 77.5 Rainbow et al., 1989
Talorchestia quoyana St Kilda, Dunedin, New zealand 481 31.9 Rainbow et al.,, 1993b
Sandfly Bay, Dunedin 133 15.6 Rainbow et al., 1993b
Themisto gaudichaudii ~ Océan atlantique 65.7 31.1 Rainbow ez al., 1993b
Mysidacea
Eucopia unguiculata Océan atlantique, N.E. 442 20.7 Ridouteral., 1989
Eucarida
Euphausiasea
Euphausia superba Oc¢an antarctique 67.5 544 Rainbow, 1989
Decapoda
Gennadas valens Océan atlantique, N.E. 472 40.2 Ridouteral., 1989
Sergia robustus Océan atlantique, N.E. 53.7 252 Ridoutetal., 1989
Metapenaeopsis Long Harbour, Hong Kong 63.4 52.2  Rainbow, 1990b
palmensis
Systellaspis debilis Océan atlantique, N.E. 46.9 49.0 Ridout et al., 1989
Acanthephyra purpurea  Océan atlantique, N.E. 43.6 293 Ridoutetal., 1989
Palaemon elegans Millport, Scotland 80.6 110 White & Rainbow, 1986a
Pandalus montagui Scotland 57.5 57.4 Nugegoda & Rainbow, 1988a
Carcinus maenas Scotland 96.6 30.2 Rainbow, 1985

a 5 . ]
et caractéres bleus : sites contaminés par les métaux.
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Le niveau de bioaccumulation des métaux dans les organismes dépendra également des
caractéristiques biologiques propres a chaque espéce (mode et quantité de nourriture, taille de
’organisme (Landrum & Robbins, 1990), écologie, physiologie...).

La clef pour apprécier la signification des différentes concentrations métalliques dans
les invertébrés est de comprendre les stratégies d’accumulation adoptées. Rainbow 2002
propose de les rapporter a trois cas :
» Accumulation nette élevée correspondant 4 une accumulation sans excrétion c’est a
dire a la capacité des organismes & stocker le métal en surcharge sous une forme
non toxique.

» Accumulation nette faible (régulation partielle) qui correspond 2 une accumulation
avec excrétion sachant qu’il existe deux voies d’excrétion :
= Excrétion a partir d’un pool métaboliquement disponible.
* Excrétion a partir d’un stockage de métaux détoxiqués.

> Régulation

D’apres Spear (1981), le niveau de base en zinc chez les invertébrés serait compris entre
50 et 300 mg Zn/kg de ms. Chez les mollusques qui sont connus pour étre de bons
accumulateurs de métaux traces, les concentrations pourraient étre élevées. Chez Mytilus
edulis, le niveau de zinc peut étre de 28 mg Zn/kg de ms dans la masse viscérale et jusqu’a
3410 mg Zn/kg de ms dans le rein. De méme chez Pecten sp., une teneur en zinc de 200 mg
Zn/kg de ms peut étre mesuré dans les parties molles, mais les concentrations peuvent
atteindre plus de 32 000 mg Zn/kg de ms dans le reins et jusqu’a 120 000 mg Zn/kg de ms
dans les granules du rein (Eisler, 1993). Les concentrations en zinc mesurées chez des moules
provenant de la mer du Nord et fournies par Luten ef al. (1986) sont comprises entre 87 et 234
mg Zn/kg de ms. Chez le bivalve marin Macoma balthica dans 1estuaire de Westerschelde
(Hollande), les niveaux de bioaccumulation varient de 377 a 692 mg Zn/kg de ms (Bordin et
al., 1992). Chez Dreissena polymorpha les concentrations en cuivre et en zinc peuvent varier
respectivement de 4.6 2 81.9 ug Cu/kg de ms et de 53 & 372 mg Zn/kg de ms (Tableau I-8).

Le tableau I-9 A a C, montre les concentrations en cuivre et zinc mesurées chez les
gastéropodes aquatiques. Ces concentrations sont trés variables en fonction du niveau de
contamination du site. Pihan (2001) propose, d’aprés les données fournies dans la littérature,
un niveau de base (site propre) en cuivre et en zinc chez les gastéropodes aquatiques et un
niveau d’accumulation correspondant & un site contaminé.
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Tableau I-8 : Concentrations en cuivre et en zinc rapportées par différents auteurs chez les moules zébrées
(Dreissena polymorpha) collectées sur des sites contaminés ou non.

Cuivre Zinc Référence
Sites non contaminés
Lake Markermeer, Neth. 14,3 158 de Kock & Bowmer (1993)
Oneida Lake, NY, USA 46 99,4 Secor et al. (1993)
Lake of Netherland 12 110 Kraak et al. (1991)
Sites contaminés
Rhin River, Lobith, Neth 18,6 - 25,6 - de Kock & Bowmer (1993)
Rhin River, Mulheim, GR 31 500 Krazk et al. (1991)
Onondaga Lake, NY, USA 10,2 94 4 Secor et al. (1993)
Genessee River, NY, USA 7,7 & 16,6 296 & 191 Secoretal. (1993)
Niagara River, NY, USA 9,54 & 11 160 & 166 Secor et al. (1993)
Hudson River, NY, USA 5,80 129 Secor et al. (1993)
Lake Ontario, USA 4,66 - 25,8 E Mills et al. (1993b)
Lake Ontario Outflow, USA 13,0-81,9 53-177 Johns & Timmerman (1998)
Lake Iseo (ltaly) 16,0 214 Camusso et al. (1994)
Lake Como (ltaly) 10,9-18.3 244 - 252 Camusso et al. (2001)
Lake Garda (ltalty) 13,6 - 20,6 127 - 178 Camusso et al. (2001)
Lake Maggiore (ltaly) 243-257 317 -372 Camusso ef al. (2001)
Lake lIseo (ltaly) 13,3-16,9 1562 -170 Camusso et al. (2001)
Lake Lugano (ltaly) 17,5 - 36,1 153,172 Camusso et al. (2001)
River Po (delta) (ltaly<) 17,5-20,6 127 - 159 Camusso et al. (1994)
Riviere Moselle (France) 22-50 120 - 240 Bush & Schuchardt (1991)

Tableau I-9A : Concentrations (mg/kg de ms) en cuivre et en zinc chez les gastéropodes aquatiques d'apres
Timmermans (1993).

Cuivre Zinc
Fox river (US) Physa sp. 22,77 49,06
Point source Physa sp. 17,79 174,3
Riviere Dommel Lymnaea ovata 14 78
Riviere Hollande (Site poliué) Physa fontinalis 79-108 70-89
Maarsseveen (Hollande) Potamopyrgus jenkensi 96-107 75-86
- Lac I (non pollué) Potamopyrgus jenkensi 108-111 87-101
- Lac Il {(non pollué) Lymnaea ovata 24 78

Tableau I-9B : Concentrations maximales et minimales chez cinq espéces de gastéropodes dulgaquicoles (en
mg/kg de ms) d’aprés Pihan (2001).

Cuivre Zinc Référence
Melanopsis praemorsa (Prosobranche) 23-343 172-840 Mazlani et al.. (1994)
Melanopsis marocana (Prosobranche) 23-25 122-161 Rada (1985)
Radix peregra (pulmoné) 116-161 131-167  Forstneret al.. (1981)
Physa sp.(pulmongé) 10-58 29-93 Cosson (1987)

Lymnaea stagnalis (pulmong) 7 Pip (1992)




Synthése bibliographique 51

Tableau I-9C : Seuils de concentrations, en Cu et Zn, proposés par Pihan (2001) d'aprés les données de la
littérature chez des gastéropodes aquatiques provenant de milieux non pollués et pollués (mg/kg de ms).

Milieux Cuivre zinc
Non pollués 24 75-86
Pollués 14-108 78-174

Il existe d'importantes variations des niveaux de bioaccumulation chez les poissons,
liées d'une part au type de micropolluant et d'autre part au type de poisson (espéce, taille,
régime alimentaire). La pénétration d'une substance chimique dans le poisson peut s'effectuer
par deux voies :

e La voie respiratoire (branchiale et secondairement cutanée), il s'agit alors d'un
phénomeéne de contamination directe a partir du milieu contaminé;

e La voie digestive : Le poisson absorbe le polluant par ingestion de proies elles méme
contaminées, ce qui peut donner lieu au phénoméne de bioconcentration dans certains
organes (Organotropisme des polluants).

Il est a noter que la bioaccumulation varie en fonction des organes €tudiés. En effet, les
fonctions physiologiques d'un organe interviennent, ainsi les organes de métabolisation et
d'excrétion (foie, rein) présentent des propriétés accumulatrices de micropolluant (Mersch et
al., 1993, Andres, 1997, Vinot et al., 2000). Par contre dans le muscle les concentrations en
cuivre et en zinc restent toujours faibles.

Par rapport a d'autres compartiments d'un écosystéme, les niveaux métalliques restent
globalement faibles dans les organes cibles des poissons (Villarreal-Trevino et al., 1986 ;
Radwan et al., 1990; Miller et al., 1992 ; Vinot et al., 2000 ; Farkas et al., 2003 ). Ceci
s'explique par des capacités de régulation et d'adaptation des poissons a des situations de
contamination (Hodson, 1988; Sprenger et al., 1988; Carpene et al., 1990 ; Tao ef al., 2000 ).

Mersch et al. (1993) établissent des concentrations en cuivre et en zinc dans un site de
référence (étang du Lindre) chez deux espéces de poissons, gardon et perche et dans trois
organes. Chez le gardon, les concentrations en cuivre et en zinc dans le muscle, le rein et le
foie sont respectivement de 2.5, 14.5 et 10.4 mg Cu /kg de ms et 6.4, 610 et 150mg Zn/kg de
ms. Dans la perche les concentrations en cuivre et en zinc dans le muscle, le rein et le foie
sont respectivement de 2.1, 10.6 et 8.0 mg Cu /kg de ms et 24, 383 et 77mg Zn/kg de ms.

Dans la littérature, les dosages de métaux dans les poissons sont fréquemment rapportés
en mg/kg du corps total en poids frais ou poids sec. Ainsi Schmitt & Brumbaugh en 1990
(EHC 221, 2001) ont rapporté les résultats d’un programme de biosurveillance national dans
lequel les concentrations en zinc ont été mesurées dans les poissons d’eau douce. Les plus
hautes concentrations ont été trouvées dans la carpe commune (Cyprinus carpio) avec des
valeurs atteignant 168.1 ug/g de poids frais. Chez les autres espéces de poissons les
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concentrations en zinc étaient comprises entre 12.78 et 32.66 mg Zn/kg de pf. Ces mesures
ont été réalisées sur le poisson entier.

I1.2. Toxicité des métaux

I1.2.1. Concept de métaux essentiels et non essentiels

Les métaux peuvent étre classés comme essentiels et non essentiels pour les organismes
selon qu’ils assument ou non une fonction biologique.

I11.2.1.1. Métaux non essentiels

Les métaux non essentiels n’ont pas de fonction biologique connue. Ils sont présents en
faible quantité dans la croflite terrestre, et comprennent le chrome, ’arsenic, I’argent, le
cadmium, le mercure, I’étain et le plomb. En ce qui concerne le cadmium, Price & Morel
(1990) ont montré que dans les milieux pauvres en zinc, il est susceptible de remplacer cet
élément essentiel dans les macromolécules biologiques et de ce fait, de favoriser la croissance
chez des diatomées marines.

I1.2.1.2. Métaux essentiels

Les métaux essentiels comprennent le cuivre, le vanadium, le manganése, le fer, le
cobalt, le zinc et le molybdeéne (FOrstner & Wittmann, 1981). Parmi les éléments auxquels
nous nous intéressons au cours de ce travail, la fonction d’élément essentiel a été reconnue
dés le début du XX“™ siécle ; en tant que constituants de nombreuses enzymes et comme
catalyseurs, le cuivre et le zinc intervenant dans de nombreux processus métaboliques.

Pour les plantes le cuivre est une composante structurale et fonctionnelle de nombreuses
enzymes impliquées dans la catalyse de réactions d’oxydoréduction. Le cytochrome oxydase,
la plastocyanine, la superoxydismutase (Cu - Zn) et la phénol oxydase sont autant d’exemples
de ce type d’enzymes (Marschner, 1995). Bien qu’essentiel a la nutrition des végétaux en tant
qu’oligo-€¢lément, le cuivre se révele trés toxique pour ces derniers & partir d’un seuil
relativement bas : 20-30pg.g” de matiére séche ou 50 pg/l dans le milieu (Marschner, 1995).
Les besoins en métaux essentiels sont assez variables, mais on peut distinguer pour chaque
métal et pour chaque espéce, une concentration optimale comprise dans un intervalle
quelquefois étroit, qui permet le développement et la croissance (Figure I-15).

Au-dessous de ce seuil optimal, la raréfaction d’un métal essentiel peut entrainer des
phénoménes de carence et devenir un facteur limitant (Behrenfeld ef al., 1996). Au-dessus de
ce seuil optimal, des phénoménes de toxicité peuvent apparaitre, perturbant la croissance ou
Pactivité métabolique, allant jusqu’a entrainer la mort des cellules. La concentration en cuivre
dans 1’eau peut contrdler par exemple les successions des populations phytoplanctoniques
dans les milieux marins et dulgaquicoles (Brand ef al., 1986 ; Gustavson & Wangberg, 1995).
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Les fonctions biochimiques du cuivre et du zinc sont relativement bien connues chez
les organismes animaux (Frausto da Silva & Williams, 1993). En particulier, le cuivre
intervient comme constituant du pigment respiratoire (hémocyanine) chez de nombreux
invertébrés (Crustacés, mollusques gastéropodes) et le zinc comme constituant d’une
métalloprotéine particuliére, la métallothionéine.
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Figure I-15: Réponses idéalisées des algues & une augmentation en métaux (a) essentiels et (b) non essentiels
(d’aprés De Filippis & Pallaghy, 1994).

I1.2.2. Les effets toxiques des polluants

I1.2.2.1. Les événements écotoxicologiques

Les interactions entre les contaminants et les organismes présents dans le milieu font
appel a des processus nombreux et interdépendants qu’il faut analyser pour évaluer,
comprendre et finalement tenter de prédire les risques écotoxicologiques dans les systemes
naturels.

L’effet des contaminants sur les organismes peut étre observé a différents niveaux dans
’organisme et dans les systémes aquatiques. Par conséquent, I’étude des processus allant de
Iintoxication des organismes dans leur milieu nature] aux effets observés aux différents
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niveaux d’organisation biologique nécessite une approche multidisciplinaire mettant en ceuvre
différentes méthodes d’évaluation (Figure 1-16).
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Figure I-16: Représentation des méthodologies et des outils biologiques utilisés dans les approches
écotoxicologiques et niveau d’observation des effets toxiques d’une substance dans les écosystemes.
(Coeurdassier, 2001 ; adapté d’aprés Lagadic et al. (1997) et Mora (1998)).

11.2.2.2. Toxicodynamique

Un métal, lorsqu’il est biodisponible, va étre accumulé et/ou interagir sur ’activité
biologique des organismes exposeés.

Toutefois, la simple présence du polluant a ’intérieur de 1’organisme n’implique pas
obligatoirement d’effet toxique (Rainbow, 2002); la concentration de la forme toxique doit
atteindre un seuil au niveau des cibles moléculaires & partir duquel il y a toxicité. On parle
alors de biodisponibilité toxicologique (Lanno et al., 1998). Landrum et al. (1996) précisent
que l’accumulation est un lien direct entre les concentrations en contaminants dans
I’environnement et leurs effets potentiels aux différents niveaux biologiques (Figure 1-16 et
I-17).
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Figure I-17 : Progression des effets toxiques moléculaires, biochimiques, physiologiques et écophysiologiques
des polluants en fonction du temps sur les individus des écosystémes (d’apreés Sheehan er al., 1984).

La recherche de corrélation entre les concentrations internes et les effets toxiques est
alors apparue comme un moyen de prédire ces effets en mesurant la quantité de polluant
accumulé par un organisme (Hopkins, 1990 ; Mc Carty & Mackay, 1993 ; Bell et al., 2002 ).
Depledge & Rainbow (1990) considérent cependant que la charge corporelle totale dans un
organisme n’est pas une approche suffisante pour localiser et prédire les effets toxiques car la
toxicité peut étre influencée par la distribution du contaminant dans les différents tissus.

L’action toxique qui découle de 1’exposition & un polluant dépend également du seuil de
toxicité et du temps d’exposition (Jansen ez al., 2002 ).

A court terme, les atteintes pourront &tre observées au niveau comportemental et
moléculaire ; dans un second temps, les structures tissulaires et 1’activité physiologique
pourront €tre perturbées (Sheenan et al., 1984) (Figure I-17).

Cependant, des atteintes structurales et fonctionnelles peuvent déclencher des
mécanismes de protection, permettant de réduire les effets toxiques par activation de systémes
de stockage et d’inactivation, de réparation au niveau moléculaire, cellulaire, et tissulaire ou
encore d’excrétion (Pain, 2003 ; Ledy, 2002 ; Rainbow, 2002). Toutefois, ces mécanismes de
régulation ou de défense (Ledy, 2002) sont consommateurs d’énergie et/ou provoquent une
diminution de la prise alimentaire (fermeture des valves chez Dreissena polymorpha :
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Mouabad & Pihan, 1992 ; Czembor, 2001), et par conséquent cette €nergie ne peut plus étre
disponible pour d’autres fonctions biologiques (compétition inter et intraspécifique,
reproduction, défense...). Dans ce cas, les contaminants atteignent les performances
individuelles des organismes.

Dans ces conditions, 1’état de stress peut conduire, indirectement et sans causer la mort
de ’animal, a sa disparition a long terme. Au niveau d’une population, cela peut se traduire
par une sélection des individus les plus résistants et au niveau de 1’écosysteme, par la
disparition des espéces les plus sensibles, avec baisse de la biodiversité.

En effet, les conséquences écotoxicologiques populationnelles découlent en partie d’une
altération des performances individuelles d’une fraction au moins des individus qui la
composent (Munkittrich & Mc Carty, 1995). Les processus vitaux impliqués concernent la
croissance, les performances reproductrices et la survie (Figure 1-17).

Cependant, d’autres caractéristiques doivent €tre considérées pour évaluer I’impact a
long terme (chronique) d’une contamination sur une population ; celles-ci incluent le degré de
polymorphisme génétique qui conditionne les capacités d’adaptation aux contaminants
(Amichot et al., 1998) et les changements dans la structure génétique des populations
impliquant la disparition des phénotypes (et génotypes) les plus sensibles (Guttman, 1994).

Les altérations observées au niveau populationnel résultent également d’effets indirects
non toxiques comme la baisse de la disponibilité en proies ou la modification des interactions
de compétition (Koeman, 1982).

Par conséquent, si les effets toxiques individuels peuvent se répercuter directement au
niveau de la biocénose toute entiére en réduisant ou en éliminant les espéces les plus
sensibles, d’autres effets propres aux structures et aux fonctionnements des communautés et
des écosystémes agissent également dans les modifications des systémes €cologiques par les
contaminants.

L’établissement de la relation entre les effets toxiques aux différents niveaux
d’organisation biologique est un des défis majeurs de 1’écotoxicologie. D’une part, les effets
aux niveaux communautaire et écosystemique impliquent des causes individuelles directes et
indirectes difficilement mesurables. D’autre part, la complexité des systémes et 1’existence de
lois propres & chaque niveau d’organisation limitent la compréhension de I’ensemble des
mécanismes qui permettent une extrapolation précise des effets toxiques d’un niveau a un
autre a travers une démarche ascendante. D’ou la nécessité d’évaluer les effets
écotoxicologiques des contaminants sur 1’écosystéme dans sa globalité pour comprendre
’ensemble des contraintes qui s’exercent sur les organismes dans les systémes naturels.

Dans le cas d’une exposition & un mélange de métaux, comme c’est souvent le cas dans
les systémes aquatiques continentaux soumis a des rejets anthropogeéniques, il y a continuité
dans le passage entre les actions protectrices et toxiques (Roesijadi & Fellingham, 1987). Ces
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auteurs ont €tabli un modele reliant les modifications de la tolérance 4 un métal pour un
organisme cible, en fonction d’une exposition & un mélange de métaux. Les phénoménes
relevent de quatre cas : (1) le mélange de métaux n’est pas en concentration suffisante pour
avoir une action toxique sur les organismes, ces derniers expriment alors une tolérance de
base; (2) Pexposition entraine une bioaccumulation qui déclenche des mécanismes de
protection contre les effets toxiques; (3) les mécanismes de protection sont activés de
manicre optimale ; (4) la concentration en métaux induit une toxicité aigué dont les effets
biologiques ne peuvent pas étre compensés par les mécanismes de détoxication, la tolérance
au métal devenant, de fait, minimale.

Toutefois, il faut signaler que la tolérance d’un organisme face 4 un polluant, ne doit pas
etre interprétée comme une absence d’impact de ce polluant sur I’organisme. En effet,
I’hypothése est souvent émise que les espéces adaptées a des modifications importantes des
conditions physico-chimiques dans leur milieu de vie sont probablement plus aptes a
supporter tout stress supplémentaire.

Cependant, il peut étre argumenté que les populations vivant sous des conditions de
stress écologique ou écotoxicologique sévére, ayant atteint leur limite d’acclimatation,
seraient plus sensibles a un stress additionnel (Mouneyrac ef al., 2002). Pour I’instant, les
recherches de Hummel er al. (1995, 1996) renforcent cette hypotheése.

11.2.3. Toxicité du cuivre sur les organismes aquatiques

La toxicité des métaux cuivre et zinc sur les organismes est définie par les CLsy ou
CEsp. Les CLs5p (concentration létale d’une substance pour 50% des individus testés et en un
temps donné) et les CEsp (concentrations d’une substance ayant un effet sur 50% des
individus testés et en un temps donné) sont des valeurs définies en laboratoire et les
conditions expérimentales utilisées sont précisées au maximum. Il faut toutefois noter que les
conditions d’étude en laboratoire sont trés éloignées de celles observées dans les milieux
naturels et de fait, les CLs sont faiblement représentatives des effets observés dans les
écosystémes.

La toxicité des métaux peut également étre exprimée par des NOEC (Concentration ne
provoquant pas d’effet observé) ou par des LOEC (concentration provoquant les plus faibles
effets observés).

L’ion libre Cu®* serait la forme du cuivre la plus toxique pour les organismes
(Pagenkopf ef al., 1974 ; Wood, 1983 ; Borgmann, 1983 ; Borgmann & Ralph, 1983, 1984;
Borgmann & Charlton, 1984 ; Xue & Sigg, 1990) et il en est de méme pour le zinc (EHC 221,
2001).

Plusieurs études ont montré une corrélation entre la toxicité du cuivre et ’activité de
’ion Cu** (Borgmann, 1983; Meador, 1991). Toutefois des cas ou la concentration en ions
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libres n’est pas corrélée avec la toxicité sont signalés dans la littérature (Campbell, 1995 ;
Errecalde & Campbell, 2000 ; Fortin & Campbell, 2001 ; Guo et al., 2001).

Un grand nombre d’auteurs ont relaté les effets toxiques du cuivre sur les
organismes.(Nor 1987 ; Reed-Judkins, 1998 ; Sherba et al., 2000 ; Brix et al., 2001; LaBreche
et al., 2002 ; Ma et al., 2002, 2003).

Le cuivre est susceptible d’exercer des effets délétéres sur la reproduction (Ingersoll &
Winner, 1982 ; Ringwood, 1992, Phipps et al., 1995), les processus biogéochimiques
(Giamberini, 1993 ; Ledy, 2002), la physiologie (Viarengo, 1989, Ferrando & Andreu, 1993 ;
Kraak et al., 1992), et le comportement (Phelps ef al., 1983, Mouabad, 1991, Czembor, 2001)
des organismes et pour les écosystémes, au niveau des communautés. De tels effets ont pu
étre observé sur de nombreux organismes aquatiques. Il a été montré qu’une concentration de
1-2pg Cu/l en laboratoire pouvait déja avoir un effet néfaste sur certains organismes
aquatiques (CL50-21jours pour I’immobilisation des daphnies égale a 1.4pg Cu/l (Dave,
1984)). Cependant il existe une telle variabilit¢ au sein des espéces que les paramétres
sensibilité de 1’organisme considéré et biodisponibilité du métal doivent étre pris en compte
dans I’interprétation et I’application de ces informations (EHC 200, 1998).

I1.2.3.1. La toxicité aigué ou a court terme du cuivre

Le tableau I-10 présente quelques concentrations en cuivre dans 1’eau inhibitrices de la
croissance et de la photosynthése pour différentes espéces de microalgues. Les CLso sont
comprises dans une gamme trés large de valeurs allant pour la croissance de 0.027 ug Cwl a
378 ng Cu/l en fonction du genre et de I’espece et pour la photosynthése de 0.005 ug Cu/l a
500 pg/l.

Le tableau I-11 synthétise une partie des données disponibles dans la littérature sur la
toxicité aigué du cuivre vis a vis des organismes aquatiques.

Pour le zooplancton d’eau douce les C(E)Lso-48h sont comprises entre 9.5ug Cuw/l pour
les différentes espéces de daphnie et 2500 ug Cu/l pour un copépode. Pour les invertébrés
marins les CLsp-96h se répartissent entre 29ug Cu/l pour le mollusque Argopecten irradians
et 6400 pug Cu/l pour le crustacé Uca annulipes (Filder crab).

La toxicité aigu€ du cuivre pour les poissons marins et d’eau douce est également trés
variable.

Pour les poissons d’eau douce, les CLsp-96h sont comprises entre 3 pg Cwl pour
Thymallus arcticus (Arctic grayling) et 7340 pg Cuw/l pour Lepomis macrochirus (Bluegill).
Cependant pour des poissons comme Carassius auratus, la CL50-96h pour le cuivre peut
atteindre 13 800 pg Cu/l (dureté : 272 mg CaCOs/l)). Chez Cyprinus carpio la CLso 48h est
respectivement de 118, 289 et 751 pg/l pour des duretés de 50, 100 et 300 mg/l CaCOs (Peres
& Pihan, 1991a). Le tableau I-12 montre I’influence de la dureté sur la toxicité du cuivre sur
les poissons.
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Selon les informations fournies par EHC 200, il semblerait que les poissons du cours
supérieur soient plus sensibles au cuivre avec des CL50-96h comprises entre 13.8 & 243 pg
Cwl

Concernant les poissons marins les CLs¢-96h couvrent une gamme allant de 60pg Cu/l
pour Oncorhynchus tshawytscha (chinook salmon) a 1400 ug Cu/l pour Chelon labrosus
(grey mullet) (EHC 200, 1998)).

La référence utilisée par la grille de qualité éditée par I’agence de [’eau: SEQ-eau,
comme donnée de toxicité critique pour les poissons est la CL50-96h pour Oncorhynchus
mykiss dont la valeur est 80 pg Cw/l (Stein e al., 1984 cité dans le SEQ-eau) pour une dureté
comprise entre 50 et 200 mg CaCO3/1.

Tableau I-10 : Concentrations en cuivre inhibitrices de la croissance et de la photosynthése pour différentes
espéces de microalgues.

Espéce CLso (ug Cu.l-1) Référence
Croissance
Scenedesmus quadricauda (chlo)® (ED)° 2,7.10-2 Guanzon et al. (1994)
Aulacoseira granulata (diat) (ED) 0,15 Guanzon et al. (1994)
Microcystis aeruginosa (cya) (ED) 0,34 Guanzon et al. (1994)
Chlorella pyrenoidosa (chlo) (ED) 6 Stauber & Florence
(1987)
Thalassiosira profunda (diat) (EM) 6,35 Brown et al. (1988)
Nitzschia closterium (diat) (EM) 20 Florence & Stauber
(1986
Chlamydomonas reinhardii (chlo) (EM) 47 Schifer et al.)(1993)
Chlamydomonas vulgaris (chlo) * 62 Touang et al. (1983)
Chlamydomonas bullosa (chlo) (EM) 49,5 Visiki & Rachlin (1994a)
Phaeodactylum tricornutum (diat) (EM) 100 Cid et al. (1995)
Dunaliella salina (chlo) (EM) 378 Visiki & Rachlin (1994a)
Dunaliella minuta (chlo) (EM) 481 Visiki & Rachlin (1991)
Photosynthése
Scenedesmus quadricauda (chlo) (ED) 5.10-4 Guanzon et al. (1994)
Aulacoseira granulata (diat) (ED) 1,2.10-3 Guanzon et al. (1994)
Microcystis aeruginosa (cya) (ED) 3,3.10-2 Guanzon et al. (1994)
Ditylum brightwellii (diat) (EM) 5 Rijstenbil ez al. (1994)
Brachiomonas submarina (chlo) (EM) 13-32 Overnell (1976)
Skeletonema costatum (diat) (EM) 32 Overnell (1976)
Attheya decora (diat) (EM) 445 Overnell (1976)
Dunaliella tertiolecta (chlo) (EM) 44,5 Overnell (1976)
Phaeodactylum tricornutum (diat) (EM) 500 Cid et al. (1995)

®chlo : chlorophycée, diat : diatomées, cya : cyanobactéries.

®ED : eau douce, EM : eau de mer.

* : Référence retenue parmi les données de toxicité critique pour la détermination de seuil de qualité dans la
grille du SEQ-eau (Agence de I’eau), CLs, 96h.
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Tableau I-11 : Quelques exemples de toxicité aigué du cuivre pour les invertébrés d’eau douce (C150-24h a 96h).

Organismes Taille/age T(°c) Dureté pH Composé Paramétre Concentration Référence
Gastéropodes
Lymnaea luteola CL50 - 24h 80 Khangarot & Ray (1988)
CL50 - 96h 30 Khangarot & Ray (1988)
Physa heterostropha eau dure CL50 - 96h 50 Wurtz (1962)
eau douce CL50 - 96h 30 Wurtz (1962)
Lithoglyphus virens 15 22 7.2 Chlorure CL50 - 96h 8 Nebeker ef al. (1986)
Juga plecifora 15 22 72 Chlorure CL50 - 96h 15 Nebeker ef al. (1986)
Physa integra 15 45 7,7 Sulfate CL50 - 96h 39 Arthur & Leonard (1970)
Potamopyrgus jenkensi juvénile 15 208 8 Sulfate CL50 - 48h 58 Watton & Hawkes (1984)
juvénile 15 298 8 Sulfate CL50 - 96h 54 Watton & Hawkes (1984)
Jeune adulte 15 298 8 Sulfate CL50 - 48h 112 Watton & Hawkes (1984)
Jeune adulte 15 298 8 Sulfate CL50 - 96h 77 Watton & Hawkes (1984)
Adulte agé 15 298 8 Sulfate CL50 - 48h 87 Watton & Hawkes (1984)
Adulte agé 15 298 8 Sulfate CL50 - 96h 79 Watton & Hawkes (1984)
Cladocéres
Daphnia magna < 24h ND 45 7,2-7,4 CL50 - 48h 54 Mount & Norberg (1984)
< 24h ND 45 7.2-7,.4 CL50 - 48h 63 Mount & Norberg (1984)
* 50-200 CL.50 - 96h 130 Blaylock ef al. (1985)
* 50-200 CE50-48h 15 Maedor (1991)
* 50-200 NOEC 14 j 10 Blaylock et al. (1985)
Daphnia pulex < 24h 20 130-160 8,2-9,5 Sulfate CL50 -72h 86,5 Winner & Farrell (1976)
<24h 20 130-160 8,2-9,5 Sulfate CL50 - 72h 86 Winner & Farrell (1976)
Ceriodaphnia dubia < 12h 25 57 8.2 Sulfate CL50 - 48h 13,4 Oris et al. (1991)
< 12h 25 45 77 ND CL50 - 48h 17-32 Belanger et al. (1989)
<12h 25 179 8,3 ND CL50 - 48h 67 Belanger et al. (1989)
< 12h 25 94 8,15 ND CL50 - 48h 34-37 Belanger et al. (1989)
<12h 25 179 8.3 ND CLS50 - 48h 78-81 Belanger et al. (1989)
ND 25 290 6,2 Nitrate CL50 - 48h 9,5 Schbauer-Berigan ef al. (1993)
ND 25 290 7,1 Nitrate CL50 - 48h 28 Schbauer-Berigan et al. (1993)
ND 25 290 8,6 Nitrate CL50 - 48h 200 Schbauer-Berigan et al. (1993)
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(Suite tableau I-11)

Organismes Taille/age T(°c) Dureté pH Composé Parameétre Concentration Référence
Copépodes
Cyclops abyssorum 1,27mm 10 ND 7,2 Chlorure CL50 - 48h 2500 Baudoin & Scoppa (1974)
Eudiaptomus padanus 1,27mm 10 ND 7,2 Chlorure CL50 - 48h 500 Baudoin & Scoppa (1974)
Décapodes
Crevette d'eau douce adulte 15 17 6,96 Sulfate CL50 - 96h 34 Daly et al. (1990a)
Amphipodes
Gammarus sp. ND 17 50 7.6 ND CL50 - 24h 1200 Rehwoldt et al. (1973)
Gammarus sp. ND 17 50 7.6 ND CL50 - 96h 910 Rehwoldt et al. (1973)
Gammarus pulex 3-5mm 12 151 6,8-7,2 ND CL50 - 48h 47 Taylor ef al. (1991)
3-5mm 12 151 6,8-7,2 ND CL50 - 96h 37 Taylor et al. (1991)
ND ND 104 8,33 ND CL50 - 48h 41 Stephenson ef al. (1983)
ND ND 104 8,33 ND CL50 - 96h 21 Stephenson et al. (1983)
Gammarus pulex ND ND 249 8,33 ND CL50 - 48h 183 Stephenson ef al. (1983)
ND ND 249 8,33 ND CL50 - 96h 109 Stephenson et al. (1983)
Gammarus italicus ND 8 240 8,1 Chlorure CL50 - 24h 179 Pantani et al. (1990)
Gammarus pseudolimnaeus ND 15 45 7,7 Sulfate CL50 - 96h 20 Arthur & Leonard (1970)
Echinogammarus tibaldii ND 7,5-8,5 240 7.9 Chlorure CL50 - 96h 720 Pantani ef al. (1995)
Crangonyx pseudogracilis 4mm 13 50 6,75 Suifate CL50 - 48h 2440 Martin & Holdich (1986)
4mm 13 50 6,75 Sulfate CL50 - 96h 1290 Martin & Holdich (1986)
Isopodes
Asellus aquaticus 7mm 13 50 6,75 Sulfate CL50 - 96h 9210 Martin & Holdich (1986)
Rotiféres
Brachionus calyciflorus juvénile 20 36,2 73 Sulfate CL50 - 24h 200 Couillard ef al. (1989)
ND 25 ND ND CL50 - 24h 26 Snell ef al. (1991)
ND 25 80-100 7,4-7,8 Sulfate CL50 - 24h 76 Ferrando et al. (1992)
Brachionus rubens juvénile 25 80-100 74-7,8 Sulfate CL50 - 24h 19 Snell & Persoone (1989b)
Keratella cochlearis ND 20 ND 8.3 Chlorure CL50 - 24h 101 Borgmann & Ralph (1984)
Insectes
Chironomus sp. ND 17 50 7.6 ND CL50 - 24h 650 Reywolt ef af. (1973)
ND 17 50 7.6 ND CL50 - 96h 30 Reywolt ef al. (1973)
Chironomus tentans larve 13 25 6,3 Sulfate CL50 - 48h 327 Khangarot & Ray (1989)
larve 19-22 42,7 76 Sulfate CL50 - 96h 16,7 Gauss ef al. (1985)
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(Suite et fin tableau I-11)

Organismes Taille/age T(°c) Dureté pH Composé Parameétre Concentration Référence

Chironomus tentans larve 19-22 109,6 7,8 Sulfate CL50 - 96h 36,5 Gauss et al. (1985)
larve 19-22 172,3 8,1 Suifate CL50 - 96h 98,2 Gauss ef al. (1985)
larve 19-22 427 7.6 Sulfate CL50 - 96h 211 Gauss et al. (1985)
larve 19-22 109,6 7.8 Sulfate CL50 - 96h 977 Gauss et al. (1985)
larve 19-22 172,3 8,1 Sulfate CL50 - 96h 1184 Gauss et al. (1985)
larve 20 71 ND Chlorure CL50 - 96h 298 Nebeker et al. (1984a)
larve 20 84 ND Chlorure CL50 - 96h 773 Nebeker et al. (1984a)
larve 20 84 ND Chlorure CL50 - 96h 1446 Nebeker et al. (1984a)
larve 20 84 ND Chlorure CL50 - 96h 1690 Nebeker et al. (1984a)

Chironomus riparius larve 12 151 6,8-7,2 1200 Taylor et al. (1991)
larve 12 151 6,8-7,2 700 Taylor et al. (1991)

* ; Référence retenue parmi les données de toxicité critique pour la détermination de seuil de qualité dans la grille du SEQ-eau (Agence de I’eau)
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Tableau I-12 : Quelques exemples de toxicité aigué du cuivre pour les poissons d’eau douce (C150 -96h).

Organismes Sizelage T(°c) Dureté pH Composés Paramétres Concentration Références
Oncorhynchus tshawytscha 0,669 11-13 211 7,4-83 Sulfate CL50 - 96h 58 Hamilton & Buhl (1990)
087g 11-13 211 7.4-8,3 Suifate CL50 - 96h 54 Hamilton & Buhl (1990)
alevin 12 24 71 ND CL50 - 96h 26 Chapman (1978)
12 24 7.1 ND CL50 - 96h 19 Chapman (1978)
Oncorhynchus kisutch 041g 12 41,3 7,1-8,0 Sulfate CL50 - 96h 15 Buhl & Hamilton (1990)
6g 13,5 33 7,0-7,5 ND CL50 - 96h 17 (Cu™) Buckley (1983)
6g 13,5 33 7,0-75 ND CL50 - 96h 164 (Cuiora) Buckiey (1983)
2,7kg 94 20 7,29 Chloride CL50 - 96h 46 Chapman & Stevens (1978)
0609 12 41,3 7,1-8,0 Sulfate CL50 - 96h 13,8 Buhl & Hamilton (1990)
Oncorhynchus mykiss 19 12 44 71 Count-N* CL50 - 96h 20,4 Mayer & Ellersieck (1986)
1g 12 44 7.1 Count-NS* CL50 - 96h 121 Mayer & Ellersieck (1986)
169 13 44 7.1 Sulfate (98%) CL50 - 96h 135 Mayer & Ellersieck (1986)
alevin 12 24 7.1 ND CL50 - 96h 28 Chapman (1978)
Oncorhynchus mykiss * 50-200 80 Stein ef al. (1984)
Salvelinus fontinalis juvénile 12 ND ND Suifate CL50 - 96h 110 McKim & Benoit (1971)
Salmo clarki 219 13 194 78 Chloride CL50 - 96h 83,3 Chakoumakos et al. (1979)
94g 13 194 7.8 Chloride CL50 - 96h 221 Chakoumakos et al. (1979)
2569 13 194 7,8 Chloride CL50 - 96h 243 Chakoumakos ef al. (1979)
Thymallus arcticus alevin 12 413 7,1-8,0 Sulfate CL50 - 96h 23,9-131 Buhl & Hamilton (1990)
frai 12 41,3 7,1-8,0 Sulfate CL50 - 96h 9,6 Buhl & Hamilton (1990)
034g 12 41,3 7,1-8,0 Sulfate CL50 - 96h 2,58 Buhl & Hamilton (1990)
Pimephales promelas 19 17 44 71 Count-N* CL50 - 96h 35,9 Mayer & Ellersieck (1986)
1,19 17 44 71 Count-NS* CL50 - 96h 164 Mayer & Ellersieck (1986)
1,2g 18 272 7.4 Sulfate (98%) CL50 - 96h 838 Mayer & Ellersieck (1986)
22 mm 20-26 202 7,5-8,2 Sulfate CL50 - 96h 490 Pickering et al. (1977)
55 mm 20-26 202 7,5-8,2 Sulfate CL50 - 96h 460 Pickering et al. (1977)
Lepomis macrochirus 1,2g 17 44 7.1 Count-N* CL50 - 96h 3280 Mayer & Ellersieck (1986)
124 17 a4 7.1 Count-N* CL50 - 96h 13 700 Mayer & Ellersieck (1986)
1g 24 44 7,4 oxychloride CL50 - 96h 980 Mayer & Ellersieck (1986)
15¢g 18 44 71 Sulfate (98%) CL50 - 96h 884 Mayer & Ellersieck (1986)
159 18 272 7,4 Sulfate (98%) CL50 - 96h 7 340 Mayer & Ellersieck (1986)
18649 24 200 8 ND CL50 - 96h 8 300 Geckler et al. (1976)
19,2 ¢ 24 200 8 ND CL50 - 96h 10 000 Geckler et al. (1976)
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(Suite tableau 1-12)

Organismes Sizelage T(°c) Dureté pH Composés Paramétres Concentration Références
Lepomis gibbosus ND 28 55 8 ND CL50 - 96h 2700 Rehwoldt et al. (1972)
Carassius auratus 09¢g 18 272 7,4 Sulfate (98%) CL50 - 96h 13 800 Mayer & Ellersieck (1986)
Roccus saxatilis ND 28 55 8 ND CL50 - 96h 4000 Rehwoldt et al. (1972)
Roccus americanus ND 28 55 8 ND CL50 - 96h 6 400 Rehwoldt et al. (1972)
Anguilla rostrata ND 28 55 8 ND CL50 - 96h 6 000 Rehwoldt et al. (1972)
Cyprinus carpio 35559 20 50 75 ND CL50 - 96h 118 Peres & Pihan (1991)
3555¢g 20 100 7,5 ND CL50 - 96h 289 Peres & Pihan (1991)
35559 20 300 7.5 ND CL50 - 96h 751 Peres & Pihan (1991)
Etheostoma caeruleum 41 mm 24 200 8 ND CL50 - 96h 320 Geckler et al. (1976)
Etheostoma spectabile 55 mm 24 200 8 ND CL50 - 96h 850 Geckler et al. (1976)
Ictalurus nebulosus 39 mm 24 200 8 ND CL50 - 96h 540 Geckler et al. (1976)

* ; Référence retenue parmi les données de toxicité critique pour la détermination de seuil de qualité dans la grille du SEQ-eau (Agence de P’eau), CLs, 96h
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11.2.3.2. Les effets toxiques chroniques ou a long terme du cuivre sur les organismes et les
communautés

I1.2.3.2.a. Toxicité 4 long terme ou chronique du cuivre et effets sur les organismes

Le tableau I-13 présente quelques effets délétéres du cuivre sur les organismes
végétaux, animaux invertébrés et vertébrés face 3 une contamination & long terme ou
chronique.

Tableau I-13 : Quelques exemples de la toxicité a long terme du cuivre sur les végétaux, les invertébrés et les
vertebrés (signe égal : pas de modification, diminution A , augmentation _-W )

Espéce Concentration Durée Effet délétére Référence
Enteromorpha compressa Végétaux
Provenant d'un site pollué >610pg/ variabilité celtulaire, photosynthése, Reed & Moffat (1983)
taux de potassium intracellulaire — Reed & Moffat (1983)
Provenant d'un site non poliué >114 pgl symptome de toxicité Reed & Moffat (1983)
Elodea canadensis * 690 ug/l 42 NOEC croissance Kay er al. (1984)
Chiorella pyrenoidosa 63,5 pg/t Division ceilulaire et photosynthése 'S Stauber & Florence (1987)
Nitzchia closterium 176,5 pg/ Inhibition de la division cellulai Stauber & Florence (1987)
176,5 pg/t photosynthése — Stauber & Florence (1987)
Dunaliella salina 378 pg/l et 49,6 pp/l 96h ultrastructure cellulaire — Visviki & Rachlin (1994b)
Chlamydomonas salina 378 pg/l et 49,6 gl 96h ultrastructure cellulaire = Visviki & Rachlin (1994b)
Dunaliella salina 0,03 pp/l 8 mois volume cellulaire Visviki & Rachlin (1994b)
Chlamydomonas salina 0,03 pg/ 8 mois Volume de la paroi celfulaire “volume cellulaire  .—~®  Visviki & Rachlin (1994b)
Chlamydomonas reinhardii 12<(NOEC)< 49,1 pgn 72h deflagellation Winner & Owen (1991b)
12,2<(NOEC)< 43,0 pg/l 72h densité cellulaire Winner & Owen (1991b)
Chlorella pyrenoidosa 250 pgil taux de croissance A Wong & Chang (1991)
100 pg/ Photosynthése et chlorophylte a A ‘Wong & Chang (1991)
Invertébrés
Dahnia pulex 10 pg/l 70) survie RS ingersoll & Winner (1982)
Dahnia pulex 20 pg/l 360 min/j survie ct taille R Ingersoll & Winner (1982)
Asellus aquaticus 5pgh 90 Croissance des juveniles ~a De Nicola Giudici & Migliore (1988)
Gammarus pseudolimnaeus 14,8 pgn 6 sem. survic A+ symptome de toxicité Arthur & Leonard (1970)
Gammarus pulex 14,8 pg/t 100§ densité de population A Maund et al. (1992)
Orchestia gammarelius 688 mg/kg (nourriture) 48h Activité alimentaire A Weeks (1993)
Orchestia gammarellus > 817 mg/kg (nourriture) 20) Activité alimentaire — Weeks (1993)
Asellus aquaticus 5 g/l 30) survie des femelles — De Nicola Giudici & Migliore (1988)
Asellus aquaticus Sugl 30j taux de naissance — De Nicola Giudici & Migiiore (1985)
Tisbe furcata 56 pg/l 9% h taux de croissance de la population A Bechmann (1994)
Dreissena polymorpha Activité de filiration A Czembor, 2002
Dreissena polymorpha 13 pgn taux de filtration — Kraak er al. (1992)
Dreissena polymorpha 53290 pg/ taux de filtration “Nage 56% 4 73% Kraak eral (1992)
Mytilus galloprovincialis Croissance A Soto et al, 2000
40 pg/l taux de lipofuscine dans les lysosomes el Viarengo et al. (1990)
Mptilus edulis 6 pg/l 10 Croissance des larves ~a Stromgren & Nietsen (1991)
2 pgh 30 Fréquence de reproduction Stromgren & Nielsen (1991)
Protothaca staminea > 5,8 mg/kg (sédiments) Vitesse d'enfouissement A Phelps eral (1983)
Protothaca staminea > 5,8 mg/kg (sédiments) vitesse d'enfouissement — Phelps er al. (1983)
et chélatant
Chironomus decorus 100 2 5000 pg/i developpement et éclosion — Kosawat & Knight (1987b)
Polypedilum nubifer de 10 2 40 pg/l dans l'eau émergence passe de 74% 2 2% A Hatakeyama (1988)
>1770 mg/kg dans nourriture succés d'émergence Y Hatakeyama (1988)
4 5200mg/kg dans nourriture pas d'émergence AR Hatakeyamna (1988)
Chironomus tentans 31 pg/l CL5010) Phipps e al. (1995)
Physa integra 14,8 pg/l 6 sem survie A+ symptome de toxicité Arthur & Leonard (1970)
Campeloma decisum 14,8 pg/ 6 sem survic A+ symptome de toxicité Arthur & Leonard (1970)
Vertébrés
Cyprinus carpio 19,1 pg/l, pH=7,6 effet observé b= Stouthart ef al. (1996)
Cyprinus carpio 50,8 pg/l, pH=7,6 Na', Ca™" dans le corps A, mortalite A Stouthart et al. (1996)
Cyprinus carpio 19,1 e 50,8 ug/l, pH =6,3 Na', Ca™, Mg”, K" dansle cops  “a Stouthart e al. (1996)
Cyprinus carpio 19,1 et 50,8 pg/l, pH=6,3 plus [Cu] W déformation et mortalité des larves Stouthart er al. (1996)
Perca fluviarilis >22 pg/l 30j Croissance Sa Colivin (1985)
Perca fluviatilis >22 pgll 303 métabolisme de détoxication Pd Colivin (1985}
Perca fluviatilis >22 pg/t 30j efficacité de conversion des aliments A Collvin (1985)
Atherinops affinis 32<NOEC <190 ug/ Test de fertilisation Anderson efal_ (1991)
55<NOEC <123 pg/l 12§ developpement de I'embryon Anderson et al . (1991)
Brachydanio rerio 32 pg/l 1) survie des embryons R'S Dave & Xiu (1991)
1a16 pg! 43 retard d'éclosion; survie des embryons A Dave & Xiu (1991)
Lepomis macrochirus 261 pg/l 7j glucose du plasma —v Heath (1991)
261 pg/t 7j “a Heath (1991)
40 pg/t 4j activité A Eligaard & Guillot (1988)
Ictalurus nebulosus 300 peA 1 mois Changement épidemmique Benedetti et al. (1989)
300 pg/ 1 mois celiules a mucus e Benedetti ef a/. (1989)
Channa punciatus 50 pg/l 4 prolifération du REL, dégradation du RER Khangarot (1992)
Channa punctatus 50 pg/l 45 Perts de membranes des mitochondries Khangarot (1992)
50 pg/l 7) densité des vaccuoles v Khangarot (1992)

* : Référence retenue parmi les données de toxicité critique pour la détermination de seuil de qualité dans la
grille du SEQ-eau (Agence de 1’eau).
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Les effets observés peuvent étre en premier lieu des comportements d’évitement comme
c’est le cas pour les bivalves filtreurs (Dreissena polymorpha), le non-enfouissement pour les
organismes fouisseurs ou la diminution de I’activité alimentaire lorsque la source de
contamination est la nourriture. Ensuite s’observe un accroissement de l’activité des
mécanismes de défense (production de mucus) ou d’élimination (prolifération du REL, et
RER). Tous ces mécanismes de défense sont consommateurs d’énergie et cette baisse
d’énergie se traduit souvent par une perte de poids, un ralentissement de la croissance ou une
hypoactivité surtout chez le poisson. Ces processus s’observent également en conséquence
des comportements d’évitement. Enfin, le niveau supérieur d’altération affecte la
reproduction, les cellules et les noyaux cellulaires avant la mort ou la réduction du taux de
survie des organismes.

11.2.3.2.b. Toxicité & long terme ou chronique du cuivre sur les communautés

Dans le cas de contamination a long terme, de part les effets observés sur les individus,
il est simple d’imaginer que ’altération des mécanismes de photosynthése ou de la croissance
chez les végétaux pourrait engendrer a terme une sélection des individus les plus sensibles
d’abord, puis une sélection des especes les plus sensibles.

Pour les organismes animaux il en est de méme, la baisse énergétique conséquente a
’accroissement de 1’activité des mécanismes de défense ou suite a une réduction de la prise
alimentaire va entrainer a terme la disparition des individus les plus sensibles et finalement
des populations les moins aptes a supporter le stress métallique ou tout simplement les moins
efficaces dans la détoxication des métaux (tableau 1-14).

Tableau I-14 : Quelques exemples d’effets délétéres observés au niveau des communautés biologiques suite a
une contamination long terme ou chronique par le cuivre dans leur milieu ou en mésocosme.

Niveau d'observation Cu dans le milieu* Effet délétére Référence
Communauté benthique 18 jrs 11,3-15 pugl Abondance A Cléments et al.(1990)
Zooplancton 5 sem 20 pgl et 40pg/l  Densité A Winner & Owen (1990)
Phytoplancton 5 sem 20 pg/l et 40pg/l  Densité N Winner & Owen (1990)
Communauté benthique 5 sem 40ug/ Affectée A Winner & Owen (1990)
Daphnia magma et D.pulex Compétition Leblanc (1985)
Zooplancton 14 jours 140 pg/l Diversité A Havens (1994b)
Phytoplancton 14 jours 20 pg/l Biomass des espéces sensibles A Havens (1994b)
Phytoplancton 5 jrs 50 <C <200 ug/l  Diversité A Havens (1994a)
Assemblage de plancton >20 pg/l Fixation de l'azote 'S Waurtsbaugh et Horne (1982)

6 jours Chlorophylle a 'S
>10 pg/t Fixation du carbone A
Selection d'espéces moins sensibles
Microcosmes Respiration 'S
contaminés avec sédiments 100 mg/kg de ms  Chlorophylle a ~a Scanferiato & Caims (1990)
8 sem 1000 mg/kg de ms ATP "
Production primaire 'S
Microcosme 9,3 ug/l Production primaire A Hedtke (1984)
32 sem >30 pg/l Croissance des macroalgues 'S
Passage autotrophique vers hétérotrophique
Biotope naturel 120pg/ 1 poisson abondant affecté Gekler (1976)
Chronique 5 macroinvertébrés abondants affectés
Ruisseau oligotrophe 2,5a15 ugl Densité des populations Leland (1989)

des éphéméroptéres, plécoptéres, diptéres,
coléoptéres et trichoptére
Herbivores moins sensibles
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11.2.4. Toxicité du zinc sur les organismes aquatiques
11.2.4.1. La toxicité aigué du zinc

Les tableaux I-15 a et b présente quelques concentrations en zinc toxiques pour
certains végétaux et les effets (I-15 b, ou non) associés observables. Les tableaux I-16, I-17
et I-18 présentent respectivement les CL 50 mesurées pour quelques especes d’invertébrés
marins, d’eau douce et de poissons d’eau douce. Les effets délétéres du zinc ont surtout été
étudiés dans le cas de toxicité aigug.

Tableau I-15a. Toxicité aigué du zinc sur quelques végétaux d’eau douce et quelques exemples de
contamination a plus long terme (modifi¢ d’aprés EHC 221, 2001).

T°C composé  dureté parameétre effet concentration (mgfl) Référence
Algues uniceliutaire
Algues vertes 15,5 sulfate 96h- CEsp  croissance A 24 Rachlin & Farran (1974)
Chiorella vulgans 20 sulfate 24h-CEsy  photosynthése > > 0,225 Starobuc et al,, (1987)
St di quadri 25  zinc powder 16 72h-CEsp  croissance “a 0,15 Van Woensel (1994)
Selenastrum capricornutum 25 oxyde 16 croissance “a 0,17 Van Ginneken (1994)
Diatoms
Navicula incerta 19 chlorure 72h- CEsp croissance A 10 Rachlin et al.. (1983)
Navicula seminulum * 50-200 5j-CL50  croissance \4 1.32 US EPA (1986)
Macrophytes
Elodea canadensis 24 sulfate 10 24h- CEsp  photosynthése ~a 8,1 Brown & Rattigan (1979)
Elodea canadensis n.g sulfate 28j-CEsq  plante - dommage _-¥ 22,5 Brown & Rattigan (1979)
Lemna minor chiorure plante - dommage __-w 67,7 Brown & Rattigan (1979)
Lemna minor 25-28 sulfate 7d- CEso _ croissance . 10 Dirlgen & Inel (1894)

* : Référence retenue parmi les données de toxicité critique pour la détermination de seuil de qualité dans la
grille du SEQ-eau (Agence de I’eau).

Tableau I-15b. Concentrations en zinc testées sur quelques végétaux d’eau douce et n’ayant pas d’effets
observables (modifié d’aprés EHC 221, 2001).

T°C composé dureté paramétre effet concentrations (mg/l) Référence
Elodea nuttallii 21 sulfate 14§ = 32,7 Van der Werff & Pruyt (1982)
Calllitriche platycarpa 21 sulfate 28j = 32,7 Van der Werff & Pruyt (1982)
Callitriche piatycarpa 21 sulfate 73j = 0,654 Van der Werff & Pruyt (1982)
Spirodela polyrhiza 21 suifate 73j = 0,654 Van der Werff & Pruyt (1982)
Lemna gibba 21 sulfate 73] = 0,654 Van der Werff & Pruyt (1982)

Au sein des organismes végétaux planctoniques, 1’algue verte Chlorella vulgaris
présente la plus faible CES0 (0.225 mg Zn/l), et la diatomée Navicula incerta la plus élevée
(10 mg Zn/).

Une certaine tolérance au zinc peut étre observée chez les macrophytes puisque les
CE50 « photosynthése » varient de 8.1 mg Zn/l ( Elodea canadensis) 4 67.7 mg Zn/1 ( Lemna
minor).

Drailleurs, une concentration de 32.7 mg Zn/l n’a pas d’effet sur Callitriche platycarpa
et Elodea nuttalli en considérant une durée d’exposition respective de 28 et 14 jours.
(Tableau I-15).

Parmi les invertébrés d’eau douce et pour une dureté <100 mg CaCOs/l, le cladocére
Daphnia magna apparait étre I’espéce la plus sensible au zinc avec une CL50-48h de 0.068
mg Zn/l alors que le gastéropode Amnicola sp. posséde la CL50-24h la plus élevée avec 28.1
mg Zn/1 (Tableau I-16) suivi par Chironomus sp. dont la CL50-24h est de 21.5 mg Zn/l.
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Tableau I-16. Toxicité aigu& du zinc sur les Invertébrés d’eau douce (modifié d’aprés EHC 221, 2001).

Organismes Taillelage T(°c) Dureté pH Composé Paramétre Concentration Référence
Gastéropodes
Amnicola sp. oeufs 17 50 76 24h-Clsgy 28.1 Rehwoldt et al., 1973
oeufs 17 50 7.6 96h-Cls 20,2 Rehwoldt et al., 1973
adulte 24h-Clsy 16,8 Rehwoldt et al., 1973
adulte 96h-Clsg 14 Rehwoldt et al., 1973
Mollusques
Ancylus fluviatilis <2mm 10 sulfate 96h-Clsy 3.2 Willis (1988)
>3mm 10 sulfate 96h-Cls, 4,5 Willis (1988)
Cladocéres
Daphnia magna 17-19 44-53 7.4-8,2 Chlorure 24h-Clgg 0,1 Biesinger & Christensen (1972)
17-19 44-53 7.4-8,2 Chlorure 48h-CEg, 0,28 Biesinger & Christensen (1972)
<48 h 175 6 Sulfate 48h-Clg, 0,24 LeBlanc (1982)
<24 h 20 6,5 Sulfate 48h-Clgg 0,151 Oikari et al. {(1992)
<24 h 20 6,5 Sulfate 48h-Clgg 0,244 Oikari et al. (1992)
<24 h 45 7,274 - 48h-Clsg 0,068 Mount & Norberg (1984)
<24 h 20 Sulfate 48h-Cls, 0,75 Arambasic et al.., 1995
Bromure 48h-Clgp 1,22 Magliette et al.(1995)
* 50-200 48h-Clg, 0,334 US EPA (1986)
D. pulex <24 h 45 7274 48h-Clg, 0,107 Mount & Norberg (1984)
Ceriodaphnia dubia 25 Bromure 48h-Clg, 0,5 Magliette et al. (1995)
C. reticulata <24 h 45  7,2-7.4 48h-Clg 0,076 Mount & Norberg (1984)
Moina irrasa <24h 20 <5 8 Chlorure 48h-Clgo 0,059 Zhou et Bu (1994)
M. macrocopa 24-27 6,5 Sulfate 48h-Clg, 1,17 Wong (1992)
Copepodes
Cyclops abyssorum 1,27 mm 10 7.2 Sulfate 48h-Clg, 55 Baudouin & Scoppa (1974)
Eudiaptomus padanus 1,27 mm 10 7,2 Sulfate 48h-Clg, 0,5 Baudouin & Scoppa (1974)
Parastenocaris germanic  aduite 1,5 10* 6.8 sulfate 48h-Clg, 4,5 Notenboom et al.. (1992)
adulte 1.5 10* 6,8 sulfate 96h-Clg 1,7 Notenboom et al., (1992)
Amphipodes
Gammarus sp. 17 50 7.6 24h-Clgg 10,2 Rehwoldt et al., 1973
96h-Clsgy 8,1 Rehwoldt et al.,1973
Isopodes
Asellus aquaticus 7mm 13 50 6,75 sulfate 96h-Clg 18,2 Martin & Holdich (1986)
Ostracodes
Cypnis subglobosa 28,5 200 7,9 48h-CLs, 34,99 Vardia et al. (1988)
28,5 200 7.8 96h-Clgg 8,35
Rotiféres
Brahionus calyciflorus juvenile 20 36,2 7.3 Chioride 24h-Clsg, 1,32 Couillard et al.. (1989)
25 24h-Cls, 1.3 Snell et al. (1991)
Diptéres
Chrironomus sp. 17 50 7,6 24h-Clsy 21,5 Rehwoldt et al., 1973
17 50 7,6 96h-CLgy 18,2 Rehwoldt et al., 1973
C. tentans 3rdinstar 13 25 6,3 Sulfate 48h-Clsy 8.2 Khangarot & Ray (1989)

* : Référence retenue parmi les données de toxicité critique pour la détermination de seuil de qualité dans la grille du SEQ-
eau (Agence de I’eau).

Chez les invertébrés marins, les CL50 varient pour les organismes adultes de 0.4 4 20.8
mg Zn/l. (Tableau I-17).

Tableau I-17 : Toxicité aigu€ du zinc sur quelques Invertébrés marins (modifié d’aprés EHC 221, 2001).

Organismes Sizelage T(°c) Dureté pH Composés Paramétres Concentrations Références
Mollusques
Crassostrea virginica embryon 26 25 chloride 48h-Cls, 0,31 Calabrese et al., (1973)
Mytilus edulis 12 7 24h-Clg, 20.8 Hietanen et al.. (1988)
Amphipodes
Allorcheste compressa 0,06g 20,5 34,5 7.9 chloride 96h-Cls, 0,58 Ahsanullah (1976)
Décapodes
Pagurus longicarpus 05¢g 20 20 7.8 chloride 96h-ClLs, 0,4 Eisler & Hennekey (1977)
Portunus pelaginus 25-27 35 chioride 48h-Clsgy 0,56-0,77 Greenwood & Fielder (1983)
P. sanguinolentus 25-27 35 chloride 48h-Cls, 0,62 Greenwood & Fielder (1983)
Charybdis feriatus 25-27 35 chloride 48h-Cls, 0,96 Greenwood & Fielder (1983)

Palaemon sp. 028g 195 3565 7.8 chloride 48h-Clgy 1.3 Burton & Fisher (1990)
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Chez les poissons d’eau douce, I’influence de la dureté de I’eau sur la toxicité du zinc a
€t¢ mise en évidence par Pickering & Henderson (1966) sur Pimephales promelas et Lepomis
macrochirus (Tableau 1-18).

Tableau I-18 : Toxicité aigué du zinc sur quelques poissons d’eau douce (modifié d’apres EHC 221, 2001).

Organismes Tallle/lage T(°c} Dureté pH Composé Paramétre Concentration Référence
Oncorhynchus mykiss alevin 12 41 7,1-8,0 chloride 96h-Clgg 2,17 Buhl & Hamilton (1990)
Oncorhynchus mykiss 060g 12 41 7,1-8,0  chloride 96h-CLs, 0,17 Buhl & Hamilton (1990)
* 50-200 96h-Clg, 0,098 US EPA (1986)
Salmo clarki 0,60g 10 38 7.5 sulfate 96h-CLs, 0,152 Mayer & Ellersieck (1986)
09g 15 43 7,5 sulfate 96h-Clgg 0,6 Mayer & Ellersieck (1986)
09¢g 10 40 7.8 sulfate 96h-CLg; 0,13 Mayer & Ellersieck (1986)
109 10 40 8,5 sulfate 96h-Cls, 0,061 Mayer & Eliersieck (1986)
109 10 38 6,5 sulfate 96h-CLs, 0,1 Mayer & Ellersieck (1986)
Pimephales promelas 1-2g 25 20 7.5 sulfate 96h-Clsgy 0,77-0,96 Pickering & Henderson (1966)
1-2g 25 360 8,2 sulfate 96h-CLs; 334 Pickering & Henderson (1966)
Lepomis macrochirus 1-2¢g 25 20 7,5 sulfate 96h-ClLg, 4,85-582 Pickering & Henderson (1966)
1-2g 25 360 8,2 sulfate 96h-Cls, 40,9 Pickering & Henderson (1966)
1-29 15 20 7,5 96h-Clsg 6,44 Pickering & Henderson (1966)
Anguilla rostrata 28 55 8 96h-CLs, 14,5 Rehwoldt et al. (1972)
Cyprinus carpio 28 55 8 96h-Clgg 7.8 Rehwoldt et al. (1972)
3,2cm 15 7.1 sulfate 96h-Clsy 0,45-1,34 Alam & Maughan (1992)
6,0 cm 15 7.1 sulfate 96h-CLs, 1,64-2,25 Alam & Maughan (1992)
47-62 mm 15 19 6,3 sulfate 96h-CLs, 3,12 Khangarot et al.(1983)
Tilapia zilli subadult 9.5 20-22 6,7 sulfate 96h-ClLsy 33 Hilmy et al.. (1987)
25  20-22 6,7 sulfate 96h-ClLsg 13 Hilmy et al.. (1987)

* : Référence retenue parmi les données de toxicité critique pour la détermination de seuil de qualité¢ dans la grille du SEQ-
eau (Agence de I’eau).

Les espéces les plus sensibles au zinc semblent étre les espéces de cours d’eau supérieur
comme Salmo clarki et Oncorhynchus mykiss dont les CL50 varient de 0.61 3 2.17 mg Zn/l.
Pour les autres poissons, les CL50, correspondant a une dureté de ’eau < 50 mg CaCOs/l,
sont comprises entre 0.47 (Cyprinus carpio ) et 33 mg Zn/l (Tilapia zilli ) (Tableau I-18).

11.2.4.2. La toxicité chronique du zinc

Les données fournies par la littérature sur la toxicité chronique ou a long terme du zinc
sont regroupées dans le tableau I-19 pour les organismes d’eau douce et marins, ainsi que
certaines communautés.

Paulauskis & Winner (1988) ont montré I’influence de la dureté sur la toxicité
chronique du zinc (50 jours) basé sur le MATC* pour la production de jeunes chez Daphnia
magna. Les concentrations en zinc ayant un effet délétére se répartissent dans une gamme de
valeurs allant de 25 & 175 pg Zn/l pour une dureté respective de 51.9 et 197 mg CaCOs/ et
illustrent clairement I’influence de la dureté sur la toxicité du zinc vis 4 vis des organismes.
Par ailleurs, I’ajout d’acide humique (1.5 mg/l) dans le milieu, et pour les mémes duretés
(51.9 et 197 mg CaCOy/l), augmente les seuils de concentrations qui passent de 25 et 175 ug
Zn/l, & respectivement 100 et 225 pug Zn/l, avec mise en évidence de I’influence de ’acide
humique sur la toxicité du zinc.

* MATC : maximum acceptable toxicant contamination.
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Tableau I-19 : Quelques exemples des effets délétéres du zinc sur des organismes d’eau douce, marins et des
communautés biologiques suite 4 une contamination long terme ou chronique.

Espéce Concentration Durée Effet délétére Référence
Eau douce
Corbicula sp. 0,034-1,1 mg/l >20jrs indice cellulase “Apoids 'S Farris et al (1989)
Biomphalaria glabrata 1,5 mg/l 33 jrs survie ( - 60%) juvénile A Mainzinger & Guarducci (1988)
1,5 mg/l 33 jrs survie ( - 20%) aduite A
Orconectes virilis 84 mg/l, 26 mg CaCOa/1 LC50-2sem. Mirenda (1986)
Gammarus pulex 0,1, 0,3 et 0,5 mg/l 7 jrs taille de la progéniture 'S Maltby & Naylor (1990)
Daphnia magna o 0,043 mg/l 7irs NOEC reproduction US EPA (1986)
] 0,052 mg/l 7jrs LOEC reproduction US EPA (1986)
Phoxinus phoxinus < 0,02 mg/l 150 jrs croissance A activité alimentaire A Bengtsson (1974a)
Oncorhynchus nerka 304242 ug/l, 35 mg CaCO3/1 22 mois survie, fécondité, croissance = Chapman (1978a)
Salvelinus fontinalis 2,62 534 gl trois générations pas d'effet Holcombe et al, (1979)
1368 pg/l survie des embryons et larves A Holcombe et al. (1979)
Oncorhynchus mykiss 1,12 mg/l Tjrs hyperglycémie Watson & McKeown (1976)
1,12 mg/l 63 jrs croissance A Watson & McKeown (1976)
Eau de mer
Mpytilus edulis < 0,46 mg/l taux de filtration A Redpath & Davenport (1988)
0,46-0,86 mg/l arrét de filtration Redpath & Davenport (1988)
Orchestia gammarellus 63 a 458 mg/kg (aliment) 48h taux d'alimentation A Weeks (1993)
20 jrs pas d'effet Weeks (1993)
Communauté
Corbicula sp. > 0,05 mg/l 20 < tps <30 jrs gain de poids A Belanger et al. (1986)
1 mg/l 30jrs survie A
periphyton 0,5 mg/l 30)rs inhibition de 5 diatomées Genter at al, (1988)
densité réduite de < 5%
nombre de protozoaire divisé par 2
communauté de plancton 17,1 pgil 2 sem Chlorophylie a A Marshall et al. (1983)
oxygeéne dissous A

diversité du zooplancton ~A
Communauté de périphyton 73 et 172 pp/l 21 jrs Richesse spécifique A Niederlehner & Caims (1993)
production primaire ~A
respiration A
Communauté epilithique 1 mg/l 30jrs selection des espéces métal tolérantes Cowell etal (1989)
communauté benthique 130 pg/l 7jrs effet significatif au niveau population Kiffney & Clements (1994)
effet significatif au niveau communauté

* : Référence retenue parmi les données de toxicité critique pour la détermination de seuil de qualit¢ dans ia
grille du SEQ-eau (Agence de I’eau).

Concernant les poissons, dans les études réalisées avec une dureté de ’eau > 100 mg
CaCO03/1 (Dave et al., 1987 ; Watson & McKeown, 1976) sur Brachydanio rerio et
Oncorhynchus mykiss, les NOEC(s) sont > 500 mg/l. Pour des études réalisées avec une
dureté < 100 mg CaCO3/1 (Benoit & Holcombe, 1978 ; Chapman, 1978a et Holcombe ef al.,
1979) sur Pimephales promelas, Oncorhynchus nerka et Salvelinus fontinalis, les NOEC
étaient <50 mg/l (EHC 221, 2001).

I1.3. Tolérance des organismes au métaux cuivre et zinc

Les organismes végétaux et animaux peuvent présenter une certaine tolérance au cuivre
et au zinc. Ainsi Wood (1983) a montré que des populations naturelles de phytoplancton
pouvaient présenter une tolérance & 1’addition d’ions cuivre, lequel est ajouté en quantité
excédant largement les limites physiologiques des cultures de phytoplancton en laboratoire.
Cette tolérance semble étre le fait d’une régulation de la biodisponibilité du cuivre ajouté par
une abondance d’agents complexant le cuivre. Les populations de phytoplancton cétiéres
semblent moins sensibles que les communautés continentales ou océaniques. En fait, la
toxicité du cuivre est plus corrélée avec la capacité & complexer le cuivre qu’avec la
composition et la structure des communautés.
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La présence de dépdts intracellulaire contenant du cuivre a été observée dans des algues
vertes du type Scenedesmus présentant une tolérance au cuivre (Silverberg et al., 1976).
Silverberg et les co-auteurs ont conclu que la présence d’inclusions pouvait étre considérée
comme un systéme de détoxication permettant la tolérance parce qu’ils étaient absents chez
les organismes non-tolérants.

Hanson & Stefan (1984) ont mis en évidence la dominance des cyanobactéries dans un
systéme aquatique contaminé par le cuivre depuis plus de 60 ans et présentant dans 1’eau et
les sédiments des concentrations atteignant respectivement 250 ng Cu/l et 5600 mg Cu/kg de
ms.

Grant et al. (1989) ont également étudié les mécanismes de tolérance chez Nereis
diversicolor (polychéte). Il semblerait que les polychétes provenant d’un site contaminé (1733
mg Cu/kg de ms dans les sédiments) soient plus tolérants, quand ils sont exposés a 500 pg
Cuw/l dans des tests de toxicité aigug, que ceux provenant d’un site peu contaminé (19 mg
Cu/kg de ms dans les sédiments).

La tolérance au zinc est un phénoméne bien documenté et ce pour une grande diversité
de plantes (Pawlik-Skowronska, 2003a) et autres organismes. Cette tolérance peut étre
acquise de deux fagons (Miller & Hendricks, 1996): par une acclimatation dés les premiers
stades du cycle de vie ou suite & une sélection naturelle, Le dernier mode d’acquisition étant
transmissible aux générations suivantes contrairement au premier. Cependant, comme
remarque par Bervoets et al. (1996), peu d’études ont distingué les effets d’acclimatation sur
la prise de métal ou la toxicité.

Pour les bactéries aussi, les phénoménes de tolérance ont été étudiés et ils sont corrélés
avec le degré de pollution en métal du site (Saeki et al., 2002). La tolérance au zinc a été
estimée par la capacité des bactéries a grandir dans des milieux présentant des concentrations
en zinc de 4 a4 512 mg/l. Entre 4 et 16 mg/l de zinc stimulent la croissance des bactéries
provenant de sites contaminés.

Dans les sols contaminés en zinc, les champignons libres, aussi bien que ceux associés
dans des mycorhizes avec les plantes supérieures ont développé une résistance au zinc
(Colpaert & Van Assche, 1992 ; Gadd, 1993).

Dans I’eau, Shehata & Whitton (1981) ont rapporté que les cyanobactéries sont
fréquentes dans les eaux présentant une forte concentration en zinc, et les tests en laboratoire
ont montré que ces algues étaient plus résistantes que celles issues de site manquant de zinc.

Antonovics ef al. (1971) ont recensé la tolérance aux métaux chez les végétaux et ont
trouvé plusieurs exemples de communautés végétales qui montraient une tolérance accrue au
zinc. Tous les végétaux grandissant depuis longtemps sur un sol enrichi en zinc, ont
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développé une résistance, que ce soit des champignons, des mousses, des fougéres ou des
angiospermes.

Chez les invertébrés, I’acclimatation et ’adaptation au zinc ont été démontrés par
(Postma et al, 1995; Miller & Hendricks (1996) pour Chironomus riparius. D’autres
exemples de résistance au zinc sont fournis par Klerks & Weis (1987), Klerks & Levinton
(1989) et Klerks (1990).

Chez la truite arc-en-ciel, une pré-exposition a une concentration de 2 mg/l pendant 5
jours diminuerait la toxicité aigu& du métal (Bradley & Sprague, 1985). Anadu ef al. (1989)
montrent également que 1’acclimatation a une concentration en zinc de 50ug Cuw/l augmente la
tolérance des juvéniles de la truite arc-en-ciel par un facteur de 3 & 5. Toutefois, la tolérance
au zinc peut étre perdue lorsque les organismes sont placés dans une eau non contaminée et le
phénomeéne est totalement réversible.

Hogstrand & Wood (1995) ont montré que 'acclimatation au zinc chez la truite arc-en-
ciel peut se développer sans qu’aucune augmentation du niveau d’accumulation en zinc dans
les branchies et le foie ne soit détectable. L’acclimatation au zinc n’inclut pas nécessairement
I’induction des métallothionéines. L’inhibition de la prise de calcium par le zinc persiste
pendant les expositions chroniques et repose principalement sur une compétition entre les
deux cations pour les mémes sites. De plus, chez les poissons adaptés au zinc, une diminution
du taux d’entrée de zinc par rapport au contrfle a été observée. Les auteurs ont, par
conséquent, spéculé que les poissons seraient capables de réguler la prise de calcium a partir
du milieu extérieur séparément de celle du zinc.

Chez les poissons adaptés et tolérants au zinc, I’entrée de zinc peut étre fortement
réduite, sans que cela n’affecte ’entrée du calcium. Des études postérieures ont montré que

une acclimatation de moins de trois jours n’augmentait pas la tolérance des organismes (EHC
221, 2001).

I1.4. Influence du milieu sur la toxicité des métaux

Tous les facteurs qui limitent la biodisponibilité (liaison des métaux dans le milieu,
spéciation), I’assimilation, et qui favorisent I’élimination des métaux, diminuent leur toxicité.
De méme la présence d’éléments qui sont en compétition avec le cuivre ou le zinc pour les
sites de fixation va réduire la toxicité des métaux, par réduction de leur entrée dans
I’organisme.

IL.4. 1. La toxicité du cuivre

La toxicité du cuivre est modifiée par la dureté de I’eau, la salinité, le pH, Ca®*, Mg®*, Na*, les
matiéres organiques dissoutes et particulaires et la présence de ligands inorganiques dans le
milieu (Santore ef al., 2001 ; De Schamphelaere & Janssen, 2002).
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Une température élevée peut également augmenter la toxicité du cuivre (Centeno et al.,
1993; Snell er al., 1991, Rao & Khan, 2000). Cependant Ozoh (1992) a montré que la
réponse aigué des juvéniles et adultes de I’annélide Hediste diversicolor était affectée par la
présence de sédiment, et qu’en ’absence de sédiment, une augmentation de la salinité (73 a
30.5%) et de la température (12 4 22°C) diminuait la toxicité du cuivre, alors qu’en présence
de sédiment une augmentation de la température et de la salinité augmentait la toxicité du
cuivre.

Stauber & Florence (1985a, b) ont montré que la toxicité du cuivre sur la diatomée
marine Nitzchia closterium était réduite par addition de manganése (IIT) et de fer(Il) dans le
milieu de culture. Les méme auteurs (1987) ont démontré que 1’addition au milieu de culture
de métaux trivalents comme I’aluminium, le fer, le chrome ou des métaux divalents comme le
manganese et le cobalt réduisaient la toxicité du cuivre. Les espéces trivalentes forment une
couche d’oxyde métallique hydraté autour de la cellule, laquelle adsorbe les ions cuivre.

Pour Cyprinus carpio, la CL5-48h pour le cuivre peut s’élever de 118 a 751ug Cu/l,
lorsque la dureté de I’eau croit de 50 & 300 mg CaCO4/l (Peres & Pihan, 1991a). De la méme
maniere la CL50-96h pour le cuivre de Lepomis macrochirus (Mayer & Ellersieck, 1986 cité
dans EHC 200 (1998)) est de 884 ng/l avec une dureté de 44 mg CaCOs/l, et de 7340 pg Cu/l
avec une dureté de 272 mg CaCOj/1.

La dureté de I’eau est selon Jayarad et al. (1992), I’'un des paramétres qui contrdle le
mieux la toxicité du cuivre. D’ailleurs, la variable dureté de I’eau a été intégrée dans les
évaluations du risque environnemental lié aux métaux, comme c’est le cas dans le systéme
d’évaluation de la qualité de 1’eau ( SEQ-eau) édité par I’agence de I’eau en partenariat avec
le ministére de I’environnement. Cette grille d’évaluation fournit, en fonction de ’usage
prévu de I’eau, des seuils de qualité allant de bleu pour une bonne aptitude a rouge pour une

inaptitude.

I 4. 2. La toxicité du zinc

La toxicité du zinc pour les organismes aquatiques est affectée par des facteurs tels que
température, dureté, pH et carbone organique dissous.

La toxicité du zinc peut étre influencée par des facteurs intrinséques et extrinséques. De
nombreuses études ont démontré que la toxicité du zinc diminuait avec I’augmentation de la
dureté¢ de 1’eau (Sinley ef al., 1974 ; Bradley & Sprague, 1985 ; Winner & Gauss, 1986 ;
Everall ef al., 1989) et avec la diminution de la température (Himly et al., 1987 ; Zou & Bu,
1994). Cependant, Berglind & Dave (1984) rapportent que la dureté n’a pas d’effet sur la
toxicité du zinc pour les daphnies, lorsqu’elle est comprise entre 50 et 300 mg CaCO3/1. De
méme Rehwoldt er al. (1972) n’ont pas mis en évidence d’effet de la température sur la
toxicité du zinc sur les poissons d’eau douce. Cependant Smith & Heath (1979, cité dans EHC
221, 2001) ont rapporté des effets bénéfiques ou pas d’effet de la température sur la toxicité
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du zinc respectivement pour Carasssius auratus, Lepomis macrochirus, Notemigonus
crysoleucas et Oncorhynchus mykiss. Il semblerait que I'influence de la température sur la
toxicité du zinc soit espéce-spécifique.

La toxicité du zinc est par ailleurs influencée par le pH et la salinité (EHC 221, 2001).

Naylor et al. (1990) rapportent que les juvéniles de Gammarus pulex et Asellus
aquaticus seraient plus sensibles que les adultes. Cependant, d’autres études ont montré que
I’age avait peu d’effet sur la toxicité du zinc (Martin et al., 1989 ; Collyard ef al., 1994).

Il a également ét¢ montré qu’il existait des interactions entre les différents métaux
présents dans un milieu aquatique. C’est la cas pour le zinc qui peut avoir un comportement
antagoniste en combinaison avec le cuivre (Ahsanullah et al., 1988 ; Vranken et al., 1988 ;
Kraak ef al., 1994b). Cependant ces interactions entre métaux peuvent varier en fonction des
conditions physicochimiques. Pour I’instant, selon Tomasik ez al. (1995), la toxicité du zinc
en eau douce (50 mg CaCOs/l) est limitée par le magnésium et le molybdéne et augmentée en
présence de cobalt et sélénium. Toutefois en eau dure (100 mg CaCOj/l), le zinc est soit
inhibé par tous les métaux (& une concentration de 1mg/l), soit il y a une légére synergie (2 0.5
mg/l).

I1.5. Evaluation du risque environnemental lié a la toxicité des métaux

11.5.1 Modélisation

Les critéres de qualité environnementale ont tenté de définir, sur la base d’informations
scientifiques et de principes écotoxicologiques, les concentrations dans 1’environnement de
produits chimiques spécifiques qui n’affectent pas la structure et la fonction des écosystémes
aquatiques et terrestres. Toutefois, de nombreux obstacles & 1’évaluation de ’impact potentiel
des métaux sur les environnements aquatiques ont été identifiés (Janssen et al., 2000), dont la
non concordance des résultats issus d’expérimentation en laboratoire par rapport aux
observations in situ (Stuijfzand et al., 1999a, b).

L’un des principaux écueils dans les procédures d’évaluation actuellement proposées
est ’inadéquation ou 1’absence totale de prise en compte de la biodisponibilité des métaux.
Cependant, une évidence s’impose actuellement, selon laquelle ni la concentration en métal
total, ni la concentration en métal dissous ne sont, seules, de bons indices de la
biodisponibilité et de la toxicité des métaux (Campbell, 1995 ; Bergman & Dorward-King,
1997 ; Janssen et al., 2000, 2003).

C’est dans I’objectif de parfaire le pouvoir prédictif des modéles qu’une combinaison
d’un modele de détermination de la spéciation des métaux et d’un modele prenant en compte
les interactions entre les métaux et les matieres organiques (WHAM-Mmodel V ; Tipping,
1994) a été proposé : le BLM.
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Le modéle BLM (biotic ligand model) est une adaptation du modele GSIM (Gill
Surface Interaction Model ; Pagenkopf, 1983) et la figure I-18 en synthétise les bases
conceptuelles.

CaZ* Interface
Mg2+ eau-organisme
Na™
H Compétition

Site d ’action
toxique ou de

. transport
Complexation , a
e s =
Toxicité Ligands
Complexes biotiques
organiques
Complexation s
P Toxicité??
Complexes inorganiques
(Ex: Carbonates, hydroxydes)
< > < >
WHAM Gill site interaction Model
Tipping, 1994 Pagenkopf, 1983

Figure 1-18 : Synthése schématique du modele ligand biologique (BLM) (exemple du cuivre), lequel est basé sur
une combinaison du concept GSIM (Pagenkopf, 1983) et du programme de spéciation géochimique WHAM
(Tipping, 1994) (modifié d’aprés Janssen ef al., 2003).

Dans ce modele, le ligand biotique est juste considéré comme un autre ligand en
solution ayant une densité de site de liaison et une constante de stabilité pour chacune des
espéces chimiques avec lesquelles il réagit. Les interactions métal-ligand biotique et la
toxicité en résultant sont établies en reliant le niveau critique de bioaccumulation du métal sur
le ligand biotique (BL) a la CL50 du métal dissous (ou autres critéres d’effets) (Janssen et al.,
2003). Une description détaillée des aspects biologiques, chimiques et mathématique et autres
aspects compilés dans le BLM sont disponibles dans les articles de Di Toro er al. (2001),
Santore et al. (2001), De Schamphelaere et al. (2002), Bell et al. (2002) et Janssen et al.
(2003).

Bien que de nombreuses études aient démontré la validité et le potentiel prédictif du
BLM, il faut noter que I’effort de recherche a principalement été concentré sur la prédiction
de la toxicité a court terme sur le poisson. Chez le poisson, une corrélation entre la toxicité
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aigué et la concentration en métal dans ou sur le ligand biotique est souvent rapportée
(MacRae ef al., 1999 ; Santore et al., 2001). Des BLMs sont actuellement développés pour
une application a d’autres especes d’algues (Heijerick et al., 2002a, b), daphnies, crustacés
(D1 Toro et al., 2001 ; Santore et al., 2001) et des versions plus affinées du BLM intégrant la
biodisponibilité dans le cas du cuivre, de CuOH" et CuCOs;, en plus de I'ion Cu?* sont
proposées (De Schamphelaere & Janssen, 2002).

Le cuivre forme des complexes avec des ligands organiques et inorganiques, d’ou
résulte une diminution de I’activité Cu?*. Cu®* et, dans certains cas, les hydroxydes et les
carbonates de cuivre se lient avec les ligands cellulaires, provoquant une réponse toxique. La
compétition entre le cuivre et les cations (Ca’*, Mg2+, Na® et H") a pour conséquence une
diminution du nombre de sites disponibles pour le cuivre sur les ligands biologiques, d’oti une
diminution de la toxicité.

Bien que ces modeles se perfectionnent et soient de plus en plus précis, il est encore
nécessaire d’affiner les recherches pour prédire des effets a long terme ou chroniques des
métaux sur les écosysttmes aquatiques. Pour cela I’intégration des caractéristiques
biologiques (physiologie) (voir McGeer et al., 2000 ; Grosell et al., 2000) et des liens
trophiques des especes, est nécessaire pour affiner les prédictions de toxicité potentielle des
métaux sur les organismes (voir Janssen ef al., 2003). Trés récemment, 1’inhibition de la prise
de Na" est considérée comme le paramétre clé de la prédiction de la toxicité aigué du cuivre
vis & vis des poissons d’eau douce et des crustacés (Bianchini et al., 2002 ; Grosell et al.,
2002). En effet, chez les poissons et I’écrevisse, les branchies apparaissent étre le site majeur
de prise et de toxicité des métaux, elles constituent de fait, la principale cible des métaux,
comme cela est considéré dans le schéma du BLM. Cependant cette technique n’est pas
valable pour les organismes ne possédant pas de branchies (Bianchini & Bowles, 2002).

En conclusion les limites et les possibilités de I’intégration de ce type de modéle dans
les schémas de management environnemental doivent encore étre explorées.

I1.5.2. Les seuils de qualité de I'eau pour le cuivre : SEQ-eau — Potentialité biologique

Les seuils de qualité (Tableau I-20) fixés par la grille du SEQ-eau sont basés sur la
prévision des effets toxiques du cuivre sur les espéces, eux-mémes déterminés a partir de
données de toxicité critique & court et & long terme pour 4 espéces représentatives de trois
niveaux trophiques.

Pour chaque seuil, les limites sont données pour une dureté comprises entre 0 et 50 mg
CaCOs/1, 50 et 200 mg CaCOj/l et > a 200 mg CaCOs/1.



Synthése bibliographique 77

Le premier seuil de qualité correspond ainsi, & la plus basse NOEC chronique mesurée
parmi ces 4 espéces, divisée par un facteur de sécurité de 10 soit 1 pg Cw/l pour une dureté de
5024200 mg CaCOs/l.

Le seuil 4/4 de qualité est égal & la moyenne des CL/E 50 aigué pour les trois niveaux
trophiques (algues/plantes, invertébrés et poissons), soit 42pg Cw/! pour une dureté comprise
entre 50 et 200 mg CaCOs/1.

En ce qui concerne le premier maillon de la chaine trophique, celui des producteurs, il
est représenté dans le SEQ —eau par une algue (Chlorella vulgaris) et une plante (Elodea
canadensis). La CL50-96h-croissance pour I’algue est de 62ug/l, or dans le tableau II-5, 9
espéces d’algues présentent des CL50-aigués-croissance inférieures a cette valeur. De méme
toutes les CL50- aigués -photosynthése, sauf une, sont inférieures a cette méme valeur ; ceci
est d’autant plus vrai en eau douce ou les CL50-photosynthése des algues sont comprises
entre 5.107 et 3.3.10 pg Cu/l.

Le SEQ-eau n’utilise pas de donnée de toxicité chronique pour le phytoplancton, or
certaines données sont & présent disponibles, par exemple chez Dunaliella salina et
Chlamydomonas salina, une exposition a 0.03 pg Cu/l pendant 8 mois provoque une
augmentation du volume cellulaire (Tableau I-11). De méme le tableau II-9, montre qu’une
exposition chronique au cuivre provoque la réduction de la fixation du carbone, la disparition
d’especes sensibles ou une diminution de la respiration dés 10ug/l et sur des laps de temps
courts (quelques jours). Une réduction significative de la production primaire est observée
pour des concentrations en cuivre inférieures & 10pg/l aprés 32 semaines d’exposition.

Concernant les invertébrés, la référence utilisée par le SEQ-eau, Daphnia magna en
toxicité aigué correspond a une des espéces les plus sensibles au cuivre, en tout cas en
laboratoire, puisque aucune des espéces, figurant dans le tableau II-6, ne présente de CL50
inférieure a 15 pg/l pour une dureté de 50 a 200 mg CaCOj/l. Toutefois, dans le cas d’une
exposition chronique, 90jrs, la croissance des juvéniles de Asellus aquaticus est altérée dés
Sug Cwl, or la NOEC 14j pour Daphnia magna est de 10pg/l. 1l serait, par conséquent,
intéressant d’intégrer une échelle de temps supérieure pour ’évaluation des risques de toxicité
chronique du cuivre sur les organismes.

Au regard des informations collectées dans les Tableaux I-8 & 1-12, il apparait que les
données de toxicité du cuivre & trés long terme, c’est & dire sur une échelle de temps plus
proche de celle observée in situ sont rares voir inexistantes. D’ou la nécessité de réaliser des
études écotoxicologiques en condition chronique de contaminations et in situ.

Il est également nécessaire de considérer le fait que les seuils de toxicité observés dans
les Tableaux I-10 a I-14 sont trés variables en fonction des espéces et des conditions
d’exposition (cf chapitre 1-3 et I-4) De fait, in situ, cela se traduit par une réponse des
individus ou des communautés qui sera spécifique au site d’étude. Il est donc essentiel que
I’évaluation des risques de toxicité du cuivre soit également spécifique a chaque site.
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Par conséquent, une des questions clés de 1’écotoxicologie reste de savoir dans quelle
mesure les tests réalisés en laboratoire en conditions standardisées et contrdlées peuvent
permettre de prédire les effets toxiques d’un polluant en milieu naturel. Les informations
obtenues grice aux expérimentations en laboratoire constituent une base pour évaluer les
risques toxiques potentiellement observables dans les milieux contaminés, mais elles doivent
étre utilisées avec prudence.

De méme les études réalisées a long terme en laboratoire ou en mésocosme sont malgré
tout limitées a des pas de temps courts comparé a I’échelle de temps des écosystémes.

11.5.3. Les seuils de qualité de |’eau pour le zinc : SEQ-eau — Potentialité biologique

La procédure est la méme que pour la définition des seuils de qualité de I’eau pour le
cuivre. Le tableau I-20 présente les données de toxicité critique sélectionnées pour
I’établissement des seuils de qualité, de méme que les valeurs de ces seuils de qualité pour
trois classes de dureté.

Les mémes constatations peuvent étre faites quant a 1’établissement des seuils de qualité
de I’eau pour le zinc, que pour le cuivre. A cela s’ajoute le fait qu’aucune donnée de toxicité
chronique (>a 7j) n’est utilisée pour définir les seuils de qualité.

Le zinc est moins toxique pour les organismes que le cuivre. Pour les producteurs
primaires, la référence utilisée par le SEQ-eau est la CL50-4j-croissance de Navicula
seminulum, qui est de 1 320 pg/l. Les CL50-croissance et photosynthése du tableau II-11a
qui sont inférieures a cette valeur correspondent a une dureté de 16 mg CaCO3/l. Pour les
macrophytes toutes les CL50 aigués sont supérieures a 8.1 mg Zn/l.
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Tableau 1-20: Grille de qualit¢ du SEQ-eau pour les polluants minéraux sur eau brute et la fonction
« potentialités biologiques » (Agence de I’eau, 1999).

Arsenic (ug/l)

Cadmium (pg/l)
CaCO; <50 mg/l 0.01 0.1 0.37 2.5
50 <CaCO; <200 0.04 0.37 13 8.7
CaCO; > 200 mg/1 0.09 0.85 3 20

Chrome total (ug/l)
CaCO; < 50 mg/l 0.4 3.6 70 320
50 <CaCO; <200 1.8 18 350 1600
CaCO; > 200 mg/1 3.6 36 700 3200

Cyanure (ng/l) 5 5 10 W

Nickel (ng/l)

CaCO; < 50 mg/l 2.5 25 140 230

50 <CaCO; <200 6.2 62 360 580

CaCO; > 200 mg/l 12 120 720 1160
Mercure (pg/l) 0.07 0.7 3 21
Plomb (ug/1)

CaCO; < 50 mg/1 2.1 21 100 370

50 < CaCO0O; <200 5.2 52 250 930

CaCO; > 200 mg/l 10 100 500 1900
Cuivre (ug/l)

CaCO; <50 mg/l 0.17 1.7 2.5 7

50 <CaCO; <200 1 10 15 42

CaCO; > 200 mg/l 2.7 27 40 110
Zinc (pg/l)

CaCO; <50 mg/l 2.3 23 52 190

50 <CaCO; <200 4.3 43 98 350

CaCO; > 200 mg/l 14 140 330 1200

Origine des seuils
Se référer, pour les métaux & 'annexe 4 du SEQ-eau qui présente les seuils de qualité pour divers

micropolluants. Les seuils de cyanure son issus de « Quality Criteria for Water » R.E. Train, US.EPA, 1979,
p.65. Recommandation pour la vie aquatique d’eau douce : 5 pg/l. La concentration de 10 pg/l a déja des effets
toxiques sur la vie aquatique.
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Chapitre I. Description du site d’étude

L. 1. Localisation du site d’etude

Le centre nucléaire de production d’électricité de Cattenom (C.N.P.E.) est implanté sur
la commune de Cattenom, dans le département de la Moselle (Figure II-1). Les principales
villes voisines sont: Thionville & 8§ Km, Metz a 33 Km et le Luxembourg a 20 Km. Les
frontiéres de 1'Allemagne, du Luxembourg et de la Belgique sont & une dizaine de kilométres.
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Figure II-1 Locahsanon de la centrale eleclronuc!ealre de Canenom CLUB VOSGIEN Carte N°8/8,
METZ/THIONVILLE, LONGUYON, SIERCK-LES-BAINS, Echelie 1:50 000.

Afin de trouver un sol capable de supporter le poids des batiments, et mettre les
installations a I'abri des inondations, ce site a été choisi sur les rives de la Moselle, a 20
metres au-dessus du niveau de celle-ci et a 3 Km vers l'ouest en rive gauche. Il est entouré sur
3 cotés par la forét de Cattenom.

La chaudiére centrale (cuve du réacteur) et ses circuits auxiliaires sont regroupés dans
les batiments constituant 1'llot nucléaire (batiment réacteur, batiment combustible ; batiment
des auxiliaires nucléaires et batiment des auxiliaires de sauvegarde).

Le fonctionnement de la centrale a démarré en octobre 1986. Le site est constitué de
quatre tranches nucléaires de 1300 MW de la fili¢re eau pressurisée (P.W.R) et il est associé a
deux ouvrages hydrauliques : le réservoir du Mirgenbach a Cattenom et la retenue de Vieux
pré dans les Vosges.
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Le systtme de refroidissement de chaque tranche comprend trois circuits de
refroidissement ; le troisiéme ou circuit tertiaire comporte un aéroréfrigérant et un condenseur
en laiton source de la contamination métallique (Figure II-2).

Figure II-2 : Représentation schématique des circuits primaire, secondaire et tertiaire de refroidissement d’une
centrale nucléaire.

L.2. Le circuit de l'eau de refroidissement

Le circuit de refroidissement (CRF) de la centrale de Cattenom est schématisé sur la
figure I1-3.

L’eau qui alimente le CRF de la centrale de Cattenom est directement pompée en riviére
Moselle (8 m*/s pour 4 réacteurs) par un ouvrage de pompage avant d’étre dirigée via un
ouvrage d’alimentation et de rejet (O.A.R.) vers I’installation nucléaire. A ce niveau, I’eau
intégre le CRF de la centrale, qui est un circuit semi-fermé avec un débit de 50 m3/s, ou elle
fait I’appoint. Dans ce circuit, I’eau s’échauffe au contact des échangeurs en laiton, qu’elle
refroidit, avant d’étre dirigée vers les aéroréfrigérants ou s’opére son refroidissement par
pulvérisation sur des lattes horizontales en plastique, grice a Iair froid extérieur. Une partie
de I’eau refroidie, correspondant au débit d’entrée (8m3/s) moins I’évaporation (3m3/s),
constitue le débit de purge du circuit semi-fermé (5 m’/s) et est injectée dans la retenue du
Mirgenbach via un ouvrage d’injection. Aprés un temps de séjour moyen de 10 jours, un débit
équivalent a celui de ’entrée (5 m*/s) est déversé en riviére Moselle via un ouvrage de reprise
de I’eau dans le lac et un ouvrage de rejet en Moselle. Ce débit de rejet dans la Moselle
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compense le débit prélevé en amont (8 m3/s), moins I’évaporation au niveau des
aéroréfrigérants (3 m3/s).

3 m* /s pour 4 aéroréfrigérants

Echangeurs en laiton

4 % 50 m¥/s

Figure II-3: Les circuits de refroidissement (simplifié) de la centrale électronucléaire de Cattenom (BC : Bassin
chaud ; BF : Bassin froid ; CRF : Circuit de refroidissement tertiaire de la centrale de Cattenom).

La retenue du Mirgenbach a ét¢ mise en eau en 1985 afin de disposer d'une source de
refroidissement de sauvegarde, dans le cas d'une impossibilité d'alimentation en eau de la
Moselle ou d’une insuffisance du débit de la Moselle. Aucun rejet d'effluent radioactif n'y est
effectué. Elle est fermée par un barrage de 22 m de haut en argile imperméable qui retient 7.3
millions de métres cube sur une superficie de 95 ha. La création d'une retenue non
vidangeable ou s’effectue le rejet des purges du circuit de refroidissement répond a un objectif
bien précis. Il s'agit d'un volume d'eau de sécurité et d'un tampon thermique, la conception de
la centrale ayant été également menée avec le souci de réduire le plus possible son impact
thermique sur la Moselle en bénéficiant de la surface d’échange air/eau de la retenue
artificielle.

Egalement associée au fonctionnement de la centrale, la retenue de vieux pré, située
dans les Vosges, d'une capacité de 70 millions de métres cube, a pour fonction de compenser
les débits évaporés dans les tours de refroidissement (3m>/s) quand le débit de la Moselle
descend au-dessous de 26 metres cubes par seconde a la frontiére.

Il existe deux types de fonctionnement du CRF: un fonctionnement normal, avec la
Moselle, (Figure II-3) et un fonctionnement en circuit fermé sur le lac, sans la Moselie.
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Il est possible d'envisager exceptionnellement le fonctionnement normal des tranches
lorsque la liaison Moselle-C.N.P.E est interrompue. Dans ce cas, a pleine puissance, l'eau de
la retenue est consommée, par évaporation dans les aéroréfrigérants (3 m’/s ) et par rejet
direct des débits annexes (0.4 m*/s) a la Moselle, a raison de 3.4 m%/s en moyenne pour 2
tranches. Ce cas de fonctionnement ne peut donc qu'étre limité dans le temps afin de toujours
conserver une quantit¢ d'eau suffisante dans le lac et qui plus est, & une température
acceptable. Les études du comportement thermique de la retenue ont permis de déterminer ce
temps pour un fonctionnement de 4 tranches; il est de I'ordre d'une dizaine de jours.

L.3. Origine de la contamination métallique dans les sites d’étude

La présence de cuivre et de zinc, micropolluants métalliques majeurs du Mirgenbach,
est la conséquence d’une synergie de 3 influences :

1. L’apport métallique de la Moselle amont recevant les rejets de 1’industrie (Zn, Pb).

La riviére Moselle posséde un lourd passé quant aux pollutions métalliques et ceci du fait
des activités sidérurgiques de la région. Avec le ralentissement de ces activités il y a une
vingtaine d’années, une amélioration de la qualité des sédiments est constatée. Les
niveaux de contamination en cuivre et en zinc sont passés de 46.6 4 13.26 mg Cu/kg de
ms et de 477 4 141 mg Zn/kg de ms entre 1996 et 2001 (Tableau II-1). Les raisons de
cette amélioration sont principalement, ’arrét de ’exploitation du fer, le curage des
sédiments et le renforcement des normes de rejets avec la création de stations de
traitement adaptées.

Tableau II-1 : Concentration en cuivre et en zinc dans les sédiments de la riviere Moselle a Uckange, en
amont du pompage d’eau de la centrale nucléaire (Données fournies par I’agence de I’eau Rhin-Meuse).

AN mg/kgge ms mg/kgl;e ms
1996 47 477
1997 40 464
1998 35 423
1999 47 252
2000 9 98
2001 13 141

2. La concentration des €léments constitutifs de I’eau brute par évaporation de ’eau au
niveau des aéroréfrigérants. Ce phénomeéne a un pouvoir de concentration équivalent en
moyenne a un FC de 1.7 pour I’année 2002 (Tableau II-2).
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Tableau II-2: Evolution des facteurs de concentration des éléments constitutifs de P’eau, ici des chlorures,
entre la riviere Moselle et I’entrée dans la retenue du Mirgenbach.

Date FC
Janv-2002 1.6
Fév-2002 1.71
Mars-2002 141
Avr-2002 1.66
Mai-2002 3.33
Juin-2002 1.88
Juil-2002 1.61
Ao(it-2002 1.66
Sept-2002 1.35
Oct-2002 1.53
Nov-2002 1.17
Déc-2002 1.65
Moyenne 1.71
Minimum 1.17
Maximum 3.33

3. La libération additionnelle de métaux par corrosion principalement du circuit de
refroidissement (échangeurs en laiton) de la centrale de Cattenom (Mersch ef al., 1993).
Le laiton utilisé est un alliage & 70% de cuivre et 30% de zinc.
La corrosion est amplifiée par la charge élevée en chlorures de ’eau de la Moselle (CI
moy: 258 mg/l en 2002), qui rend 1’eau trés agressive. En outre, 1’cau est trés riche en
calcium (Ca*") d’ot un risque d’entartrage combattu par une vaccination avec HCI.

La Lorraine dispose d’une richesse naturelle : le sel. A I’origine exploité dans la vallée
de la seille, le sel est aujourd’hui produit dans la vallée de la Meurthe. Une saline produit du
sel gemme et du sel raffiné extrait par sondage (sel de table). Deux industriels utilisent la
saumure extraite par sondage comme matiéres premiéres et produisent a eux seuls 1.4 million
de tonnes/an de carbonate de sodium (utilisé¢ pour la fabrication du verre...). Ces activités
sont & I’origine d’une pollution saline importante de la Meurthe et de la Moselle (Tableau II-
3).

Tableau II-3 : Quantité de sel rejetée par I'industrie saline dans le bassin Rhin-Meuse (Données fournies par
’agence de I’eau Rhin-Meuse). * Site rejetant dans la riviére Meurthe affluent de la riviére Moselle.

Libellé du site Commune Pollution rejetée (kg/j)
SALINS DU MIDI* VARANGEVILLE 0.058
MPDA MULHOUSE 1.212
NOVACARB* LANEUVILLE DEVANT NANCY 1.511

SOLVAY* DOMBASLE 3.620
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1.4. les stations de prélévement

Les stations de prélévements sont positionnées d’amont en aval du circuit de ’eau de
refroidissement de la centrale nucléaire (Figure I11-4).

 LE CIRCUIT DE L 'EAU © 3m¥spour daéroréfrigérants

Condenseur en laiton v

4 x 50 m/s

Mos 1
8m3/s 8 m® /s
BF
0.AR. C1 5o
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0s 2
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Figure II-4: Localisation des stations de prélévements le long du circuit de 1’eau de refroidissement de la
centrale nucléaire. Les points de prélévements sont représentés en rouge sur la figure.

1.4.1. Les stations situées en riviére Moselle
Les stations de prélevements sont les suivantes (Figure II-4 et I1-6):

1. La station Mosl est située sur la riviere Moselle en amont de 1’ouvrage de pompage d’eau
de la centrale de Cattenom (rive gauche).

2. La station Mos2 est située sur la Riviere Moselle au niveau de 1’ouvrage de rejet général du
C.N.P.E. Deux sous-stations sont a distinguer, la station Mos2 rejet, située dans le rejet
général, avant le mélange avec les eaux de la riviére, ol sont réalisés la physico-chimie et le
transfert d’organismes ; et la station Mos2, située sur la rive gauche 4 2m en aval du rejet,
ou sont effectués les prélévements d’organismes autochtones. Les organismes autochtones
ne colonisant pas la zone de rejet en raison des perturbations liées au fort débit d’eau (5m’/s
environ).

Cette station pose plusieurs problémes de représentativité, le premier étant la présence
d’un barrage de régulation du niveau d’eau 2 100m en aval et le second étant sur la rive
droite, 2 100m en aval, la présence d’une centrale électrique. Ces ouvrages génerent des
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perturbations de 1’écoulement de 1’eau (Figure II-SA et SB) en déviant les eaux de la
riviere et du rejet de la centrale. Deux situations extrémes sont décrites par les figures II-SA
et II-5B, mais des situations intermédiaires existent. Malgré ces biais la station Mos2 n’a
pas €té déplacée, parce que cette zone est la seule ou I'impact du rejet peut étre évalué avant
dilution du rejet dans les eaux de la Moselle.

Le rejet de cuivre et de zinc pourra toutefois étre quantifié dans la zone Mos2 rejet et la
station Mos2 rive permettra d’estimer I’impact sur les organismes autochtones, sachant que
seule une fraction du rejet atteint cette zone. Ne maitrisant pas la dynamique exacte de
I’écoulement des eaux, il est difficile d’estimer cette fraction, toutefois la comparaison entre
les résultats fournis par les organismes autochtones de la station Mos2 rive et les
organismes transférés de la station Mos2 rejet pourrait permettre d’apporter des

informations.
Panache de rejet de la centrale Panache de rejet de la centrale
de Cattenom de Cattenom
4 Ecoulement de la rivigre ; mms Ecoulement de la riviere
Moselle Moselle
—~euieansey - EEE———
- esresn W e =
[
. <
e |
aas ~ Ouvrage de rejet A ] Ouvrage de rejet
| Rive 3 de la centrale Rive — | delacentrale

Figure A Figure B

Figure II-5: Schémas représentant |’écoulement du panache de rejet de la centrale de Cattenom dans le cas
« barrage ouvert et usine fermée » (Figure A) et dans le cas « barrage fermé et usine en fonctionnement » (Figure
B).

3. La station Mos3 est située sur la riviere Moselle, en aval €loigné de 1’ouvrage de rejet, au
niveau de Berg sur Moselle (rive gauche). Cette station était positionnée, au début de
I’étude, sur la zone navigable de la Moselle, au niveau de Berg-sur-Moselle. Cependant le
passage des péniches & cet endroit provoquait des perturbations intenses et fréquentes du
niveau d’eau, d’ou une faune peu abondante sur la rive dans la zone de batillage. De plus les
balancements impos€s aux cages, malgré plusieurs tentatives de fixation, entrainaient la
mort rapide des organismes transférés. Pour ces raisons, la station Mos3 a été déplacée de 5
km vers I’amont, au départ d’un bras mort. Ainsi, la qualité d’eau restait la méme, mais les
organismes et les cages étaient protégées du passage des péniches. De plus, les bras morts
d’une riviére sont caractérisés par un ralentissement du courant, ce qui en fait des zones
propices a la sédimentation des particules. Cette zone est également caractérisée par une
zone de rive non empierrée présentant des caractéristiques plus sauvages que dans la zone
navigable et constituant une zone de reproduction pour les poissons.
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Figure I1-6 : Illustrations photographiques et localisation des zones d’implantation des cages sur la Moselle.

Mosl ; b : Mos2 ; ¢ : Mos3.
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1.4.2. Les stations situées sur la retenue du Mirgenbach

Les stations de la retenue du Mirgenbach peuvent étre séparées en deux groupes, les
stations de pleine eau et les stations littorales. Les stations de pleine eau, localisées sur la
figure 11-4, sont citées en fonction de leur position par rapport a I’ouvrage d’injection dans le
lac des eaux de purge du C.N.P.E., a I’exception des stations de péche:

1. La station Mir 1 est située dans la corne nord de la retenue du Mirgenbach.
2. La station Mir inj est située a I’aplomb de I’ouvrage d’injection dans la retenue.
3. La station Mir M est localisée au milieu du lac.

4. La station Mir rep est positionnée a I’aplomb de I'ouvrage de reprise d’eau vers la riviére
Moselle.

5. Les stations de péche sont réparties sur Ia totalité du lac et sont au nombre de 7 (A, B, C, E,
F, G, H). Les codes affectés aux stations sont ceux utilisés depuis de nombreuses années par
I’équipe gérant le suivi ichtyologique de la retenue du Mirgenbach (Figure I1-7).

Ot Rejet des eaux échauffées(5m3/s)
via 'OAR de la centrale de Cattenom M

(O 2 Reprise de I'eau (5m3/s) vers la riviére )
Moselle via 'OAR % -

P4 station littorale Mir L

#4H  Foret

~p Circuit de 'eau

|| Digue Mir B

Stations de péche (A -6)

Centrale nucléaire de Cattenom

Figure II-7 : localisation des stations de collecte des organismes autochtones sur la retenue du Mirgenbach

Les stations littorales pour le préléevement d’organismes autochtones sont représentées
sur la figure II-7 et regroupent la zone littorale Mir L a ’ouest du lac et la zone Mir B
correspondant aux enrochements du barrage de la retenue du Mirgenbach.
Les stations littorales ont €té choisies sur des criteres de présence de substrat favorisant la
présence des organismes recherchés, d’accessibilité et de facilité de collecte.

Les stations littorales Mir L1 a .18 (Figure II-4) sont réparties autour du lac et correspondent
a des stations de prélévement de sédiments réalisées le 11 octobre 2001 lors de 1’abaissement
d’environ 3 m du niveau d’eau du lac dans le cadre d’un contréle des installations.
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(a) zone centrale de la retenue du Mirgenbach

Figure I1-8 : Illustrations photographiques de la retenue du Mirgenbach en zone centrale (a) et littorale (b).
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1.4.3. Les stations situées dans les installations de la centrale de Catienom

Ces stations sont des stations de prélévement situées sur le circuit tertiaire de
refroidissement de la centrale de Cattenom et ont nécessité I’installation de systémes de
dérivations sur le CRF avec la collaboration de la centrale de Cattenom. Une dérivation,
nommée C1, a été positionnée en amont du CRF, avant I’entrée de I’eau dans le circuit semi-
fermé des aéroréfrigérants; une autre dérivation C2 a été installée dans le circuit semi-fermé
en aval des condenseurs (Figure II-4 et I1-9).

Condenseur en laiton

Figure II-9 : Localisation des stations C1 et C2 dans le CRF de la centrale de Cattenom.

Chapitre Il. Choix des matériels abiotiques et biotiques et
Méthodologie d’échantillonnage

Les modalités d’action d’un polluant métallique sur un écosystéme peuvent étre
illustrées par une cascade d’événement, depuis sa source, sa circulation et son transit dans les
différents compartiments biotiques et abiotiques (figure II-10) jusqu’a son impact global sur
le biotope et la bioccenose. Pour évaluer I’impact d’un contaminant métallique sur le milieu
récepteur, il est donc nécessaire de comprendre sa répartition, sa distribution et les transferts
dans 1’écosystéme.

La recherche et la quantification des micropolluants est, par conséquent, réalisée dans les
différents compartiments de 1’écosystéme.
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Deux types de supports analytiques sont a distinguer :
- les compartiments abiotiques ;
- les compartiments biotiques.

EAU

Figure I1-10 : Les différents niveaux d’étude de la distribution, la circulation et le transfert des métaux dans un
systéme aquatique (modifi¢ d’aprés Marchandise & Robbe in Robbe, 1981).

I1.1. Les matériels abiotiques

II1.1. Le choix des matériels

L’analyse bibliographique a permis de mettre en évidence I’importance des matiéres en
suspension organiques et inorganiques dans le contrdle du niveau de contaminant présent dans
la phase circulante. Dans la phase liquide les formes ioniques du métal peuvent étre
solubilisées alors que dans la phase solide (matiéres en suspension), le métal est lié a des
particules. Les matiéres en suspension vont ainsi mobiliser une partic plus ou moins
importante des polluants métalliques et de fait, influer directement sur la biodisponibilité du
métal. Par conséquent, les MLE.S. inertes ou organiques, représentent, par leur importante
capacité de piégeage de micropolluants, un maillon intermédiaire entre la phase circulante et

MW m

la phase stationnaire, en 'occurrence les sédiments.

Les sédiments, par rapport aux autres supports inertes, ont ’avantage de conserver
l'empreinte d'une pollution et ce, jusqu'a une éventuelle remobilisation. Dans la plupart des
cas de pollution métallique, le sédiment représente le compartiment le plus fortement
contaminé. Toutefois, ses capacités d'indicateur se heurtent tout de méme au probléme de
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dynamique de dépot qui rend difficile un prélévement représentatif d'une période donnée.
Lorsqu’il y a remise en suspension de sédiment, ce compartiment peut également devenir une
source de contamination de I'eau (Nakanishi et al. , 1989; Tanner & Clayton, 1990, Al Shukry
et al., 1992).

I1 apparait clairement qu’aucun de ces supports inertes, seul, ne peut fournir toutes les
informations nécessaires a la compréhension des mécanismes qui régissent la distribution, la
circulation et le transfert des métaux au sein des compartiments abiotiques. Il en est de méme
pour 1’établissement d’un diagnostic complet de 1’état de contamination.

Par conséquent, trois niveaux d’intégration de 1’information ont ét€ choisis dans le
cadre de cette étude, I’eau brute, les matieres en suspension qui seront suivies dans la phase
circulante (eau brute), dans la fraction récemment décantée, et dans les sédiments anciens.
Une caractérisation physique et chimique des sédiments et des mati¢res décantées a été
réalisée. L’étude de la spéciation des métaux, principalement du cuivre, sur ces mémes
supports permet d’estimer la biodisponibilité¢ des métaux et de prévoir une éventuelle
remobilisation du cuivre et du zinc.

1I.1.2. Echantillonnages

I1.1.2.a. Prélévement d'échantillons d'eau

¢ Eau brute
Lors de chaque campagne de terrain, des échantillons d'eau ont été collectés et analysés
en méme temps que les organismes pour comparer les informations apportées par les
différents compartiments. L'eau est prélevée a environ 10 cm sous la surface, pour éviter
les flottants, dans des flacons de 1 L en polyéthyléne et acidifiée a 1 % (v/v) avec de
l'acide nitrique concentré (qualité normapure) dés le retour du terrain. Les flacons sont
conservés en chambre froide & 4 °C jusqu'au dosage.

Les échantillons d’eau brute sont prélevés avec une périodicité mensuelle sur toutes les
stations Moselle et Mirgenbach entre novembre 2000 et décembre 2002. Deux
campagnes de prélévement sont réalisées en juin et décembre 2001 pendant 30 jours
avec le concours de la centrale de Cattenom et de la DER de Chatoux, pour effectuer un
échantillonnage journalier d’eau brute au niveau du circuit de pompage d’eau en
Moselle (avant exploitation de 1’eau, station C1), et dans le CRF (station C2).

¢ Eau filtrée

Afin de déterminer la fraction métallique libre, et celle associée aux matiéres en
suspension (MES), des échantillons supplémentaires d’eau brute sont prélevés tous les
trois mois dans des flacons en polyéthyléne de 2 L a environ 10 cm sous la surface. Ces
échantillons subissent, avant analyse, une étape de filtration sur filtre 0.45 pum.

L’étude de la répartition du cuivre et du zinc entre la phase soluble et particulaire a été
réalisée sur les échantillons d’eau brute des station Moselle Mos1, Mos2 et Mos3 et de
la station Mir M de la retenue du Mirgenbach.
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IL.1.2.b. Prélévement des sédiments

¢ Les sédiments de fond
Une benne (figure II-11A) est utilisée pour prélever les sédiments de fond sur les
stations de pleine eau. Pour les stations littorales de la retenue du Mirgenbach et en
riviere Moselle, une pelle a sédiments (Figure II-11B) est utilisée pour la collecte.
Pour obtenir un échantillon, quatre & six prélévements sont réalisés quelle que soit la
technique utilisée, pour les stations de fond, un sur chaque coté du bateau. L’ensemble
est alors homogénéisé dans une bassine en plastique et un sous-échantillon est placé
dans un pot en polypropyléne d’1 L fermé par un couvercle a vis. Le transport des
échantillons jusqu’au laboratoire se fait dans des glaciéres.
De retour au laboratoire les échantillons sont placés dans des cristallisoirs en verre
préalablement décapés avec de I’acide technique pur puis rincés plusieurs fois avec de
Ieau distillée, avant d’étre séchés dans une étuve & 60°C pendant plusieurs jours jusqu’a
masse constante.
Les prélevements de sédiment sont réalisés deux fois par an sur toutes les stations
d’étude Moselle et Mirgenbach de novembre 2000 a aofit 2002.

Figure IL.11 : Détail de la benne (A) et de la pelle (B) & sédiments.

¢ Les matiéres décantées
> Dans la retenue du Mirgenbach

Il s'agit pour cette étude, de l'utilisation d'un modéle déposé de sédimentométre
(Figure II-12). Cette technique nous permet de collecter le seston décanté 2 la station
Mir M qui est la plus représentative de I’ensemble du lac. Le seston décanté est
constitué d’un mélange de phytoplancton mort, zooplancton mort, bactéries et de
particules en suspension. Ces 4 composants ont la capacité d’adsorber et/ou d’absorber
le cuivre. En décantant vers le fond de la retenue ils vont constituer un axe majeur de
transfert du cuivre vers les sédiments.

Leur piégeage dans un sédimentométre nous permettra d’évaluer la quantité de cuivre
qui a décanté dans le lac pendant un mois.

Le dispositif utilisé comprend un cadre en métal inoxydable, au sein duquel est
placé un bidon de 30 L surmonté d'un entonnoir d'une superficie de 0.093 m2 destiné a
recueillir les particules tombant au fond du lac pendant le temps de pose (1 mois).
L’ensemble est relié a une bouée qui signale la présence du dispositif en surface.
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Cette technique de prélévement permet de mesurer le flux moyen de décantation
des MES dans la retenue du Mirgenbach. En connaissant les concentrations en métal
dans les MES ou seston décanté, la hauteur de la colonne d’eau, la surface de collecte,
le temps de pose, une estimation des flux de métaux incorporés aux sédiments chaque
mois pourra étre faite.

Le sédimentometre est resté en place de novembre 2000 a octobre 2002. Chaque
mois les matiéres décantées ont été prélevées. De février 4 mars 2002 et de novembre
a décembre 2002, aucun prélevement n’a pu étre effectué puisque le sédimentomeétre
endommag¢ a du €tre retiré du site pour réparation.

» Dans le circuit de refroidissement

Un prélévement de MES est réalisé au niveau des stations C1 et C2 par le biais d’une
dérivation d’eau alimentant un systéme de décantation des MES muni d’un revétement
en alvéole. Le décanteur est resté en place pendant 30 jours en juin et décembre 2001,
avant d’étre relevé. Les MES ainsi collectées sont transférées dans un pot en
polypropyléne d’un litre et acheminées jusqu’au laboratoire dans une glaciére. Au
laboratoire les échantillons sont séchés a 60°C dans une étuve jusqu’a poids constant.
Des précautions sont nécessaires lors de la manipulation de ces échantillons car ils
proviennent du circuit de refroidissement de la centrale ou la légionnelle est présente.
Ces prélévements vont permettre d’estimer les quantités de Cu et de Zn libérées par
le systéme de refroidissement de la centrale de Cattenom.

Figure I1.12 : Détail du Sédimentométre

I1.2. Les matériels biotiques

Le concept de biosurveillance passive, qui est le plus simple de la surveillance
biologique de l'environnement, consiste a collecter et & analyser des organismes indicateurs
indigénes. Dans ce cas, la durée de l'exposition correspond a l'dge de l'organisme. Les
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concentrations en micropolluants observées dans l'animal ou la plante au moment du
prélevement constituent donc la résultante de toute son histoire de vie. La surveillance passive
ou biomonitoring passif peut s'appliquer aussi bien dans l'espace que dans le temps. La
biosurveillance active, au contraire, correspond au transfert d'indicateurs biologiques a partir
d'un site de référence sur les stations d’étude. Cette technique présente plusieurs avantages
dont 4 principaux :

1. la station précise d'exposition des organismes peut étre choisie indépendamment de la
répartition d'une éventuelle population naturelle.

2. l'exposition est limitée dans le temps, ce qui permet d'évaluer la qualité récente du
milieu,

3. les résultats obtenus aux différentes stations d'étude sont directement comparables.

4. cette technique permet d’étudier la cinétique d’accumulation des métaux par les
organismes & partir d’un temps TO.

Cette technique permet également de comparer la réponse d’une population autochtone
face 2 une contamination chronique & la réponse d’une population non acclimatée au
contaminant et au site.

Toute substance détectée dans un organisme, quelle que soit la cible du contaminant
(organes, organismes entiers), est qualifiée de biologiquement disponible. Ce qui sous-entend
que la substance considérée, sous une ou plusieurs formes chimiques présentes dans le milieu,
interagit avec le vivant et peut s’y accumuler et/ou provoquer des effets toxiques. La fraction
du contaminant accumulée dans un organisme est également susceptible d’étre transférée ou
non d’un niveau trophique n a un niveau trophique n+1. Cette information est donc cruciale
pour I’estimation de la répartition et du devenir des polluants dans les écosystémes.

Les €tres vivants sont des intégrateurs dans le temps et en fonction de la source de
contamination. Ceux qui sont fixés ou peu mobiles sont soumis & I’historique de
contamination de leur biotope. Par exemple, 1’état biologique d’un organisme, sa capacité a
tolérer un contaminant ou la présence ou I’absence d’une espéce, seront des résultantes de
Ihistoire de la contamination du milieu. L’étude des niveaux de bioaccumulation des
contaminants dans les organismes, de méme que celle de ses variations spatio-temporelles,
peuvent permettre d’appréhender et de mieux comprendre les interactions entre polluants,
organismes et milieu.

La comparaison entre différents sites d’étude est facilitée par 1I’étendue de 1’aire de
répartition géographique des espéces utilisées.

Il est également fait mention dans la littérature de I’effet des mécanismes d’assimilation
et excrétion par certains organismes sur la spéciation et le cycle des métaux, ainsi que sur leur
transfert dans I’écosystéme. Par conséquent il est utile de ne pas limiter les études in situ de la
répartition et de la circulation des métaux aux seuls organismes bioindicateurs (cf. Partie I —
Chapitre III) mais d’intégrer ’ensemble de la bioccenose.
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II.2.1. Choix des organismes retenus en biosurveillance passive

Le choix des organismes prélevés pour analyse au cours de cette étude repose sur deux
criteres, en plus de leur présence et de leur accessibilité sur les sites d’étude, a savoir, leur
position dans la chaine trophique et les caractéristiques de I’organisme en terme de stratégie
de réponse aux métaux (bioaccumulation, régulation, excrétion, modification de la
biodisponibilité : cf. Partie I — Chapitre II).

Tous les organismes ne sont pas échantillonnés avec la méme fréquence. Certains
organismes ont fait I’objet d’un suivi mensuel pendant deux années et sur toutes les stations
Moselle et Mirgenbach, d’autres ont été collectés de fagon plus ponctuelle, soit en continu
mais sur une courte période de I’année, soit de fagon aléatoire plusieurs fois dans I’année ;
ceci pour des raisons de faible abondance, de difficulté d’accessibilité ou de prélévement, ou
parce que 1’espéce n’était présente sur les sites qu’une partie de I’année.

I1.2.1.1. Présentation de la chaine trophique étudiée dans la retenue du Mirgenbach

L’ensemble des informations obtenues sur les compartiments biotiques de la retenue du
Mirgenbach (régime alimentaire, niveaux de bioaccumulation, évolution des populations sur
une période de 10 années) ont permis de reconstituer une chaine alimentaire regroupant tous les
niveaux trophiques (Figure II-13.). Ainsi I’étude des transferts du cuivre et les variations
interspécifiques des niveaux de bioaccumulation ont pu étre étudiés, de méme que I’effet a long
terme ou chronique du cuivre. L’ensemble de ce travail constitue la derniére partie du mémoire.

C3

C2

SUBSTRAT
=== Est une source alimentaire pour

P: Producteur ; C1: Consommateur primaire; C2: Consommateur secondaire; C3: Consommateur tertiaire.

Figure 1I-13 : Représentation schématique de la chaine trophique étudiée dans la retenue du Mirgenbach et des
relations alimentaires existant entre chaque niveau.
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Les producteurs primaires, phytoplancton, macroalgues vertes et macrophytes
constituent le premier niveau de la chaine alimentaire, celui des autotrophes.

Le second niveau correspond aux consommateurs primaires dont les organismes
filtreurs (dreissénes) et phytophages (caridine et zooplancton). A partir de ce niveau
trophique, il est reconnu que les organismes ont rarement un régime alimentaire stricte,
végétarien ou carnivore par exemple. Ainsi la caridine ou crevette d’eau douce bien que
considérée comme organisme exclusivement végétarien (Tachet ez al., 1996) peut consommer
au stade adulte des organismes morts (dreissénes et corbicules mortes dans les cages de
transfert). De méme certains auteurs considérent que la moule zébrée D. polymorpha est
capable d’ingérer du petit zooplancton (rotiferes) dans de faibles proportions mais également
et en quantité non négligeable des matiéres en suspension.

Les bithynidés ont été classés dans la chaine des détritivores comme consommateurs
primaires.

Les crustacés comme 1’écrevisse et le gammare sont classés dans la chaine des

détritivores mais également en tant que consommateurs secondaires de la chaine des
autotrophes. Le gammare est considéré comme un consommateur trés opportuniste, il peut
consommer des végétaux, de la matiére organique (organismes morts), mais il peut également
etre un prédateur vorace (cannibalisme, consommation d’insectes). L’écrevisse présente
également des caractéristiques d’espéce opportuniste et son régime est en fait omnivore
(végétaux, racines, ceufs de poissons, petit crustacés, gastéropodes, ...).
Parmi les consommateurs secondaires, la bréme a également un régime alimentaire varié
puisque les contenus digestifs ont montré la présence de coquilles de dreissénes, d’algues
vertes, de sédiments certainement ingérés en fouillant la vase a la recherche de vers de vase et
de gastéropodes. La bréme peut également consommer des petits crustacés comme le
gammare.

La perche et le sandre, deux percidés sont les représentants du plus haut niveau
trophique, celui des consommateurs tertiaires. La perche, carnivore et benthophage, peut
consommer des petits poissons mais également des petits crustacés, des mollusques dont des
gastéropodes. L’analyse des contenus digestifs a également montré la consommation
d’écrevisse. Concernant le sandre, les individus adultes sont strictement ichtyophages alors
que les juvéniles (200 a 400g) consomment principalement des petits poissons et des caridines
principalement.

I1.2.1.2. Les organismes végétaux choisis pour leur qualité d’indicateur

Ce compartiment représente le premier maillon de la chaine trophique des autotrophes,
celui des producteurs primaires, d'oli son importance dans cette étude. Ils regroupent :
e Algues du phytoplancton
e Algues vertes
- Cladophora sp.
- Oedogonium sp.
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- Enteromorpha intestinalis

e Macrophytes
- Potamogeton pectinatus (Potamot pecting)
- Myriophyllum verticilatum (Myriophylle)

Le phytoplancton contrairement aux autres végétaux est présent en pleine eau et capte
tous les éléments nécessaires a sa vie a partir de son environnement aqueux. Les organismes
phytoplanctoniques vont étre a l'origine de la contamination alimentaire des consommateurs
primaires tel que les dreissénes par exemple, et sont de fait & l'origine des phénoménes de
transfert des contaminants dans les niveaux supérieurs de la chalne alimentaire.

Les algues vertes filamenteuses présentent parfois 1’avantage de posséder un stade de
vie fixé et un stade de vie libre, ce qui fournit un niveau d’information intermédiaire entre les
algues phytoplanctoniques et les macrophytes.

Les macrophytes posseédent la capacité de capter les métaux a partir de ’eau et des
sédiments du fait de la présence d’un systéme racinaire et foliaire.

a. Le phytoplancton
Ce compartiment représente le premier maillon d'une chaine trophique aquatique, d'oul
son importance dans cette étude.

Les especes dominantes (Figure II-14) : Au printemps et au début de 1’été, le phytoplancton
est principalement constitué de diatomées et de chlorophycées mais a partir de la fin du mois
de juillet se développe le dinoflagellé Ceratium hirundinella qui domine la fleur d’eau de
cette période jusqu’a début octobre.

PEDIASTRUM CERATIUM

Figure II-14 : Especes dominantes du phytoplancton en période printaniére et estivale dans la retenue du
Mirgenbach.
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Echantillonnage :

Le plancton a été prélevé a l'aide d'un filet a plancton (maille 20um) tracté au bout d'un filin
métallique reli€ a un treuil (Figure II-15). Un systéme de filtration permet de concentrer un
échantillon de plancton aprés passage d'un volume d'eau non constant (il s’agit de récolter une
masse suffisante). Le prélévement de plancton s'effectue a I’horizontal sous la surface.
L'échantillon ainsi obtenu, comprenant du zooplancton, du phytoplancton, des bactéries et des
particules en suspension, est transvasé dans une bouteille en polyéthyléne d'un litre et est
conservé dans une glaciére pour le transport.

Les prélévements de plancton ont été effectués le matin, ce qui signifie que le zooplancton est
encore présent en surface (Migration verticale journaliére du zooplancton) et que les
populations phytoplanctoniques sont également présentes en surface (luminosité non limitante
encore). Les prélevements de plancton sont effectués chaque mois entre la station Mir M et la
station Mir rep.

A titre indicatif, une détermination des espéces dominantes présentes dans les échantillons
estivaux a également été réalisée.

Figure II-15 : Détail du filet 4 plancton.

b. Les algues

b.1. Présentation des espéces d’algues vertes

b.1.1. Cladophora (Figure 1I-16 et 11-17)

Position systématique: Classe: Chlorophycée
Ordre: Siphonocladale
Famille: Cladophoraceae
Genre: Cladophora

Figure II-16. Cladophora Figure II-17. Cladophora MO x 100
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Aspect: Long filament en quenouille - Couleur : verte. - Toucher : réche, renforcé par
l'essorage. Filament fixé dans son plus jeune dge puis flottant librement.

Aspect sous loupe binoculaire: Thalles buissonnants ou sphériques. Filaments unisériés,
cylindriques richement ramifiés, uniquement dressés. Le type de ramification variant
en fonction de la saison et des conditions écologiques.

Ecologie: Caractéristiques des eaux dures et de pH entre 7 et 10. Aussi bien présente en
courant lent que rapide.

Substrats: Pierres, galets, blocs, dalles.

b.1.2. Oedogonium (Figure 11-18)

Position systématique: Classe : Chlorophycée
Ordre :  Oedogoniale
Famille : Oedogoniaceae
Genre :  Oedogonium

i

Figure II-18 : Oedogonium MO x 100

Aspect: Duvet fixé (jeune) - masse floconneuse flottante (adulte) - Couleur : jaune, vert-
jaune, brun-vert. - Longueur : jusqu’a 30 cm. - Toucher : doux ou légérement
visqueux.

Aspect a la loupe binoculaire: Filaments unisériés, non ramifiés.

Ecologie: Développement maximal au printemps. Taux de croissance maximal des
Oedogoniales pour des températures supérieures a 15 °C - H(cm): 1 —40.

Substrats: Pierres, galets, dalles de ciment, végétaux.

b.1.3. Enteromorpha intestinalis

Position systématique: Classe : Chlorophycées
Ordre: Ulvales
Famille: Ulvaceae

Genre et espéce :  Enteromorpha intestinalis

Aspect: Thalles en doigt de gant ou en long ruban. - Couleur: vert, vert-olive pale ou vert-
jaune. - Longueur: 30 cm et jusqu'a 150 ¢cm. - Odeur: choux de bruxelle, marée. -
Toucher : doux.

Aspect a la loupe binoculaire: Thalle tubulaire, simple ou ramifié constitué d'une seule
assise cellulaire (paroi monochromatique).

Ecologie : Genre rencontré surtout en milieu marin. Caractéristique des eaux salées, des eaux
saumaétres et des eaux douces polluées. Eaux lentiques ou lotiques.

Substrats: Galets.
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b.2. Echantillonnage

Les macroalgues vertes filamenteuses Oedogonium et Cladophora sont collectées i la
main sur les substrats rocheux, alors que les algues vertes Enteromorpha sont collectées en
surface de I’eau. Les algues subissent une premiére phase de lavage sur le terrain avec I’eau
du site et sont placées dans des sachets en plastique a fermeture « zippée » avant d’étre
transportées au laboratoire dans une glaciére. De retour au laboratoire, les algues sont
soigneusement lavées avec de 1’eau distillée pour éliminer les matiéres en suspension puis
sont séchées a 40°C dans des sachets en papier.

Ces espéces n’ont pas fait I'objet d’un suivi régulier, trois campagnes
d’échantillonnage seulement ont été réalisées dans le but d’estimer leur niveau de
contamination.

¢. Les macrophytes

c.1. Présentation des especes

c.1.1. Potamogeton pectinatus (Figure 11-19)

Famille : Potamogétomaceae
Genre et espéce : Potamogeton pectinatus

Figure I1I-19 : Potamogeton pectinatus

c.1.2. Myriophyllum sp. (Figure I1-20)

Famille : Halorragidaceae
Genre et espéce : Myriophyllum verticilatum

Figure I1-20 : Myriophyllum verticilatum

c.2. Echantillonnage

Les macrophytes sont prélevés 4 la main dans les zones littorales d’avril 4 septembre en
2001 et 2002. Apres un ringage dans I’eau du site de récolte, les végétaux sont placés dans des
sachets en plastique a fermeture « zippée » puis sont transportés dans une glaciére. Au
laboratoire les échantillons subissent un second lavage avec de I’eau distillée avant d’étre
séchés a 40°C dans des sachets en papier.
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[1.2.1.3. Les organismes animaux choisis pour leur qualité d’indicateur

L’analyse bibliographique a montré que les métaux traces sont connus pour étre
accumulés par les invertébrés, en particulier par une variété d’espéces de mollusques. Les
mollusques aquatiques semblent refléter le niveau ambiant de contamination et sont de fait,
largement utilisés comme organismes bioindicateurs, spécifiquement la moule marine Myrilus
edulis ou son équivalent d’eau douce Dreissena polymorpha, mais également les unionidés et
a un moindre degré les gastéropodes d’eau douce.

L’utilisation des moules en tant qu’indicateurs de contamination en cuivre et en zinc est
tres discutée. En effet de nombreuses études en laboratoire et sur le terrain ont mis en
évidence une grande incohérence des résultats et la difficulté de discerner un schéma général
de bioaccumulation des mollusques.

Parmi les organismes proposés comme indicateurs biologiques de pollution chimique en
milieu dul¢aquicole, les bryophytes aquatiques et les mollusques filtreurs ont particuliérement
retenu I’attention en Europe. La position élevée des poissons dans les réseaux trophiques ainsi
que les aspects toxicologiques et sanitaires conferent a 1’étude de 1’accumulation de
micropolluants dans les poissons un grand intérét. Il existe d'importantes variations des
niveaux de bioaccumulation, liées d'une part au micropolluant étudié et d'autre part au type de
poisson (espece, taille, régime alimentaire). Le régime alimentaire varie en fonction des
espéces de poissons. Le niveau de bioaccumulation d’un métal ne sera pas le méme pour un
organisme planctophage, benthophage ou carnassier. La source alimentaire elle-méme ne va
pas concentrer les métaux de la méme manieére.

Des crustacés ont également été intégrés dans cette étude en raison de leur position dans
la chaine trophique, de leur spécificité en terme de physiologie respiratoire et de leur capacité
de régulation du cuivre et du zinc.

Le tableau II-4 synthétise les caractéristiques écologiques de chacune des espéces qui
vont étre décrite dans ce chapitre.

a. Les consommateurs primaires

a.l. Le zooplancton

Echantillonnage : c.f. échantillonnage du phytoplancton

a.2. Crustacés décapodes (Atyaephyra desmarestii, Figure 1I-21)

Position systématique: Classe: Crustacé
Sous-classe: Malacostracé
Ordre: Décapode.

Genre et espéce:  Atyaephyra desmarestii (Millet, 1831)
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Figure II-21. Atyaephyra desmarestii

Tableau II-4: Synthese des données écologiques concernant les espéces étudiées (Tachet et al. (1996) et
observations personnelles correspondant 4 I’habitat et 1’alimentation des organismes sur les sites d’étude.

Familles

Biotope Nourriture Mode de nutrition Remarques
Dreissenidae Substrats durs. Microflore. Filtreurs ; Fixés au substrat
Potamon (lac). Microphytes. eau libre. (par un byssus)
P . Microflore. Filtreurs ; Fon_uss,e urs (peut
Corbiculidae Sables-graviers. g : ingérer des
Microphytes. eau libre. ]
sédiments)
Variés (surtout . . Broyeurs omnivores et | Médiocre nageur,
: regroupés sous les Débris organiques ]
Gammaridae A . ) - z excessivement tendance
pierres et dans les épibenthiques; invertébrés. . .
. opportunistes. fouisseuse.
anfractuosites).
Observées au niveau Eau faiblement
des herbiers de S
Atyidae macrophytes Erouigles s il Broyeurs et omnivores. | .. sdlee
- ;i les végétaux et les pierres. " | (littoral, effluents
Sous les pierres, dans .
. . de mines de sel)
les interstices
BETSIESD ETXeS; dans Végétaux, débris organiques,
. les anfractuosités, : , 2. ]
Astacidae . invertébrés (caridines, Omnivores
dans les galeries \
2 gastéropodes)
creusées
Vase. Brouteurs, racleurs de
Bithyniidae Macrophytes. Débris végétaux. substrat.
Sous les pierres. Détritivores
Sur les pierres : posé Brouteurs, racleurs de
Viviparidae p P substrat.
sur le fond. g
Détritivores
Macrophytes ; sur ou Brouteurs, racleurs de
. sous les pierres ; ; : - substrat.
Lymnaeidae branches de bois Débris végétaux ; végétaux. Détritivores & Eau peu profonde
flottantes. herbivores
Sandre : Petits poissons, Carnivores
Percidae Pleine eau CAidipes.
© Perche : benthos, petits Carnivores et
poissons benthophages
Bréme : vers de vase, Benthophage
Cyprimidas Pleine eau mollusques gastéropodes et

bivalves.
Gardon : algues, zooplancton

Phytophage
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D'origine méditerranéenne, les caridines présentent une population trés importante
dans la retenue du Mirgenbach. Ceci peut s'expliquer par des températures toujours
supérieures a 10 °C et pouvant atteindre 30°C 1'été, mais surtout par la conductivité élevée.
Au cours de la premicre année d’étude, les caridines étaient capturées au niveau des
roseliéres. A présent elles sont présentes en grand nombre dans la retenue du Mirgenbach,
sous les pierres, dans les herbiers, les chevelus racinaires et en pleine eau dans les cages
d’organismes transférés.

Echantillonnage

Les caridines sont prélevées en passant un troubleau dans les herbiers des berges du
Mirgenbach ou en soulevant les pierres. Le troubleau est retourné au-dessus d'un jeu de tamis
et est rincé soigneusement avec de l'eau du site pour récupérer les individus capturés.

Depuis peu la présence des caridines a été observée en Moselle au niveau de la station 2
d’abord puis au niveau de la station 1 amont. Toutefois comme I’espéce n’est pas présente sur
toutes les stations Moselle et en quantité suffisante, elle n’a pas été étudiée en riviere, sauf au
niveau de la station Mos 1. Les individus de cette station permettent d’évaluer un niveau de
contamination de référence a comparer celui des individus du Mirgenbach.

Les organismes sont séparés par classes de taille avant le dosage (classes : 5-10 mm — 10-15
mm — 15-20 mm - 20-25 mm - 25-30 mm -30-35 mm) .

a.3. Mollusques gastéropodes pulmonés (Radix ovata, Figure 11-22)

Position systématique: Embranchement: Mollusque

Classe : Gastéropode
Sous-classe: Pulmoné
Famille : Lymnaeidae

Genre et espéce:  Radix ovata (Draparnaud, 1805)

Figure 11-22 : Radix ovata

Echantillonnage

Les limnées ont été collectées une a une & la main au niveau des herbiers et des roches
immergées a faible profondeur, et ce au niveau des stations Mosl, Mos2, et Mos 3. Ce
gastéropode étant absent dans la retenue du Mirgenbach.

Les classes de taille prélevées sont 5-11 mm — 11-13 mm — 13-16 mm - 16-19 mm mais
toutes ne sont pas présentes a chaque prélévement.

En période hivernale, les limnées sont peu ou pas présentes sur les sites d’étude.
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a.4. Mollusques gastéropodes prosobranches (Viviparus viviparus, Figure 11-23)

Situation systématique: Embranchement: Mollusque

Classe : Gastéropode
Sous-classe: Prosobranche
Famille : Viviparidae

Genre et espéce:  Viviparus viviparus (Linné, 1758)

Figure I1-23 : Viviparus viviparus

Viviparus est un gastéropode facilement identifiable de part les caractéristiques de sa
coquille. Brouteur et racleur de substrat, il est présent 4 la surface des roches et des sédiments.
I1 est également le plus gros gastéropode disponible sur les stations d’étude, ce qui fait de Iui
un support d’étude intéressant car contrairement aux limnées ou aux bithynies qui

nécessitaient la constitution de lots pour obtenir un poids sec suffisant, un individu permet de
réaliser un dosage.

Echantillonnage

Les gastéropodes ont été prélevés a la main sur les rochers ou & la surface du sédiment sur les
stations Mos1, Mos2 et Mos3, en 2001 et 2002 a chaque fois que cela était possible. En effet,
ces organismes sont rares ou absents durant la période hivernale et non accessibles en
automne car le niveau d’eau est trop haut. En outre, ils sont absents de la retenue du
Mirgenbach.

a.5. Mollusques lamellibranches

a.5.1. Les mollusques lamellibranches fixés (Dreissena polymorpha, Figure 11-24)

Dreissena polymorpha est un organisme typique du milieu d'eau douce et il est abondant
sur les sites d'étude du fait de sa capacité invasive.

Position systématique : Embranchement:  Mollusque

Classe: Bivalve
Sous-classe: Hétérodonte
Ordre: Eulamellibranche
Super-famille : Dreissenoidae
Famille: Dreissenidae

Genre et espéce:  Dreissena. polymorpha (Pallas 1771)
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Figure I1-24 : Dreissena polymorpha

La coquille des dreissénes est de forme variable, globalement mytiliforme et zébrée de bandes
en Z irrégulicres, noires sur fond créme. La dreisséne est originaire des bassins de la mer
Caspienne et de la mer Noire. Par ailleurs la biologie de Dreissena polymorpha est
caractérisée par un mode de vie fixe, une nutrition par filtration et un grand effort de
reproduction. Les deux premiéres propriétés conférent a l'animale des avantages certains pour
son utilisation dans des études d'écotoxicologie.

Echantillonnage

Pour I'ensemble des expériences, des lots de dreissénes les plus homogénes possibles ont été
utilisés pour limiter la variabilité intra-échantillon. Un prélévement est constitué de plusieurs
classes de taille (14-18 mm ; 18-22 mm, 22-26 mm ; 26-30 mm ; 30-34 mm), en essayant &
chaque fois de prélever un lot d’individus dans un maximum de ces classes ; la classe de taille
18-22 mm n’est pas accessible toute 1’année et sur toutes les stations.

La moule zébrée colonise tous les substrats durs, avec des préférences marquées pour les
surfaces rocheuses. Apres les prélevements, les pierres sont remises dans leur position initiale
dans un souci de limiter les perturbations du biotope.

Dans la Moselle, les remblais constituent des biotopes privilégiés. Les dreissénes se trouvent
souvent sur la face inférieure des pierres, a 1'abri des prédateurs que sont principalement les
canards, les rats, la carpe, la bréme.

Le prélévement s'effectue en coupant, a l'aide d'un scalpel, le byssus de fixation. Les animaux
récoltés sont rincés soigneusement, placés dans des flacons en polyéthyléne remplis d'eau du
site puis placés dans une glaciére pour le transport. Un volume d'eau important est nécessaire
pour assurer une oxygénation suffisante jusqu'au laboratoire.

Les manipulations en laboratoires seront décrites ultérieurement.
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Remarque : Compte tenu de la grande variabilité de taille des individus autochtones en
fonction des sites, il n'a pas été facile de disposer d'échantillons homogénes et constants.

C'est pourquoi lors des prélévements, la classe de taille des organismes prélevés sera
mentionnée lors de la présentation des résultats. Pour ces mémes raisons, le nombre
d'individus prélevés n'est pas constant au cours de 1’étude, mais est il toujours supérieur a 8.

a.5.2. Les mollusques lamellibranches fouisseurs (Corbicula fluminea, Figure I1-25)

Position systématique : Embranchement: Mollusque
Classe: Bivalve
Ordre: Eulamellibranche
Sous-ordre: Heterodonta
Super-famille : Corbiculacea
Famille: Corbiculidae
Genre et espéce Corbicula. fluminea

Les individus rencontrés dans la partie frangaise de la Moselle appartiennent aux deux espéces
C. fluminea et C. fluminalis (Bachmann et al., 1995). Toutefois, seule ’espéce C. fluminea,
présente sur toute les stations d’étude en Moselle, a été intégrée a I’étude.

Caractéristiques de I’espéce

Morphologie externe

Corbicula fluminea présente une coquille extérieurement jaune-verdatre. La forme globale de
la coquille parait plus ovale chez C. fluminalis alors qu'elle apparait plutét trigone chez C.
fluminea. En dehors de ce critére distinctif les striations externes de la coquille sont une
bonne marque de différenciation: elles sont espacées et profondes chez C. fluminea alors
qu'elles apparaissent beaucoup plus nombreuses et moins marquées chez C. fluminalis.

Pour les individus de petite taille (H< 8 mm) la couleur de la coquille, trés claire chez C.
Sfluminea est un bon signe distinctif.

Répartition géographique

La répartition naturelle des espéces actuelles de corbicule s'étend aux régions tropicales et
subtropicales des continents asiatique, africain, australien et & la Nouvelle-Guinée (Zadhin,
1965). En France le genre Corbicula a été signalé dans de nombreuses riviéres comme la
Dordogne (Mouthon, 1981) et trés récemment dans la Moselle (Bachmann, 2000).
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Figure II-25 : Corbicula fluminea

Aspect écologique (Tableau I1-5)

C. fluminea est une espéce lotique préférant les eaux douces bien oxygénées (Haesloop, 1992)
dont la salinité ne dépasse pas 2 0/00-

D'aprés Mac Mahon (1983), une partie du caractére invasif de Corbicula réside dans son fort
taux de croissance.

Les corbicules se nourrissent de phytoplancton qu'elles filtrent au niveau des branchies. Selon,
Bachmann (1995), les corbicules peuvent également ingérer une quantité non négligeable de
sédiments en formant un cordon alimentaire a partir du pied. Bien que les corbicules puissent
coloniser une grande variété de substrats allant des cailloux grossiers a la vase, le maximum
de densité est atteint dans des sables grossiers ou dans un mélange sable-gravier (Belanger et
al., 1985; Bachmann et al., 1995; Bachmann ef al., 1997)

Tableau II-5 : Caractéristiques biologiques de Corbicula fluminea.

Parameétres C. fluminea
Maturité Quelques mois
Taille adulte 6 — 10 mm
Durée de vie 2a3ans
2°C

T° C minimale 1étale (French & Schloesser, 1991)

Réduction de la filtration T°C>a25°C

T° C létales supérieure 35240°C
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Echantillonnage

Les organismes sont prélevés dans des zones peu profondes & la main ou a l'aide d'une
pelle a sédiments. Un prélévement contient plusieurs classes de taille allant d’environ 1 & 3
cm.

Les individus sont stockés dans des bidons de 2L en polyéthyléne. Le transport jusqu'au
laboratoire s'effectue dans une glaciére.

Il est important de s'assurer que la quantité d'eau dans les bidons apporte une bonne
oxygénation des organismes pendant le transport.
Les organismes prélevés sont séparés avant dosage par classe de taille (5-10 mm — 10-15 mm-
15-20 mm —20-25 mm — 25-30 mm -30-35 mm)

Les corbicules, bien représentées dans les sédiments des stations Moselle, ont fait ’objet
d’un suivi mensuel sur les stations Mos 1, Mos 2, Mos 3 entre novembre 2000 et décembre
2002.

Au niveau du Mirgenbach, aucun individu vivant n'a pu étre collecté lors des dragages
malgré une présence signalée par V. Bachmann (communication orale). Des coquilles vides
ont cependant été récoltées lors de la vidange partielle.

b. _Les consommateurs secondaires

b.1. Crustacés amphipodes (Dikerogammarus villosus, Figure I1-26)

Position systématique: Embranchement: Arthropode
Classes: Crustacé
Sous-classe: Malacostracé
Ordre: Amphipode
Famille: Gammaridae
Genre et espéce: Dikerogammarus villosus (Sovinski, 1894)

Certains auteurs ont utilisé plusieurs espéces de crustacés amphipodes pour tester la
toxicité 1étale ou sublétale des sédiments (Ankley et al., 1989, Borgmann & Munawar 1989,
Bondorff et al., 1990).

Dans le cadre d'une étude portant sur l'évaluation de la toxicité d'extraits de sédiments
chez deux especes de crustacés dont Gammarus gauthieri Pinkster (1971) (amphipode), il a
clairement ét¢ mis en évidence la sensibilité des gammares au niveau de pollution des
sédiments (Fadil ef al., 1997). Le test " G. gauthieri" réalisé dans cette étude est tres proche
du test "G. pulex" pratiqué par Sloof et al. (1983) pour l'évaluation de la toxicité 1étale & court
terme (CL 50 24 H) des micropolluants organiques et minéraux.
Les gammares sont des organismes détritivores épibenthiques doués d'une grande activité
natatoire au niveau de l'interface eau / sédiment, entrainant une certaine bioturbation qui peut
expliquer leur sensibilité. L’espéce présente sur les sites d’étude est Dikerogammarus
villosus, une espéce invasive, qui de fait posséde des qualités de tolérance importante.
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Figure 11-26 : Dikerogammarus villosus

Echantillonnage

Une partie des gammares a été prélevée en méme temps que les caridines en passant un
troubleau dans les herbiers des berges du Mirgenbach. Le troubleau est retourné au-dessus
d'un jeu de tamis et rincé soigneusement avec de l'eau du site pour récupérer les individus
capturés. Une autre partie des gammares provient des collectes réalisées a la main soit dans
l'eau peu profonde sous les pierres (associ€ aux dreisseénes) soit dans les cages de transfert.

Au niveau des herbiers, seuls des individus de petite taille <a 0.5 cm sont collectés alors
qu'au niveau des pierres, les individus de grande taille sont plus abondants.
Un échantillon prélevé sur le terrain regroupe plusieurs classes de taille, car il est difficile
d’effectuer un tri sur site, les organismes sont donc séparés par classe de taille avant le
dosage (classes : 5-10 mm — 10-15 mm — 15-20 mm - 20-25 mm - 25-30 mm - 30-35 mm ).
La taille des lots de gammares est variable, ce, en fonction de la taille des individus collectés.

Les gammares étant trés bien représentés au niveau des sites d'études, ils ont fait I’objet
d’un suivi mensuel sur les stations Mos 1, Mos 2, Mos 3 et Mir L entre novembre 2000 et
décembre 2002.

b.2. Crustacés décapodes astacidés (Orconectes limosus, Figure 11-27)

Position systématique: Embranchement :  Arthropodes

Classe : Crustacés
Ordre : Décapodes
Famille : Astacidae

Genre et espéce :  Orconectes limosus (Rafinesque, 1817)
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Figure I1-27. Orconectes limosus

Cette écrevisse est une espéce invasive qui a conquis le continent européen grace a

'homme; en voulant en faire I'élevage, il a favorisé son développement excessif, au point de
lui permettre de prendre la place des autres espéces d'écrevisses autochtones. En France, elle a
été introduite en 1911 et depuis, elle a gagné une grande partie du territoire.
Au fil des ans, elle a supplanté 'écrevisse a pieds blancs (Austropotamobius pallipes) et
I'écrevisse a pieds rouges (Astacus astacus). L’écrevisse américaine est plus résistante aux
maladies et aux pollutions. Elle se pare d’une couleur verte olivatre et présente des tiches
marron sur I'abdomen. Elle aime les eaux calmes et profondes. Elle s'accommode d'eaux de
qualité médiocre voire polluées. Elle peut également résister plusieurs heures a I'absence
d'oxygeéne.

Elle est presque exclusivement omnivore et mange des larves d'insectes, des mollusques,
des ceufs de poissons, des poissons malades ou morts, et, spécialement les jeunes, des racines
de macrophytes aquatiques (Renoncules).

Echantillonnage

La collecte des écrevisses a eu lieu seulement pendant 4 mois seulement mais des
captures ponctuelles ont permis de bénéficier d’échantillons complémentaires.
Plusieurs tentatives de capture ont été réalisées a I’aide de nasses, et de balances posées la nuit
avec différents types d’appats (poisson mort, viande, pain), mais aucune n’a été concluante.
Les écrevisses ont donc été prélevées a la main ou a I’aide d’une canne, de nuit, avec un
appat sur les stations Mos1, Mos2, Mos3 et Mir L.
La taille, la période de collecte et le nombre d’individus analysés seront précisés dans les
tableaux de résultats.

b.3. Poissons cyprinidés (Abramis brama et Rutilus rutilus, Figure II-28 et 1I-29
respectivement)



Matériels et méthodes 114

Position systématique: Embranchement: Vertébré.
Classe: Osteichtyen
Sous-classe: Actinoptérygien
Ordre: Cypriniforme Cypriniforme
Famille: Cyprinidé Cyprinidé
Genre et espece : Abramis brama Rutilus rutilus
Régime alimentaire: Benthophage Phytophage

Bréme (platen)

Vengeron (gardon)

Figure I1-28 : Abramis brama Figure I1-29 : Rutilus rutilus

Généralités

La pénétration d’une substance chimique dans le poisson peut s’effectuer par deux voies
principales, la voie respiratoire (branchiale et secondairement cutanée) et la voie digestive. Le
poisson absorbe le polluant par ingestion de proies elles mémes contaminées, ce qui peut

donner lieu a des phénoménes d’accumulation de contaminant dans certains organes
(organotropisme des polluants).

I existe d’importantes variations dans le niveau de bioaccumulation, en liaison d’une
part avec la nature du micropolluant et d’autre part avec le type de poisson (espéce, taille,
habitat, régime alimentaire). Ainsi, le niveau de bioaccumulation d’un métal ne sera pas le
méme pour un organisme planctonophage, benthophage ou carnassier d’ou le choix des
especes étudiées. La nature de la ressource alimentaire influence également le niveau de
contamination.

La bioaccumulation varie en fonction des organes étudiés et de leurs fonctions
physiologiques. Les organes de métabolisation et d'excrétion (foie, rein) présentent des
propriétés accumulatrices de micropolluants d'ailleurs mises en évidence lors d'une étude de la
contamination métallique réalisée sur la retenue du Mirgenbach (Mersch ef al., 1993). Le
muscle présente, en général de faible taux de cuivre et de zinc (cf. analyse bibliographique),
cependant, c’est la partie du poisson qui est consommé par I’homme et le muscle est dominant
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en masse par rapport & ’organisme entier. Notre étude portera par conséquent sur les organes
foie, rein, rate et muscle.

Caractéristiques

La bréme

Caracteéres : Le corps est haut et comprimé. L’identification des brémes est réalisée a partir
des dents pharyngiennes qui sont sur une seule rangée.

Taille : La taille est généralement de 30 a 40 cm pour un poids de 0.500 4 2 kg.

Habitat, meeurs et alimentation: La bréme est trés commune dans 1’eau stagnante ou a courant
lent, avec sol argileux ou vaseux. Les poissons les plus 4gés se tiennent surtout au-dessus
d’un fond nu et mangent la larve rouge des chironomidés, pisidium et des vers, par exemple
des tubifex. Les débris de plantes et la vase ingurgités en méme temps que le benthos sont
recrachés. En eau trouble, ou dans les lacs surpeuplés, la bréme est souvent contrainte de
compléter cette nourriture par du plancton. Cependant, les contenus digestifs ont également
révélé la présence de coquille de dreissénes chez certains individus et d’algues vertes.

Le gardon
Caractéres : Les yeux sont rougetres et la ventrale est située au dessus du bord antérieur de

la dorsale. L’aréte du corps entre les ventrales et 1’anus n’est pas tranchante comme chez le
rotengle

Taille : En général le gardon mesure 25 cm pour un poids de 200g et un 4ge de 7 & 12 ans.
Habitat et moeurs: C’est un des poissons les plus communs et les plus répandus dans les lacs..
Alimentation : La nourriture est en partie animale (larves d’insectes, mollusques, crustacés tel
que le gammare, et en partie végétale (plantes flétries, débris d’Elodeas, Myriophyllum,
lentilles d’eau, Charas ou « gazons de diatomées qui recouvre les roseaux, les souches ou les
pierres. Dans les poissons disséqués, les contenus digestifs étaient cependant dominés par les
végétaux.

Echantillonnage

Les poissons sont prélevés lors des campagnes de péche organisées dans le cadre du suivi
ichtyologique de la retenue du Mirgenbach. Les engins de captures sont de type passif, a
savoir, des filets verticaux de mailles différentes (10, 20, 30, 40, 50, et 60 mm).

Lors de campagnes réalisées en 1999, des dosages du Cu et du Zn ont été réalisés sur
des organes de Perches, Sandres, Gardons, et Brémes, espéces les plus représentées a
I'époque. Les populations ayant évoluées, les seuls adultes capturés en nombre suffisant en
2000, 2001 et 2002 ont été les brémes.

La dissection des organismes a eu lieu sur le terrain, si cela était possible. Les organes,
aprés dissection, (foie, rate, rein et muscle) ont été placés, dans des petits tubes en plastique
transparent, et transportés dans une glaciére. Lorsqu'il s'agit de poissons entiers, ils sont
placés dans une glaciére avec beaucoup de glace, pour le transport et congelés une fois de
retour au laboratoire. La dissection a alors lieu ultérieurement au laboratoire.
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En Moselle, les poissons (exclusivement des brémes) ont été collectés avec 1’aide du
CSP (péche électrique) au cours d’une campagne de prélévement les 26 et 27 juin 2001 a
Uckange (Station amont) et Berg sur Moselle (Mos3 aval). Une seconde campagne de
prélévement a été réitérée en 2002, mais seuls des chevaines ont pu étre capturés et les
résultats ne seront pas présentés.

c. Les consommateurs tertiaires

Les poissons percidés (Perca fluviatilis et Lucioperca lucioperca) sont présentés Figure II-30
et II-31 respectivement)

Position systématique : Embranchement: Vertébré

Classe : Osteichtyen

Sous-classe : Actinoptérygien

Ordre Perciforme Perciforme

Famille : Percidé Percidé

Genre : Perca Lucioperca

Espéce : fluviatilis lucioperca
Carnassier,

Régime alimentaire : Carnassier

Benthophage

Figure I1-30 : Perca fluviatilis Figure I1-31 : Lucioperca lucioperca

Caractéristiques

La Perche

Caracteres : Le corps est élevé, le dos un peu bossu. La premiére dorsale présente de 13 & 15
rayons épineux et porte une tache noire postérieure. L’opercule se termine par une forte épine.
Taille : A 8-10 ans, la perche mesure pres de 25 cm et pése environ 0.2 kg ; ces organismes
peuvent toutefois atteindre les 50 cm pour un poids de 3.5 kg.

Habitat : La perche est un habitant typique des lacs et étangs bien oxygénés de faible altitude.

Meeurs : La perche est un poisson relativement sédentaire vivant souvent en bancs d’individus
d’age et de taille différente.

Alimentation . La nourriture consiste principalement en des larves d’insectes, des crustacés
d’eau douce, de jeunes écrevisses et occasionnellement des ceufs de poissons. Les grandes
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perches sont des chasseurs solitaires qui mangent des petits gardons, brémes, etc.

Le Sandre

Caractéres : Corps élancé. L’opercule ne présente pas d’épines. La bouche est armée de
nombreuses dents, au milieu desquelles, se situe une grande « canine ». La dorsale, épineuse,
comporte de 13 & 15 rayons, et est marquée de points foncés. Toutefois, elle ne présente pas
de grande tiche noire prés du bord postérieur.

Taille : A 5-6 ans, le sandre mesure de 35-55 cm et pése environ 1 kg.

Habitat : De part sa grande exigence, la distribution du sandre n’est pas aussi vaste que celle
de la perche. L’espéce est principalement rencontrée dans de grands ou assez grands lacs,
plut6t chaud et ayant de bonnes conditions d’oxygénation. Il prospére essentiellement dans
des eaux troubles, o il n’est pas en compétition avec le brochet, et ot il peut s’emparer des
proies sans étre vu.

Alimentation : Le sandre se nourrit de brémes, de gardons, de perches, etc.

Echantillonnage
Voir échantillonnage des brémes et gardons (b.3. poissons cyprinidés).

d. Les détritivores (Bithynia tentaculata, Figure 11-32)

Position systématique: Embranchement: Mollusque
Classe: Gastéropode
Sous-classe: Prosobranche
Genre et espece: Bithynia tentaculata

Figure 11-32 : Bithynia tentaculata (avec opercule)

Echantillonnage

Les bithynidés ont été capturés en méme temps que les caridines et les limnées, le plus
souvent sous les pierres a trés faible profondeur. Trés peu de prélévements ont pu étre réalisés
car I’espéce est peu abondante sur les sites d’étude. Mentionnons que ces organismes sont de
trés petite taille et qu’il est nécessaire d’en prélever un grand nombre pour pouvoir effectuer
une analyse.
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11.2.1.4. Synthése des études des compartiments abiotiques et biotiques par station (Tableau I1-6 et I1-

7)

Tableau II-6 : Récapitulatif des compartiments abiotiques suivis au cours de 1’étude en fonction des stations

Mosl,2 et3 [Mir1| Mirinj | Mir M | Mir rep | Mir L | Périodicité
Eau brute . o ° ° ° ¢ Mensuelle
Eau filtrée ° ° Trimestrielle
Sédiments ° . . ° . ¢ Bisannuelle
Matié(li\e/[si rdle;/c[;mtées o Mensuelle
Matiéres décantées Biannuelle
du CRF (C1 et C2)

Tableau II-7 : Récapitulatif des compartiments biotiques autochtones suivis au cours de I’étude en fonction des

stations
[ Mosl Mos2 | Mos3 Mir Périodicité
phyt%);(l)aitcton y Mensue]
Algues vertes ° ° 3 campagnes
Macrophytes ® o ° ° Printemps & automne
Caridines ° ° Mensuel
Gammares ° J L ° Mensuel
Dreissenes ° ° ° ° Mensuel
Corbicules ° ° ° | Absent Mensuel
Limnées L o ° Absent Printemps a automne
Vivipares ° ° ° Absent Printemps & automne
Bithynies ° ° ) Ponctuel
Ecrevisses ° ° ° ° Sur 4 mois + ponctuel
Brémes ° ° L 2 campagnes par an
Gardons ° 1 campagne
Sandres ° 1 campagne
Perches ° 1 campagne
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1I2.2. les organismes retenus en biosurveillance active

La technique de transfert des organismes repose sur I’introduction d’organismes dans
des enceintes closes, permettant des échanges importants avec le milieu environnant et
pouvant étre transplantés dans différents sites, choisis notamment en fonction de leur intérét
écotoxicologique et de leur compatibilité avec les espéces retenues. Parmi les espéces pouvant
tre envisagées les mollusques filtreurs présentent de nombreux avantages (déplacement
réduits, intégration des voies de contamination directe et trophique, durée de vie assez longue,
dissection aisée, compatibilité avec la stabulation et les conditions de laboratoire). Les
mollusques filtreurs D. polymorpha et C. fluminea ont été choisis parce que d’une part leurs
équivalents autochtones existent déja sur les stations d’étude, ce qui permet de réaliser une
étude comparée et que d’autre part, ces organismes dits « invasifs » peuvent étre prélevés en
quantité importante et sont disponibles quasiment toute ’année.

Les organismes transférés proviennent de stations dites neutres (exemptes de pollution
métallique) ou témoin. Le choix des sites de prélévement s’est porté sur la riviére Meuse, au
niveau de Commercy pour les dreissénes et sur une station en Moselle au niveau du plan
d’eau du Saulcy & Metz, pour les corbicules. Ces deux sites présentent des niveaux faibles de
contamination en cuivre et en zinc (tableau II-8) et des populations importantes pour les deux
especes.

Tableau II-8 : Présentation des niveaux de contamination en cuivre et en zinc en ug/l mesurés dans I’eau brute
des stations Commercy, Saulcy et Madine.

Cuivre Zinc

(ng/h (ng/h
COMMERCY 2,3+/-1,3 2,5+4/-0,7
SAULCY 6,4 +/-3,7 7.4 +/-22
MAD 3+/-2 4,6 +/-22

Meéthode utilisée

Premiére étape : Les organismes sont récoltés au nombre de 1080 afin de fournir des lots de
12 organismes X 5 stations sur 12 mois soit 720 organismes auxquels s’ajoute un stock de
sécurité de 360 individus. Les organismes collectés sont placés dans des glaciéres remplies
d’eau du site pour le transport jusqu’au laboratoire.

1" Contrdle : Un échantillon de 12 individus est prélevé & part pour controler aprés 24h de
purge les niveaux de contamination des organismes sur leur site d’origine. De méme un
échantillon d’eau brute est prélevé sur les deux sites de récolte : Commercy et Saulcy.
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Deuxiéme étape : Au laboratoire les organismes sont rincés avec de 1’eau déchlorée, puis triés
c’est a dire répartis dans 5 bacs (un pour chacune des 5 stations de transfert) en PVC avec un
systeme de bullage en s’assurant que chacun des bacs contient un échantillon homogene de la
population de départ (méme nombre d’individus dans chaque bac et méme répartition des
classes de taille). Les organismes subissent une purge d’une semaine dans une eau de source
de marque « cristalline » dont la composition est fournie par le Tableau II-9.

Tableau I1-9 : Composition chimique de I’eau de source utilisée dans les bacs de purge des organismes

Calcium (mg/1) 6.4 | Bicarbonates (mg/l) 20.0

Magnésium (mg/1) 152, Sulfates (mg/1) 5.0

Sodium (mg/1) 3.0 Chlorures (mg/1) 3.0
Potassium (mg/1) 0.5 Nitrates (mg/1) 40 |
Extrait sec a 130°C : 30 mg/l pH: 6.5 ‘

2'™¢ contrdle : Un échantillon de 12 individus est prélevé avant le transfert des organismes

sur les stations afin d’analyser les concentrations résiduelles en Cu et Zn. Le niveau de
contamination mesuré constitue la référence pour les individus transférés au temps To.

Troisieme étape : Les organismes sont transférés sur les stations d’étude du Mirgenbach Mir
M et de la riviere Moselle : Mos1, Mos2 et Mos3.

Les deux espéces sont placées dans des cages rectangulaires ajourées en polypropyléne non
teinté et disposant d’un couvercle a clips.
- Pour les dreissénes, les cages sont garnies a I’intérieur d’un grillage en plastique vert de
maille 2 mm et le fond est garni de carrelages qui permet leur fixation (Figure I1-33.a).
Les cages reliées a4 une corde sont installées 4 mi-profondeur d’eau aux différentes
stations. Chaque mois 12 organismes transférés sont récoltés sur chaque station d’étude
du Mirgenbach et de Moselle.

- Pour les corbicules, le fond des cages et les c6tés jusqu’a mi-hauteur sont couverts d’un
plastique épais fixé par du fil de fer plastifi¢ (Figure II-33.b). Ce plastique épais & pour
r0le de maintenir le sédiment a I’intérieur de la cage. Le sédiment placé dans les cages
est un mélange de sable-gravier provenant du site d’origine des organismes et de
sédiments plus fins provenant du futur site de transfert. Les cages reliées a une corde
sont immergées et reposent sur le sédiment. Les prélévements de 12 organismes
transférés sont effectués tous les mois en méme temps que la récolte d’organismes
autochtones.
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Figure II-33 : Détail des cages pour le transfert des dreissénes (a) et des corbicules (b)

Station de transfert de référence : Afin de détecter un possible effet d’encagement et de
disposer de valeurs de référence, le lac de 1a Madine a été retenu comme station de référence.
Des dreissénes autochtones du lac de la Madine ont été prélevées, placées dans des cages et
replacées sur le lac de 1a Madine. Chaque mois 12 individus sont collectés pour analyse et les
concentrations métalliques sont contrdlées dans I’eau.

Durée du transfert : Les organismes sont transférés pour une durée prévue au départ de 12
mois, mais en pratique la durée de ce transfert n’excéde que rarement six mois, et ce pour les
raisons suivantes :

- Les crues en riviere Moselle.

- La dégradation des cages par un tiers.

- La mort des organismes aprés les périodes de reproduction.

- La variation brutale des températures.

- L’existence de fleurs d’eau a cyanobactéries pour la retenue du Mirgenbach.

- La navigation (péniche de grand gabarit) provoquant un batillage conséquent.

Chaque fois que les organismes transférés meurent sur une station, un nouveau transfert
est initialisé sur toutes les stations. Toutefois en automne et en hiver, les conditions
hydrologiques limitent 1’accessibilité aux populations de bivalve et il est impossible de
prélever les 1080 organismes nécessaires 4 un nouveau transfert.
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Chapitre IT1. Méthodes analytiques

I11.1. Les compartiments abiotiques
111 1.1. Traitement des échantillons

II1.1.1.1. L’eau brute et ’eau filtrée

L’eau brute ne nécessite aucun traitement préalable avant la minéralisation pour le
dosage des métaux totaux. La fraction soluble et la fraction particulaire des métaux sont
séparées par filtration de I’eau brute sur filtre HPLV 0.45 pm, rincé au préalable avec de 1’eau
acidifiée a 5% (HNO; qualité normapure, 96%). Le filtrat est acidifié a 1% HNO;3 (96%,
qualité normapur), puis conservé au froid, a 4°C, avant dosage. La proportion de cuivre et de
zinc fixée sur les MES sera déduite a partir de la soustraction entre la concentration totale de
métaux dans 1’eau brute et celle mesurée dans le filtrat. La fraction de métaux particulaires
peut également étre déterminé en minéralisant les filtres chargés des MES, mais cette
technique pose le probléme de la contamination des filtres, notamment pour le zinc.

II1.1.1.2. Matiéres décantées

II1.1.1.2.a. Les matiéres décantées du sédimentométre

De retour du terrain, le sédimentometre est placé en chambre froide a 4°C, jusqu’a
compléte décantation des MES (environ 3 jours). L’eau surnageante est alors siphonnée a
I’aide d’une trompe a eau.

Le culot obtenu est homogénéisé puis transvasé dans une éprouvette graduée en
polypropyléne préalablement nettoyée & 1’acide technique pur et rincée a I’eau distillée. Le
sédimentomeétre est rincé plusieurs fois avec de 1’eau nanopure pour récupérer la totalité des
MES qu’il contient et ’eau de ringage est ajoutée au contenu de 1’éprouvette. Dans
I’éprouvette, le culot subit alors une seconde phase de décantation, et ceci jusqu’a volume
constant. Cette étape nous permettra de connaitre le volume de sédiment frais dans le lac entre
la pose et le relevé du sédimentométre. L’eau surnageante est aspirée a nouveau et le poids
frais des sédiments est déterminé

I11.1.1.2.b. Les matiéres décantées du circuit de refroidissement

Les échantillons collectés dans le CRF sont traités comme des sédiments. A partir de
cette étape tous les types de sédiment seront traités de la méme manieére.




Matériels et méthodes

123

II1.1.1.3. Les sédiments

Les différentes phases de traitement des sédiments avant minéralisation ont été
effectuées selon la norme NF T 31-151 et sont décrites ci-dessous :

1. Les sédiments sont séchés a 50 ° C dans des cristallisoirs en verre préalablement
décapés a I’acide technique pur.
2. Broyage au mortier du sédiment sec jusqu’a homogénéisation de 1’échantilion.
3. Tamisage de I’échantillon sur un tamis de maille 2 mm : Les tamis sont constitués
d’un cadre en plastique et d’un maillage de nylon.

4. Pesée de 2 fois 1 g de matiére séche.

5. Minéralisation (cf. minéralisation et dosage).

111 1.2. Minéralisation

Le tableau II-10 synthétise les techniques de

compartiments abiotiques.

Tableau II-10: Protocole de minéralisation.

minéralisation utilisées pour les

Minéralisation Dosage Re§ 1d1'1s d_e
minéralisation
Acidification a
Filtrat 1% (v/v) avec Sﬁ? mﬁzr/
HNO; a 36 %. '
Acidification a 2 SAA four /
Eau brute % (v/v) avec f .
HNO; a 36 %. '
eI Cation Echantillons Apres
. avec 3 ml HNO; . okt o s
Animaux (36%) placés24 Hen  refroidissement, Lipides.
Végétaux — étuvea60°C; Volume ajusté 3 SAA four/ Lignine.
Acidification portoirs sous 19 ml avec de flamme.
avec 4.5 ml pression. ’eau nanopure.
HNO; (36%).
Réunion des 2
Acide fort Surnageant + 10 surnageants. as\;:cAafc())lllltrs
10mlHNO; mlHNO; 36 %+  Réduction a ;
Sédiments 36%. 10 ml HCIO, 250°Cet 99 Lt
Agitation 24 h 35%. Extension du Peffet
puis décantation.  Agitation 24 H.  volume a 50 ml matrice

avec HNO; 4%.
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II1.1.3. Etude de la spéciation des métaux par extraction séquentielle

A T’issue des travaux réalisés sur le comportement du cuivre (circulation, toxicité...) au
niveau de la retenue du Mirgenbach et de la Moselle, il apparait que I’étude des métaux
(notamment du cuivre provenant de la corrosion des condenseurs en laiton du CNPE de
Cattenom) nécessite une détermination de leur état de spéciation. En effet, 1’identification de
la source de la contamination et la teneur totale en métaux ne fournissent qu’une estimation
incompléte des risques liés a cette pollution : la mobilisation, le transport, la biodisponibilité
et la toxicité des métaux dépendent également de leur état de spéciation.

Les mécanismes majeurs de piégeage dans le sédiment conduisent & ’existence de 6
formes géochimiques majeures du métal (Tessier et al., 1979 ; Salomons ef al., 1988) : 1)
fraction soluble a l’eau, 2) fraction échangeable, 3) fraction acido-soluble, 4) fraction
réductible, 5) fraction oxydable et 6) fraction résiduelle.

Ces différentes fractions métalliques ont des mobilités, comportements chimiques et
biodisponibilités différentes. De ce fait, il est nécessaire d’identifier et de quantifier les
formes sous lesquelles le métal se trouve piégé dans le sédiment afin d’évaluer la mobilité et
disponibilité du métal (Tessier ez al., 1979; Ure et al., 1993; Howard & Vandenbrink, 1999).

L’étude de la spéciation du cuivre sera appliquée a une fraction des sédiments et des
matiéres décantées collectées en été et en hiver 2001 et en été et en hiver 2002 sur les stations
Mosl, C1, C2, Mir inj, Mir 1, Mir M, Mir rep, Mos 2 et Mos3. Dans le cadre de cette étude
de la spéciation des métaux dans le systtme CNPE - Mirgenbach — Moselle, une procédure
d’extraction séquentielle basée sur le protocole de Leleyter & Probst (1999) sera appliquée
mais [’ordre des attaques (Figure II-34) et la technique d’extraction de la fraction oxydable
sont modifiées. Dans le protocole de Leleyter & Probst (1999), les attaques se font dans
I’ordre 1-2-3-5-4 et la quatrieme fraction est extraite avec H,O; et non NasP,0>.

Sur les mémes échantillons est réalisé une extraction totale des métaux cuivre et zinc
par attaque acide forte (NORME NF T 31-151).

Chaque échantillon est tripliqué afin d’éliminer toutes sources de biais potentielles et
permettre une analyse statistique.

Entre chaque étape de 1’extraction, le résidu de sédiment est rincé deux fois avec 10
ml d’eau nanopure et I’eau de ringage est ajoutée au filtrat d’extraction. Cette opération
permet €galement de diluer le filtrat et donc la matrice de réaction afin de limiter les
problémes, lors de I’analyse des métaux, liés aux « effets matrice ». Le résidu rincé est séché
en étuve a 40°C avant I’étape suivante d’extraction, puis pesé.

1. Fraction soluble 4 ’eau: 1g d’échantillon est extrait par 20 ml d’eau déionisée UHP
pendant 30 minutes sous agitation magnétique. La suspension est ensuite filtrée et le résidu
est rincé avec 10 ml d’eau déionisée UHP. Une aliquote du filtrat est récupéré dans un tube en
polyéthyléne de 20 ml et conservé en chambre froide a 4°C. Le résidu est, quant a lui, séché
dans une étuve a 60°C pendant plusieurs jours jusqu’a masse constante.
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lg d’échantillon broyé puis tamisé au
tamis de 2mm.

|[ + 20 ml d’eau déionisée UHP :
: Agitation 30 min. i > Fraction soluble & I'eau
|

: + 5 ml de nitrate de magnésium 1M, |
I pH 5 |
| I

|
; l

Agitation 2 heures > Fraction échangeable

: + 10 ml d’acétate de sodium 1M,
: pH 4,5
|
|

|

|
il I > i ido-
Agitation 5 heures ; Fraction acido-soluble
|

: + 100 ml de pyrophosphate de sodium j;
I 0,IM,pH 10 !
} |
| |

Agitation 16 heures V Fraction oxydable

1.+ 10 ml d’une solution de chlorure |
d ’hydroxylammonium f
(Agitation 30mn) |

2.+ 10 ml d’une solution d’oxalate I
d’ammonium — acide oxalique |
(agitation 4 heures) ;
|

|

|

i

N Fraction réductible

3. + 10 ml d’oxalate d’ammonium —
acide oxalique — acide ascorbique
Agitation 30 min. & 85°C

Figure II-34: Principe de I’extraction séquentielle en cascade. Aprés chaque extraction, le résidu de sédiments
est récupére, puis séché a ’étuve a 60°C jusqu’a masse constante

2. Fraction échangeable: Le résidu de la fraction précédente est mélangé & 5 ml d’une
solution 1M de nitrate de magnésium Mg(NOs), au pH = 5. La réaction dure 2 heures sous
agitation magnétique. La suspension est ensuite filtrée et le résidu est rincé avec 10 ml d’eau
déionisée UHP. L’ajout de 5ml de la solution 1M de nitrate de magnésium est encore
nécessaire afin de désorber tous les cations échangeables. Une fois que ces 5 ml ont percolé,
le résidu et le filtre sont & nouveau rincés avec 10 ml d’eau déionisée UHP. Une aliquote du
filtrat est récupérée dans un tube en polyéthyléne de 20 ml et conservé en chambre froide a
4°C. Le résidu est, quant a lui, séché dans une étuve & 60°C pendant plusieurs jours jusqu’a
masse constante.
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Le but de cette étape est d’extraire les cations adsorbés sur des sites d’échange. La matiére
organique et certains oxydes de manganése, ayant une structure en tunnel, possédent des sites
a charge permanente, mais ce sont surtout les minéraux argileux qui en possédent. Ces
derniers se caractérisent par une structure en feuillets constitués de couches octaédriques et
tétraédriques séparées par une zone dite interfoliaire. Des substitutions a 1’intérieur du réseau
créent un déficit de charge positive comblé par des cations qui se placent dans cette zone
interfoliaire pour neutraliser ces sites & charge fixe (Leleyter, 1998).

Les sites a charge variable (c'est-a-dire dépendant du pH du milieu) de la MO et des argiles
participent aussi a 1’échange de cations.

3. Fraction acido-soluble: Le résidu de la fraction précédente est mélangé a 10 ml d’une
solution d’acétate de sodium (IM CH3;COONa ajusté & pH 4,5 avec de [’acide acétique
CH;COOH). La réaction dure pendant 5 heures sous agitation magnétique. La suspension est
ensuite filtrée et le résidu est rincé avec 20 ml d’eau déionisée UHP. Une aliquote du filtrat
est récupérée dans un tube en polyéthylene de 20 ml et conservée en chambre froide 4 4°C. Le
résidu est, quant a lui, séché dans une étuve & 60°C pendant plusieurs jours jusqu’a masse
constante. Cette étape permet d’extraire les métaux associés aux carbonates.

4. Fraction oxydable: Le résidu de la fraction précédente est mélangé a 100 ml de
pyrophosphate de sodium (NasP,O7 0,1 M a pH 10) (extraction de la matiére organique et
surtout des complexes organo-métalliques). La réaction dure 16 heures sous agitation
magnétique. Trois prises de 1 ml sont effectuées, puis centrifugées a 18000 t/min durant 20
minutes afin de permettre la floculation des particules mises en suspension au cours de
I’extraction. Ces prises sont ensuite conservées en chambre froide a 4°C. La suspension
restante est filtrée puis rincée avec 20 ml d’eau déionisée UHP. Le résidu est ensuite séché
dans une étuve a 60°C pendant plusieurs jours jusqu’a masse constante.

5. Fraction réductible: La premiére étape de cette extraction consiste en la réduction des
oxydes de manganése. Pour cela, la phase précédente est mélangée avec 10 ml de 0.1M
chlorure d’hydroxylammonium (NH,OH HCI). La réaction dure 30 mn avec une agitation
magnétique constante.

La seconde étape de la destruction de la fraction réductible correspond & la destruction des
oxydes de fer amorphes. Dans ce procédé, le pouvoir de dissolution sur les oxydes de fer d’un
acide (I’acide oxalique) est combiné avec le pouvoir de solubilisation d’un ligand chélatant
(’oxalate d’ammonium). La phase précédente est alors mélangée avec 10 ml d’oxalate
d’ammonium-acide oxalique 0.2M (NH4),C,04 — 0.2M H,C,04 au pH=3 (souvent appelé
réactif de Tamm). La réaction dure 4 heures, avec une agitation magnétique continue, en
absence de lumieére (car la lumiére est un catalyseur de 1I’oxydation).

La troisiéme étape de la destruction de la fraction réductible correspond a la solubilisation des
oxydes de fer cristallins. Pour améliorer la capacité de dissolution des oxydes de fer un
réducteur puissant (I’acide ascorbique) est ajouté au mélange précédent (acide oxalique et
oxalate d’ammonium).
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La réaction nécessitant un chauffage, elle doit obligatoirement étre réalisée dans des récipients
fermés et étanches pour prévenir les pertes par évaporation.

Le résidu de la fraction précédente est mélangé a 10 ml d’une solution d’oxalate d’ammonium
— acide oxalique — acide ascorbique [0.2M (NH4),C,0,H,0 — 0.2M H,C,04 — 0.1M CeH3Os].
La réaction dure 30 minutes & 85°C de fagon étanche (afin de prévenir les pertes par
évaporation). La suspension est ensuite filtrée et le résidu est rincé avec 10 ml d’eau déionisée
UHP. Le filtrat est récupéré dans un tube en polyéthyléne de 20 ml et conservé en chambre
froide a 4°C.

6. Fraction résiduelle: Elle est égale 4 la teneur totale en cuivre extraite par attaque acide
forte (NORME NF T 31-151) moins la somme des fractions précédentes.

Pour une meilleure compréhension de la spéciation des métaux dans les sédiments étudiés une
caractérisation physico-chimique et une analyse granulométrique des sédiments ont également
été réalisées. Les éléments analysés dans les sédiments sont présentés ci-dessous et la
technique d’analyse est précisée. Toutes ces analyses ont été effectuées 4 I’INRA d’ Arras.

- Granulométrie aprés décarbonatation selon la norme NFX 31-107 adaptée par I’INRA
d’Arras : ’analyse granulométrique est réalisée par sédimentation selon la méthode de la
pipette (argiles < 2um ; 2 um < limons fins <20 pm ; 20 um < limons grossiers < 50 pm ; 50
pm < sables fins <200 pm ; 200 pm < sables grossiers < 2000 um).

- L’humidité a 105°C : c’est une mesure de I’eau résiduelle (3 105°C) restant dans
Péchantillon aprés un séchage modéré (60°C) par différence de poids avant et aprés séchage
a 105°C (NF ISO 11465). La quantité d’eau restant & 105°C est d’autant plus élevée que le
sédiment est riche en MO et/ou argile. La mesure d’humidité est utilisée pour exprimer les
résultats (CaCOj, Corg, ect.) en g/kg de matiére séche (105°C).

- le Calcaire (CaCOs3) total est déterminé par calcimétrie volumétrique, qui est un dosage
volumétrique du CO, dégagé sous I’action d’acide fort (HCI le plus souvent) en excés (NF
ISO 10693)

- Le Carbone organique et I’azote total sont déterminés par combustion séche selon les
normes NF ISO 10694 et NF ISO 13878

- La CEC ou capacité d’échange cationique et les cations échangeables sont déterminés
par une extraction au chlorure de colbaltihexamine (NF X 31-130 pour CEC, Ca, Mg, K ;
Na; Méthode INRA pour Al, Mg et H): au cours de cette extraction le chlorure de
colbaltihexamine se substitue aux cations échangeables du sédiment. Dans I’extrait sont alors
dosés les cations libérés : Ca®*, Mg?*, K*, Na*, AI**, Mn®* sont dosés par ICP et H+ est dosé
par titrimétrie. La CEC peut ensuite étre calculé en faisant la somme des cations Ca**, Mg*”,
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K*,Na", AI**, Mn*" et H'.

- Les Fep ou formes amorphes du fer qui correspondent au fer associé aux complexes
organiques et aux oxydes mal cristallisées sont extraits par le réactif de Tamm (oxalate
d’ammonium + acide oxalique & pH 3) (méthode INRA). La réaction a lieu a ’obscurité et a
20°C, I’extrait est ensuite centrifugé puis le Feg oy oxalate €5t dosé.

- Les Feg ou fer associé aux complexes organiques, oxydes mal cristallisés et oxydes bien
cristallisés sont extraits par la méthode de Mehra-Jackson (méthode INRA). Le réactif est un
mélange de dithionite de sodium (réducteur) et de tricitrate de sodium (complexant), tamponné
par le bicarbonate de sodium vers la neutralité. L’extrait est alors centrifugé puis les Feg oy
dithionite SONt dOsés.

La différence Feq — Fep permet d’obtenir le fer des oxydes bien cristallisés.

II1. 2. Les compartiments biotiques

I11.2.1. Traitement des échantillons

De retour au laboratoire, les échantillons biologiques subissent une série de traitements
avant minéralisation.

II1.2.1.1. le plancton

Concernant le plancton, deux types d’étude sont réalisés. En été, de retour au
laboratoire, quand la biomasse planctonique est importante, le zooplancton est séparé du
phytoplancton par filtration sur des tamis de maille décroissante 1000pm, 500um, 200um,
100pum, 50um et 20um.

C’est une observation au microscope qui permet de déterminer s'il s'agit de zooplancton
de phytoplancton ou d'un mélange des deux. Une détermination des espéces dominantes est
également effectuée.

En général la séparation se fait relativement bien. Pour les lots des mailles 1 mm, 500 pm,
200 pm, il s'agit de zooplancton et pour les mailles 100um et 50pm et 20pum de phytoplancton. Les
concentrations en métaux dans chaque fraction sont contrdlées, et dans le cas d’une faible
différence de niveaux métalliques au sein des especes phytoplanctoniques et zooplanctoniques, les
sous €chantillons correspondant sont regroupés dans un méme tube de 20 ml.

Aprés une phase de séchage en étuve a 40 ° C, les échantillons sont pesés et si le poids
est suffisant, deux a trois réplicats sont constitués pour le dosage des métaux. Le protocole de
minéralisation est le méme que celui utilisé pour le reste des compartiments biologiques.
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En dehors des périodes de bloom planctonique, la biomasse planctonique étant insuffisante
pour traiter séparément le zoo et le phytoplancton, 1’étude des concentrations en cuivre et en
zinc a été réalisée sur le plancton total.

IIlL.1.1.2. Les invertébrés

Les organismes collectés sont extraits de I’eau du site de collecte et subissent une
premiere phase de nettoyage & ’eau déchlorée afin d’éliminer les particules en suspension et
autres détritus. Les organismes sont alors placés dans des bacs munis d’un systéme de bullage
contenant une eau de source dont la composition est fournie par le Tableau II-6 (p.115). Un
bac contient les organismes d’une station d’étude.

Apres 24h de purge (Léglize & Crochard , 1987), les organismes sont prélevés dans les
bacs puis subissent une seconde phase de nettoyage avec de I’eau de source.

Pour chaque station, chaque espéce est séparée et placée dans un sachet zippé en plastique
avant d’étre congelée —18°C.

Aprés décongélation, les organismes sont mesurés, puis pour certains disséqués
(dissection des mollusques pour garder les parties molles et des écrevisses pour séparer le
muscle abdominal et les viscéres thoraciques). Des lots d’individus de méme taille sont
constitués, chaque lot est placé dans un tube & minéraliser (exemple : un lot de gammares
correspond & 10 gammares de taille 15-20 mm). Pour chaque lot, c’est 4 dire chaque classe de
taille, deux a trois réplicats sont réalisés. Le nombre de réplicat et d’organismes peut varier en
fonction de nombre d’organismes qu’il a été possible de collecter sur chaque station. Ces
indications seront fournies dans les tableaux de résultats. Concernant les écrevisses, un
échantillon correspond au muscle ou aux viscéres d’un individu.

II1.1.1.3. Les poissons

Les poissons ne subissent pas le méme traitement que les invertébrés, parce qu’ils sont
soit conservés entiers dans de la glace sur le site de collecte et congelés de retour au
laboratoire, soit parce qu’ils sont disséqués sur le site de prélévement et les organes (foie,
rein, rate et muscle) sont placés dans des tubes en polypropyléne hermétique et conservés
dans de la glace.

Quel que soit le cas de figure, les organes collectés sont séchés a 40°C et broyés, puis
100 a 300 mg de ms sont placés dans des tubes a minéraliser, ce qui constitue un échantillon.
Quand la masse de I’organe prélevé le permet, deux répliquats sont réalisés.

II12.2. Minéralisation

Environ 300 mg de chaque sous échantillon sont minéralisés pendant 24 H & chaud
(60° C) et sous pression dans des tubes en polyéthyléne en utilisant 4.5 ml d’acide nitrique &
36 % (qualité normapure, environ 8 M). Cette attaque acide détruit toute la matiére organique,
sauf dans le cas des mollusques ou une partie des lipides reste collée aux parois des tubes.



Matériels et méthodes 130

Mais cela ne génére aucun biais puisque le cuivre et le zinc ne sont pas des métaux connus
pour étre accumulés dans les lipides, comme c’est le cas pour le plomb.

Apres refroidissement le volume est ajusté 4 19 ml avec de 1’eau nanopure. L’acidité des
minéralisats est alors d’environ 5 %. Des essais a blanc, inclus dans chaque série sont destinés
a évaluer I’apport métallique du matériel et des produits chimiques ainsi que d’éventuelles
contaminations survenues lors des manipulations.

IIL.3. Technique analytique: Spectrophotomeétrie d'absorption atomique

La spectrophotométrie d'absorption et d'émission atomique a été normalisée pour le
dosage des éléments métalliques dans les eaux.

Dans les minéralisats obtenus a partir des tissus des organismes, le cuivre et le zinc sont
dosés par SAA a flamme (Perkin-Elmer 2380) et les résultats d’analyse sont exprimés en
ug/L. La conversion en ug /g ou mg/kg de poids sec est obtenue en multipliant la valeur
observée par le volume des tubes (en ml) et en divisant ce résultat par la masse en poids sec
de tissus digérés (en mg).

Les minéralisats obtenus & partir des sédiments et matiéres décantées, de méme que les
solutions issues des extractions séquentielles sont analysés en SAA en four en subissant au
préalable une phase de dilution.

1I1.3.1. SAA en flamme
L’analyse en flamme passe par deux étapes :

» Daspiration du liquide par l’intermédiaire d’un petit capillaire suivi d’une
nébulisation ou dispersion en fin brouillard du liquide a analyser

» l’atomisation ou dissociation en ions et atomes du composé chimique dissous ou
en suspension.

111.3.2. SAA Four

L’atomisation sans flamme utilise un tube graphite, 1’échantillon déposé sur une
électrode de graphite est volatilisé et atomisé dans un tube de graphite chauffé 4 haute
température par effet joule.

L’atomisation est provoquée par un arc alternatif éclatant entre 1’électrode et le tube.
L’ensemble est placé dans une enceinte sous argon. La volatilisation du liquide est brutale et
par suite, la sensibilité tres élevée. Selon 1’élément a dosé, on optera pour un cycle de montée
en température spécifique. Le cycle de montée en température se décompose en trois parties :

1. Un palier a basse température, destiné a 1’évaporation du solvant,

2. Un palier intermédiaire a température trés variable selon la nature de 1’échantillon,
destiné a détruire les composé non métalliques et évitant ainsi la formation de
fumées pendant la phase d’atomisation.

3. Un palier d’atomisation a haute température pendant lequel s’effectue la lecture.
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La différence essentielle entre les deux techniques flamme ou four réside dans la sensibilité.

Les ajouts dosés consistent & additionner a la matrice une quantité connue de métal
sans faire varier de fagon significative le volume. La différence entre la réponse calculée et la
réponse observée pour I’ajout définit 1’effet matrice. On obtient ainsi un facteur correcteur qui
tient compte de I’interférence de la constitution de la matrice avec I’analyse.

I11.3.3. Contréle de la procédure de dosage

Beaucoup de précautions ont été prises lors de la collecte et la préparation des
échantillons pour éviter tous les risques de contamination extérieure avant I’analyse des
métaux. Tout le matériel en polypropyléne neuf est rincé avec une solution d’acide technique
a 10%. Le matériel recyclé ou en verre a été soigneusement lavé avec de 1’acide technique
pure puis rincé plusieurs fois avec de ’eau nanopure.

Le cuivre et le zinc sont dosés en SAA flamme (Perkin-Elmer — Analyst 100; NF T 90-
119) ou en SAA four (Varian — SpectrAA-300; NF T 90-112)

L’étalonnage du spectrophotométre de flamme est réalisé avec des solutions étalons de
0.5, 1 et 2 mg/l de Cuivre ou de Zinc ou 2, 5 et 10mg/1 en fonction des concentrations des
solutions a doser et d’un blanc acidifié au méme degré que les solutions & doser. Le contrdle
de la droite étalon est effectué tous les 10 tubes, pour éviter les effets de dérive.

La procédure de contrdle de la qualité du dosage inclue les blancs de manipulation et de
solution et le dosage en trois répliquats des échantillons. Pour vérifier les résultats
analytiques, des échantillons standard correspondant & des matrices abiotiques (eau: SPS-
SW1, NIST) et biotiques (hépatopancréas: NRC-Tort 2, certifié par NIST et mousse certifié
par BCR-IRMM) sont analysés en méme temps que nos échantillons. Une différence
inférieure a 10% entre nos valeurs et les valeurs certifiées des échantillons standard nous
permet de valider les valeurs obtenues.

Chapitre IV. Microanalyses X (EDS)

L’étude des éléments minéraux constituants les échantillons de sédiments est réalisée
grice a un spectrophotometre a sélection d’énergie (EDS) couplé a un microscope
€lectronique a transmission de type Philips CM20 (Pihan, 2001) dans les locaux du service de
Microscopie Electronique de Nancy.

La poudre de sédiment est mise en solution dans 1’alcool, puis déposée sur une grille en
nickel recouverte d’un film de carbone. Aprés évaporation de 1’alcool, la poudre fixée sur la
grille est analysée.
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Chapitre V. Analyses des données : Méthodes statistiques

Face au grand nombre de données recueillies et a la diversité des variables considérées,
I’étude des données a été réalisée progressivement en commengant par une présentation
exhaustive des informations avant d’étudier les variations saisonniéres et interstations des
paramétres et de tenter de mettre en relation les variables complémentaires par des
corrélations linéaires ou des méthodes d’analyses multivariées permettant de dégager les
principaux éléments de discussion.

Dans le cadre du travail effectué, ’analyse est principalement basée sur des
comparaisons interstations ou interéchantillons des moyennes réalisées avec des tests t de
Fisher et de Mann-Whitney selon que la distribution des données est considérée comme
paramétrique ou non.

La significativité des variations saisonniéres des paramétres abiotiques ou biotiques a
été étudiée en utilisant une ANOVA 4 un ou deux facteurs.

L’étude des relations linéaires entre les variables a été effectuée grace a I’établissement
de matrices de corrélation utilisant le coefficient de corrélation de Pearson ou de Spearman
significatif & p<0.05. La comparaison entre deux relations linéaires (comparaison des pentes
et des ordonnées a I’origine) a été réalisée par une ANCOVA (p<0.05)

Dans une approche multiparameétres, c’est I’analyse multivariée a composante
principale qui est utilisée (ACP) pour visualiser les liens entre les variables et la répartition

des individus dans le plan factoriel ainsi obtenu.

Tous les tests ont été réalisés avec le logiciel STATISTICA version 6.0 pour Windows.



PARTIE IIT :

RESULTATS - DISCUSSION
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Introduction

La présentation des résultats s’articule autour de 4 chapitres.

Le premier chapitre concerne I’étude de la contamination métallique des compartiments
abiotiques. Il comporte successivement :

v" L’identification des métaux (Cu, Zn, Ni, Pb, Cd), leur quantification a partir
de I’étude 2001.

v L’étude des variations de la contamination en cuivre et en zinc dans ’eau
brute de janvier 2001 a mai 2003.

v' Le transport et la distribution du cuivre et du zinc dans les compartiments
abiotiques de la retenue du Mirgenbach.

v’ Le niveau de contamination en cuivre et en zinc induits dans les sédiments de
la Moselle.

Le chapitre II est consacré principalement a 1’étude de la spéciation du cuivre et du zinc
dans les sédiments afin d’établir les liens entre la contamination en cuivre et en zinc des
compartiments abiotiques de nos sites d’étude et la contamination des compartiments
biotiques qui sera étudiée dans le chapitre III.

Le troisiéme chapitre traite de la biodisponibilité des métaux via 1’étude de la
bioaccumulation des métaux par des organismes autochtones (biosurveillance passive) et
transférés (biosurveillance active). La contamination en cuivre et en zinc des compartiments
biotiques de la retenue du Mirgenbach et de la riviére Moselle ainsi que les variations spatio-
temporelles seront mis en relation avec les niveaux de pollution du milieu, I’espéce, la
stratégie d’accumulation ou régulation des métaux et le rythme d’activité des organismes.

Le guatriéme chapitre est voué a 1’étude de la répartition et des transferts du cuivre
dans la chaine trophique dans I’objectif de mettre en évidence d’éventuels effets toxiques de
ce métal & long terme sur la bioccenose.
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I. Chapitre 1. Etude de la contamination métallique des
compartiments abiotiques

L 1. Identification des métaux rejetés par la centrale de Cattenom et évaluation
des niveaux de contamination de I’eau brute lors du suivi de ’année 2001

Parmi les métaux étudiés en 2001, le cuivre, le zinc, le plomb, le cadmium et le nickel
ont été choisis parce qu’ils sont des €léments constitutifs, en proportions plus ou moins
importantes, de la structure métallique du circuit de refroidissement (cf. partie II, & 1.1.3).

L 1.1. Résultats et discussion

L1.1.1. Comparaison des concentrations métalliques en Cu, Zn, Pb, Ni et Cd dans I’eau
brute entre les différentes stations en Moselle (Mosl amont, Mos2 rejet et Mos3 aval) et
dans le Mirgenbach (Mir M : station centrale) au cours de ’année 2001

Le tableau III-1 présente les concentrations en Ni, Pb, Cd, Zn et Cu en pg/l et en
chlorures en mg/l mesurées dans 1’eau brute au cours de I’année 2001 sur les stations Moselle
(Mos1, Mos2 et Mos3) et Mirgenbach (Mir M). Les chlorures sont retenus comme indicateurs
de la concentration des sels au niveau des aéroréfrigérants. La station Mir M de la retenue du
Mirgenbach a été choisie pour évaluer I'impact aprés dilution du rejet des eaux de purge des
aéroréfrigérants dans le lac.

Tableau III-1 : Comparaison des concentrations moyennes en Ni, Pb, Cd, Zn et Cu dans ’eau brute en pg/l et
CI" en mg/l entre les stations Moselle (Mos1, Mos2, Mos3) et Mirgenbach (Mir M) au cours de I’année 2001.
F.C. : Facteur de Concentration.

Nickel Plomb Cadmium Zinc Cuivre CI mg/l
ng/l pg/l ng/ ng/l ng/l (n=12)

Mos 1 (n=10) 1.2+/-04 3.0+-14 0.12+/-0.03 15.6+/-48 27+/-0.8 258

MirM(n=12) 1.8+/-03 19+/-0.5 0.15+/-0.02 22.8+/-49 36.5+/-12.6 386

Mos 2 (n=10) 1.7+/-03 3.1+/-1.2 0.14+/-0.05 22.1+/-3.7 22.6+/-72 332

Mos 3 (n=10) 1.4+/-0.5 3.0+/-09 0.13+/-0.04 16.0+/-43 3.4+/-1.0 263

F.C.

oo feh o 53 1 1.08 1.02 13 1.02
F.C. -k K L1 ax kK
Virvitosy 150 0.63 1.25 1.46 13.52 1.50
F.C. ns ns ns o T
Moy 144 1.06 1.23 1.42 8.47 1.28
F.C. 0.94 ™ 1.63" 0.93 ™ 0.97 ™ 0.62" 0.86
Mos2/MirM ) ) ’ )

La significativité des différences intergroupes a été testée avec le test t de Fisher, p<0.05. ***: différence
significative avec p<0.01 ; ** . différence significative avec p<0.05 ; ns : différence non significative.
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La figure III-1 (A a E) fournit une représentation graphique (Boites & moustache) des
concentrations en Ni, Pb, Cd, Zn et Cu mesurées dans 1’eau brute au cours de 1’année 2001 au
niveau des stations Moselle (Mos1, Mos2 et Mos3) et Mirgenbach (Mir M).
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Figure III-1 : Comparaison interstation des concentrations moyennes en Ni (A), Cu (B), Pb (C), Cd (D), et Zn
(E) au cours de ’année 2001. Les différences significatives sont symbolisées par des lettres différentes (p<0.05,
Test t de Fisher).



Résultats - Discussions 137

L1.1.1.a Comparaison entre Mos 1 et Mir M

Pour tous les métaux étudiés, la différence de concentration mesurée est significative a
p<0.05 entre Mos1 et Mir M. (Figure I1I-1A i ITI-1E).

Les facteurs de concentration pour le Ni, le Zn et le Cd entre Mos1 et Mir M sont
respectivement de 1.50, 1.46 et 1.25, et sont inférieurs ou égaux au facteur de concentration
habituellement mesuré pour les chlorures (FC=1.5) entre ces deux stations du fait de
I’évaporation de I’eau au niveau des aéroréfrigérants. Il faut remarquer toutefois que la station
Mir M est située dans la zone centrale du lac, & mi-distance entre la zone d’injection des eaux
de purge du CRF et la zone de reprise de I’eau vers la riviére Moselle, c’est a dire aprés
dilution des eaux de purge dans le lac et un temps de séjour moyen d’environ 5 jours. Par
conséquent, une fraction plus ou moins importante des différents métaux a pu étre transférée
de la colonne d’eau vers le compartiment sédimentaire via des mécanismes d’adsorption,
absorption ou de précipitation.

Les concentrations en cuivre en pg/l sont respectivement en station Mos1 et Mir M de
2.7 +/- 0.8 et 36.5 +/- 12.6 g/l avec une différence hautement significative (Test t, p<0.01).
Le facteur d’augmentation de la concentration en cuivre dans ’eau brute entre ces deux
stations est de 13.52.

Dans la retenue du Mirgenbach, le plomb (1.9 +/- 0.5 pg/l) présente une évolution
singuli¢re. En effet, les concentrations dans ’eau brute sont inférieures a celles mesurées en
station Mos1 (3.0 +/- 1.4). Cette diminution est significative au seuil de 5% (Figure II-1C)
et ne s’explique qu'en émettant I’hypothése d’un piégeage du plomb dans les boues des
aéroréfrigérants ou/et dans les sédiments de la retenue, hypothése qui demeure & vérifier.

L1.1.1.b. Comparaison entre Mir M et Mos 2

Une diminution significative (p<0.05) de la concentration en cuivre est mesurée entre
Mir M (36.5 ug Cw/l) et Mos2 (22.6 pg Cu/l). La station Mir M se trouvant au milieu du lac,
c’est a dire & mi-distance entre la zone d’injection et la zone de reprise vers la riviére Moselle,
les concentrations en cuivre dans 1’eau brute peuvent évoluer avant le rejet en Moselle. De
plus, il existe une faible dilution des eaux du Mirgenbach dans le rejet général en Moselle par
mélange avec les eaux provenant des circuits annexes, de la STEP et périodiquement par les
effluents radioactifs (conformément & I’arrété des rejets) (Figure ITI-2).

Concernant le plomb, ’augmentation de la concentration moyenne annuelle dans 1’eau
brute est significative au seuil 5% entre la retenue du Mirgenbach et la station Mos2 rejet. La
concentration en plomb varie de 1.9 +/- 0.5 dans la retenue a 3.1 +/- 1.2 au niveau de Mos2
rejet, ce qui correspond a un FC de 1.63. Ceci ne s’explique qu'en émettant I’hypothése de
’existence d’une autre source de plomb entre la retenue du Mirgenbach et le rejet général en
Moselle, par exemple les rejets de la STEP ou des circuits annexes. Toutefois ces
concentrations en plomb restent faibles et correspondent selon la grille de qualité des eaux de
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surface du SEQ-eau (agence de I’eau, 1998) et pour la fonction potentialité biologique a une
classe de qualité bleue (niveau 1/5).

Mir injection Sm’/s

Mirgenbach : Mir M
Cu : 36.5 png/l

Mir reprise 5m’/s

Injection des eaux des

circuits annexes, STEP

et effluents radioactifs
Cu: 2.7 ug/ \

(provenant au départ de
la Moselle) \

5.4 m’/s
Moselle : Mos2
rejet
Cu: 22.6 ng/l

Figure III-2 : Schéma simplifi¢ de ’origine de la concentration en cuivre au rejet général situé en station Mos2-
rejet.

Concernant le Zn, le Cd et le Ni la différence de concentration entre les stations Mir M
et Mos2 est non significative au seuil 5%. Pour ces trois métaux la concentration a tendance a
diminuer entre Mir M et Mos2 et cette diminution correspond au facteur de dilution mesuré
pour les chlorures, c’est a dire 0.86.

I.1.1.1.c. Comparaison entre Mos 1 et Mos 2

La concentration en cuivre augmente trés significativement (p<0.01) de 2.7 +/- 0.8 pg
Cwl a 22.6 +/- 7.2 ug Cu/l entre la station Mosl et la station Mos2, ce qui correspond a un
facteur multiplicatif de 8.47.

Pour le zinc (figure III-1E), la différence de concentration observée entre les deux
stations est significative au seuil 5% et correspond a un facteur de 1.42. Le cas du zinc est
différent de celui du cuivre car D’activité sidérurgique de la Vallée est la source d’une
contamination historique différente. Les origines possibles du zinc seront envisagées
ultérieurement.
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Pour le plomb (figure ITI-1C), le nickel (Figure III-1A) et le Cadmium (figure III-
1D), les différences de concentrations sont non significatives (p<0.05) entre Mos1 amont et
Mos?2 rejet en Moselle.

L1.1.1.d. Comparaison entre Mos 1 et Mos 3

Pour tous les métaux, il n’existe pas de différence significative au seuil 5 % entre les
concentrations mesurées en station Mos1 amont et celles mesurées en station Mos3 située en
aval éloigné du rejet (Figure III-1A & III-1E). Il apparait donc qu’aucun impact de la
centrale sur les concentrations en Cu, Zn, Pb, Cd et Ni dans I’eau brute de Moselle n’est
mesurable en aval éloigné, c’est & dire aprés dilution du rejet des eaux du Mirgenbach dans
les eaux de la riviére.

L.1.1.2. Premiére évaluation des niveaux de contamination des stations en Moselle (Mosl,
Mos2 et Mos3) et Mirgenbach (Mir M)

Le niveau de contamination des stations d’étude est évalué selon la grille du SEQ-eau
(agence de I’eau, 1998) pour la fonction « potentialité biologique » et pour une dureté de 1’eau
en CaCO; > 200 mg /1 (cf. Partie II).

Concernant le cuivre, le niveau de qualité de 1’eau passe d’une classe verte en amont de
la centrale, & une classe orange dans la retenue du Mirgenbach avec des risques d’effets létaux
sur les especes les plus sensibles et diminution d’abondance puis a une classe jaune au niveau
du rejet général en Moselle avec des risques d’effets chroniques (subléthaux), possible
réduction de I’abondance et prédominance d’espéces tolérantes (Tableau ITI-2).

Il est donc nécessaire d’estimer I’impact réel de ’apport en cuivre par la centrale sur
I’ensemble des milieux récepteurs, la retenue du Mirgenbach et la riviere Moselle. Dans cet
optique, il est important, dans un premier temps, de mieux comprendre 1’évolution des apports
en cuivre dans ces milieux et le devenir des métaux dans les différents compartiments de
I’écosystéme.

Du fait de Dactivité sidérurgique, les concentrations en zinc mesurées en riviere
Moselle, en amont de la centrale, sont déja susceptibles d’exercer des effets chroniques
(subléthaux) pour les espéces les plus sensibles, ou certains stades, notamment les juvéniles.
Bien que le niveau de contamination en zinc, correspondant & une classe verte de qualité,
n’évolue pas de ’amont vers I’aval et afin de prendre en compte la fraction provenant des
circuits de la centrale (Zncrr : 96 pg/l en moyenne), le zinc fera I’objet d’un suivi régulier.

Le plomb, le nickel et le cadmium sont présents 4 des concentrations faibles, avec des
risques d’effets néfastes négligeables sur toutes les espéces et ce, quelle que soit la station
considérée. Ces métaux n’ont, par conséquent, pas fait 1’objet d’un suivi plus approfondi.
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Tableau III-2 : Détermination des classes de qualité de 1’eau brute pour les métaux selon la grille fixée par le
SEQ-eau pour la fonction « potentialité biologique ».

Nickel pg/l | Plomb pg/l Cadmium pg/l Zinc ug/l Cuivre ug/l

Mos 1 (n=10) j

Mir M (n=12) M 54126
Mos 2 (n=10)
Mos 3 (n=10) B0 /-4, i4i4/-1.D) 4‘|

Signification des classes d'aptitude

. Risque négligeable d'effets néfastes sur toutes les espéces.

‘ Risque d'effets chroniques (sublétaux) pour les espéces les plus sensibles, notamment pour les
juvéniles.

Risque d'effet chroniques (sublétaux); possible réduction de I'abondance; prédominances
d'espéces tolérantes.

Risques d'effets 1étaux sur les espéces les plus sensibles; diminution d'abondance.

Tres grands risques d'effets létaux sur plusieurs espéces; diminution de I'abondance et de la
variétés des espeéces.

L1.1.3. Caractérisation du rejet de cuivre par le circuit de refroidissement de la centrale et
mise en évidence du rejet de zinc. (Station C1 et C2)

Les tableaux ITI-3 et ITI-4 présentent les variations des concentrations en cuivre et en
zinc en pg/l dans 1’eau brute de la conduite d’eau d’appoint du circuit de refroidissement (C1)
et en sortie des condenseurs en laiton (C2).

L1.1.3.a. Les concentrations métalliques dans 1’eau d’appoint du circuit de refroidissement (C1)

Les figures ITI-3 et III-4 présentent les variations journaliéres des concentrations en
cuivre et en zinc dans 1’eau brute avant injection dans le circuit des aéroréfrigérants (station
C1) au mois de juin 2001 et décembre 2001. Ces représentations permettent de mettre en
évidence la forte variabilité journaliére des concentrations en cuivre et zinc dans 1’eau brute
de la station C1, qui correspond également & la qualité de I’eau en station Mos1, puisqu’elle
est située sur la canalisation d’eau d’appoint au circuit de refroidissement.
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Tableau III-3 : Concentrations moyennes en cuivre et en zinc mesurées dans ’eau brute de la conduite d’eau
d’appoint du circuit de refroidissement de la centrale (station C1) au cours des mois de juin et décembre 2001.

Cuivre Zinc
juin-01 déc-01 juin-01 déc-01
moyenne 3,2 2,8 18,6 18,0
ecartype 2,5 2,7 5,8 11,4
min 0,4 1,1 7.9 6,9
max 11,0 14,3 33,2 51,6
N 29 30 29 30

Tableau III-4 : Concentrations moyennes en cuivre et en zinc mesurées dans 1’eau brute de la station C2 (sortie
des condenseurs) du circuit de refroidissement de la centrale au cours des mois de juin et décembre 2001.

Cuivre Zinc
juin-01 déc-01 juin-01 déc-01
moyenne 207 181 96 97
ecartype 140 57 77 44
min 83 114 30 55
max 727 389 364 217
N 29 30 29 30
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Figure III-3 : Variation journaliére des concentrations en cuivre mesurées durant un mois en juin et décembre
2001 en station C1 (amont du CRF).
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Figure II1-4 : Variation journaliére des concentrations en zinc mesurées durant un mois en juin et décembre
2001 en station C1 (amont du CRF).

En effet en réalisant un échantillonnage journalier, les concentrations en cuivre et en
zinc dans 1’eau brute au mois de juin 2001, peuvent varier respectivement de 0.40 ug Cuw/l a
lipg Cu/l et de 8 pg Zn/l & 33 ug Zn/l (Tableau III-3 et Figure III-4) selon la date de
prélévement.

L’hétérogénéité des valeurs peut étre attribuée aux variations des rejets urbains,
agricoles et industriels que regoit la riviére en amont du pompage de la centrale. Néanmoins
pour le cuivre, les concentrations restent trés faibles avec des valeurs moyennes de 3.2 ug
Cu/l en juin et 2.8 ug Cu/l en décembre. La différence étant non significative (test t, p<0.05)
(Tableau III-3).

La différence est également non significative (test t, p<0.05) entre les concentrations en
zinc mesurées dans I’eau brute en juin et en décembre 2001, avec respectivement 18.6 +/- 5.8
ng Zn/l et 18 +/- 11 pug Zn/1 (Tableau III-3).

1.1.1.3.b. Les concentrations métalliques en sortie des condenseurs en laiton - station C2

La Figure ITI-5 illustre la variabilité journaliére des concentrations en cuivre et en zinc
dans I’eau brute de la station C2 en juin 2001.

Les gammes des concentrations en cuivre et en zinc sont trés vastes et s’étendent
respectivement de 83 a4 727 pg Cu/l et de 30 a 364 ug Zn/l en juin 2001. Trois pics de
concentrations en cuivre et en zinc peuvent étre observés avec des valeurs respectives de 727,
435, 541 pug Cuw/l et 364, 225, 292 ng Zn/l. Ces pics de métaux mesurés sur une journée
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seulement sont probablement liés 4 des vaccinations acides effectudes par I’industriel pour
lutter contre I’entartrage. En décembre 2001, les gammes des concentrations en cuivre et en
zinc s’étendent respectivement, en dehors d’un pic de métaux a 389ug Cu/l et 217 ug Zn/l,
entre 114 et 242 pg Cu/l et entre 55 et 194 pg Zn/l . Ces résultats pourraient signifier que les
vaccinations acides sont moins fréquentes en décembre, par rapport a juin.
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Figure III-5 : Evolution journali¢re des concentrations moyennes (n=59) en cuivre et en zinc en pg/l dans 1’eau
brute de la station C2 en juin 2001

Toutefois, il n’existe aucune différence significative (test t, p<0.05) entre les
concentrations moyennes en cuivre et en zinc (Tableau ITI-4) de juin et décembre 2001. Par
conséquent, il est possible de calculer une moyenne des concentrations en cuivre et en zinc en
regroupant les mois de juin et décembre 2001. En intégrant les pics de métaux liés aux
vaccinations acides, les moyennes sont respectivement de 194 +/- 106 ug Cu/l et 96 +/- 62 ug
Zn/1 et ces valeurs correspondent  la quantité de métaux qui est injectée dans la retenue via le
débit de purge de 5m>/s.

En excluant les pics de libération de métaux, les valeurs obtenues sont respectivement
pour le Cu et le Zn de 170 +/- 47 pg Cu / 1 et de 83 +/- 35 pg Zn/l. Les concentrations
moyennes correspondent alors a la libération des métaux par corrosion. en condition normale
(hors vaccination). La corrosion des condenseurs apparait de fait étre un processus plus
constant dans le temps puisque les écarts-types sont plus faibles.

Entre la station C1 et la station C2, c’est a dire aprés passage de 1’eau au contact des
condenseurs en laiton du CRF de la centrale, la concentration en cuivre dans 1’eau brute est
multipliée en moyenne par 69, et la concentration en zinc par 5.5 (Tableau III-3 et Tableau
I11-4).
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I.1.1.3.c. Etude de la relation cuivre - zinc dans I’eau brute de la station C2

La Figure III-6 illustre la relation linéaire entre les concentrations en cuivre et en zinc
dans 1’eau brute de la station C2. Il existe entre la concentration en cuivre et la concentration
en zinc dans 1’eau brute de la station C2, une trés forte relation linéaire avec des coefficients
de corrélation r de Pearson significatifs 4 p<0.01, de 0.993 en été et 0.844 en hiver (Tableau
I-5). Cette relation ne peut étre attribuée qu’a une origine commune des métaux.
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Figure III-6 : Relation linéaire entre les concentrations en cuivre et les concentrations en zinc mesurées dans
’eau brute de la station C2 au cours des mois de juin et décembre 2001.

Tableau III-5 : Paramétres de la régression. Ordonnée a I’origine et pentes identiques au seuil 5%.

C2 été C2 hiver
Pente 0.543 0.646
Ordonnée a I’origine  -16.628 -19.248
r 0.993 0.844
r? 0.986 0.713

La comparaison interstation de la relation entre les variables cuivre et zinc est réalisée
par une ANCOVA. L’hypothése Ho se référant au parallélisme des lignes de régression entre
les deux saisons, été et hiver, est acceptée au seuil 5%. L hypothése HO concernant les
ordonnées a l’origine est également acceptée au seuil 5%, il y a égalité¢ des ordonnées a
’origine.

La relation entre les variables cuivre et zinc n’est donc pas modifiée par la saison. La
libération de cuivre et de zinc par corrosion se fait toujours selon les mémes proportions.
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Sachant que le laiton des condenseurs est constitué de 70% de cuivre et 30% de zine, il
doit étre possible de mettre en évidence une relation présentant les mémes coefficients entre
les rejets de cuivre et de zinc. Le Tableau III-6 synthétise les résultats du calcul des
proportions respectives en cuivre et en zinc dans 1’eau brute de la station C2. Les résultats
obtenus correspondent exactement aux proportions du laiton, ¢’est 4 dire 70% de cuivre et
30% de zinc dans I’eau brute en sortie du condenseur (station C2)

Tableau III-6 : Tableau synthétisant les résultats du calcul des proportions relatives du cuivre et du zinc dans
’eau brute de la station C2.

juin-01 déc-01
C1 Cc2 C1 C2
moyenne 70 30 70 30
ecartype 8 3 3 3
min 63 23 63 23
max 77 37 77 37
N 29 29 30 30

Compte tenu de la forte corrélation existant entre les concentrations en cuivre et en zinc
dans I’eau brute de la station C2 et des proportions en Cu, et en Zn mesurées dans ’eau brute,
nous pouvons confirmer qu’il y a bien une libération de zinc concomitante a celle du cuivre
dans les condenseurs en laiton. Le maintien des proportions 70-30 pour le cuivre et le zinc
dans I’eau brute de la station C2, montre que le zinc apporté par la riviere Moselle n’est pas
présent en quantité suffisamment importante pour modifier la relation.

Ces résultats confirment sans équivoque que la contamination en cuivre et en zinc de la
retenue du Mirgenbach et de la riviere Moselle au rejet a pour origine la corrosion des
échangeurs en laiton.

L1.1.3.d. Estimation des gammes de concentration en cuivre et en zinc attendues au niveau de la
station Mir inj

Il est possible de réaliser une estimation, a partir des concentrations en cuivre et en zinc
mesurées dans le circuit de refroidissement (station C2), des gammes de concentration en
cuivre et en zinc attendues au niveau de la station Mir inj. Ceci est réalisable en tenant compte
du fait que les 4 tranches de la centrale ne sont pas en fonctionnement toute 1’année. Il existe
4 cas de figure qui sont les suivants, une tranche en fonctionnement, deux tranches en
fonctionnement, trois tranches en fonctionnement et quatre tranches en fonctionnement ; en
sachant que lorsque une tranche ne fonctionne pas, 1’alimentation en eau de refroidissement
est maintenue (sans passer au contact des échangeurs) et que le débit d’injection des eaux de
purge est constant (5m>/s pour 4 tranches).
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Dans I’hypothése ou, lorsqu’une tranche ne fonctionne pas (arrét maintenance), 1’eau
de refroidissement ne se charge pas en cuivre et en zinc, la concentration en cuivre et en zinc
dans I’eau brute d’une tranche en fonctionnement peut étre estimée a partir des concentrations
moyennes sur un mois mesurées en juin 2001 dans le CRF (station C2) de la centrale et pour
une tour en arrét, ce sont les moyennes de concentrations mesurées en station C1 sur la méme
période qui sont utilisées.

Les gammes de concentration en cuivre et en zinc attendues en station Mir inj pour les 4
cas de figure de fonctionnement seraient celles présentées dans les Tableaux ITI-7 et ITI-8.

Tableau III-7 : Estimation des concentrations en cuivre attendues dans I’eau brute au niveau de la station Mir
inj selon le nombre de tranches nucléaires en fonctionnement.

Casn®l Casn®2 Casn°3 Casn®4

Tranche 1: [Cu] en pg/l 3,24 3,24 3,24 207
Tranche 2 : [Cu] en pg/l 3,24 3,24 207 207
Tranche 3: [Cu] en pg/l 3,24 207 207 207
Tranche 4: [Cu] en pg/l 207 207 207 207

Concentration en cuivre attendue

dans les eaux de purge (en pg/l) 54 105 156 207

Tableau III-8 : Estimation des concentrations en zinc attendues dans I’eau brute au niveau de la station Mir inj
selon le nombre de tranches nucléaires en fonctionnement.

Casn°l Casn®°2 Casn°3 Casn°4

Tranche 1 : [Zn] en pg/l 19,7,52 19,7,52 19,7,52 96

Tranche 2: [Zn] en pg/l 19,7,52 19,7, 52 96 96
Tranche 3: [Zn] en pg/l 19, 7, 52 96 96 96
Tranche 4: [Zn] en pg/l 96 96 96 96

Concentration en zinc attendue
dans les eaux de purge :

C1 (19 pg/l) 38 58 77 96
Mos1 minimale (7 pg/l) 29 52 74 96
Mos1 maximale (52 pg/l) 63 74 85 96

Concemant le zinc, le niveau de contamination étant déja élevé au niveau de la station
amont Moselle, une estimation des concentrations en zinc attendues au niveau de la station
Mir inj est également réalisée & partir des concentrations en zinc minimale et maximale
mesurées au niveau de la station Mos1 (Tableau III-7). Ces calculs permettent de mettre en
évidence I’influence de la contamination en zinc de la riviére Moselle sur la variabilité des
concentrations en zinc mesurées dans 1’eau brute de la station Mir inj et ce principalement
lorsque des tranches ne fonctionnent pas (Tableau III-8). En effet I’apport en zinc de la
riviere Moselle modifie I'impact de la dilution de I’eau de refroidissement des tranches en
fonctionnement dans 1’eau du CRF des tranches en arrét.
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La dilution des concentrations en zinc sera de fait moins importante que celle des
concentrations en cuivre dans le cas d’arrét de tranche.

11.2. Conclusion partielle

Le suivi métallique effectué en riviere Moselle (Mos1, Mos2 et Mos3) et dans la retenue
du Mirgenbach (Mir M) a permis d’identifier les métaux dont les concentrations sont
modifiées en aval du CRF de la centrale de Cattenom.

La premiére constatation est qu’aucun impact de la centrale de Cattenom sur les
concentrations métalliques mesurées dans 1’eau brute n’est observable en Moselle aval
¢loigné (Mos3), c’est & dire apreés dilution du rejet des eaux de la retenue du Mirgenbach dans
la riviére.

Concernant les métaux Ni, Pb et Cd, les concentrations mesurées dans 1’eau brute sont
faibles (SEQ: classe de qualité bleue, 1/5) sur toutes les stations d’étude et aucune
augmentation n’est observée en dehors du facteur de concentration 1i¢ 4 I’évaporation de I’eau
au niveau des aéroréfrigérants (F.C. : 1.5 4 1.6).

Les seuls métaux qui montrent une augmentation significative (test t, p<0.05) de leur
concentration dans la retenue du Mirgenbach et dans la riviere Moselle au rejet (Mos2) par
rapport a la station amont Mos]1, sont le cuivre et le zinc.

Les concentrations en cuivre atteignent en référence au SEQ-eau des valeurs critiques
dans la retenue du Mirgenbach (classe orange, 4/5) et a la station Mos2 (classe jaune, 3/5),
avec des risques de dommages sur la bioccenose. Les teneurs en cuivre dans 1’eau sont
multipliées par rapport a la station Mos1, par 13.5 dans la retenue du Mirgenbach (Mir M) et
par 8.5 au rejet en Moselle (Mos2).

Le facteur d’augmentation de la concentration en zinc, bien que significatif (test t,
p<0.05), n’est pas aussi important que celui du cuivre ; d’ailleurs la classe de qualité de I’eau
pour le zinc, classe 2-verte (SEQ : 2/5), reste la méme dans tout le circuit de I’eau de
refroidissement. De plus, les rapports des concentrations en zinc entre Mir M / Mos1 (1.46) et
Mos2/Mos1 (1.42) sont trés proches des facteurs de concentration des chlorures,
respectivement 1.50 et 1.28 entre les mémes couples de stations.

Néanmoins, si un apport en cuivre par la centrale de Cattenom, et plus précisément par
le CRF, est observé, celui-ci tient son origine de la corrosion des condenseurs en laiton.
L’¢tude des concentrations en cuivre et en zinc en sortie des échangeurs en laiton, dans le
CRF, a permis de mettre en évidence d’une part une relation linéaire trés forte entre les deux
variables et d’autre part ’apport de cuivre et de zinc dans des proportions relatives de 70 et
30%, correspondant 4 celles du laiton (70Cu/30Zn).

Les concentrations en cuivre et en zinc dans I’eau brute sont respectivement multiplies
par 67 et 5.5 dans le CRF, entre C1 et C2. La corrosion des échangeurs en laiton est &
Iorigine de la libération des métaux, mais il a été montré que le rythme d’activité de la
centrale, et plus exactement le nombre de tranches nucléaires en fonctionnement, est un
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paramétre déterminant de la quantité de cuivre et de zinc qui est injectée dans la retenue du
Mirgenbach.

Les concentrations, dans 1’eau brute, en cuivre principalement et 2 un moindre degré en
zinc sont modifiées et tendent & diminuer entre la station C2 (196 +/- 106 pug Cu/l et 96 +/- 62
ng Zn/l) et la station Mir M (36.5 +/- 12.6 pg Cu/l et 22.8 +/- 4.9 ug Zn/1 ), puis Mos2 ( 22.6
+/- 7.2 ug Cu/l et 22.1 +/- 3.7 ug Zn/l). Cette diminution est d’une part liée a la dilution du
débit de purge (5Sm3/s) des aéroréfrigérants (C2) dans la retenue du Mirgenbach, et a la
dilution des eaux de la retenue du Mirgenbach avec les eaux des circuits annexes dans le rejet
genéral en Moselle, bien que cette dilution soit faible compte tenu des faibles débits des rejets
des circuits annexes.

En dehors de la dilution, une fraction des métaux a pu étre transférée de la colonne
d’eau vers d’autres compartiments biotiques (organismes) et abiotiques (sédiments) entre Mir
M et Mos 2, et certainement entre la zone d’injection des eaux de purges des aéroréfrigérants
dans le lac (Mir inj) et Mir M. Ceci peut étre la conséquence des modifications de la
spéciation des métaux Cu, Zn, qui peuvent conduire 3 un transfert des métaux vers les
sédiments sous I’influence de facteurs abiotiques (pH, présence de ligands...) ou de facteurs
biotiques (adsorption, absorption ...) ou tout simplement par décantation de la phase
particulaire de la colonne d’eau (particules minérales et organiques).

En définitive, ’ensemble de ces processus a conduit 4 une diminution de 81% de la
concentration en cuivre dans 1’eau brute et de 76 % de la concentration en zinc au niveau de la
station Mir M, par rapport & la station C2. Pour comprendre 1’évolution des concentrations
métalliques dans le systtme et tenter d’évaluer I'impact du rejet, il est nécessaire
d’appréhender les mécanismes qui régissent la distribution et le transfert des métaux dans
1’écosystéme du Mirgenbach.

Les principaux résultats peuvent étre listés ainsi :

- Une pollution, en cuivre et en zinc, détectée dans le lac et au rejet en Moselle.

- IIn’y a pas d’impact du rejet en Moselle en aval éloigné de la centrale.

- Le cuivre et le zinc sont libérés dans des proportions relatives de 70% et 30% (qui sont
celle du laiton) par corrosion des échangeurs en laiton.

- La concentration en cuivre est multipliée par 67 4 la station C2, et par 13.5 2 la station Mir
M. Le rejet de cuivre dans la retenue n’est influencé que par I’activité de la centrale. Le
cuivre est susceptible de générer des effets létaux sur les espéces les plus sensibles en
station Mir M et des risques d’effets chroniques 2 la station Mos2.

- La concentration en zinc est multipliée par 5.5 a la station C2, et par 1.46 4 la station Mir
M. Le risque d’effet sur la bioceenose reste inchangé par rapport & I’amont. Le rejet de
zinc dans le lac dépend de ’activité de la centrale et du niveau de contamination de la
Moselle amont.

- Il existe une relation linéaire trés forte dans 1’évolution des concentrations en cuivre et en
zinc a la station C2.
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1.2. Etude des variations de la contamination en cuivre et en zinc dans ’eau
brute, de janvier 2001 a mai 2003

I1.2.1. Résultats et discussion

Ce paragraphe concerne le suivi des concentrations en cuivre et en zinc dans 1’objectif
de mettre en évidence les fluctuations saisonniéres puis spatiales des niveaux de
contamination dans I’eau brute. Une comparaison de 1’évolution des concentrations des deux
métaux a pour but d’établir une éventuelle relation entre les deux variables, preuve d’une
répartition similaire dans I’écosystéme. Pour finir, les résultats du suivi réalisé en 2001 seront

compares a ceux de 2002 pour contrdler Iexistence ou non de la constance du rejet métallique
et mettre en évidence une éventuelle augmentation a long terme de celui-ci.

L2.1.1. Variation spatio-temporelle des concentrations en cuivre et en zinc dans I’eau
brute. Suivi métallique de janvier 2001 a mai 2003

1.2.1.1.a. Variation saisonniére des concentrations en cuivre et en zinc

Les Figures III-7 et III-8 présentent une comparaison interstation de I’évolution des

profils de concentrations en cuivre et en zinc (ug/l) dans ’eau brute au cours du temps, de
janvier 2001 a mai 2003.
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Figure III-7: Comparaison interstations des profils d’évolution mensuelle des concentrations en cuivre

exprimées en pg/l dans P'eau brute de janvier 2001 a4 mai 2003. Les stations sont classées dans la légende de
I’amont vers I’aval du circuit de ’eau de refroidissement.
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Figure I1I-8 : Comparaison interstations des profils d’évolution mensuelle des concentrations en zinc exprimées

en pg/l dans I’eau brute de janvier 2001 a mai 2003. Les stations sont classées dans la légende de I’amont vers
I’aval du circuit de I’eau de refroidissement.

a. Les concentrations en cuivre dans ’eau brute

Concernant le cuivre, deux constatations peuvent étre faites. D’une part, les
concentrations dans I’eau brute mesurées aux stations Mosl et Mos3 sont trés faibles par
rapport a celles mesurées aux stations Mirgenbach et Mos2 et sont toutes inférieures a 10pg/1,
ce qui confirme les résultats obtenus dans le sous chapitre I.1. D’autre part, les concentrations
en cuivre des stations Mirgenbach varient dans une gamme de concentration trés large, entre
13 et 128 pg Cu/l en fonction de la station et du mois d’échantillonnage.

Les concentrations les plus basses en 2001 et en 2002 au niveau de la station d’injection

et des station Mir 1, Mir M et Mir rep, sont observées en été (juillet, aolit et septembre)
(Figure I11-7).

Les concentrations en cuivre les plus élevées pour les stations Mirgenbach sont toujours
observées a partir du mois de février, quelle que soit I’année considérée et elles le restent
jusqu’en mai 2001, juin 2002 et avril 2003 (Figure III-7). Les maxima de concentration en
cuivre de janvier 2001 & mai 2003, sont mesurés a la station Mir inj en mars 01, mai et juin
2002 avec respectivement 124, 128 et 125 ug Cw/l. Toutes les valeurs de concentrations en
cuivre supérieures 4 100pg/l au niveau de la station injection sont mesurées en mars 2001,

d’avril a juin 2002, en décembre 2002 et mars 2003 ; ce qui correspond a la période hiver,
printemps.

Aux mois de mai 2001, février 2002 et mars 2003, les pics de concentration en cuivre
sont concomitants sur toutes les stations Mirgenbach et sur la station Mos2. Le temps de
séjour moyen étant d’environ 10 jours entre la station Mir inj et la station Mos2, il est possible
d’estimer que ces pics perdurent depuis au moins 10 jours et ne sont pas épisodiques. Pour ces
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mémes mois, les pics de concentration en cuivre sont faiblement atténués entre la station
d’injection et la station Mos2, contrairement aux pics de concentration observée au niveau de
la station Mir inj en février 2001, mai et juin 2002 et décembre 2003.

b. Les concentrations en zinc dans ’eau brute

Concernant le zinc, aucun gradient amont/aval n’est visible sur la figure ITI-8, seule la
station Mir inj présente des concentrations en zinc trés supérieures a celles des autres stations.
Les concentrations en zinc les plus basses en 2001 et en 2002 au niveau des stations
Mirgenbach sont observées en été. Les concentrations en zinc les plus élevées 2 la station Mir
inj sont mesurées en mars 2001, en mai et juin 2002 et en décembre 2002, avec
respectivement 70 pug Zn/l, 70 et 75 pg Zn/l et 107 ug Zn/l, ce qui correspond, comme pour le
cuivre, a la période hiver-printemps.

Les concentrations en zinc pour les autres stations sont trop proches pour réaliser un
constat & partir de cette représentation graphique et, dés la station Mosl, les variations de
concentration sont importantes, ce qui a pour conséquence une superposition des courbes.

En effet, les gammes de variations de concentration en zinc pour la station Mos 1, Mir
M, Mir rep et Mos 2 sont respectivement de 8 & 52 pg Zn/l, 15 4 46 pg Zn/l, 11 4 46 ug Zn/l
et 7252 ng Zn/l (Tableau II1-9)

Tableau III-9: Concentrations métalliques mesurées sur toutes les stations "Mirgenbach" et "Moselle"
(moyenne, écart-type, minimum, maximum) entre janvier 2001 et mai 2003 (N=28). Les stations sont classées de
I’amont vers I’aval du CRF de la centrale de Cattenom.

N Moyenne Ecart-type Minimum Maximum
Mosl 26 3,8 1,4 1,5 6,4
- Mir inj 27 71 28 32 128
§ Mir 1 27 47 16 24 84
® MirM 27 44 14 20 73
2 Mirrep 26 41 13 21 74
© Mos2 D7 Bi 15 1 73
Mos3 27 4,0 2,0 1,3 9,8
Mosl 26 21 11 8 52
_ Mir inj 27 46 21 21 107
E, Mir 1 27 29 12 12 75
g Mir M 27 28 8 15 46
-E Mir rep 26 25 9 11 46
Mos2 27 27 10 7 52

Mos3 27 17 6 7 29
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La Figure III-9, montre I’évolution en dents de scie des concentrations en zinc en
riviere Moselle et ce, dés ’amont (station Mos1). L’origine de la contamination en zinc dans
la riviere Moselle, en plus de la contamination de fond conséquente au passé sidérurgique de
la région, peut €tre multiple (pollution urbaine, agricole et industrielle).
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Figure I11-9 : Comparaison des profils d’évolution mensuelle des concentrations en zinc (ng/l) dans 1’eau brute

aux stations Mosl, Mos2 et Mos3, de janvier 2001 & mai 2003. Les stations sont classées dans la légende de
I’amont vers I’aval du circuit de 1’eau de refroidissement.

Les profils d’évolution des concentrations en zinc des stations Mos2 et Mos3 semblent
plus concordants.

La gamme de concentration en zinc dans 1’eau brute (de 7 a4 52 pg de Zn /1) est la méme
pour les stations Mosl (amont) et Mos2 (rejet général), malgré le passage de 1’eau par le
circuit de refroidissement de la centrale, le rejet de zinc par le CRF et le passage de 1’eau dans
la retenue du Mirgenbach. On peut émettre ’hypothése qu’une fraction du zinc prélevé avec
I’eau de la Moselle (Mos1) est soustraite du circuit de refroidissement (Tambours filtrant des
OARs — Décantation dans les différents ouvrages) et remplacée par du zinc provenant de la
corrosion des tubes des échangeurs.

La station Mos3 est la station qui présente les plus faibles concentrations en zinc, avec
une valeur moyenne de 17 +/- 6 ug Zn/1.

1.2.1.1.b. Evolution spatiale des concentrations en cuivre et en zinc

Les Figures III-10 et ITI-11 présentent 1’évolution stationnelle des concentrations
moyennes (n=28) en cuivre et en zinc de janvier 2001 a mai 2003. Les stations Mirgenbach
sont positionnées selon une distance croissante par rapport a la station Mir inj.



Résultats - Discussions 153

120
100+ —C—
80 r
=
)
-5 60
c
)
3
40
20
a a
0 — ] ==
s £ 3 % F 13
= § = § £ 2 =2 " Moyenne
= tErreur-Type
T +Ecart-Type
station

Figure III-10 : Comparaison interstations des concentrations moyennes en cuivre (n=28) exprimées en pg/l. La
significativité des différences (test t, p<0.05) est illustrée par des lettres arabes différentes.
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Figure III-11 : Comparaison interstations des concentrations moyennes en zinc (n=28) exprimées en pg/l. La
significativité des différences (test t, p<0.05) est illustrée par des lettres arabes différentes.
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Deux remarques peuvent étre faites concernant 1’évolution des concentrations en cuivre
dans I’eau brute : d’une part, il existe une diminution a mesure que la distance par rapport a la
station Mir inj s’accroit et d’autre part, la restauration de la qualité d’eau pour le cuivre, avec
un retour au niveau de ’amont Mosl, ne s’opére qu’entre les stations Mos2 et Mos3.

Concernant les teneurs en zinc dans ’eau brute (ug/l), la restauration du systéme,
jusqu’a un niveau de contamination équivalent a celui de la station amont Mosl, s’opére a
partir de la station Mir rep, c’est a dire rapidement par rapport au cuivre. Cette différence est
liée au fait que la pollution en zinc de la riviére Moselle est déja élevée (cf. Chapitre I).

La station Mos2 présente une concentration moyenne (n=28) en cuivre inférieure a celle
de la station Mir rep (test t de Fisher, p<0.05), mais une concentration moyenne (n=28) en
zinc équivalente (test t de Fisher, p<0.05). Normalement la qualité d’eau observée au niveau
de la station Mir rep devrait étre la méme que celle mesurée au niveau de la station Mos 2,
puisqu’il s’agit de la méme eau ; la seule différence étant I’apport, au niveau du rejet général,
d’eau des circuits annexes provenant & 1’origine de la riviere Moselle (cf. Chapitre I). Si
I’eau de la station Mir rep est diluée avec de 1’eau provenant des circuits annexes alimentés
par de I’eau de Moselle (contamination en zinc et non en cuivre), ceci explique la diminution
de la concentration en cuivre et la stabilité de la concentration en zinc entre Mir rep et Mos?2.

Pour le cuivre, comme pour le zinc, un gradient de dilution est visible de la station Mir
inj & la station Mir rep bien que, entre Mir 1, Mir M et Mir rep, les différences de
concentration en métaux ne soient pas significatives. Cependant, I’apport de zinc par la
centrale étant moins important que celui du cuivre, I’atténuation du rejet de zinc par dilution
est plus rapide.

11 est possible de quantifier les métaux éliminés de la colonne d’eau entre Mir inj et Mir
rep en effectuant le rapport des concentrations moyennes entre ces deux stations.

Pour le cuivre le facteur de diminution de la concentration dans I’eau brute est de 1.73
entre Mir inj et Mir rep, ce qui correspond a la perte dans la colonne d’eau de 30ug de Cu/l en
moyenne. Pour le zinc, le facteur est de 1.84, ce qui correspond & la perte de 21 pg de Zn/l.

Ces métaux Cu et Zn ne sont pas éliminés du systeme mais ils se sont répartis entre des

compartiments abiotiques (sédiments), via des processus de décantation et de précipitation, et
des compartiments biotiques via des processus de bioaccumulation.

1.2.1.1.c. Relation entre I’évolution des concentrations en cuivre et en zinc

Lors de I’étude de la provenance du cuivre et du zinc par corrosion des tubes des
condenseurs en laiton (cf : sous chapitre I-3), une corrélation hautement significative entre les
deux métaux (r=0.993 en juin et r=0.844 en décembre), preuve d’une origine commune, a pu
étre mise en évidence.
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Une corrélation significative (coefficient de corrélation r de Pearson) est également
mise en évidence au niveau des stations "Mirgenbach" (Figure ITI-12) et des stations Mos2 et
Mos3 (Figure III-13). Le Tableau III-10 présente les valeurs des coefficients de corrélation
pour chaque station.

Tableau I1I-10 : Récapitulatif des valeurs des coefficients de corrélation r de Pearson entre les concentrations en
cuivre et en zinc (n=28) pour chaque station (ns : non significatif 4 p>0.05 ; *** significatif a p<0.01).

' r de Pearson
Mosl 0.034 0.185™
Mir inj 0.841 0.917 ™
Mir 1 0.680 0.825 ™
Mir M 0.559 0.748
Mir rep 0.398 0.631™"
Mos2 0.523 0.723
Mos3 0.250 0.500 ***
y=0,512x + 6,722
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Figure III-12 : Comparaison de la relation linéaire (coefficient de corrélation r de Pearson) entre les
concentrations en cuivre et en zinc dans 1’eau brute (ug/l) aux stations Mirgenbach (Mir 1, Mir inj, Mir M et Mir
rep).
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Figure III-13 : Comparaison de la relation linéaire (coefficient de corrélation r de Pearson) des concentrations
en cuivre et en zinc dans I’eau brute (pg/l) aux stations Moselle (Mos1, Mos2 et Mos3).

L’obtention d’une corrélation significative entre les concentrations en cuivre et en zinc
dans I’eau brute des stations Mirgenbach signifie que ces deux métaux varient de fagon
concomitante dans le lac. La corrélation entre les deux métaux est significative pour toutes les
stations Mirgenbach, mais la valeur du coefficient r diminue & mesure que la distance
s’accroit par rapport a la station injection (Figure III-12). Toutefois au niveau de la station
Mos2, la valeur du coefficient de corrélation augmente (Tableau 1II-10).

La comparaison interstations de la relation lin€aire entre les variables cuivre et zinc est
réalisée par une ANCOVA. L’hypoth¢se Ho se référant au parallélisme des lignes de
régression entre les stations Mir inj, Mir 1, Mir M et Mir rep, est acceptée au seuil 5%.
L’ hypothése HO concernant les ordonnées a I’origine est également acceptée au seuil 5%, il y
a égalité des ordonnées a l’origine. La relation entre les variables cuivre et zinc n’est pas
modifiée par le paramétre station dans la retenue du Mirgenbach.

Au niveau de la riviere Moselle, la corrélation entre les concentrations en cuivre et en
zinc dans I’eau brute n’apparait qu’a partir de la station Mos2.

La Figure III-13, représente la relation linéaire existant entre les concentrations en
cuivre et en zinc au niveau des stations Mos2 et Mos3. La relation entre les deux métaux est
visiblement différente entre les stations Mos2 et Mos3 et une ANCOVA a permis de mettre
en évidence une différence significative & p<0.05 entre les pentes des deux droites de
régression.
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L.2.1.1.d. Variation interannuelle des concentrations en cuivre et en zinc

Il a été démontré que la source principale du cuivre et partielle du zinc dans la retenue
du Mirgenbach résidait dans la corrosion des condenseurs en laiton du circuit tertiaire de
refroidissement.

La corrosion des échangeurs en laiton n’est pas forcément un processus stable et il est
possible que la libération des métaux soit croissante dans le temps.

Toutefois, il est important de remarquer qu’une augmentation de la quantité de métaux
injectés dans le lac peut également étre le fait d’un accroissement de la productivité de la
centrale nucléaire entre 2001 et 2002, puisque les deux paramétres, corrosion et activité de la
centrale, contr6lent la quantité de métaux injectés dans le lac.

Pour mettre en évidence une évolution temporelle des concentrations métalliques due a
un apport supplémentaire de la centrale, il est nécessaire de travailler sur un pas de temps
suffisamment long. Le suivi métallique mensuel des concentrations en cuivre et en zinc dans
’eau brute ayant été réalisé de janvier 2001 a mai 2003, nous disposons de deux années
entiéres de mesure (2001 et 2002), avec la possibilité de comparer les concentrations
annuelles de cuivre et zinc.

Les Figures I11-14 et ITI-15 présentent les concentrations moyennes (n=12) en cuivre et
en zinc pour chaque station en 2001 et en 2002,
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Figure I1I-14 : Comparaison des concentrations moyennes annuelles (n=14) en cuivre (ug/l) entre I’année 2001
et 2002 pour chaque station (positionnées de I’amont vers 1’aval le long du circuit de ’eau de refroidissement).
Les lettres arabes illustrent la différence significative ou non entre 1’année 2001 et I’année 2002 pour une méme
station.
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Figure III-15 : Comparaison des concentrations moyennes annuelles (n=14) en zinc (ug/l) entre ’année 2001 et
2002 pour chaque station (positionnées de I’'amont vers ’aval le long du circuit de I’eau de refroidissement). Les
lettres arabes illustrent la différence significative ou non entre I’année 2001 et I’année 2002 pour une méme
station.

La comparaison des moyennes annuelles en cuivre et en zinc est réalisée grice a un test
t de Fisher et la significativité des différences (p<0.05) pour une méme station entre 1’année
2001 et I’année 2002 est illustrée par des lettres arabes différentes.

La premicre constatation est que les concentrations en cuivre et les concentrations en
zinc évoluent de la méme maniére de la station Mos1 a la station Mos3 en 2001 et en 2002.

La différence de concentration en cuivre est significative & p<0.05 entre 2001 et 2002
pour les stations Mir inj, Mir 1 (non représenté), Mir M et Mos2. Pour la station Mir rep, bien
que la moyenne tende a étre supérieure en 2002, la différence est non significative.

L’observation de 1’évolution des concentrations en zinc entre 2001 et 2002, permet de
faire le méme constat que pour le cuivre, c’est a dire que la différence est significative entre
les deux années pour les stations Mir inj, Mir 1 (non représentée), Mir M et Mos 2.

Par conséquent nous pouvons conclure que la quantité de métaux rejetée par la centrale
de Cattenom s’est accrue entre 2001 et 2002.

Cette augmentation peut €tre quantifiée en calculant le rapport des concentrations
moyennes en cuivre et en zinc pour 2001 et 2002. Pour la station Mir inj le facteur
d’augmentation des teneurs en cuivre et en zinc est respectivement de 1.27 et 1.56. La
différence observée est liée a la forte variabilité des concentrations métalliques au niveau de
cette station reflétant la variabilité des concentrations mesurées dans le CRF (station C2).
Pour les stations Mir 1, Mir M et Mos2, le facteur d’augmentation des concentrations est
équivalent pour le cuivre et le zinc avec respectivement pour chaque station et dans 1’ordre
Cu,Zn:1.38,1.38; 1.25,1.20; 1.48 et 1.38.
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La Figure III-16 montre également que 1’augmentation des concentrations en cuivre et
en zinc a lieu en conservant la méme relation linéaire entre les variables cuivre et zinc. La

différence entre les pentes des deux droites de régression est non significative au seuil 5%
(ANCOVA).
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Figure III-16 : Comparaison de la relation linéaire (coefficient de corrélation r de Pearson) entre les
concentrations en cuivre et en zinc dans 1’eau brute (ug/l) de la station Mir inj en 2001 et 2002.

1.2.2. Conclusion partielle

Les résultats obtenus pour les stations Mosl et Mos3 confirment les tendances
observées dans le paragraphe précédent, & savoir un niveau de contamination en cuivre de
I’eau brute qui n’excéde jamais 10pg Cw/l et une pollution en zinc importante en Moselle dés
I’amont.

Dans la retenue du Mirgenbach, I’ajout de stations supplémentaires, Mir 1, Mir inj et
Mir rep a permis de mettre en évidence 1’hétérogénéité spatiale de la répartition du cuivre
dans le lac selon un gradient de concentration décroissant de la station d’injection vers la
station de reprise dans le lac.

Les concentrations les plus élevées sont observées au niveau de la station Mir inj
(station située a I’aplomb de I’ouvrage d’injection des eaux de purge dans le lac) et peuvent
atteindre des valeurs de 128ug Cw/l. Les maxima des concentrations en cuivre correspondent
systématiquement aux périodes hivernale et printaniére et les minima a la période estivale.
Comme nous I’avons remarqué au chapitre 1.1, le rythme d’activité de la centrale et le
processus de corrosion des condenseurs sont les paramétres déterminant la concentration en
cuivre au niveau de la station d’injection. La libération de cuivre par corrosion n’étant pas
différente en juin et en décembre 2001, c’est principalement le rythme d’activité de la centrale
(nombre de tranches en fonctionnement) qui modifie la quantité de cuivre injectée dans le lac
au cours de ’année.

La diminution des concentrations en cuivre et en zinc dans la colonne d’eau entre la
station Mir inj et la station Mir rep peut étre quantifiée et se traduit par une perte en moyenne
de 30ug/l de cuivre et de 21 pg/l de zinc. Cette fraction métallique n’est pas éliminée du
systéme lac, mais elle a ét€ transférée soit vers un autre compartiment abiotique tel que les
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sédiments, soit vers les compartiments biotiques. Remarquons cependant que malgré des
concentrations en zinc dans 1’eau inférieures a celles du cuivre a la station Mir inj, la
proportion de zinc qui disparait de la colonne d’eau est équivalente a celle du cuivre. Ces
résultats ont orienté les recherches vers une étude de la répartition des métaux dans les
différents compartiments biotiques et abiotiques du lac. De plus, compte tenu de I’impact des
paramétres du milieu sur la répartition des métaux (cf. Bibliographie), il est trés probable que
la variation saisonniére des caractéristiques physico-chimiques du milieu (salinité,
conductivité, turbidité...) et biologiques (plancton plus ou moins abondant) influencent le
transfert des métaux entre les différents compartiments du systéme.

La zone de restauration de la qualité d’eau apres le rejet des eaux de purge de la centrale
dans le lac puis en Moselle est située, entre les stations Mos2 et Mos3 dans le cas du cuivre et
entre les stations Mir M et Mir rep dans le cas du zinc. Par conséquent, 4 la différence du
cuivre, 'impact du rejet de zinc sur la riviére Moselle est négligeable.

Une relation linéaire hautement significative a pu étre mise en évidence entre les
variables cuivre et zinc dans la retenue du Mirgenbach et cette relation n’est pas modifiée
dans I’espace (pentes et ordonnées & l’origine non différentes), ce qui signifie que les
proportions relatives de cuivre et de zinc dans le lac restent inchangées au cours du temps et
de I’espace. Cependant le coefficient de corrélation entre les deux variables diminue dans le
méme sens que le gradient de contamination dans le lac. Ces observations sous-entendent, par
conséquent, que les voies de transfert des deux métaux dans le lac sont proches. Au niveau de
la station Mos2, la relation linéaire, bien que toujours significative, est encore plus atténuée.

Entre 2001 et 2002, une augmentation significative (d’un facteur 1.2 & 1.5 selon la
station) du niveau de contamination en cuivre et en zinc dans I’eau brute est mesurée dans le
lac et cela, dans des proportions similaires pour les deux métaux. L’augmentation de la
quantité de cuivre et de zinc rejetée dans le lac peut avoir deux origines, d’une part
I’accroissement de la productivité de la centrale entre 2001 et 2002, d’autres part une
intensification avec le temps de la libération de métaux par corrosion.

Les apports significatifs de ce sous-chapitre sont :

- Lamise en évidence d’un gradient de contamination décroissant dans le lac, de 1’injection
vers la reprise avec une perte de 30pug/l de Cu et de 21 pg/l de zinc entre les deux stations.

- L’existence de variation saisonniére du niveau de contamination dans le lac (maximum en
hiver et au printemps ; minimum en été).

- La restauration d’un niveau de cuivre et de zinc dans 1’eau équivalent & ’amont se situant
entre Mos2 et Mos3 pour le cuivre et entre Mir M et Mir rep pour le zinc.

- L’existence d’une corrélation [Cu]*[Zn] dans I’eau brute (observée en station C2) restant
significative dans le lac et jusqu’en station Mos2.
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L1.2.1.2. Evolution de la répartition du cuivre et du zinc entre les phases soluble
et particulaire au niveau des différentes stations

Le sous-chapitre précédent a principalement permis de mettre en évidence, par rapport a
la riviére Moselle amont, la forte contamination en cuivre et & un moindre degré en zinc de
1’eau brute de la retenue du Mirgenbach.

Les informations fournies ne concernaient que des concentrations métalliques totales
dans I’eau. Il convient alors d’étudier la répartition du cuivre et du zinc entre les phases
solubles et particulaires sachant que cette répartition influence la biodisponibilité pour les
organismes et le transfert des métaux vers les sédiments. Les fractions métalliques
particulaires sont par exemple habituellement considérées comme non assimilables pour les
bactéries et le phytoplancton (Muller, 1996).

L’étude de la répartition des métaux dans 1’eau brute au niveau du circuit tertiaire de
refroidissement n’a pu étre réalisée. Toutefois, considérant que le temps de séjour de I’eau
dans le circuit de refroidissement de la centrale est d’environ 10h, avec une forte agitation,
I’hypothese émise est qu’il est possible de considérer qu’aprés 10h I’état d’équilibre est atteint
et que par conséquent la répartition des métaux entre les deux phases est la méme lors de
I’injection dans la retenue du Mirgenbach.

Ultérieurement, la spéciation du cuivre et du zinc peut étre modifiée dans la retenue
sous I'influence de facteurs abiotiques et de facteurs biotiques via des processus d’adsorption
et d’absorption (bactéries, plancton, autres organismes).

Il est un fait établi, que les métaux introduits dans un écosystéme interagissent avec le
milieu et cela en fonction de ses caractéristiques physico-chimiques (pH, MES, conductivité,
ions présents...), et que par conséquent la répartition des métaux peut étre modifiée.

Les facteurs contrdlant la distribution des métaux sont complexes. Outre la nature du
rejet, un ensemble de processus chimiques et physiques régulent I’adsorption sur des
particules telles que les argiles, les oxydes et les matiéres organiques. Le taux de métal dans
une eau naturelle est contrlé par la sélectivité des liaisons établies par le métal avec d’autres
composés et par la dynamique des particules elles-mémes. L’ensemble détermine d’une part
la répartition du cuivre entre la phase soluble et particulaire, puis la spéciation du cuivre et du
zinc dans les sédiments.

Pour estimer I’impact des métaux sur les organismes, c’est de la concentration en
métaux biodisponibles, donc de la spéciation du métal dans le milieu, que dépend la toxicité
envers les organismes.
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13.1. Résultats

Les résultats permettent d’aborder deux aspects, d’une part la répartition des métaux
entre la phase soluble et particulaire (en pourcentage) et d’autre part 1’estimation de la
fraction métallique en pg/l présente dans la phase soluble.

Les Figures III-17 et III-18 présentent la comparaison interstations de la répartition
dans I’eau du cuivre et du zinc entre la phase soluble (<0.45um) et la phase particulaire
(>0.45um). Les valeurs correspondent & la moyenne des résultats obtenus lors de 8
campagnes en rivicre Moselle et 9 dans la retenue du Mirgenbach (1 prélévement tous les
trois mois) effectuées entre janvier 2001 et mai 2003.
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Figure III-17 : Comparaison interstations de la répartition du cuivre entre la phase soluble (<0.45um) et la
phase particulaire (>0.45um) dans la colonne d’eau. a, b : significativité de la différence interstations dans la
répartition des phases soluble et particulaire (p<0.05). * : significativité de la différence entre phase soluble et
particulaire pour une station donnée (p<0.05).
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Dans la Moselle, la répartition du cuivre a la station Mos1 est dans la phase soluble et
particulaire respectivement de 54% et 46% ; ce qui correspond également a ce qui est mesuré
a la station Mos 3 (57% de cuivre dissous, 43% de cuivre particulaire). La station Mos?2 est la
seule station pour laquelle la fraction de cuivre particulaire (53%) est supérieure 2 la fraction
de cuivre soluble (47%). Toutefois la différence observée entre fraction soluble et particulaire
n’est significative que pour les stations Mos3 et Mir M.

Dans la retenue du Mirgenbach, la fraction de cuivre dissous augmente
significativement (test t de Fisher, p<0.05) jusqu’a 67%. La répartition du cuivre est
significativement (test t de Fisher, p<0.05) différente dans la retenue du Mirgenbach par
rapport aux stations Mos1, Mos2 et Mos3.
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La répartition du zinc est différente de celle qui est observée pour le cuivre, puisque la
fraction particulaire est significativement dominante par rapport a la phase soluble pour toutes
les stations. Cette fraction particulaire du zinc est d’ailleurs significativement supérieure a
celle du cuivre pour toutes les stations.

Les fractions particulaires et solubles du zinc au niveau de la station Mos1 représentent
respectivement 63 % et 37%. Ce qui est équivalent 4 ce qui est mesuré pour la station Mos3
(63% de zinc particulaire et 37% de zinc dissous) et pour la station Mos2 (69% de zinc
particulaire et 31% de zinc dissous). Il n’y a pas de différence significative (test t de Fisher,
p<0.05) dans la répartition du zinc entre ces trois stations.
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Figure I1I-18 : Comparaison intetstations de la répartition du zinc entre la phase soluble (<0.45um) et la phase
particulaire (>0.45um) dans la colonne d’eau. a, b : significativité de la différence interstation dans la répartition
des phases soluble et particulaire (p<0.05). * : significativité de la différence entre phase soluble et particulaire
pour une station donnée (p<0.05).

Dans la retenue du Mirgenbach le zinc se répartit a raison de 44% dans la phase soluble
et 56% dans la phase particulaire, ce qui correspond & un transfert de zinc de la phase
particulaire vers la phase dissoute en comparaison avec les stations Mosl, Mos2 et Mos3.
Toutefois en raison des écart-types importants sur les moyennes calculées aux stations Mosl
(+/- 11.6) et Mos3 (+/- 11.5), la répartition du zinc n’est significativement différente qu’entre
Mir M et Mos2.

Les résultats mettent en évidence une répartition préférentielle du cuivre dans la phase
dissoute. Ceci est particulicrement net dans la retenue du Mirgenbach (Mir M) et en station
Mos3, avec une proportion de cuivre dans la phase dissoute significativement supérieure a
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celle de la phase particulaire. Dans la retenue du Mirgenbach la proportion de cuivre dans la
phase dissoute augmente significativement par rapport aux autres stations.

La répartition préférentielle du zinc dans la phase particulaire est significative (p<0.05)
pour toutes les stations. La fraction de zinc dans la phase dissoute tend 4 augmenter dans la
retenue du Mirgenbach mais cette augmentation n’est pas suffisante pour étre significative.
Par contre I’augmentation de la fraction de zinc incluse dans la phase particulaire est
significativement plus élevée en station Mos2 par rapport 3 Mir M.

L’étude de la répartition des métaux entre les phases soluble et particulaire permet
également d’estimer en termes de concentration les fractions de cuivre et de zinc présentes
dans la phase soluble.

Concernant le cuivre, la concentration mesurée dans la phase soluble (Figure ITI-19)
correspond respectivement pour les stations Mosl, Mir M, Mos2 et Mos3 4 2.2 +/- 1.4 ug
Cu/l, 29 +/- 8 ug Cw/l, 14 +/- 5 pg Cu/l et 2.2 +/- 0.9 pg Cw/l. Alors que dans le cas du zinc
ces concentrations sont respectivement pour les stations Mos1, Mir M, Mos2 et Mos3 de 8 +/-
3 ugZn/l, 12 +/- 3 ug Zn/l, 9 +/- 4 ug Zn/l et 7 +/- 3ug Zn/l (Figure I11-20).

En conséquence, seules les stations Mir M et Mos2 présentent des concentrations en
cuivre soluble supérieure a 10pg/1 et seule la station Mir M présente une concentration en zinc
soluble supérieure a 10pg/l.
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Figure III-19 : Comparaison interstations des concentrations en cuivre exprimées en pg/l mesurées dans les
échantillons d’eau brute (Cu total) et d’eau filtrée (Cu soluble, <0.45um).
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Figure I11-20 : Comparaison interstations des concentrations en Zn exprimées en ug/l mesurées dans les
échantillons d’eau brute (Zn total) et d’eau filtrée (Zn soluble, <0.45um).

1.3.2. Discussion et conclusion partielle

Bien que la technique standard de séparation des phases soluble et particulaire par
filtration sur une membrane de 0.40um ou 0.45um soit encore fréquemment utilisée (Owens
et al., 1997; Shafer et al., 1999; Pempkowiak et al., 2000; Szarek-Gwiazda & Mazurkiewick-
Boron, 2002; Achterberg et al., 2002), les résultats obtenus sont toujours considérés comme
étant insatisfaisants ; d’une part parce que cette technique ne permet pas de séparer les formes
colloidales des métaux, d’autre part parce qu’au sein des formes dites « dissoutes », la
distinction entre formes organiques et inorganiques des métaux ne peut étre faite. En tout état
de cause, la biodisponibilité des métaux est difficilement estimable. Dans la phase dissoute, le
cuivre et le zinc ne sont pas forcément sous une forme ionique, ils peuvent étre liés 4 des
maticres organiques ou inorganiques.

La préférence du cuivre pour la phase dissoute a déja été mise en évidence dans d’autres
systtmes tels que le lac de Constance (Sigg er al., 1982) ou le lac eutrophe de Greifen (Sigg
et al., 1995). Les résultats des études de Van den Berg et al. (1987), Verweij ef al. (1989),
Cao er al. (1995), Xue er al. (1995) indiquent que cette préférence est principalement causée
par une forte affinité du cuivre pour les ligands organiques présents naturellement dans I’eau
et plus particuliérement pour la formation de complexes organiques solubles dans ’eau. De
tels complexes ont une forte constante de stabilité et restent longtemps en solution ((Szarek-
Gwiazda & Mazurkiewick-Boron, 2002). De nombreux auteurs ont montré qu’une majorité
du cuivre présent dans les eaux naturelles était complexée avec de la matiére organique a
raison de 80-96% Donat et al., 1994), 96-99% (Donat, 1995), 95-99,99% (Muller, 1996a),
99-99,99% (Kozelka & Bruland, 1998 ; Achterberg er al., 2002), 76-96% (Muller, 1998),
77% (Szarek-Gwiazda & Mazurkiewick-Boron, 2002)
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D’aprés Van den Berg ef al. (1987) et Szarek-Gwiazda & Mazurkiewick-Boron (2002),
I’interaction avec les ligands organiques dissous détermine le devenir géochimique du cuivre.
Ces ligands naturels pourraient étre des ligands spécifiques émis par les organismes ou des
produits de dégradation de matériaux biologiques (Sigg et al., 1995) tels que les acides
humiques et fulviques.

Les résultats obtenus par Lu & Allen (2001, 2002) impliquent que les sites de liaison de
la MO jouent le réle le plus important dans la répartition du cuivre et ce, non seulement dans
la phase aqueuse mais également dans la phase particulaire.

Les ligands organiques exerceraient également un contréle dominant de la spéciation du
zinc (44 a 97%) en phase dissoute (Wells et al., 1998). Shafer et al. (1999) ont mis en
évidence une corrélation positive entre le carbone organique dissous et la fraction de zinc
dissous, ce qui indique que le COD peut se lier au métal et le garder en solution.

Cependant, les ligands du cuivre et du zinc seraient différents. Muller ef al. (2001) ont
isolé¢ 2 types de ligands pour le cuivre qui apparaissent surtout dans la phase soluble. Les
ligands forts seraient produits in situ en réponse a une concentration en cuivre, alors que les
ligands plus faibles apparaissent comme étant dérivés d’une source terrestre et/ou des
sédiments réduits eux-mémes. Pour le zinc, une seule classe de ligands est isolée, et ils sont
répartis plus uniformément entre les phases dissoutes et particulaires. Les plus forts ligands
ont montré une forte corrélation avec les particules en suspension. L’hypothése émise par les
auteurs est que ces ligands seraient produits in sifu par les bactéries dégradant la matiére
organique particulaire, d’ou une plus forte proportion du zinc dans la fraction particulaire.

Dans la phase dissoute (<0.45um) est incluse la fraction des métaux associée aux
colloides organiques et inorganiques (Cf. analyse bibliographique; Chapitre 1.4.1). La
fraction colloidale est un mélange complexe de matériel macromoléculaire en solution et de
microparticules. Il est de plus en plus évident, d’aprés les approches théoriques et les études
en laboratoire et in situ, que les colloides jouent un réle clef en tant que médiateurs du
transfert des éléments traces entre la phase dissoute et la phase macroparticulaire, laquelle est
influencée par le dép6t des particules vers les sédiments et donc joue un rle important dans le
transport vertical des éléments associés (Muller, 1996).

Les résultats obtenus mettent en évidence le réle primordial de la phase particulaire
dans le transport vertical des métaux Cu et surtout Zn. La fraction de cuivre associée aux
particules dans la colonne d’eau varie de 43 & 53% en fonction des stations d’étude en
Moselle et elle est de 33% dans la retenue du Mirgenbach. Concernant le zinc, la fraction
particulaire varie de 63 & 69 % en riviere Moselle et elle est de 56% dans la retenue du
Mirgenbach. Cette fraction métallique particulaire est susceptible de rejoindre le
compartiment sédimentaire par décantation.

Windom et al. (1991) rapportent que, en moyenne, 40 et 80% respectivement de Cu et
Zn sont liés & des solides en suspension dans les rivieres de la cdte Est des Etats-Unis (US
East Coast river). Ce qui est équivalent & ce qui est mesuré par Shafer et al. (1999) dans des
riviéres sur 15 sites calcaires (Etats-Unis) dont le pH varie de 7.3 4 8.4 et la conductivité de
300 & 710 pS/cm. Ces résultats sont du méme ordre de grandeur que ce qui est mesuré sur les
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stations Moselle pour le cuivre mais bien supérieurs 4 la fraction de zinc particulaire observée
en Moselle et dans la retenue du Mirgenbach. Toutefois, les résultats fournis par Shafer et al.
(1999) correspondent a une seule campagne de prélévement par site qui s’étend de fin aofit a
octobre, ce qui correspond en général a des périodes de pluviosité plus importante (période de
crues ou de hautes eaux en riviére). Or les fractions particulaires de zinc varient en riviére
Moselle respectivement pour Mos1, Mos2 et Mos3 de 44 4 80%, de 58 4 83% et de 50 a 80%
et dans la retenue du Mirgenbach de 46 & 70% ; soit des maxima qui correspondent bien aux
valeurs observées par Shafer ez al. (1999).

Les fractions de cuivre particulaire varient pour les stations Moselle respectivement
pour Mos1, Mos2 et Mos3 de 30 & 69%, de 40 & 66% et de 30 a 62% et dans la retenue du
Mirgenbach de 19 4 40%, soit une diminution significative de la fraction particulaire dans la
retenue par rapport aux stations Moselle. Cette diminution peut étre liée en partie a la
décantation d’une partie des matiéres en suspension dans le lac. En effet, le lac représente une
zone d’interruption du transport des métaux traces par rapport au systéme fluvial en raison
d’un temps de séjour plus long (10 a 15 jours). D’autre part, une partie des métaux
particulaires décante dans les bassins chaud et froid des aéroréfrigérants. Cette diminution de
la fraction particulaire est également observée pour le zinc.

Toutefois, au niveau de la station Mos2, cette diminution de la fraction particulaire n’est
plus visible. Nous avons vu dans le chapitre 1.1, que la concentration en cuivre total diminue
entre I’entrée des eaux de purge dans le lac et la reprise de 1’eau vers la riviére Moselle. Par
conséquent il existe bien une perte de métaux dans la colonne d’eau.

L’hypothése est que la fraction particulaire des métaux diminue principalement par
décantation des particules en suspension au niveau de la station Mir M (station située au
centre du lac) et secondairement, une part de la fraction dissoute pourrait rejoindre le
compartiment sédimentaire sous I’influence de phénomeéne d’adsorption, d’absorption et
précipitation, mécanismes qui seraient plus lents que la sédimentation des particules. Une fois
arrivée au niveau de la station Mos2, une diminution équivalente de la fraction dissoute et
particulaire serait réalisée, d’oti un retour & une partition du cuivre et du zinc équivalente a
celle observée en riviere Moselle amont et aval avec une diminution de la charge totale en
métaux dans l'eau brute. Ces hypothéses pourront étre vérifiées lors de 1’étude de la
circulation du cuivre dans la retenue du Mirgenbach et de la spéciation du cuivre et du zinc
dans le compartiment sédimentaire.

L’estimation de la toxicité du cuivre réalisée dans le chapitre 1.1 en référence au SEQ-
eau peut étre améliorée a ce stade de 1’étude en utilisant, non pas la concentration en métal
total dans I’ecau brute, mais la concentration en métal soluble. Sachant que la fraction
métallique de la phase soluble ne correspond pas forcément a la fraction de cuivre
biodisponible, puisque, dans la phase soluble (<0.45um) une partie du cuivre est liée a des
ligands organiques et inorganiques.

En tenant compte de la phase soluble du cuivre, I’aptitude en référence a la grille du
SEQ-eau et pour la fonction « potentialités biologiques » reléve de la classe 1/5 (bleue) pour
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les stations Mos1 et Mos3, 2/5 (verte) pour la station Mos2 et 3/5 (jaune) pour la station Mir
M, ce qui correspond par rapport aux résultats fournis au chapitre I.1 4 une amélioration d’une
classe de qualité pour chaque station. Par conséquent, les risques d’effets néfastes sont
négligeables pour toutes les especes aux stations Mosl et Mos3, mais il existe des risques
d’effets chroniques pour les especes les plus sensibles et notamment pour les juvéniles a la
station Mos2 et il existe des risques d’effet chronique avec possibilité de diminution de
I’abondance et prédominances des espéces tolérantes a la station Mir M.

Dans le cas du zinc, toutes les stations relévent de la classe 1/5 (bleue), ce qui signifie
que les risques d’effet néfaste sont négligeables pour toutes les espéces.

Les apports principaux de ce sous chapitre concernent :

- La répartition préférentielle du cuivre dans la phase soluble et du zinc dans la phase
particulaire

- Une modification, par rapport a ’amont, de la répartition du cuivre dans la retenue du
Mirgenbach en faveur de la phase soluble alors que celle du zinc ne I’est pas.

- L’absence d’évolution dans la répartition des métaux entre phase dissoute et particulaire
en riviére Moselle (Mos1 et Mos3).

- L’estimation de la toxicité a partir des concentrations en cuivre et en zinc soluble dans
I’eau avec des effets négligeables du zinc sur les organismes et des risques d’effets
chroniques dans le cas du cuivre.

1.4. Transport et distribution du cuivre et du zinc dans les compartiments
abiotiques de la retenue du Mirgenbach

Les modalités d’action d’un contaminant métallique sur un écosystéme sont multiples
et dépendantes des caractéristiques physico-chimiques du milieu récepteur. D’une part, les
paramétres physico-chimiques ou facteurs abiotiques tels que le pH, la charge en matiére en
suspension, la conductivité et la salinité entre autres ainsi que les facteurs biotiques du milieu,
vont influencer la répartition des métaux dans les différents compartiments abiotiques du
systtme. D’autre part, la toxicité dépend de la biodisponibilit¢ des métaux pour les
organismes, sachant que le premier compartiment de transfert des métaux vers les organismes
est toujours un compartiment abiotique (eau, matiéres en suspension, sédiments). Par
conséquent, il est crucial avant de tenter d’estimer I’'impact des métaux sur la bioceenose, de
comprendre la distribution, la circulation et les transferts des métaux dans les compartiments
abiotiques du milieu récepteur.
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14.1. Répartition et circulation du cuivre dans les compartiments abiotiques de la retenue du
Mirgenbach

Cette partie a fait ’objet d’une publication soumise i la revue « Environmental
pollution » (juin 2003) (en cours de révision en Nov 2003)

I1.4.1.1. Abstract

In a freshwater dammed reservoir, the distribution of copper released by a nuclear power plant
has been studied in the abiotic compartments (water, decanted matter, sediments) to
understand the main factors controlling this distribution. Copper was analyzed by
spectrophotometer furnace and flame. The copper burden in the water and in sediments was
distributed in the lake in accordance with a concentration gradient between the point of input
of overheated water and the point at which cooling water flowed out to the Moselle River.
Copper inputs in Mirgenbach lake are distributed throughout the entire site, but with different
levels depending on the compartment and the spatial localization.

The most contaminated compartments were decanted matter (DM) (Mir M: 973 mg Cu/kg
d..w) and bottom sediments (Mir M: 925 mg Cuwkg d.w.). The level of pollution of inert
compartments (water, DM, sediments) was estimated and it has increased by a factor of 1.5 to
2 between 1993 and 2003. Total copper inputs in the lake were estimated at 30,590 kg
Cu/year, of which 29,993 kg Cu/year was released by the tertiary cooling system of the power
plant. This amount of copper, which decants in the lake, was evaluated as being 11,256
kg/year ten years ago (Mersh et al., 1993), or 1.6 times less than in 2003.. However, the
amount of copper released in the Moselle was estimated by Mersch e al. (1993) as being
equal to 5,400 kg/year, or the same value as in 2003. Thus, even if copper concentrations have
increased in the inputs of the power plant, the copper-binding capacity of the middle has
compensated the difference, thence the limit of copper-binding capacity of the middle was not
reach. The difference between the amount of copper trapped in lake sediments and the amount
of decanted copper has permitted to assess the copper distributed in the biotic compartment of
the lake as being 7,315 kg Cu/year. The quantity of copper, which decants in the lake, was
estimated to 70% of the total copper inputs. However, in filtered water, 68% of dissolved
copper (<0.45um) was measured, thus the decrease must occur in passage from the dissolved
phase towards the decanted matter.

In Mirgenbach lake, which is a system with very high pH, hardness, conductivity and salinity,
the presence of suspended matter, mainly organic, is the key factor influencing the transport
of copper towards the sediments. In March and April when the level of the Moselle is rising,
high fluxes of copper were concomitant with a high amount of suspended matter from the
Moselle and high copper concentrations in the water, but with lower copper concentrations in
DM in March. In August, the high flux of copper towards sediments corresponds to a high
plankton biomass, though copper concentrations in the water are low. Thus the plankton
biomass seems to have a higher copper-binding capacity than the suspended particulate matter
(SPM) coming from the Moselle. The high amount of suspended particulate matter increases
the copper flux, but it is the nature of these particles that influences the copper concentration
in the decanted matter. Controlling factors (suspended particulate matter and biotic factors)
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will successively or simultaneously play a role in determining the amount of copper in water
and sediments at different seasonal periods.

1.4.1.2. Introduction

Metals enter the aquatic environment from a variety of sources, although most metals are
naturally present in the biogeochemical cycle (Garrett, 2000). Copper is released in water as a
result of natural weathering and discharges from industrial and sewage treatment plants. Cu is
used as catalyst in many industrial processes, leading to large anthropogenic Cu inputs in the
aquatic environment. Cu is also an efficient biocide, and can be used in antifouling paint for
boats or in the cooling water systems of certain industries (Jenner ef al., 1998). In natural
water, trace metals are found in a free ionic form, complexed by organic or inorganic ligands
and associated with suspended particulate matter (SPM) (Achterberg et al., 2002). Because
copper is a transition metal (Cu®) or a class B metal depending on the degree of oxidation
(Nieboer & Richardson, 1980); copper (II) binds preferentially via oxygen to inorganic
ligands such as H,O, OH", COs>, SO4* and to organic ligands via phenolic and carboxylic
groups (Cotton & Wilkinson, 1989). Often in natural samples, almost all of the copper is
complexed with organic compounds (Neubeker & Allen, 1983; Nor, 1987; Allen & Hansen,
199, see also Bell et al., 2002). So, a large fraction (until >90%) of Cu in freshwater (Windom
et al., 1991; Xue & Sigg, 1993) and seawater (Mofett, 1995) is complexed by organic ligands
in the dissolved or in the particulate phase.

Thence, sediments are finally the metal sink in freshwater and marine environments (Louma,
1989; An & Kampbell, 2002). Total concentrations of most metals in sediments are higher
than aqueous concentrations by several orders of magnitude (Louma, 1989). Processes
controlling the partitioning between solid and aqueous phases have been reviewed by
O’Connor (1988), Mc Bride (1989) and Evans (1989) and include, adsorption and desorption
processes, as well as precipitation of copper compounds (Temminghoff ef al., 1994; Stumm &
Morgan (1996). Copper adsorption processes can be affected by several factors such as
concentration of adsorbents, pH of the solution (Stumm & Morgan, 1996; Gundersen &
Steinnes, 2003), copper concentration, major solutes present in the system (Na*, CI', Ca’*...)
and surface properties of the adsorbent (Rose & Bianchi-Mosquera, 1993). Organic matter
binding sites play a key role in controlling copper partitioning in both the aqueous and solid
phases (Gerringa et al., 1996; Muller, 1996; Lu & Hallen, 2001; Achterberg et al., 2002).
Particles in natural water are characterized by great diversity in composition; generally they
are comprised of minerals, clays, organic particles including organisms, biological fragments,
humus and inorganic particles coated with organic matter (Stumm & Morgan, 1996). The
ability of phytoplankton including Cyanobacteria (Kretschmer et al., 2002) and algae (Tien,
2002) to bind copper is well known.

Binding onto particles can determine the bioavailability and thus the toxicity of copper for
living organisms. In aquatic environments, the concentration of copper and its bioavailability
depend on factors such as water hardness (Jayarad & al., 1992), salinity (Pagenkopf et
al.,1973), ionic strength and pH (Sharma & Millero, 1988), redox potential, complexing



Résultats - Discussions 171

ligands (Gardner & Ravenscroft, 1991), suspended particulate matter (Stiff,1971) and carbon
(Giesy et al., 1986), and the interactions between sediments and water (EHC 200, 1998). In
fact, reactivity, thus distribution, will depend on both the chemical and physical environment
in which Cu is introduced (Helland & Bakke, 2002). The physicochemical characteristics of
Mirgenbach lake are determined by the way in which it is exploited (Table 1): on the one
hand, permanent mixing of the water (with the air cooling the half-closed circuit, with
pumping and discharge by a nuclear power plant); in addition, evaporation of water in the
éooling towers, leading to a phenomenon of concentration in water containing salts already
found in high concentrations in the Moselle (discharge of CaCl2 by saltworks - NaCl et
COs3Na; upstream). Thirdly, the overheating of water on contact with the condensers means
that the temperature in Mirgenbach lake never drops below 9°C, and that ice never forms in
winter.

Copper, the major pollutant in Mirgenbach lake, is the result of synergy among three factors:
(1) a very small metal contribution from the Moselle (which drains most of the Lorraine iron
and steel basin); (2) more importantly, an additional release of metals due to corrosion in the
cooling system (brass exchangers Cu, Zn: 70/30) of the Cattenom power plant (Mersch et al.,
1993). This phenomenon is amplified by the high salt load in Moselle water and by acid
injection. (3) Evaporation (average CF = 1.6) in the cooling system.

The objectives of the present study are: (1) to examine the copper distribution in the abiotic
compartments of the lake; (2) to study the main factors controlling this distribution of copper;
(3) to evaluate copper enrichment in sediments using the appropriate level of reference; (4) to
assess the amount of copper available for potential bicaccumulation by organisms.

1.4.1.2. Materials and methods

1.4.1.2.a. Studyv area

Mirgenbach reservoir is a freshwater dammed reservoir (80 ha; 7.3 x 10® m?) located near the
Cattenom nuclear power plant (four 1300-MW reactors) in northeastern France. It is used first
as a backup cooling reservoir for the blowdown from the tertiary cooling system of the power
plant and secondly as a thermal buffer (Figure III-21). The lake is devoid of radioactive
contamination (Mersch et al., 1992). Water (8 m3/s) is directly pumped from the Moselle
River at an EDF pumping station and is then conveyed to an recovery and redistribution
system where it is cleaned on a rotary filter.

Once cleaned, water enters the power plant cooling system, which is a half-closed circuit with
flow of 50 m%/s for each cooling tower, where it is used as makeup. The water drawn from the
bottom of the cool lake crosses the brass exchangers in the tertiary cooling system before
being directed toward the cooling tower, where it evaporates at a rate of 3m3/s. Water is
cooled in the outside cold air by pulverization on horizontal plastic slats during the transfer of
warm water from a first tank (called warm tank: WT, Figure III-21) to a second tank (called
cold tank: CT, Figure III-21). Some of this cooled water is then returned to Mirgenbach lake
(5m%/s), at a velocity corresponding to the input flow (8m?*/s) minus evaporation (3m%/s).
After an average of 10 to 20 days, depending on the plant output (two or four reactors in
operation), the water is conveyed from the lake back into the Moselle.
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Thus, the water in Mirgenbach lake comes from the Moselle river so that all modifications in
water quality in the Moselle are subsequently observed in the lake about fifteen days later.
The Moselle is the source of several pollutants in the lake (conductivity, suspended matter
(organic matter and clays) and nutrients: N, P, and silica).

1.4.1.2.b. Sampling points and sites

The sampling sites are shown in Figure I11-21.

Site “Mos 17 is located in the upstream Moselle above the point where water is pumped by
the nuclear power plant. To collect water in the tertiary cooling system, two bypasses have
been installed inside Cattenom power plant corresponding to two sampling points. The first,
before entry of water into the tertiary cooling system (point C1) and the second, inside the
tertiary cooling system (point C2).

Site “Mir inj” is located on the surface above the outlet of the cooling water from the power
plant (depth 10 m). Site “Mir M” is located in the middle of the lake (depth 15 m). Site “Mir
rep” is located above the outlet to the Moselle river (depth 10 m). Site “Mir 1~ is located in
the northeastern comner of the lake, at the same distance from “Mir inj” as “Mir M” (depth
5m). Sites “Mir L 1” to “Mir L18”are littoral sites on the lake.

Mirgenbach Lake

3 E
A - ; =Mir 1=
for 4 aircoolers E=mirL1a19 =

Secondary cooling
circuit:

- = Tertiary cooling
——r s T circuit:
4 x 50m°/s

Figure I1I-21 : A localisation map of sampling stations and points in the cooling water circuit of the powerplant
of Cattenom (France). (a): Normal functioning — (b): Safety functioning.
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1.4.1.2.c. Sampling and sample preparation

During each sampling period at the middle-lake site (Mir M), temperature, hardness (Ca, Mg),
conductivity, transparency (Secchi disc) and dissolved oxygen were measured and CI', Na®,
K*, NH,", PO,%, NOs’, SiO2 and Chlorophyll a were analyzed. These results are shown in
Table III-11. A quantitative evaluation of Albazod (Algae + bacteria + zooplankton +
phytoplankton) was also performed.

Table HI-11 : The main physicochemical parameters in the Mirgenbach Lake.

Means Min value Max value
Temperature (°C) 17.4 11.1 25.2
pH 8.5 8.2 9.3
Oxygen (mg/l) 9.2 7.2 11.3
NH*" (mg N/) 0.07 0.02 0.13
PO, (mgP/) 0.20 0.11 0.31
NO; (mg N/I) 3.04 2.26 3.90
SiO; 9.77 6.13 12.71
Conductivity at 20°C (uS/cm) 1686 1050 2140
Transparency (m) 0.90 0.40 1.30
Hardness (mg CaCO3 /1) 566 410 720
Chloride (mg/1) 344 181 500
Sodium (mg/1) 120 67 181
Potassium (mg/1) 7 5 11
Chlorophyll a (mg/1) 24 0.1 6
Albazod (g dry weight/m3) 0.17 0.01 0.46

Samples of water from the cooling system were collected daily for one month. This sampling
survey was carried out twice, in summer (June 2001) and in winter (December 2001).
Samples of surface water from the four sites (Mir 1, Mir inj, Mir M, Mir rep and Mos1) were
collected at a monthly frequency, 25 cm below the surface to avoid floating matter.

At site Mir M, additional water samples were collected to measure the particulate fraction of
copper and total copper. For that, subsamples of water (500 ml) were transferred after
collection to polypropylene containers and filtered through a 0.45um membrane filter,
previously washed with acidified water (1% HNOj3) and nanopure water, then dried to a
constant weight (40° C). This procedure was repeated every three months between January
2001 and December 2001. Soluble copper concentrations were analyzed in the filtrate (ug/l).
In the same sample, total copper was also analyzed.

All water samples were placed in polypropylene bottles, acidified to 1% (HNO; 36%) and
stored at 4° C until the time of metal analysis (Mersch et al., 1993). Copper concentrations in
the water were expressed in pug Cu/l.
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Decanted matter (DM) was collected through a cone-shaped furmel (0.093 m?) placed on the
top of a collector. This was placed on the bottom of the lake at the Mir M site. Each month,
the collector was picked up with the decanted matter and replaced with an empty, clean
collector. Field sampling covered twelve months from October 2000 to November 2001,
corresponding to eleven samples because the months of May and June 2001 were clustered.
Samples of sediments, which correspond to a mixture of four samples, were collected twice a
year between 2000 and 2002 at each site (Mir 1, Mir inj, Mir M, Mir rep) using a grab
sampler. Each sample was homogenized and stored in a polyethylene bottle at 4° C.
Sediments were oven-dried (40° C) to a constant weight. Samples were ground in a mortar
and sieved through a 2-mm nylon mesh to remove larger debris. Total copper concentrations
were determined in digested sediments (NF T 31-151). Metal concentrations in sediments are
expressed as mg Cu/kg dry weight. During a period when the water level in the lake was
lowered by two meters, a supplementary field sampling of sediments in the littoral area was
conducted and 18 sediment samples were collected to test the homogeneity of the sedimentary
and copper deposits (Fig 1). One substratum sample was collected at the Mir L18 littoral site
in 1999 and in 2001 to assess the background level of copper in the lake.

Samples of Albazod (Algae, Bacteria, Zooplankton, Detritus) were collected every month at
site Mir M by towing a 20 um mesh size Clark-bumpus sampler for several minutes. They
were placed in a polyethylene bottle and filtered (0.45um) in the laboratory to isolate total
plankton. The filter was dried at 40° C to a constant weight; biomass was expressed in g of
dry weight / m°.

1.4.1.2.d. Analytical technique

Extreme care was taken to avoid contamination during all collection and preparation of
samples. All materials used were polypropylene, washed before use with acidified water (5%
HNO3) and nanopure water. Cu was analyzed by flame (Perkin-Elmer — Analyst 100; NF T
90-119) or furnace (Varian — SpectrAA-300; NF T 90-112) atomic adsorption
spectrophotometer. Quality control procedures included analysis of procedural blanks, blank
spikes, a matrix spike and sample duplicates. To verify our analytical results, certified
standards were analyzed (SPS-SW1, NIST) in the same way as the water samples.

14.1.2.e. Statistical analysis

The distribution of variables was tested with a Shapiro-Wilks W test. The Fisher t-test or the
Mann-Whitney non-parametric equivalent tests were used to compare two independent
samples. A simple regression was used to study some simple linear relationships.
Relationships between variables were studied by means of a Pearson correlation matrix.
Principal component analysis (PCA), a multivariate statistical technique, was used to reduce
the dimensionality of data sets while attempting to preserve the relationships present in the
original data. All tests were performed with STATISTICA version 6.0 for Windows.
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1.4.1.3. Results and discussion

1.4.1.3.a. Copper concentrations in water

The mean background copper concentration (n=20) in the Moselle river and upstream of the
power plant (Mos 1) was 2.8+/- 0.8 pg/l.

a. Total copper concentrations in water from the Moselle river and from the tertiary cooling

system

Total copper concentrations in water from the cooling circuit (ug/l) are shown in Table III-
12. The copper concentration after passing across the brass exchangers (C2) was on average
52 (June) to 62 (December) times higher than before entrance into the plant. In the “SEQ-
eau” (water quality grid) classification (CaCO3 > 200 mg/1), copper concentrations in water
from C1 and C2 correspond respectively, to a level 1 (blue class) of copper contamination and
a level 4 (orange class), with some maxima at level 5 (red class) contamination. 'The highest
values measured inside the tertiary cooling circuit have not been integrated in the average,
being most probably the consequence of an acid injection in the circuit to eliminate carbonate

deposits. These high values were, however, considered in the analysis of results.

Table I1I-12 : Copper concentrations in water (ug Cu/l) from the tertiary cooling circuit of the power plant (C2),
in comparison with the copper rate in water before entry into the cooling circuit (C1). Values no integrated in the
means determination are also indicated. (Sd: Standard deviation).

Cl (ng/h) C2 (ug/l)
jun-01 déc-01 jun-01 déc-01
Mean (n=30) 3.2 2.8 165 174
Sd 2.5 2.7 54 41

Min value 0.4 1.1 83 114

Max value 11.0 14.3 302 242
values non 727

integrated in the 435 389
average 541

b. Spatial and temporal variations in_total copper concentrations in_the water from
Mirgenbach lake

The distribution of copper in water at each site is shown in Figures III-22 and ITI-23, while
Table I1I-13 gives the mean Cu concentrations in water at each site. The Pearson correlation
matrix for copper concentrations in water at each site is shown in Table ITI-14.

' “SEQ-eau” is a grid for evaluating the quality of water as a function of its use (biological potential, drinking
water, swimming, etc.). This grid was established by the French Water Board in partnership with the
Environment Ministry.
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The difference observed between copper concentrations measured at C2 (83 — 302 pg Cwl)
and at Mir inj (32 — 124 ug Cu/l) is due to the dilution between the input of water pumped at
the bottom of the lake and the surface of the lake.

The mean copper content in water (n=20) was not significantly different between Mir 1, Mir
M and Mir rep (33 — 38pg Cu/l), while the content at Mir inj was significantly higher (54 pg
Cu/l). However, copper concentrations were more widely distributed (ranging from 32ug/l to
124pg/1) in water from Mir inj than at the other sites.

Tableau III-13 : Means of copper concentrations (n = 15) in water for each station of the Mirgenbach Lake. (Sd:
Standard deviation).

Mir inj Mir 1 MirM  Mirrep
Means 54 38 35 33
Sd 23 12 12 11
Range 32-124 24 -62 20-57 21-63

100 >

Cuin water (ug/l).

Mir inj Mir 1 Mir M Mir rep

Figure I11-22 : Means of total copper concentrations in water from stations Mir inj, Mir 1, Mir M and Mir rep
in the Mirgenbach dam. ** Significantly difference (p= 0.05), ns: non significantly.

The dilution of copper in the water of the lake can be observed by correlation factors between
copper concentrations at different stations. The best copper concentration correlations were
obtained between Mir M and Mir 1 (Table III-14), equidistant from Mir inj, between Mir M
and Mir rep and between Mir 1 and Mir rep. A lower though significant correlation was
obtained between sites Mir inj and Mir 1 and between sites Mir inj and Mir M. The copper
concentration was also correlated, though to a lesser extent, between Mir inj and Mir rep.
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Tableau I11-14 : Pearson correlation’s matrix for copper concentrations in surface water and each station (Mir 1,
Mir inj, Mir 3, and Mir rep). All correlation is significant at p < 0.05 (N=15).

Cu mir1 Cu Mir inj Cu Mirm
Cu inj 0.77
p<0.001
Cu mirm 0.96 0.72
p<0.001 p =0.001
Cu Mir rep 0.87 0.56 0.91
p<0.001 p=0.013 p <0.001

Thence, the heterogeneous distribution of copper level in water was observed in Mirgenbach
lake with:

(1) a spatial gradation of the concentrations from high values (in water from Mir inj) to low
values (in water from Mir rep); (2) a range of copper levels more widely distributed at the site
nearest the outlet from the plant (Mir inj: 32 to 124 pg/l) in comparison with Mir rep (21 to 63
pg/l); (3) a decrease in the degree of correlation between site Mir inj and the other sites as
residence time increased. Seasonal variations were also reflected in higher copper values
from January to May 2001 and in 2002 for all sites (Figure ITI-23). Total copper
concentrations in surface water from Mir inj vary greatly from month to month and season to
season, most probably in proportion to power plant activity.
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Figure II1-23 : Total copper concentrations in water (ug/1) for each station (Mir 1, Mir inj, Mi M and Mir rep)
with a monthly frequency between November 2000 and July 2002. (Broken line) Concentrations mean of copper
in water from Mir M in 1989.

A rise in copper concentrations was also observed in proportion to the background values for
the reservoir. The mean level of copper in surface water from Mir M was two times higher
than the levels reported at the same site ten years earlier (Mersch ef al., 1993), revealing an
temporal increase in the copper concentration in water.
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c. Dissolved and particulate copper in water from Mirgenbach lake (Table I-15)

The physicochemical characteristics of Mirgenbach lake, shown in Table III-11, can
influence the distribution of copper in the system. For example, with a pH in the range of 8.2
to 9.3, copper is in complex forms and the most important inorganic ligands are hydroxides
and carbonates; in saline waters (conductivity), they are rather chlorides (Bodek et al., 1988).
The range of calcic hardness in the lake corresponds to a high level of salt pollution (SEQ-
eau, French water board, 1998) and according to Jayarad et al. (1992), hardness should be the
best parameter to monitor copper levels in the aqueous environment. Organic matter (urban
and agricultural pollution) and clays (geological substratum) adsorb copper in water so that a
large proportion is in particulate form and tends to settle out, and precipitate out or be
adsorbed in the sediment or water column (EHC 200, 1998). Particle-bound and organic
complex-bound Cu reduce the reactivity and hence the toxicity of Cu (Gardner &
Ravenscroft, 1991). On the other hand, Mirgenbach lake temperatures increase the toxicity of
copper (see Centeno et al., 1993; Snell et al., 1991). Temperature and NaCl were found to be
key environmental variables influencing trace metal partitioning (see Warren ef al., 1994).

The percentage of soluble (<0.45um) and particulate copper in water from Mir M is shown in
Table III-15. This result agrees with those of Mersch ef al. (1993). Whatever the period of
sampling of water, the partitioning of copper between soluble and particulate phases was the
same, despite a difference in copper concentration. Between 63 and 71% of the copper was
included in the particulate fraction.

Table III-15 : Percentage of soluble (<0.45um) and particulate copper measured in water from Mir M station.

Soluble Total Cu Soluble Particulate
copper (ug/l)  (ng/l)  copper (%) copper (%)

Feb-01 30 42 71 29
Apr-01 32 50 63 37
July-01 14 20 68 33
Oct-01 32 46 69 31

Mean 27+/-9 40 +/- 13 68 +/-3 32+4/-3

1.4.1.3.b. Copper concentrations in decanted matter (DM) and fluxes of copper towards the sediments

a. Copper concentrations in DM

Copper concentrations in decanted matter samples from site Mir M, compared with the
monthly copper concentrations in water, are shown in Figure III-24, while Table III-16
presents the concentration of copper in each sample of decanted matter.
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Two periods can be distinguished: first, between October 2000 and April 2001, with some
variations of concentrations of copper in the decanted matter which follow the same trend as
in surface water. Second, between April and October 2001, the copper level in the decanted
matter decreases progressively and slowly while the total copper concentration in water drops
sharply (from 50 to 20 pg Cu/l) between April and July, and increases again from 20 to 35 g
Cu/l from July to November 2001.
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Figure 1II-24 : Variations of copper concentrations in decanted matters (Cu py - mg/kg de MS) and in surface
water (Cu yuer - ug/1) from the station Mir M.

Tableau III-16 : Evolution of the means copper flux at the station Mir M (mg Cu/day/m?) in function of the
season (N: number of sample) and comparison with the means copper concentrations in water from Mir M. (Sd:
Standard deviation).

Date Cu flux , Cu DM
(mgCu/day/m®) (mg Cu/kg d.w.)

Oct-2000 66 801
Nov-2000 34 681
Déc-2000 52 656
Jan-2001 19 821
Féb-2001 72 1109
Mar-2001 158 923
Apr-2001 171 1223
Jun-2001 59 1138
Jul-2001 46 1090
Aug-2001 142 1094
Sep-2001 50 1075
Oct-2001 59 1053

Nov-2001 27 990
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In April 2001, the concentration of copper in DM was the highest in the year; this value
suggests that several factors increase the copper concentration in DM: (1) high discharge and
a high level of suspended particulate matter in the Moselle river (2) the high copper
concentration in water (50ug Cu/l); (3) the increase in plankton biomass during this period.
The highest copper level in decanted matter was measured from April to November 2001,
during the planktonic bloom, while the level in water was at its lowest. These results suggest
that the higher copper-binding capacity of the DM may be due to the plankton development at
this period. This observation is confirmed in the literature (Mackey & Higgins, 1988, Moffett
& Brand, 1996, Zhou et al., 1998).

The mean copper concentration in decanted matter was 47 to 49 times higher than the level
estimated as being the regional standard in sediments (20 mg Cu/kg of dry weight) by the
Rhin-Meuse Water Board. Similarly, the median copper concentration measured in 87 lake
sediments from around the world was 45 mg Cu/kg of dry weight (Fbrstner & Witmann,
1981); this is 25 times lower than the median copper concentration in decanted matter from
Mirgenbach lake and proves the high contamination of the lake.

The mean copper content in decanted matter collected from October 2000 to November 2001
was 1.5 times higher than ten years earlier (Mersch et al., 1993: 687 mg/kg of dry weight).

b. Copper fluxes

Tables 111-16 and III-17 present respectively the evolution of copper fluxes for each month
of collection and per season on average, and Figure III-25 shows the variation in the copper
flux towards sediments in comparison with the copper concentration in surface water. Daily
fluxes of copper towards the sediments (mg Cu/day/m?) were calculated from the copper level
in dry decanted matter (mg Cwkg of dry weight), the dry mass of matter (kg of dry weight)
decanted in the collector, the number of days of sampling and the surface area of the collector
(0.093m?).

Table ITI-17 : Evolution of the means copper flux at the station Mir M (mg Cu/day/m?) in function of the season
(N: number of sample) and comparison with the means copper concentrations in water from Mir M. (Sd:
Standard deviation).

Copper fluxes (mg Cu/day/m®) Copper in water (ug/l)
Spring Summer Autumn Winter Spring Summer Autumn Winter
means 115 80 48 83 41 25 27 42
Sd 79 55 17 70 13 3 7 10
Range

59-171 46-142 27-66 19-158 31-50 22-28 21-35  33-32
value

N 3 3 5 4 3 3 5 -
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In March, April and August 2001, three maximum copper fluxes can be observed. However,
if we consider the copper flux as a function of season, there are no significant (p<0.05)
differences (Table III-17) because of the very important deviation in the means; in autumn,
however (27<Cu flux (mg Cu/day/m?)<66) copper flux values are less widely distributed than
for the other seasons. In autumn and summer, the mean concentration of copper in water was
about the same but fluxes of copper towards sediments were different, with respectively 48
+/- 17 mg Cw/day/m?* and 80 +/- 55 mg Cu/day/m?. The mean concentration of copper in water
in winter and spring was more or less equivalent and in both periods, twice the value found in
autumn and in summer, while fluxes of copper towards sediments were of the same order of
magnitude in spring and in winter, though a little lower in winter.
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Figure III-25 : Evolution of copper daily fluxes (Cu g.) (mg Cwday/m?) in function of periods and in

comparison with the copper concentration in water (Cu yg,). These entire samples have been collected at the
station Mir M.

All these results suggest that the copper-binding capacity of DM was not the same for these
periods. It is necessary to understand changes in the copper-binding capacity of DM in the
middle of the lake to predict and estimate fluxes of copper towards sediments.

To explain the copper concentration in DM and the copper flux towards sediments,
parameters that may influence the copper distribution have been taken into account. These
include hardness, conductivity, chlorophyll a and Albazod, transparency, suspended matter,
CTI, Na”, 8i0,, NH4", NO; and PO4* level in water.

1.4.1.3.c. Principal component analysis (PCA) and Pearson correlation matrix analvsis

Principal component analysis (Figures III-26 A and III-26 B) shows the projection of
analytical individuals on the factorial plane, Table III-18 presents correlations between
extracted factors and analytical variables and Table III-19 presents the Pearson correlation
matrix. The codes used are: Cu pum (concentrations of copper in decanted matter); Cu water
(concentrations of total copper in water) and Cu flux (fluxes of copper towards sediments).

In this study, three components (PC) can be extracted (Table 8), which account for some
83.22% of the total variance. PC1 and PC2 account for 71.96 % of the total variance (see
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Table III-18). Mineral constituents (Cl-), hardness and conductivity, NH;"

and NO3

constitute a firmly related group (PC1), while the second group is mainly composed of
ALBAZOD, Chlorophyll a, SiO,, Na’ and PO, (PC2). The third group of variables includes
fluxes of decanted matter and transparency (PC3). To understand the relationships between
the physicochemical parameters and copper in water and sediment, the variables Cu py, Cu
Flux and Cu warer Were projected on the factorial plane as supplementary variables.

* supplementary variables

1.0
0.5
® R
g N
£ -
= 0,0 -
§ §
-0.5
-1,0
-1,0 056 0.0 0,5 1,0 o Active
Fact 1 : 4562% 8  Suppl.
Projection des ind. sur le plan factoriel { 1x 2)
Observations avec la somme des cosinus carrés >= 0,00
4
3 Cu water
2
1t
Mineralisation
0 +
Kl
_2 E
-3
4 v
plankton biomass
5 . i . A
-7 -8 5 4 3 2 0 1 2 3 4 5 6 o Active

Fact. 1:45,62%

11.27%

Fact 3

* Supplementary variables

0,0

Fact 1 :4562% : gﬁ‘;‘ﬁ_
Projection des ind. sur le plan factoriel { 1 3)
Obsenations avec la somme des cosinus camés >= 0,00
30 - - e
25
20
15
10
05
00
05
40 New2001 [
15 2 l
20 :I 2001
25 :
30
35 et
78 5 403 2 4 0 1 2 3 45 6
Fact 1:45,62%

Figure ITI-26 : Principal component loading of physicochemical parameters properties.

Principal factors: Hardness (mg CaCOj), Conductivity (C) (uS/cm); flux DM: daily flux of decanted matter (mg dry wezght/
day/m’) towards sediments, SiO2 level (mg/l) (SiO2), Transparency of water or ‘Secchi’ disk (meter), NH," (mg N/), PO/

(mg P/l), Na’,

Cr', K (mg/l), Albazod (log (g d.w./m3)), Chlorophyll a en ug/l (Chloro a).

* Supplementary factors: copper concentrations in water (Cu water), copper fluxes towards sediments (Cu flux),
and copper concentrations in decanted matters (Cu DM) were projected on the factorial plan, which was defined

by physico-chemicals parameters.
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Table III-18 : Principal component (PC) loading of physicochemical parameters, copper concentrations in
water, in decanted matter and flux of copper properties.

PC1 PC2 PC3
Hardness -0,90 0,02 -0,12
Conductivity -0,88 -0,36 -0,10
Chlorophyil a 0,42 -0,81 0,04
Albazod 0,60 -0,71 -0,28
Transparency -0,69 -0,37 -0,45
Flux DM 0,52 0,10 0,75
SiO, -0,64 0,61 -0,19
NH," 0,74 0,17 -0,37
NO; -0,76 0,30 0,03
PO,” 0,00 -0,87 -0,09
Na* -0,65 -0,60 0,37
cr -0,80 -0,33 0,41
*CU water 0,69 0,38 -0,03
*CU Flux 0,63 -0,10 0,59
*Cu pm 0,72 -0,41 -0,31

Table III-19 : Pearson’s correlation matrix for copper concentrations in Water, in SD, in sediments and for
physico-chemical and nutrient parameters.

* p<0.05 - N=14.
CU water Cu fiux Cu pwm
Mir M (ug/l) (mgCu/day/m?) (mg/kg d.w.)

pH -0,13 0,05 -0,49

Hardness (mg CaCOs/l) -0,64* -0,55 -0,69*
Conductivity (uS/cm) -0,79* -0,53 -0,51
Transparency (m) -0,68* -0,53 -0,12
chlorophyll a (mg/l) 0,08 0,35 0,66*
Albazod (g d.w./m3) 0,11 0,28 0,82*
sio2 (mg/l) -0,13 -0,64* -0,62*

Cu water (Mir inj) (ug/l) 0,73* 0,44 0,23
Flux DM (mg d.w./day/m?) 0,41 0,92* 0,16
NO; (mg N/I) 0,13 -0,46 -0,56*

NH," (mg N/I) 0,76* 0,35 0,60*

PO.* (mg P/l) -0,18 0,00 0,41
Sodium (mg/l) -0,62* -0,16 -0,32
Potassium (mg/l) -0,57* -0,18 -0,46

Chloride (mg/l) -0,75* -0,26 -0,58*
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PC1 was 69% correlated with the concentration of copper in water, 63% with the copper flux
towards sediments and 72% with the copper concentration in the decanted matter (Table ITI-
18). PC1 varies as a function of concentration and dilution phenomena in water (Figure III-
26B). This corresponds mainly to the winter and spring high-flow period in the Moselle,
diluting water constituents, to the low summer discharge with some evaporation, and to the
effects of the power plant that concentrate the constituents of water. This shows that the
copper level in Mirgenbach lake water is mainly conditioned by the amount of metal
dissolution by corrosion inside the brass pipes of the tertiary cooling system. Similarly, we
have observed a variation in the copper concentration in water in accordance with power plant
activity. The highest values of copper fluxes were observed in March concurrent with the
lowest values of conductivity and hardness, and a lower value of copper concentration in DM.
These results should be du to the higher inputs of particulate matters from Moselle (very high
flow), which dilute concentrations of copper in DM. In April, copper flux was high, however,
it was concurrent with a high copper concentration in water.

PC 2 was 41% (negatively) correlated with the concentration of copper in decanted matter and
38% with the concentration of total copper in water. In summer, the copper concentration in
water was low, but the plankton had adsorbed, absorbed or chelated this copper; thus during
and following the plankton development, copper decanted towards sediments. Plankton may
affect the residence time of copper in the water column. Following metal assimilation, small
zooplankton can release metals into the dissolved phase at very high rates and may lengthen
the residence times of metals in surface water (Wang & Fisher, 1998). In addition, the copper
which is adsorbed or absorbed by plankton will be released in the system only with the death
of the organisms, and therefore in the sediments. The copper content in decanted matter was
partially dependent on phytoplanktonic development (Chlorophyll a and SiO2) since
Chlorophyll a rates, silica rates and albazod were correlated with the copper concentrations in
DM. The drop in the silica concentration indicates a diatom development, and an increase in
the chlorophyll a concentration indicates a Chlorophycea and diatom development. The
increase in Albazod provides information on the phytoplanktonic, bacterial, and
zooplanktonic development. A simultaneous study has shown that the capacity for copper
concentration by the phytoplankton and the zooplankton can vary respectively between %3043
and %5869 and between x4826 and %5652, depending on the species considered. The high
capacity of plankton to bind copper has also been related, mainly with respect to algae (Tien,
2002; Rijstenbil & Gerringa, 2002), cyanobacteria (Moffett & Brand, 1996) and bacteria
(Kretschmer et al., 2002). Little is known about the exact nature of metal-complexing ligands
in natural waters, but they are thought to include humic substances (Stuijfzand et al., 1999;
Hamilton-Taylor et al., 2002), bacterial and algal exudates (including thiols such as
glutathione or cysteine (Leal et al., 1999) and the breakdown products of these organisms
(Buffle, 1988).

The 3™ factor (PC3) was 59 % correlated with the flux of copper towards sediments and 31%
(negatively) with the concentration of copper in decanted matter (Figures 6a and 6b).
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These results are in agreement with the Pearson correlation matrix (Table III-19), which may
indicate the factors controlling copper concentrations in all compartments. The highest copper
fluxes towards sediments were observed in February and March-April (when the river is
rising) and in August 2001 (increase of planktonic biomass). In February and in spring, i.e.
high-flow periods, the contribution of suspended matter (mainly organic matters and clays)
from the Moselle increases the flux of copper towards the sediments.

Achterberg ef al. (2002) have also shown the importance of organically complexed Cu in
freshwater, and the dominant role of the interaction between organically complexed Cu and
suspended particulate matter (SPM) in SPM-rich water. The key role of suspended matter in
partitioning of copper has often been related (Lu & Allen, 2001; Janssen ef al., 2003, Stumm
& Morgan, 1996; Gundersen & Steinnes, 2003). However, the specific nature of the organic
matter and its Cu complexing ligands, rather than the total concentration, are important in
defining complexing capacities (Achterberg et al., 2002). As demonstrated, an input of
particulate matter from Moselle river or an increase of planktonic biomass can influenced the
copper binding capacity of the middle, and thence, affected the distribution of copper.
Similarly, even if copper concentrations in water and SPM have high rates in March, it is in
summer, particularly in August, in spite of lower copper concentrations in water, that copper
concentrations in DM are the highest. Thus, two similar copper concentrations released in the
same middle may have some different effects in according to the periods of the year
considered.

1.4.1.3.d. Bottom sediments

Copper concentrations in bottom sediments are shown in Figure III-27, while Table III-20
presents concentrations of copper in sediments from 19 littoral sites. The highest copper
levels for each site were found in the sediments collected in 2002 (Table I1I-20).

The copper content in bottom sediments from Mir M was always higher than at other sites
(Mir M > Mir inj > Mir rep > Mir 1). Site Mir inj was unique because the overheated
discharge water from the cooling towers is injected under pressure into the lake at the bottom
of this site and disturbs sedimentation processes. A study of the copper concentration profiles
in the sediments collected at each site over several years (2000, 2001 and 2002) can provide a
pattern of temporal and spatial variations (Figure ITI-27). The same gradation of the copper
concentration was found in the sediment samples and in water. These copper levels in
sediments were 1.48 to 1.61 times higher in 2002 than in 2000. Copper levels in littoral
samples of sediments were always considerably lower than at Mir inj, Mir rep, Mir 1 and Mir
M, perhaps because of the undertow on the bank and the relief of the lake bottom. The
amount of copper released by the power plant increased for several years because of the
successive startup of the four reactors between 1985 and 1995. However, for the last two
years, a definite increase in the copper level in sediments has been measured for all sites and a
follow-up is recommended.
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Figure I11-27 : Concentrations of copper into sediments (mg/kg Cu dry weight) collected from each station: Mir
1, Mir 3, Mir inj and Mir rep (n=4).

Table III-20 : Means copper rates (N=2) in bottom sediments (mg Cuw/kg of dry weight) for each station (Mir 1,
Mir inj, Mir M, Mir rep, Mir L27) in function of sampling years.

Mir 1 Mir inj Mir M Mirrep  MirL 27

1999 458 472

2000 310+/-10 495+/-3  575+/-2 364 +/-2

2001 455 +/-3  601+/-12 860 +/-4 537 +/-7 42

2002 735+/-5 925+/-9 571 +/-14

The copper content in bottom sediments from Mir M was always higher than at other sites
(Mir M > Mir inj > Mir rep > Mir 1). Site Mir inj was unique because the overheated
discharge water from the cooling towers is injected under pressure into the lake at the bottom
of this site and disturbs sedimentation processes. A study of the copper concentration profiles
in the sediments collected at each site over several years (2000, 2001 and 2002) can provide a
pattern of temporal and spatial variations (Figure III-27). The same gradation of the copper
concentration was found in the sediment samples and in water. These copper levels in
sediments were 1.48 to 1.61 times higher in 2002 than in 2000. Copper levels in littoral
samples of sediments were always considerably lower than at Mir inj, Mir rep, Mir 1 and Mir
M, perhaps because of the undertow on the bank and the relief of the lake bottom. The
amount of copper released by the power plant increased for several years because of the
successive startup of the four reactors between 1985 and 1995. However, for the last two
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years, a definite increase in the copper level in sediments has been measured for all sites and a
follow-up is recommended.

The littoral homogeneity of the copper distribution in lake sediments (or lack thereof) was
tested during a field sampling survey at 18 littoral sites (about one meter in depth) (Figure
ITI-28). The results of this field sampling show that the copper concentrations in various
sediments range from 45 to 345 mg Cu/kg dry weight. The heterogeneity of deposit sediments
and of their copper burden was thus proved in situ. The lowest rate was observed at a site
characterized by the absence of lake sediments and corresponded to the geological
background level. This agrees with our early results in 1999 (47.2 mg Cu/kg dry weight).
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Figure III-28 : Concentrations of copper into sediments (mg Cukg d.w.) collected from 18 littoral stations,
during October 2001. U: Absence of sedimentary deposits

L4.1.3.e. Estimation of copper fluxes (kg of Cu per day) in the entire lake

An approximation of annual copper fluxes in the lake has been established on the basis of: (1)
the copper concentration in water (a) from the tertiary cooling circuit (C2) in December and
June 2001, (b) from the upstream Moselle (Mos 1), (c) from sites Mir inj and Mir rep in
Mirgenbach lake; (2) fluxes of copper towards sediments in the lake during this period; (3)
the copper concentration in decanted matter. The inputs of copper expressed in kg Cu/year
were also calculated on the basis of the surface of the lake (80 ha), the discharge entering the
lake (5m?/s), the equivalent discharge out of the lake (5Sm?/s). A comparison between sites (D
C2: copper inputs into the cooling system (30,590 kg Cu/year) and (2) Mir rep: copper
outputs towards the downstream Moselle (5,046 kg Cu/year), allows us to assess the total
copper burden in Mirgenbach lake, i.e. 25,545 kg Cu/year. A comparison between sites C2
and Mos 1 (water from the Moselle before it enters the cooling system) can provide the
amount of copper released in the lake by the power plant alone (29,993 kg Cu/year). The
average copper flux measured at the Mir M site indicated the amount of decanted copper
throughout the entire lake: 18,229 kg Cu/year. This amount of copper, which decants in the
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lake, was evaluated ten years ago by Mersh and al. (1993) as being 11,256 kg/year, or 1.6
times less than in 2003. However, the amount of copper released in the Moselle was
estimated by Mersch and al. (1993) as being equal to 5,400 kg/year, or the same value as in
2003. Thus, even if copper concentrations have increased in the inputs of the power plant, the
copper-binding capacity of the middle has compensated the difference, thence the limit of
copper-binding capacity of the middle was not reach.

The difference between total copper burden in Mirgenbach lake (25,545 kg Cu/year)
and the amount of decanted copper throughout the entire lake (18,229 kg Cu/year), was 7.316
kg Cu/year. This difference could be explained by the settle out of some of copper in the
cooling system (between the CRF and the water input system: OAR, WT, CT). Copper
concentration in decantable matter of CRF water was ranged from 900 to 2122 mg/kg MS. In
the same way, copper concentration in sediment samples collected in WT and CT during 2001
were 494 mg/kg MS and were 514 mg/kg MS (Vinot, 2004) respectively. Therefore, the
amount of copper released in the Mirgenbach lake seems to have been over-estimated. Note
that a decreased of copper concentration in water from 194 to 154 pg/l after the crosses of the
cooling system could explain a reduction of the amount of copper released in the lake
reaching 6.3 t/year. Such diminution of copper concentration in water should be coherent with
copper concentrations in WT and CT sediments. Therefore, the total copper burden in the
Mirgenbach lake could be estimated at 24, 283 kg/year-copper instead of 30,590 kg/year. As a
result, if 7.316 tones Cu/year was settled out in the cooling system, so only 23, 275 kg
Cu/year were released in the lake, and if 18,229 kg Cu/year have decanted throughout the
entire lake, it means that 84% of the copper release by the CRF was trapped before the
discharge in Moselle river (24 % in the cooling system and 60 % in the lake). Thus, the
amount of decanted copper in the lake represents 75% of the total copper inputs; this was in
accordance with the results of Mersch ez al. (1993). Note that these results are lower than the
real figure because of the high spring and autumn copper concentrations in water and the high
copper flux values in spring and at the end of summer are not included.

In the filtered water, however, 68% of dissolved copper (<0.45um) was measured; the
difference could be due to the transfer of copper from the dissolved phase towards the
decanted matter. This transfer may be attributed to biotic factors such as bacteria, and various
organisms as zooplankton: animal organisms, which can excrete some ingested copper in the
feces and bioaccumulate the copper; or vegetal organisms, which can bioconcentrate, chelate
(the complexing capacity of exudates) or adsorb the copper.

1.4.1.4. Conclusion

The copper inputs in Mirgenbach lake were distributed through the entire site, but in different
concentrations according to the compartment. The copper content in water was distributed in
the lake as a function of a concentration gradient between the entrance of overheated water
and the outflow of water towards the Moselle river. Similarly, the same gradual copper
contamination was observed in sediments and littoral sediments were found as less polluted
than those in the middle of the lake. The most contaminated compartments were DM (Mir M:
973 mg Cu/kg d.w) and bottom sediments (Mir M: 925 mg Cu/kg d.w.). These levels of
pollution of inert compartments (water, DM, sediments) have increased by a factor of 1.5 to 2
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between 1993 and 2003. However, between 2000 and 2002, the concentration of copper in
sediments increased by a factor of between 1.48 and 1.6. In 2001, copper inputs into the
tertiary cooling circuit of the power plant was estimated at 29, 930 kg Cu/year, of which 24,
283 kg/year were released in the lake. In Mirgenbach lake, which is a system with very high
pH, hardness, conductivity and salinity, the presence of suspended matter, mainly organic
matter, is the key factor influencing the transport of copper towards sediments. In March and
April when the Moselle is rising, high fluxes of copper were associated with a large amount
of suspended matter from the Moselle and significant concentrations of copper in the water,
but also with lower copper concentrations in DM in March. In August, the strong flux of
copper towards sediments corresponds to a high plankton biomass, but concentrations of
copper in water are low. Thus, the plankton biomass seems to have a higher copper-binding
capacity than the suspended particulate matter coming from the Moselle. The large amount of
suspended particulate matter increases the copper flux, but it is the quality of these particles
(bacteria, plankton and organic matter coming from the lake, together with clay and organic
matter coming from the Moselle in March and April) that influences the concentration of
copper in the decanted matter. The increase in the plankton biomass raises the copper-
binding capacity of DM and thus the copper concentration in DM, including the plankton.
These factors (suspended particulate matter and biotic factors), which control the amount of
copper in water successively or simultaneously, play a role in different seasonal periods. The
amount of copper, which decants in the lake was estimated at 75% of the total copper inputs.
So, 84 % of the amount of copper released by brass exchangers of the tertiary cooling circuit
was trapped by the cooling system of the tertiary cooling circuit (tertiary cooling circuit and
cooling tower) and the Mirgenbach lake

Les études de répartition et circulation du cuivre dans les compartiments abiotiques de la
retenue du Mirgenbach mettent en évidence :

- L’existence d’un gradient décroissant de contamination en cuivre dans 1’eau brute et dans
les sédiments entre la zone d’injection et celle de reprise. La station Mir inj semble peu
propice a la décantation des particules liant le cuivre. La zone littorale du lac est
¢galement moins contaminée avec dans certaines stations, un niveau de cuivre égal au
bruit de fond géochimique local.

- Un transport vertical du cuivre représentant 70% du cuivre entrant dans le lac et fonction
de la quantité de MES dans le milieu

- Le rdle majeur du plancton dans la décantation du cuivre ; notamment en augmentant la
capacité des MD a lier le cuivre.

- Un niveau de pollution en cuivre augmentant au cours des années dans 1’eau et les
sédiments.

- Une quantité de cuivre libérée par le CRF estimé a 29 930 kg Cu/an alors que seulement
5046 kg Cu/an sont rejetés en Moselle.

- Le systéme de refroidissement de la centrale de Cattenom et la retenue du Mirgenbach
piege 84 % du cuivre libéré par les échangeurs en laiton du circuit tertiaire de
refroidissement, ce qui réduit considérablement 1’impact de la centrale de Cattenom sur la
riviere Moselle. .
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1.4.2. Répartition et circulation du zinc dans les compartiments abiotiques de la retenue du
Mirgenbach

Le chapitre 1.2. a permis de mettre en évidence la relation linéaire existant entre les
concentrations en cuivre et les concentrations en zinc dans 1’eau brute. Il convient donc de
rechercher 1’existence de cette relation dans les compartiments sédimentaires (matiéres
décantées et sédiments). Si cette relation est conservée, cela signifierait que les voies de
transfert du cuivre et du zinc sont proches et que ces deux métaux s’incorporent aux
sédiments de la retenue du Mirgenbach dans les mémes proportions et de fagon concomitante.

1.4.2.1. Résultats

L’étude porte successivement sur les matiéres décantées et sur les sédiments.

I.4.2.1.a. Etude des concentrations en zinc dans les matiéres décantées et comparaison avec les
concentrations en cuivre

La figure ITI-29 présente les concentrations en zinc et en cuivre mesurées tous les mois
dans les matiéres décantées (MD) collectées dans le sédimentometre placé en station Mir M.
Chaque valeur est la moyenne de deux réplicats.

2500 | —e—Cu dans les MD
] —o0—2Zn dans les MD
i
2 2000 -
© |
-
=) |
= 1500 - il
g i
c F—o
@ 1000 - o
x
3
]
©
2500-‘
|
0 I L I T T T T
O O ™ ™ ™ ™ ™ ™ ™ v+ v+ ¥+ v N N &N N N N N ON «
9?29?9?99????32?2‘?2 S Sl E
o 2 5 # 5 s £ 5 & a © 8 2 © £ S 5 . ©
o%_iﬁgmsaaggogiﬁgmg_a '2'830

Figure I1I-29 : Evolution mensuelle des concentrations en cuivre et en zinc exprimés en mg/kg de ms dans les
matiéres décantées (MD) prélevées a la station Mir M de la retenue du Mirgenbach. En février et mars 2002, le
collecteur endommagé a été sorti de 1’eau pour réparation.

La figure III-29 met en évidence une plus faible amplitude de variation des
concentrations en zinc dans les MD au cours du temps par rapport aux concentrations en
cuivre. La concentration moyenne de zinc dans les MD est de 1092 +/- 129 mg Zn/kg de ms
(n=20) et varie de 932 a 1448 mg Zn/kg de ms selon les mois de collecte. La concentration
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moyenne en cuivre dans les MD est de 1139 +/- 319 mg Cuw/kg de ms (n=20) et varie de 656 a
1790 mg Cwkg de ms. Toutefois la différence entre la concentration moyenne (n=20) en
cuivre et en zinc n’est pas significative (test t de Fisher, p<0.05).

Les plus faibles concentrations en zinc sont observées en décembre, janvier 2001 et
janvier 2002 avec respectivement 932, 943 mg Zn/kg de ms et 950 mg Zn/kg de ms.

La valeur maximale est observée en juin 2002 avec 1448 mg Zn/kg de ms et un écart-
type important de +/- 148. Les autres valeurs sont trés homogenes et varient de 1014 4 1280
mg Zn/kg de ms.

Les concentrations en cuivre et en zinc suivent la méme évolution au cours du temps et
il existe une relation linéaire entre les deux variables avec un coefficient de corrélation de
Pearson r=0.84, significatif a p<0.01.

L’équation reliant les variables concentrations en cuivre et en zinc dans les matiéres
décantées (MD) est la suivante :

[Zn]dans les MD en mg’kg de ms = 695,67 + (0,36 X [Cu]dans les MD en mg/kg de ms)

1.4.2.1.b. Etude des facteurs influencant la décantation du zinc vers les sédiments

Pour tenter de mieux comprendre les mécanismes qui régissent 1’incorporation du zinc
dans les sédiments, des corrélations sont recherchées entre 1’évolution des paramétres
physico-chimiques et biologiques de la retenue du Mirgenbach et I’évolution des
concentrations en zinc dans les matiéres décantées, avec évaluation des flux de zinc vers les
sédiments.

A partir des concentrations en zinc dans les MD, du temps de pose et de la surface de
collecte du sédimentometre, de la hauteur de la colonne d’eau, il est possible, comme cela a
été fait pour le cuivre, de calculer les flux de zinc vers les sédiments. Ces flux sont
représentés sur la Figure II1-30 en fonction de la date de collecte des MD et en comparaison
avec les concentrations en zinc dans I’eau sur la méme période.

Le flux moyen de zinc vers les sédiments est de 77 +/- 44 mg Zn/m?/jr et varie de 24
164 mg Zn/m?/jr entre octobre 2000 et aoft 2002.

Les pics de flux de zinc vers les sédiments ne sont pas concomitants des pics de
concentrations dans 1’eau brute (Figure III-30). Ces pics sont observés en mars, avril et aofit
2001 puis en avril et aolit 2002 avec des valeurs respectives de 164, 162, 132 et 93, 131 mg
Zn/m*/jr. Les minima des flux de zinc sont constatés en novembre 2000, janvier, juillet,
septembre, novembre 2001 puis janvier, juin 2002 avec des valeurs respectives de 47, 24, 45,
49, 33, et 29, 32 mg Zn/m?/ir.
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Figure II1-30 : Evolution des flux de zinc (ng Zn/m?/jr) en fonction du temps entre octobre 2000 et aoft 2002
en comparaison avec les concentrations en zinc dans I’eau (pg/l).

Il existe une relation linéaire trés forte entre les flux de cuivre et de zinc (Figure I11-31)

au niveau de la station Mir M avec un coefficient r de Pearson r=0.96, significatif & p<0.01.
L’équation reliant les deux variables s’écrit :

Flux de zinc (mg Zo/m%/jr) = 0.85 x Flux de cuivre (mg Cwm?/jr) + 10.68

y = 0,8522x + 10,683
180 - R? = 0,9272
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Figure III-31 : Représentation graphique de la relation linéaire entre les flux de cuivre et de zinc exprimés en
mg/m*/jour.
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Le Tableau III-21 présente les coefficients de corrélation entre certaines variables
physico-chimiques et biologiques de la retenue du Mirgenbach et les concentrations en zinc
dans les MD, de méme que les flux de zinc vers les sédiments.

Tableau II1-21 : Matrice de corrélation de Pearson comparant I’évolution des paramétres physico-chimiques et
biologiques de la retenue du Mirgenbach avec celle des concentrations en zinc dans les matiéres décantées (mg
Zn/kg de ms) et des flux de zinc vers les sédiments (mg Zn/m?/jr). ** : corrélation significative & p<0.05.

[Zn] dans lesMD  Flux de Zn ZnEB
pH -0,59%* 0,07 -0,24
Conductivité (uS/cm) 0,14 -0,33 -0,41
Chlorophylle a (ug/l) 0,31 0,00 -0,04
ALBAZOD (g de poids sec/m’) 0,58** 0,05 0,18
[Cu] dans l'eau (pg/1) 0,46 0,37 0,73%*
Secchi (m) 0,50%* -0,65%%* -0,43
02 dissous (mg/1) -0,46 -0,04 0,34
[Cu] dans les MD (mg/kg de ms) 0,84%*= 0,04 0,47
Flux de MES -0,13 0,94%* 0,02
8i02 en mg/! -0,57** -0,15 -0,36
Phéopigments en mg/1 0,32 -0,02 0,30
NH, (mg N/I) 0,67%* 0,05 0,68%**
NO; (mg N/1) -0,25 -0,16 -0,11
PO, (mg P/1) -0,07 -0,05 -0,73%*
Py (mg P/1) -0,11 0,10 -0,35
Sodium (mg/1) 0,25 -0,13 -0,38
Potassium (mg/l) 0,26 -0,08 -0,30
Chlorure (mg/1) 0,30 -0,13 -0,20

Ce tableau permet de constater qu’il existe une corrélation négative (r=-0.65) et
significative & p<0.05 entre le flux de zinc et le disque de Secchi (m) qui est un indicateur de
la charge en MES du milieu. D’ailleurs les flux de zinc sont également corrélés avec le flux
de MES vers les sédiments (r=0.94, p<0.05).

Les mois de mars, avril 2001 et avril 2002, correspondant aux pics de flux de zinc,
présentent des valeurs de secchi inférieures 4 0.7m, indiquant une forte charge en MES dans
le milieu. Par contre les mois d’aodt 2001 et aofit 2002 dont les flux de zinc sont de 131 et
132 mg Zn/m%r, présentent des valeurs de secchi de 0.90 et Im, soit une meilleure
transparence de I’eau. Ces mois correspondent 2 la fin du plus important bloom de plancton
de I’année (fleur d’eau & Ceratium hirundinella, Vinot & Pihan, 2001 ; 2002).

Parmi les mois présentant des flux de zinc faibles, les mois de juin-juillet 2001 et juin
2002 correspondent pour la période de collecte des MD a la phase des eaux claires (Vinot &
Pihan, 2001 ; 2002). En dehors des mois de janvier 2001 (Secchi : 0.9m) et 2002 (Secchi :
0.85m), pour tous les mois présentant des flux de zinc faibles, le Secchi est supérieur a un
metre et atteint Im70 en juin 2002, ce qui signifie que la charge en MES du milieu est faible
pendant ces périodes.

La concentration en zinc dans les MD ne présente pas de corrélation forte avec 1’un des
facteurs retenus, sauf avec les concentrations en cuivre dans les MD. Toutefois il existe une
corrélation positive et significative & p<0.05 entre la concentration en zinc dans les MD et
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PALBAZOD (r=0.58), le secchi (r=0.50), la concentration en NH4 (1=0.67) ainsi qu’une

corrélation négative (p<0.05) entre la concentration en zinc dans les MD et le pH (1=-0.59), et
la concentration en SiO2 (r=-0.57).

Aucune relation n’a pu étre établie entre les concentrations en zinc dans les MD, les
flux de zinc et les concentrations en zinc dans I’eau brute.

1.4.2.1.c. Etude des concentrations en zinc dans les sédiments et mise en relation avec 1’évolution des
concentrations en cuivre

La Figure III-32 présente 1’évolution des concentrations en zinc (mg Zn/kg de ms) et
en cuivre (mg Cuw/kg de ms) dans les sédiments en fonction de la station d’étude (Mir 1, Mir
inj, Mir M et Mir rep) et de la date de prélévement.

Contrairement aux observations faites lors de 1’étude des concentrations en cuivre et en
zinc dans les MD, il existe une différence nette de la répartition des concentrations en cuivre
et en zinc dans les sédiments.

La différence de concentration en cuivre et zinc est significative (test t de Fisher,

p<0.05) pour toutes les stations, méme dans le cas de Mir M si on considére uniquement les
prélevements de 2001 et 2002.

Les stations Mir 1, Mir inj, Mir M et Mir rep présentent des concentrations en zinc,
respectivement 2, 4, 1.5 et 2.5 fois plus €levées que les concentrations en cuivre. Alors que le

ratio cuivre/zinc des concentrations dans I’eau brute (ug/l) varie de 1.52 a 1.64 selon les
stations.
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Figure I1I-32 : Evolution des concentrations en zinc (histogramme rouge) dans les sédiments anciens exprimées
en mg Zn/kg de ms en fonction de la station d’étude (Mir 1, Mir inj, Mir M et Mir rep) et de la date de

prélévement. Comparaison avec I’évolution des concentrations en cuivre (histogramme noir) dans les mémes
échantillons.
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Concernant le cuivre, les concentrations dans les sédiments sont les plus élevées au
niveau de la station Mir M (800 mg Cu/kg de ms) mais la seule différence significative (test t,
p<0.05) entre les stations est observée entre Mir 1 et Mir M. Toutefois, si seules les
concentrations en cuivre mesurées en 2001 et 2002 sont considérées pour la station Mir M, la
concentration moyenne est alors de 989 mg Cu/kg de ms et cette valeur est significativement
supérieure (test t, p<0.05) a celle de toutes les autres stations.

Dans le cas du zinc, la station d’injection est la zone préférenticlle de sédimentation
avec une concentration moyenne de 2694 mg Zn/kg de ms significativement supérieure (test t,
p<0.05) a celle des autres stations ; en effet le taux de zinc mesuré au niveau de la station Mir

inj représente respectivement 3.1, 2.4 et 2.2 fois les concentrations des stations Mir 1, Mir M
et Mir rep.

La Figure III-33 présente les concentrations en zinc (mg Zn/kg de ms) en comparaison

avec les concentrations en cuivre (ng Cu/kg de ms) dans les sédiments des zones littorales du
lac.

La moyenne des concentrations en zinc mesurées dans les sédiments des zones littorales
est de 492 +/- 122 mg Zn/kg de ms et varie de 319 a 807 mg Zn/kg de ms, soit une moyenne 3
fois supérieure a celle des concentrations en cuivre (169 +/- 69 Mg Cu/kg de ms), alors que le
ratio cuivre/zinc des concentrations dans I’eau brute varie de 1.52 4 1.64 selon les stations.
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Figure I1I-33 : Evolution des concentrations en zinc (mg Zn/kg de ms) en comparaison avec les concentrations
en cuivre (mg Cu/kg de ms) dans les sédiments des zones littorales du lac. FGL : Fond géochimique local.

Il n’y a pas d’évolution concomitante des concentrations en cuivre et en zinc dans les
sédiments des zones littorales. D’ailleurs il n’existe pas de relation linéaire entre les deux
variables (r=0.23).

L’origine géochimique du zinc dans la zone littorale sera traitée dans la discussion du
chapitre.
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Aucune relation n’a pu étre mise en évidence pour expliquer la répartition du zinc dans
les zones littorales, que ce soit en considérant la présence/absence de végétation rivulaire, le
type de substrat, le relief ou la distance par rapport 4 la zone d’injection (résultats non
présentés).

1.4.2.1.d. Estimation des flux globaux de zinc dans la retenue du Mirgenbach

Une estimation du flux annuel de zinc dans le lac (bilan entrée/sortie) peut étre faite sur
la base des concentrations en zinc dans 1’eau mesurées en décembre et en juin 2001dans le
circuit de refroidissement (C1 et C2), et de celles a la station Mir rep. Par ailleurs la prise en
compte des flux de zinc vers les sédiments du lac en décembre et en juin 2001 permet
d’évaluer la quantité de zinc qui s’incorpore, par année, dans les sédiments.

La surface du lac a été choisie en fonction de la courbe de remplissage du lac et elle est
au maximum de 63 ha. Les apports de zinc exprimés en kg par an sont calculés sur la base de
la surface du lac (63ha), du débit d’eau entrant dans le lac (5m’/s), du débit d’eau équivalent
sortant du lac (5m’/s).

Trois estimations des flux globaux de zinc dans la retenue du Mirgenbach peuvent étre
réalisées, deux a partir des mesures effectuées en juin 2001 et en décembre 2001 et une a
partir des moyennes annuelles des concentrations en zinc et flux de zinc.

En juin 2001, la comparaison entre les sites C2 (zinc entrant mesuré au sein du circuit
de refroidissement : 15 932 kg/an) et Mir rep (zinc sortant de la retenue vers la riviére
Moselle en aval : 2 340 kg/an), fournit la quantité de zinc restée dans le lac du Mirgenbach :
13 392 kg/an. Le flux de zinc vers les sédiments est de 12 680 kg/an, ce qui signifie que parmi
les 15 932 kg de zinc entrant dans le lac par an, 79.6% décantent vers les sédiments.
Cependant, un flux sortant au niveau de la station Mir rep de 2 340 kg de Zn/an est mesuré,
soit un surplus de zinc de 912 kg par an dans le bilan, qui est réparti entre les différents
compartiments biotiques de la retenue.

En décembre 2001, la comparaison entre les sites : C2 (zinc entrant estimé au sein du
circuit de refroidissement : 15 932 kg de Zn/an) et Mir rep (zinc sortant de la retenue vers la
riviére Moselle en aval : 6 623 kg de Zn /an), fournit la quantité de zinc restée dans le lac du
Mirgenbach : 9 309 kg de Zn/an. Le flux de zinc vers les sédiments est de 6 729 kg de Zn/an,
ce qui signifie que parmi les 15 932 kg de zinc entrant dans le lac par an, 43% décantent vers
les sédiments. Le flux sortant au niveau de la station Mir rep est de 6 623 kg de Zn/an, soit un
surplus de 2 580 kg de zinc par an dans le bilan, qui correspondent a ce qui est transféré dans
les compartiments biotiques de la retenue. Surplus qui peut étre soit intégré a des
compartiments biotiques, soit rester en solution dans la colonne d’eau.

Si on considére a présent que le flux d’entrée du zinc (C2) est constant au cours de
I’année et que les moyennes annuelles des concentrations en zinc dans I’eau brute au niveau
de Mir rep (23 ug/l) et des flux de zinc (77 +/- 44 mg Zn/mz/jr ) vers les sédiments sont
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utilisés pour effectuer le calcul des flux globaux de zinc dans la retenue, alors le flux d’entrée
est de 15 932 kg de Zn/an, le flux de sortie (Mir rep) est de 3 627 kg de Zn/an, le flux de
décantation du zinc est de 17 706 kg de Zn/an, soit un déficit de 5 401 kg de Zn/an dans le
bilan. Ces résultats signifient que la quantité de zinc qui décante est trés supérieure i la
quantité de zinc qui entre via les eaux de purge dans la retenue. Cependant toutes ces
estimations reposent d’une part, sur le fait que le zinc sédimente de facon homogéne sur
Pensemble de la retenue, or ce n’est pas le cas, d’ou une surestimation du flux de zing ;
d’autre part sur un apport constant de métaux par la centrale. Cependant, dans le lac, les
mesures de concentrations en cuivre dans 1’eau brute ont mis en évidence des maxima
pendant la période hivernal et printaniére alors que les analyses de concentrations en cuivre &
la station C2 ont été réalisées en juin et décembre, au moment ou la contamination métallique
du lac est plus faible. Il est par conséquent probable que 1’apport de métaux dans le lac par la
centrale ne soit pas constant au cours de 1’année et de fait que I’on sous estime le flux de
métaux a I’entrée du lac.

Une variation saisonniére de I’apport de métaux dans le lac, indépendante de 1’activité
de la centrale, est également probable et ce, en relation avec la variation saisonniére de la
physico-chimie des eaux de la rivitre Moselle amont (crue, étiage, développement
planctonique) qui peut potentiellement influer sur la libération de métaux en exacerbant ou
non les phénomenes de corrosion ou encore modifier la spéciation des métaux et le flux de
décantation dans les bassins chaud et froid de la centrale avant ’entrée dans le lac.

Le calcul des flux de décantation du zinc en kg/an, mois par mois, a mis en évidence des
flux de 37 772, 37 286 et 30 363 kg de Zn/an respectivement en mars, avril et aoit 2001 et de
21 286, 18 728 et 30 054kg de Zn/an respectivement en avril, mai et aott 2002. Tous ces mois
présentent des flux de matiéres fraiches (mf) compris entre 46 et 90g de mf par jour alors que
la valeur moyenne est de 38 g de mf /jr.

En dehors des mois présentant des flux exceptionnels de décantation du zinc, le flux de
décantation en kg de Zn/an est de 10 430 et correspond 4 la quantité de zinc restant dans le lac
soit 12 502 (flux d’entrée : 15 932 kg de Zn/an - flux de sortie : 3 430 kg de Zn/an), d’olt un
flux de décantation du zinc dans le lac correspondant 4 83% du flux entrant.

1.4.2.2. Discussion

L’existence d’une corrélation entre les concentrations en cuivre et en zinc dans les MD,
ainsi que les valeurs équivalentes de concentration, laisseraient supposer des voies de transfert
vers les sédiments similaires ou proches pour les deux métaux. Cependant la différence
d’affinité pour la phase soluble et la phase particulaire respectivement pour le cuivre et le zinc
préte a discussion. L’étude de I’influence des facteurs biotiques et abiotiques interagissant
dans la retenue du Mirgenbach sur la décantation du zinc a été entreprise en vue d’apporter
des éléments de réponse.
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La répartition des métaux dans un é&cosystéme, donc leur spéciation et leur
biodisponibilité, est dépendante des caractéristiques physico-chimique du milieu (Heijerick et
al., 2002c). Par conséquent il est possible d’établir des relations entre celle-ci et la chimie du
milieu.

Contrairement au cuivre, aucune corrélation significative n’est observée entre les
concentrations en zinc dans les MD et la concentration en chlorophylle a. Knauer ef al. (1995)
ont montré que le cuivre et le zinc pouvaient étre en compétition pour les sites de liaison des
parois cellulaires des algues d’eau douce. Xue et al. (1995) ont observé un effet similaire en
lac, a savoir, un rejet de zinc a partir des formes électro-chimiquement inertes aprés addition
de cuivre.

Il existe une corrélation entre la quantité d’ALBAZOD et la concentration en zinc des
MD (L’ALBAZOD étant un mélange d’algues, de bactéries, de zooplancton et de détritus).
L’absence de relation avec la chlorophylle a, suggérerait que les concentrations en zinc dans
les MD ne soient pas influencées par le phytoplancton, mais par une autre composante de
I’ALBAZOD. Muller et al. (2001) ont émis ’hypothése selon laquelle les ligands forts du
zinc seraient produits in situ par les bactéries dégradant la matiére organique particulaire.

Les concentrations en NH4 et Nkj qui sont corrélées a la concentration en zinc dans les
MD sont des indicateurs de présence de MO dans I’eau, or la matiére organique joue un rdle
déterminant dans la spéciation des métaux cuivre et zinc (Chapitre 1.2.1.2) et la présence
d'ions ammonium dans une eau révéle souvent une dégradation incompléte des substances
organiques due a une pollution ou non.

Le flux moyen calculé de zinc vers les sédiments est de 77 +/- 44 mg Zn/m?/jr et varie
de 24 3 164 mg Zn/m*jr entre octobre 2000 et aodt 2002. Il existe une relation linéaire
hautement significative entre les flux de cuivre et de zinc (r=0.96, p<0.01). D’aprés les
résultats fournis par Mersh ef al. (1993), les flux de zinc mesurés entre juillet et décembre
1991 étaient en moyenne de 59 +/- 27 mg Zn/m?*/jr ; ce flux de zinc est 1.3 fois inférieur a
celui de 2001-2002.

L’importance des flux de zinc vers les sédiments est liée significativement (p<0.05) a la
présence de maticres en suspension dans le milieu

L’étude des concentrations en zinc des sédiments de la zone centrale a mis en évidence
un dépdt préférentiel au niveau de la zone d’injection, avec un facteur multiplicatif de 4 entre
la concentration en zinc des sédiments prélevés au niveau de Mir M et ceux de Mir inj. Par
conséquent, le flux de zinc mesuré au niveau de la station Mir M sous-estime la fraction de
zinc qui décante dés la zone d’injection en négligeant la différence interstation. L ’étude de la
répartition des métaux entre les phases soluble et particulaire de la colonne d’eau ayant
permis de mettre en évidence la préférence du zinc pour la phase particulaire et celle du
cuivre pour la phase soluble, ceci pourrait expliquer la décantation importante du zinc (fixé
sur des particules de taille supérieure a celle du cuivre), dés son entrée dans la retenue du
Mirgenbach au niveau de la station d’injection et celle du cuivre plus loin dans le lac au
niveau de la station Mir M sous I’influence de facteurs biotiques (plancton) comme cela a été
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mis en évidence dans le chapitre 1.3.1, et abiotiques via des mécanismes de précipitation,
adsorption, décantation.

Si la fraction particulaire du zinc a déja décanté de fagon conséquente au niveau de la
station d’injection alors cela peut expliquer les similitudes de comportement des deux métaux
au niveau de la station Mir M (corrélation des flux et des concentrations dans les MD,
équivalence des taux de cuivre et zinc dans les MD). D’ailleurs, au niveau de la station Mir
M, en 2001 et 2002, la différence entre les concentrations en cuivre et en zinc dans les
sédiments est, bien que significative (p<0.05), beaucoup moins nette que pour les autres
stations.

Dans les sédiments, il a également été montré que la zone littorale présentait un niveau
de contamination en zinc plus faible que celui des zones profondes et ceci, indépendamment
de la contamination en cuivre. Cette absence de relation peut étre expliquée par une
divergence d’une part dans I’origine des deux métaux dans le lac, d’autre part dans le
transport qui pourrait influencer la répartition spatiale du cuivre et du zinc dans la couche
sédimentaire. La contamination en cuivre dans le lac est le traceur spécifique du rejet de la
centrale EDF dans le lac, par conséquent la contamination en zinc de la zone littorale du lac
est en partie, tout au moins, indépendante du rejet de la centrale (absence de corrélation
cuivre/zinc). D’ailleurs 1’échantillon prélevé dans une zone absente de dépbt sédimentaire
d’origine lacustre, correspondant au substratum géochimique (Mir L23), présente une
concentration en cuivre faible (46 mg Cu/kg de ms) alors que la concentration en zinc est de
494 mg Zn/kg de ms, soit une valeur équivalente & la concentration moyenne de zinc dans la
totalité des échantillons (n=23) 492 +/- 122 mg Zn/kg de ms.

Le calcul des flux de décantation globaux de zinc, mois par mois, a montré des flux
exceptionnellement €élevés et supérieurs a la quantité de zinc entrant dans le lac en mars, avril,
aolt 2001 et en avril, mai et aolit 2002. Il est possible d’expliquer les flux de décantation du
zinc en mars, avril 2001 et avril 2002 par un apport extérieur de zinc dans le lac. Trois
arguments viennent étayer cette hypothése. Les mois de mars et avril 2001 et avril 2002
correspondent a des valeurs de Secchi trés faibles et minimales (<a 0.7m) durant la période
d’étude. Ces périodes sont marquées par une conductivité plus faible (< & 1400uS/cm) du fait
de précipitations importantes ; le lessivage du bassin versant a pu étre le facteur d’apport
supplémentaire en zinc dans le lac, d’autant plus que 1’étude de la répartition des
concentrations en zinc dans les sédiments de la zone littorale met en évidence un apport
terrestre de zinc.

Le mois de mai 2002, dont la valeur de Secchi est intermédiaire (0.85m), est surtout
caractérisé par une concentration minimale en SiO,, indicatrice du développent des diatomées
dans le lac. Le développement du phytoplancton influence la concentration en métal dans
I’eau ainsi que sa répartition entre phase soluble et phase particulaire. En outre il est connu
que le zinc est un facteur essentiel pour le développement des diatomées étant donné son role
dans la fixation de la silice (De La Rocha et al., 2000).
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Les mois d’aofit 2001 et 2002 sont caractérisés également par une production primaire
maximale avec le développement d’une fleur d’eau & Ceratium. Dans ce cas, bien qu’il existe
une compétition entre le cuivre et le zinc au niveau des sites de liaison des parois cellulaires
des algues (Knauer ef al., 1995) en faveur du cuivre, il est possible que le plancton concentre
le zinc sans I’adsorber ou I’absorber. En effet, la production de ligands forts pour les métaux
par les algues durant les périodes de production primaire (Coale & Bruland, 1988 ; Moffett et
al., 1990 ; Bruland et al., 1991) est responsable du transfert d’une partie du zinc vers les
sédiments. Toutefois, ni les flux de zinc en mg Zn/m?/jr , ni les concentrations en zinc dans
les MD ne sont corrélés avec la concentration en chlorophylle a dans I’eau. L’excrétion de
composés complexant les métaux n’est pas une spécificité du phytoplancton ou des
macroalgues, car elle a aussi été observée chez certaines bactéries marines (Schreiber et al.,
1990 ; Gordon et al., 1994) et champignons marins (Sunda & Gessner, 1989). D’aprés Muller
et al. (2001), les bactéries seraient responsables de la dégradation de la MO particulaire et
productrices de ligands forts pour le zinc ; ceci expliquerait la « non sélectivité » du zinc pour
un type de MO et la corrélation entre la concentration en zinc dans les MD et I’ Albazod.

Dans la littérature, il apparait que le zinc, comme le cuivre, se lierait principalement a la
MO dans la phase dissoute et dans la phase particulaire. Cependant, d’aprés Helland (2001),
le zinc, contrairement au cuivre, ne semble pas avoir de préférence pour un type de MO. Ceci
signifierait que le zinc se fixe sur la matiére organique quelle que soit son origine (terrestre,
lacustre et/ou planctonique).

Le flux de décantation global du zinc dans la retenue du Mirgenbach est estimé en
moyenne a 17 941 kg de Zn/an, ce qui est équivalent au calcul réalisé par Mersch ez al. (1993)
pour 1’année 1991 (20 674 kg de Zn/an), mais supérieur a la quantité de zinc entrant dans le
lac (15 932 kg de Zn/an).

Le chapitre 1.2 a mis en évidence une répartition préférentielle du zinc dans la phase
particulaire de la colonne d’eau avec un taux de 56 +/- 8 % qui varie de 46 & 70%. En sachant
que la fraction de zinc particulaire est sous-estimée puisque la mesure est effectuée au niveau
de la station Mir M et que la concentration en zinc est maximale dans les sédiments de la
station Mir inj. Les calculs des flux globaux de zinc en kg de Zn/an, ont montré que le flux de
décantation du zinc correspondait & 80% et 42% du zinc entrant respectivement en juin et en
décembre 2001 et était supérieur a 100% du zinc entrant en moyenne.

En dehors des mois présentant des flux exceptionnels de décantation du zinc, expliqués
par un apport extérieur, probablement terrestre, le flux de décantation du zinc dans le lac
correspond 4 83% du flux entrant. Le flux de décantation est par conséquent bien supérieur a
celui attendu a partir de la répartition du zinc entre les phases solubles et particulaires de la
colonne d’eau. Ce constat permet de dire qu’une fraction non négligeable du zinc présent dans
la phase soluble a rejoint le compartiment sédimentaire et ceci via des processus de
précipitation, d’adsorption sur des particules organiques ou inorganiques et d’absorption par
les organismes vivants (féces et pseudoféces, Wang & Ficher, 1995, 1998b, 1999b).
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Mé€me si, en raison d’une origine multiple de la contamination en zinc, le calcul des flux
globaux dans la retenue est difficile a établir de fagon précise, il est possible de conclure que
la majorité du zinc entrant est transférée vers le compartiment sédimentaire vig des
mécanismes d’adsorption, d’absorption, de précipitation et de décantation (EHC 221, 2001).

En milieu aquatique continental, les phases sédimentaires et particulaires présentent
donc une forte affinité pour les métaux. Divers processus régissent la fixation du cuivre et du
zinc sur les particules : réaction d’adsorption, précipitation avec différents composés... ainsi
que la composition du sédiment qui peut varier considérablement d’un site & 1’autre. La
proportion des particules minérales (argiles, oxydes et hydroxydes de Fe et Mn, silice...) et
des particules organiques influence notamment la circulation des métaux dans le milieu (Ct.
analyse bibliographique). La spéciation des métaux dans les sédiments pourra donc apporter
des €léments de réponse et confirmer ou non les hypothéses émises jusqu’a présent pour
expliquer la répartition des métaux dans 1’écosystéme de la retenue.

Les points particuliers et suivant peuvent étre soulignés :

- Il existe une corrélation trés forte entre les flux de cuivre et de zinc, tous deux étant
dépendant du flux de MES. Le transport vertical du zinc représente en moyenne de 83 %
du zinc entrant,

- Les flux entrant de zinc sont plus difficiles & estimer en raison de sources multiples de
contamination (notamment celles de Moselle amont). Le flux entrant de zinc est estimé
partir des mesures de juin et décembre 2001 4 17 941 kg Zn/an.

- La concentration en zinc dans les MD est corrélée a I’ Albazod mais pas a la chlorophylle
a. Le zinc semble se lier de fagon moins spécifique que le cuivre aux particules.

- Le zinc est 1ié a des particules de plus grande masse, que celles liant le cuivre. Le zinc
décante surtout au niveau de la zone d’injection.

- La zone littorale du lac est plus faiblement contaminée par le zinc que la zone centrale.
Des apports terrigénes provenant du bassin versant et contenant du zinc augmente le taux
de contamination du site, ce taux étant déja élevé en raison d’un fond géochimique local.

L5. Niveau de contamination en cuivre et en zinc dans les MES du circuit de
refroidissement et dans des sédiments de la Moselle

Apres avoir étudié la répartition des métaux dans ’eau en riviere Moselle et dans la
retenue du Mirgenbach, ainsi que leur circulation dans les compartiments abiotiques de la
retenue du Mirgenbach, le r6le des sédiments et des MES dans le piégeage des métaux a pu
étre mis en évidence. La retenue du Mirgenbach piége jusqu’a 70% du cuivre et presque la
totalit¢ du zinc entrant via les eaux de purge. Ces résultats suggérent que I’impact de la
contamination métallique sur la riviére Moselle sera moindre que dans le cas d’un rejet direct
en rivire sans passage dans la retenue. Toutefois une hausse significative des concentrations
en cuivre et en zinc dans 1’eau brute ayant été observée entre la station Mosl et la station
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Mos2, il convient de contrdler I’impact du rejet ‘de la centrale sur le compartiment
sédimentaire de la riviére Moselle. Le niveau de contamination des sédiments de la retenue du
Mirgenbach ayant déja été étudié dans le paragraphe précédent (cf. 1.3), les résultats seront
simplement rappelés dans ce paragraphe dans un récapitulatif afin de réaliser une

comparaison interstations de 1’état de contamination en cuivre et en zinc des sites « Moselle »
par rapport au Mirgenbach.

L5.1. Résultats

L.5.1.1. Etude de la contamination en cuivre et en zinc des sédiments en riviere Moselle

Les Figures III-34 et III-35 présentent une comparaison interstations des

concentrations en cuivre et en zinc dans les sédiments entre les différentes stations de la
Moselle.

La Figure ITI-34 montre depuis novembre 2000 une nette amélioration des niveaux de
contamination en cuivre dans les sédiments de Moselle. A partir de novembre 2001, la
concentration en cuivre dans les sédiments est sensiblement identique entre la station Mos]1 et
la station Mos2 avec des valeurs respectivement comprises entre 43 - 64 mg Cu/kg de ms et
22 - 66 mg Cu/kg de ms. Il n’existe pas de différence significative (test de Mann-Whitney,
p<0.05) entre la concentration moyenne en cuivre des sédiments de la station Mosl et celles
de la station Mos2. A la station Mos3, la concentration en cuivre des sédiments varie de 24 a
37 mg Cwkg de ms, avec une moyenne de 33 +/- 8 mg Cwkg de ms significativement
inférieure a celle de la station Mos1 (test de Mann-Whitney, p<0.05).
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Figure II1-34 : Comparaison interstations des teneurs en cuivre (mg Cwkg de ms) des sédiments prélevés aux
stations Mos1, Mos2 et Mos3.
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Figure III-35 : Comparaison interstations des teneurs en zinc (mg Zn/kg de ms) des sédiments prélevés aux
stations Mos1, Mos2 et Mos3.

Concernant le zinc aucune différence significative des teneurs moyennes dans les
sédiments n’est observée entre les stations Mosl, Mos2 et Mos3 (test de Mann-Whitney,
p<0.05) avec respectivement en station Mosl : 606 +/- 234, en Mos2 : 545 +/- 169 et en
Mos3 : 438 +/- 73 mg Zn/kg de ms. Une amélioration de la qualité des sédiments vis-a-vis de

la contamination en zinc est observée au niveau des stations Mosl et Mos2 entre 2000 et
2001, puis 2001-2002.

1.5.1.2. Etude de la contamination en Cu et Zn des MES dans le circuit de refroidissement
(Cl et C2)

La Figure II1-36 présente les concentrations en cuivre et en zinc (mg/kg de ms) dans
les MES prélevées dans le circuit de refroidissement (Stations C1 et C2) en fonction de la
période d’échantillonnage.

L’augmentation des concentrations en cuivre et en zinc est significative (Test de Mann-
Whitney, p<0.05) entre la station Cl et la station C2. Pour chaque période de prélévement,
respectivement, juillet 2001, janvier 2002 et octobre 2002, les teneurs en cuivre sont
multipliées par 13, 16 et 10 entre C1 et C2 et les teneurs en zinc par 2.8, 2.2 et 2.2.

La Figure III-36 révele une certaine homogénéité des concentrations en cuivre et en
zinc dans les MES de la station Cl en été et en automne. Par contre en janvier ces
concentrations, bien que du méme ordre de grandeur, sont pour le cuivre respectivement 3 et
2 fois moins élevées et pour le zinc 1.3 et 1.5 fois moins élevées qu’en été et en automne.
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Figure III-36 : Comparaison des teneurs en cuivre et en zinc (mgkg de ms) des MES du circuit de
refroidissement en fonction de la station (C1 et C2) et de la période de prélévement.

Au niveau de la station C2, les concentrations respectives en cuivre et en zinc sont
maximales en été (2 122 mg Cuwkg de ms et 1491 mg Zn/kg de ms), moyennes en automne

(1135mg Cu/kg de ms et 1425 mg Zn/kg de ms) et minimales en hiver (900 mg Cu/kg de ms
et 933 mg Zn/kg de ms).

L1.5.1.3. Synthése des résultats relatifs aux teneurs en cuivre et zinc des sédiments et MES
sur toutes les stations d’étude

La Figure III-37 présente le résultat de 1’analyse en composante principale (ACP)
réalisée a partir des concentrations en cuivre et en zinc en mg/kg de ms dans les s€diments en
fonction de la station et de la date de prélévement.

Les axes F1 et F2 expliquent 100% de la variance puisque cette analyse est réalisée a
deux dimensions seulement.

Selon cette figure, les sédiments des stations « Moselle » et des stations littorales (Mir
L) de la retenue du Mirgenbach présentent des niveaux de contamination en zinc trés proches,
puisque si on se réfere a la direction du vecteur illustrant la contamination en zinc (cf. encadré
de la Figure III-37), les stations Mir L et Mos sont situées sur la méme droite perpendiculaire
a ce vecteur. Alors que les niveaux de contaminations en cuivre sont supérieurs dans les
sédiments des stations Mir L.

Ces tendances sont confirmées par I’existence d’une différence significative (test t,
p<0.05) entre les teneurs moyennes en cuivre des sédiments des stations Mir L et Moselle et
une différence non significative des teneurs en zinc (test t, p<0.05).
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Figure III-37 : Analyse en composante principale réalisée 4 partir des concentrations en cuivre et en zinc en
mg/kg de ms dans les sédiments en fonction de la station et de la date de prélévement.

Il apparait clairement que les sédiments fortement contaminés en cuivre (MD) et les
sédiments fortement contaminés en zinc (Mir inj) sont bien distincts. Entre ces deux groupes,
des stations intermédiaires semblent présenter des teneurs en cuivre et en zinc équivalentes
dans les sédiments. Enfin, les stations Mos et Mir L dont les teneurs en zinc et en cuivre sont
faibles par rapport aux autres stations sont regroupées.

Un gradient significatif de concentration en zinc (ANOVA 4 un facteur, p<0.05) dans
les sédiments est observable avec dans 1’ordre croissant le classement suivant : Mos=C 1=Mir
L <Mir 1< Mir M=MD < Mir rep < Mir inj.

Un gradient de concentration en cuivre est également visible sur la Figure III-37 et il
est significatif (ANOVA a 1 facteur, p<0.05) avec 1’ordre croissant suivant : Mos=C1 < Mir L
< Mir 1= Mir rep < Mir inj < Mir M < MD.

Dans les MD récoltées dans le sédimentométre posé a la station Mir M et dans le circuit
de refroidissement (C2), un effet saison peut étre observé et il est identique pour la station C2
et la station Mir M. Les concentrations en cuivre sont plus élevées dans les échantillons
estivaux que dans les échantillons hivernaux.
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Les concentrations en cuivre et en zinc des sédiments de la station C2 sont
significativement différentes de celles de la station Mir inj (test t, p<0.05). Cependant alors
que les teneurs en cuivre sont divisées par deux dans les sédiments entre C2 et Mir inj, les
teneurs en zinc sont multipliées par deux.

Par contre entre la station Mir M et la station C2, aucune différence significative
(p<0.05) de concentration en cuivre ou en zinc n’est observée.

1.5.2. Discussion et conclusion partielle

D’apres nos résultats, aucun impact des rejets de cuivre et de zinc n’est visible en ce qui
concerne les compartiments sédimentaires des stations Mos2 et Mos3 (p<0.05). Cependant il
est important de signaler le probléme de la dynamique des flux d’eau au niveau de la station
Mos2 (cf. partie II, Figure I-5A et B). En effet, les sédiments sont prélevés au niveau de la
rive et non dans le rejet général de la centrale, soit un niveau de contamination qui est le
résultat de I’aspiration, du flux d’eau du rejet, par la centrale hydroélectrique se trouvant sur
la rive opposée et par le barrage en aval proche, ainsi que du fort débit d’eau qui perturbe la
sédimentation des particules.

Dans le chapitre 1.3.2 était soulevé le probléme de la contamination en zinc des
sédiments de la zone littorale de la retenue du Mirgenbach dont 1’origine était incertaine. Au
vu des résultats, nous pouvons constater que la contamination en zinc des sédiments des
stations Mir L est identique a celle des stations Moselle et qu’elle a la méme origine (activité
sidérurgique de la Vallée et apport terrigéne du bassin versant). Par conséquent le zinc
provenant de la corrosion des tubes en laiton des condenseurs du CRF de la centrale ne s’est
pas ou peu ajouté au zinc des sédiments des stations Mir L, ce qui signifie que ce zinc n’a pas,
ou peu, atteint cette zone du lac.

Les gradients de répartition du cuivre et du zinc sont différents comme nous I’avons vu
au chapitre 1.2.

Les résultats ci-dessus ont également montré que les concentrations en cuivre et en zinc
dans les sédiments des stations C2 et Mir M ne sont pas différentes. Cependant dans 1’eau
brute, les concentrations en cuivre et en zinc sont respectivement divisées par 5 et par 3 entre
C2 et Mir M ; ce qui signifie que les mécanismes (adsorption, absorption, précipitation ou
décantation) qui interviennent dans le piégeage et la sédimentation du cuivre et du zinc au
niveau de la station Mir M sont plus importants que ceux susceptibles d’avoir lieu en milieu
totalement artificiel (C2).

Dans la retenue du Mirgenbach, 1’augmentation de la population phytoplanctonique a
pu étre corrélée a I’augmentation de la concentration en cuivre dans les MD, malgré une
diminution des concentrations métallique dans 1’eau brute. Ce compartiment biotique est de
fait, trés efficace dans la capture des métaux présents dans la colonne d’eau. Dans le cas du
zinc ¢’est ’augmentation de ’ALBAZOD qui influence la concentration en zinc dans les MD.
Cependant bien que ces facteurs biotiques augmentent la concentration en cuivre et en zinc
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des sédiments, ce ne sont pas les seuls intervenant au piégeage des métaux dans les sédiments
du lac. D’ailleurs la charge en MES du milieu a également pu étre été reliée a l'augmentation
des flux de cuivre et de zinc vers les sédiments.

A la station C2, le taux de cuivre (surtout) et de zinc des MES est plus important en
juin-juillet qu’en décembre-janvier et ce, malgré des concentrations en cuivre et en zinc dans
I’eau brute équivalentes (p<0.05) en juin et décembre 2001. Ces variations pourraient, comme
dans la retenue du Mirgenbach, étre le fait de I’augmentation de la production
phytoplanctonique en Moselle, d’autant plus que dans le chapitre 1.4.1.2, il a été montré que
c’était principalement la teneur en cuivre des MES de la station C2 qui augmentait en été,
alors que la teneur en zinc reste équivalente a celle observée en automne. En hiver, les
concentrations en cuivre sont 1.3 et 2.4 deux fois moins élevées qu’en été et en automne et
celles en zinc le sont 1.5 fois.

Dans le circuit de refroidissement, seule I’étude de la spéciation des métaux dans les
MES pourra fournir des informations sur les mécanismes responsables de la capture du
cuivre.

Nous avions mis en évidence dans le chapitre 1.2.2. une sédimentation abondante du
zinc au niveau de la station Mir inj et ceci avait été relié, contrairement au cuivre, a sa
répartition préférentielle dans la phase particulaire de I’eau brute. Cependant I’augmentation
brutale, d’un facteur 2, de la concentration en zinc dans les sédiments de la station Mir inj,
c’est a dire dés I’entrée dans le lac, par rapport a celle de la station C2, pourrait également
laisser supposer une modification des caractéristiques physico-chimiques du milieu. En effet,
il est probable qu’en plus d’une différence de pression, température, les conditions
d’oxygénation et de pH soient différentes entre le milieu fermé que constitue le circuit de
refroidissement et le milieu ouvert des aéroréfrigérants et de la retenue du Mirgenbach.

Les points suivant résument les faits établis :

- Il existe une variation saisonniére des concentrations en cuivre dans les sédiments et les
MD, avec des valeurs maximales en période estivale

- Les sédiments des stations Moselle ne sont pas affectés par les rejets en métaux de la
centrale.

- Le gradient croissant de contamination en zinc dans les sédiments et les MD est le suivant
Mos=C1=Mir L <Mir 1< Mir M=MD < Mir rep < Mir inj.

- Le gradient croissant de contamination en cuivre dans les sédiments et les MD est le
suivant Mos=C1 < Mir L < Mir 1= Mir rep < Mir inj < Mir M < MD

- Les teneurs en cuivre sont divisées par deux dans les sédiments entre C2 et Mir inj. les
teneurs en zinc sont multipliées par deux.

- Les mécanismes qui interviennent dans le piégeage et la sédimentation du cuivre et du
zinc au niveau de la station Mir M sont plus importants que ceux susceptibles d’avoir lieu
en milieu totalement artificiel (C2).

- La zone littorale de la retenue présente un niveau de contamination en zinc dans les
sédiments équivalent a celui de la rivitre Moselle (origine commune: activité
sidérurgique + apport terrigéne du bassin versant de la retenue).
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Chapitre II. Spéciation du cuivre en écosystéme lacustre et
modification de la spéciation de la prise d’eau au rejet (circuit de
refroidissement tertiaire)

Il est un fait établi, que les métaux introduits dans un écosystéme interagissent avec le
milieu et cela en fonction de ses caractéristiques physico-chimiques (pH, MES, conductivité,
ions présents...). La spéciation du cuivre et du zinc peut donc étre modifiée le long du circuit
de l’eau servant au refroidissement de la centrale, notamment dans le circuit des
aéroréfrigérants et dans la retenue du Mirgenbach qui présentent des caractéristiques physico-
chimiques bien différentes de celles de la riviere Moselle. Par exemple, dans la retenue du
Mirgenbach, des modifications de la répartition des métaux ont été démontrées dans le
chapitre 1.3, sous I’'influence de facteurs abiotiques et de facteurs biotiques via des processus
d’adsorption et d’absorption (bactéries, plancton, organismes), ce qui suppose des
modifications de la spéciation des métaux.

Les facteurs contrblant la distribution des métaux sont complexes. En plus de la nature
du rejet, un ensemble de processus chimiques et physiques régulent 1’adsorption sur des
particules telles que les argiles, les oxydes et les matiéres organiques. Le taux de métal dans
une eau naturelle est contr6lé par la sélectivité des liaisons établies par le métal avec d’autres
composés et par la dynamique des particules elles-mémes. L’ensemble détermine la
spéciation du cuivre et du zinc dans les sédiments.

Pour estimer ’impact des métaux sur les organismes, il est nécessaire de connaitre la
concentration en métaux biodisponibles ; celle ci dépend de la spéciation du métal dans le
milieu et notamment dans les sédiment qui, comme nous ’avons démontré, représente le
compartiment principal de piégeage et stockage des métaux. Par ailleurs, I’étude de la
spéciation des métaux dans ce compartiment fournit également des informations quant a la
potentialité d’une remobilisation du stock métallique qu’il referme.

I1.1. Résultats
I1.1.1. Caractéristiques granulométriques et physico-chimiques des sédiments étudiés

IL1.1.1. Caractéristiques granulométriques

La Figure III-38 présente la composition granulométrique (en %) des différents
échantillons de sédiments analysés.
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Figure III-38 : Composition granulométrique des différents échantillons de sédiments analysés.
Argiles (0 — 2 pm), limons fins (2 — 20 um), limons grossiers (20 — 50 pm), sables fins (50 -200 pm), sables
grossiers (200 — 2000um).

Dans les échantillons analysés, les particules fines d’argiles et limons prédominent au
niveau des stations Mirgenbach, Mos1 et Mos3. Le couple argiles — limons représente entre
72 et 100 % de la composition totale des sédiments dans tous les prélévements (Figure III-
38). En contrepartie, les sables ne constituent respectivement pour Mos1, Mir inj, Mir 1, Mir
rep et Mos3 que 10, 13, 2, 7 et 28 % des sédiments et sont absents des sédiments de la station
Mir M.

La station Mos2 présente des caractéristiques granulométriques particuliéres avec une
faible fraction de particules fines (argiles, limons fins et grossiers) de 11%. Pour les stations
Mos2 et Mos3, le pourcentage de sable atteint respectivement 89 et 28 %. La composition
granulométrique des sédiments est fortement dépendante de la vitesse d’écoulement de I’eau
et des courants. Ainsi au niveau de la station Mos2, I’arrivée du rejet de la centrale en riviére
Moselle (5.4 m®/s) génére des conditions s’opposant a la décantation des particules plus fines,
d’ou une proportion plus importante de sable grossier. Concernant la station Mos3 qui est un
bras mort de la rivicre Moselle, le ralentissement des masses d’eau permet une sédimentation
presque totale des particules en suspension dans la colonne d’eau, d’ott une répartition plus
équilibrée des différentes classes granulométriques (Figure I11-38).

Dans la retenue, la part d’argile reste relativement stable et varie entre 39 et 47 %, sauf
au niveau de la station Mir M ot elle constitue 67% des sédiments. La proportion des argiles
dans les sédiments est sans doute la conséquence de la courantologie et de la configuration
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spatiale propre a chaque station. La station Mir M, située a mi-distance entre les zones
d’injection et de reprise, ne subit pas les perturbations générées par les débits d’entrée et de
sortie d’eau (5m3/s), d’ou une sédimentation plus conséquente des particules fines. La hauteur
de la colonne d’eau, maximale dans cette zone (15 m), joue un réle supplémentaire.

Les caractéristiques granulométriques des stations Mos1 et Mir inj sont proches ; seule
est & noter une part plus importante de limons grossiers et sables fins et moins élevée d’argile
pour la station Mir inj.

A mesure que la distance s’accroit par rapport a Mir inj, vers Mir 1 et Mir M, les
fractions de sables grossiers, de sables fins et de limons grossiers diminuent, ce qui
correspond a un gradient de décantation. Cependant, au niveau de Mir rep, ce phénoméne
n’est plus observé. En effet les caractéristiques granulométriques de cette zone sont
équivalentes a celles de la station Mir inj, la fraction de sables grossiers en moins. Mir rep,
dont la profondeur est de 10 m, est une station intermédiaire entre la zone centrale du lac et la
zone littorale. De plus, cette station est située du c6té du lac qui subit la plus forte abrasion
par effet de batillage, d’ot un apport de matiéres d’origine terrestre. A cela peut s’ajouter
I’érosion du sol au fond du lac en raison de ’aspiration d’eau par 1’ouvrage de reprise. En
effet, au niveau de cette station, la couche sédimentaire est fine par rapport aux stations
centrales du lac et la couche argileuse qui constitue le substratum géologique est souvent
prélevée dans la benne a sédiments.

I1.1.1.2. Caractérisation chimique des sédiments

Les parameétres chimiques analysés, choisis pour leur pertinence dans la problématique
de spéciation des métaux, sont synthétisés dans le Tableau 111-22.

Une analyse multivariée (ACP) basée sur la chimie des sédiments est utilisée pour tenter
de regrouper les stations en fonction de leurs caractéristiques et les résultats sont présentés en
Figure III-39. Les variables redondantes sont éliminées pour simplifier I’approche et la
lecture de ’ACP sans en modifier le résultat, les paramétres intégrés sont la capacité
d’échange cationique (CEC), le taux de matiére organique (MO), le taux de carbonates
(CaCO0s5), le rapport carbone-azote (C/N), la concentration en oxydes de fer mal cristallisés
(Feo) et le rapport Feq/Feo. Sachant que la capacité d’échange cationique est logiquement
corrélée (r de Pearson, p<0.05) avec Ca®", Mg**, K*, Na" (0.80<r<0.98) et Mn** (=0.73). Le
cations dominant de la CEC est le Ca®>" (+ de 80% environ).

Le graphique correspondant au plan "1-2" (83% de la variance expliquée) permet de
distinguer 2 ensembles distincts (ou groupes) et une station plus isolée Mir 1. Le premier
ensemble est constitué des points Mir inj, Mos1, C2, C1, MD, Mir rep et Mir M, alors que le
second regroupe Mos2 et Mos3.



Tableau 1I1-22 : Caractéristiques chimiques des sédiments en fonction des stations de prélévement.

(9/Kg) (cmol+/Kg) Tamm | Mehra-Jackson
Station CaCo3 MO C/N CEC Ca | Mg K Na | Al | Mn| H ¥ Feo Fed Fed/FeO
Mos1 110 57.0 9.68 209 |22.05| 1.81 | 060 | 1.03 | 0.03 | 0.051[ <0,05| 25.57| 1.352 1.655 1.224
c1 70 61.9 10.14 254 |2388| 2.28 | 0.62 | 1.29 | <0,02| 0.454| <0,05| 28.52| 1.004 1.558 1.552
c2 98 56.9 10.95 258 | 23.13| 240 | 046 | 2.02 | <0,02]| 0.230| <0,05| 28.24| 0.925 1.340 1.449
Mir inj 117 70.1 9.35 206 |26.89| 267 | 0.57 | 1.64 | <0,02|0.337| <0.05[ 32.11| 1.587 1.864 1.175
Mir 1 137 72.7 16.06 17.1 21.18| 1.70 | 0.24 | 1.15 | 0.03 | 0.031| <0,05| 24.33| 1.329 1.820 1.369
Mir M 39 51.0 8.70 38.2 |3533| 403 | 091 | 242 | 0.02 | 0.244 | <0,05| 42.95| 1.208 1.993 1.650
MD 42 55.7 9.39 337 |34.01| 285 | 0.70 | 1.82 | <0,02| 0.560 | <0,05| 39.94| 0.968 1.876 1.938
Mir rep 78 46.7 9.23 30.6 |31.44| 3.28 | 0.80 | 3.07 | <0,02| 0.211 | <0,05| 38.80| 1.164 1.645 1.413
Mos2 126 19.4 12.38 6.9 9.86 | 0.51 | 0.20 | 0.29 | 0.03 | 0.008| <0,05| 10.90| 1.635 1.466 0.897
Mos3 96 296 13.04 10.7 12.34| 079 | 0.27 | 0.33 | 0.04 | 0.011] <0,05| 13.78| 1.553 1.680 1.082
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Figure I11-39 : Analyse en composante principale réalisée & partir des parameétres chimiques des échantillons de
sédiments et de matieres décantées en fonction de la station de préiévement (Mosl, Mos2, Mos3, Mir inj, Mir 1,
Mir M et Mir rep pour les sédiments et C1, C2, Mir M pour les MD). Le plan factoriel "1-2" résume 83 % de la
variance.

2 ® Active

Groupe 1 : Les points MD et Mir M correspondent respectivement a4 des mati¢res décantées
et des sédiments profonds prélevés sur la méme station, Mir M. Les caractéristiques de ces
deux échantillons sont, de fait, similaires. Les sédiments de la station Mir rep sont également
de composition chimique proche en dehors d’un taux de carbonates deux fois supérieur a ceux
de Mir M et des MD. Ces 3 points correspondent a des stations éloignées de la zone
d’injection, situées dans la partie orientale de la retenue et s’individualisent par une CEC
maximale, un taux de MO moyen, ainsi qu’une concentration en carbonates minimale pour
MD, Mir M et intermédiaire pour Mir rep. Les échantillons Mir M et MD renferment des
concentrations en Fey ou oxydes de fer bien et mal cristallisés (oxyde + Fe complexé a la MO)
trés élevées avec respectivement 1.993 et 1.876 cmol/kg. Cependant, contrairement &
1’échantillon Mir rep, ces Feq contiennent plus de 40% d’oxydes de fer bien cristallisés, alors
que les sédiments de la station Mir rep n’en contiennent que 29%. Au niveau des stations C1
et C2, des proportions d’oxydes de fer bien cristallisés supérieures a 40% sont également
observées.

En fait, les stations sont positionnées sur le plan dans 1’ordre MD, Mir M, Mir rep, C1,
C2, Mosl1, Mir inj, ce qui correspond & un gradient croissant en carbonates et a un gradient
décroissant de Feq/Fe,.
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La diminution du taux de carbonates dans les sédiments de la station C1 par rapport a
Mos1 peut s’expliquer par I'injection d’acides (HCI) par Pexploitant pour lutter contre
I’entartrage du CRF. Lors de cette «vaccinationy, le carbonate de calcium se dissocie en ions
solubles Ca** et CO5*". A cela s’ajoutent les réactions de précipitation des carbonates dans les
bassins chaud et froid du circuit de refroidissement de la centrale qui contribuent a faire
diminuer la teneur en CaCOj. Ceci est appuyé par ’existence d’un gradient croissant de Ca?"
entre Mosl et Mir inj du fait de la concentration des sels dissous au niveau des
aéroréfrigérants. La concentration en carbonate est trés faible dans les sédiments des stations
orientales de la retenue, par conséquent les carbonates ne précipitent pas dans cette zone.

Ce groupe de stations s’individualise par rapport aux stations Moselle et 4 la station Mir
1 par une CEC élevée (comprise entre 20.9 et 38.2 cmol'/kg) et un rapport C/N plus faible
(compris entre 9.23 et 10.95). L’augmentation de la CEC dans le lac peut étre en partie
expliquée par le phénoméne de concentration des éléments constitutifs de I’eau brute par
€vaporation dans les aéroréfrigérants.

L’augmentation du rapport Fey/Fe, montre que la fraction d’oxydes de fer bien
cristallisés augmente aux stations Mir M, C1 et C2 et dans les MD. Aux stations Mos1 et Mir
inj, la fraction d’oxydes de fer bien cristallisés est inférieure a 20%.

Groupe 2: Les stations Mos2 rive et Mos3 sont les stations "aval du rejet général" en Moselle
et "aval éloigné du rejet". Ces stations se caractérisent par une CEC et une charge en MO
faibles et minimales par rapport aux autres stations, une concentration élevée en carbonates
avec respectivement 126 et 96 g/kg et des taux de FeO parmi les plus élevés (1.63 et 1.55
g/100g), proches de ceux de la station Mir inj (1.59 g/100g) (Tableau III-22). Ces deux
stations sont de faibles profondeurs (inférieure 4 3m) et présentent une végétation abondante
d’hydrophytes et des roseliéres en rives. Le fer des stations Mos2 et Mos3 est constitué
d’oxydes de fer mal cristallisés puisque le rapport Fed/Feo est proche de 1 avec des valeurs
respectives de 0.90 et 1.08. La méme tendance est observée au niveau des stations Mir inj et
Mosl.

La station Mir 1 : Les stations occidentales de la retenue, bien que de composition en CaCOs
(117 et 137 k/kg) et MO (70 et 72 g/kg) singuliéres et similaires par rapport aux autres points
du Mirgenbach, divergent entre elles de part leur CEC (deux fois moins importante pour Mir
1 (17 cmol*/kg) que pour Mir inj (30 cmol™/kg)). La station Mir 1 s’individualise par rapport
aux autres stations de la retenue par les taux de Mn, Mg, Na plus proches de ceux de la station
Mosl et un rapport C/N plus proches de ceux de la station Mos3. La station Mir 1 par rapport
aux autres stations est encaissée dans la come nord-est de la retenue et de faible profondeur
(5m). Elle se caractérise par une végétation d’hydrophytes abondante, la présence d’une
typhaie de 2m en rive et de nombreuses souches submergées. Cette station regoit également
les eaux d’un ruisseau. Les matiéres organiques, bien qu’en proportions équivalentes dans les
sédiments de Mir inj et Mir 1, n’ont sans doute pas la méme origine.
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II1.2. Spéciation chimique du cuivre dans les sédiments: Résultats des procédures
d’extractions séquentielles

La Figure ITI-40 compare la somme des fractions extraites (fraction soluble a I’eau,
échangeable, acido-soluble, oxydable, réductible) & la teneur en cuivre total des sédiments
pour vérifier la cohérence des résultats. La somme des fractions extraites est bien en accord
avec la teneur en cuivre total des sédiments.

Cette figure rappelle également les niveaux de contamination en cuivre des sédiments
prélevés aux différentes stations d’étude et montre 1’inégalit€ des concentrations en cuivre
dans les matiéres décantées prélevées au niveau de la station C2 selon la date de collecte. Les
teneurs en cuivre des MD de la station C2 sont pour les mois de juin, décembre 2001 et
octobre 2002 respectivement de 2 122, 900 et 1 135 mg/kg de ms ; soit, pour une
concentration en cuivre similaire dans I’eau brute (Chapitre 1.1.13), une teneur en cuivre dans
les MD divisée par 2.4 environ entre juin et décembre 2001.

B2 somme des fractions extraites |
B Cu total

printemps 2001

hiver 2001

automne 2002

Figure ITI-40 : Comparaison de la somme des fractions de cuivre extraites par la procédure d’extraction séquentielle
et de 1a concentration en métal total des sédiments (Attaque triacide).

La quantité de métal extrait & chaque étape de le procédure d’extraction séquentielle
(fraction soluble & I’eau, échangeable, acido-soluble, oxydable et réductible) appliquée aux
sédiments ou matiéres décantées des stations Mosl, Mos2, Mos3 et Cl est présentée en
Figure ITI-41, tandis que les résultats des stations C2, Mir inj, Mir 1, Mir M et Mir rep sont
visualisés par la Figure III-42.
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Figure III-41 : Spéciation chimique du cuivre dans les sédiments et matiéres décantées prélevées aux stations
Mosl, C1, Mos2 et Mos3 au cours de 3 campagnes a (juillet 2001), b (janvier 2002), c (octobre 2002).
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Figure I1I-42 : Spéciation chimique du cuivre dans les sédiments et matiéres décantées prélevées aux stations
C2, Mir inj, Mir 1, Mir M et Mir rep au cours de 3 campagnes a (juillet 2001), b (janvier 2002), ¢ (octobre
2002).
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Les sédiments des stations Moselle et C1 se caractérisent en premier lieu par une
fraction résiduelle supérieure a 15%. La station Mir 1, unique station de la retenue du
Mirgenbach dont la fraction résiduelle est également supérieure a 15%, présentait déja des
caractéristiques chimiques plus proches de celles des stations Moselle.

La spéciation du cuivre dans les échantillons traités est dominée par trois fractions:
oxydables, acido-soluble et réductible (Figure III-41 et I1I-42). Ces fractions sont présumées
contenir respectivement, le cuivre li€ & la matiére organique (MO), aux carbonates et aux
oxydes de fer et de manganése.

Parmi les fractions extraites, la fraction oxydable est toujours dominante ou,
codominante sauf pour trois échantillons. Cependant, au niveau des stations Mosl, C1, C2,
Mir 1, Mir M et dans les MD cette fraction libére 43 a 66% du cuivre total, alors que dans les
sédiments des stations Mir rep, Mos2 et Mos3 cette fraction ne renferme que 37 a4 39% du
cuivre total, la station Mir inj est intermédiaire avec 38 a 44% de cuivre li€ a la MO.

La seconde fraction contenant du cuivre en quantité importante est, selon la station, soit
la fraction liée aux carbonates (acido-soluble), soit la fraction liée aux oxydes de fer et
manganése (réductible). Dans les échantillons de sédiments prélevés aux stations Mir inj, Mir
rep, Mos2 et Mos3, la spéciation du cuivre, bien que dominée par la fraction oxydable dans la
plupart des cas, présente une relative co-dominance des fractions oxydable et réductible. La
fraction réductible du cuivre dans ces échantillons représente 30 & 41% du cuivre total. Par
contre, dans les sédiments des stations Mos 1, C1, C2, Mir 1, Mir M et dans les MD, la
fraction oxydable (cuivre lié a la MO) est clairement majoritaire devant la fraction acido-
soluble qui représente entre 24 et 39% du cuivre total, alors que la fraction réductible
correspond & moins de 20% du cuivre total.

Pour tous les échantillons de sédiments étudiés, la fraction échangeable du cuivre est
inférieure 4 1% du cuivre total, de méme que la fraction de cuivre soluble a I’eau.

Pour la plupart des stations, sauf pour les stations Mir inj, Mos 2 et surtout dans les MD,
aucune différence de spéciation du cuivre n’est observée entre les campagnes a, b ou ¢ méme
si les concentrations en cuivre total sont différentes. En effet, dans les matiéres décantées la
variation saisonniére de la spéciation du cuivre est plus flagrante avec une fraction de cuivre
lié & la matiére organique qui varie de 66% en juillet 2001 a 39% en janvier 2002 et 48% en
octobre 2002.
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II1.3. Résultats des analyses aux rayons X

Les minéraux et éléments liant le cuivre sont identifiées dans les échantillons de
sédiments de fond et de matiéres décantées par microscopie électronique et analyse X. Le
Tableau ITI-23 récapitule les observations faites dans les sédiments en fonction de la station
de prélévement.

La colonne I permet de visualiser les minéraux et éléments identifiés dans la totalité des
échantillons. Les cases colorées indiquent que les minéraux et éléments dont le nom figure en
début de ligne ont été observés dans 1’échantillon de la station correspondante. L’intensité de
la couleur indique I’abondance du minéral ou de 1’élément dans 1’échantillon (gris clair pour
indiquer la présence et gris foncé pour indiquer une forte abondance).

Pour chaque station la teneur en cuivre et en zinc des sédiments est variable, comme
cela a ét¢ mis en évidence dans le chapitre précédent. Dans les échantillons de sédiments des
stations faiblement contaminées, Mos1, C1, Mos2 et Mos3, le cuivre n’est pas détecté et le
zinc n’est présent qu’en trace associé aux argiles et oxydes de fer de la station C1. Les
sédiments des stations Mos1 et C1 contiennent des débris de phytoplancton, notamment des
diatomées.

Dans le circuit de refroidissement en sortie des condenseurs (station C2) le cuivre est
observé en grande quantité sous forme de sulfures de cuivre, lié a des sulfures de fer, des
oxydes de fer, des argiles et des carbonates.

Ces oxydes de fer, argiles, sulfures de fer et carbonates sont déja présents dans les sédiments
des stations Mosl et Cl, mais sans présence de cuivre. Par contre, les sulfures de cuivre
n’apparaissent dans les MD et les sédiments qu’a partir de la station C2. Parmi les sulfures, on
observe des sulfures de cuivre (34% de Cu, 8% de Fe), des sulfures de Fe et Cu (29% Fe, 21%
Cu), des sulfures de Fe liant du cuivre (32% Fe, 0.7% Cu) et toute une gamme d’associations
intermédiaires. Le zinc n’est jamais détecté avec les sulfures.

Tous les sulfures et les oxydes associent du cuivre en proportion plus ou moins importante et
la majorité des argiles également. Concernant les argiles, la présence de cuivre est toujours
associ€e a la présence de calcium et dans les deux tiers des cas de soufre. Les argiles et les
oxydes de fer lient également du zinc dans des proportions équivalentes ou légérement
supérieures & celles du cuivre (Tableau I11-23).

Des carbonates sont observés sans association de cuivre ou seulement a 1’état de traces.
Quelques matiéres carbonées sont également observées, associées a une multitude d’éléments
K, Ca, Mg, Si, Al, Cl, Cu, Zn, S, tous présents en faible proportion, entre 0.2 et 3%.
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Tableau I11-23 : Synthése des résultats des analyses aux rayons X appliquées aux échantillons de sédiments des
différentes stations d’étude et identification des composants des sédiments jouant un réle dans le piégeage du
cuivre. }

Mos1 | SEN | MirL CRF | Mir inj MD Mir M | Mir Rep | Mos2 | Mos3
Cu Zn|Cu Zn|Cu Zn|Cu 2Zn|Cu Zn|Cu Zn|Cu Zn| Cu 2Zn |Cu Zn|Cu Zn

Carbonate

Suifure de Fe |
{Pyrite)

Sulfure de Cu

Oxyde de Fe

Argile

Ceratium |
Diatomées | | | |

MO e
Carbone g

Phosphate de
Fer

Calcite
Apatite
Magnésie
Gypse
Sulfate
Phosphate
Quartz
Acier
Oxyde de Ti
Baryum

Qiaz.:._ Bimas

o1 | o

A la station Mir inj, certains composants sont identiques a ceux de la station C2,
cependant une caractéristique de cette station est I’absence de sulfures de cuivre en tant
qu’entités isolées. Les oxydes de fer et les argiles de la station Mir inj sont complexes ; on
observe en effet chez les oxydes de fer la présence des éléments suivants : Si, Al > P, Ca, Mg,
Ti, Mn, Zn et Cu tandis que chez les argiles (silicates d’alumine) dans 90% des cas : S, Fe et
Cu sont également associés. Par contre des oxydes de Fe plus pur ne portent que des traces de
Zn, de S et de Ca et les sulfures de fer purs ne lient ni cuivre, ni calcium.
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Sur cette station, les échantillons de sédiment contiennent des carbonates mais non associés a
du cuivre ou du zinc et également des débris de phytoplancton (diatomées sans présence de
cuivre).

Dans les matiéres décantées de la station Mir M, les sulfures de cuivre et de fer ne sont
pas observés comme composés & part entiére et les oxydes de fer ne sont pas purs. Il s’agit
principalement de composés mixtes d’oxydes de fer associés a des silicates d’alumine eux-
mémes liés soit & une multitude d’éléments tels que Mg, P, Ca, Mn, Cu, et parfois du zinc,
soit associés aux méme silicates d’alumines combinés avec des sulfures de fer et cuivre et du
zinc.

Le cuivre est également lié¢ & des composés mixtes d’oxydes de fer et sulfures dans
lesquels les €léments O, S, Fe, Cu sont présents par exemple dans les proportions respectives
suivantes 41%, 23%, 13%, 13% et ils sont associés a Si, Al, Ca et Zn (<1%).

Le cuivre est également associé aux carbonates dans des proportions plus importantes
par rapport aux autres stations. Peu d’argiles comportent du cuivre et du zinc et ce, dans des
proportions inférieures a 0.5%.

Dans les matieres décantées le cuivre est également détecté sur les débris de phytoplancton
(Ceratium).

Dans les sédiments profonds de la station Mir M, le cuivre est principalement associé a
des argiles. Parmi la majorité de ces argiles (les trois quarts), il y a détection du soufre alors
que le zinc est absent. Ces observations suggérent que le cuivre est associé aux sulfures
(comme au niveau des stations C2 et Mir inj) a la surface des argiles. Les oxydes de fer,
sulfures de fer et phosphates de calcium entrent également dans la composition des
sédiments. Par contre, le cuivre n’est pas lié aux oxydes de fer, et est, tout comme le zinc,
détecté a I’état de traces avec les sulfures et les phosphates.

Dans les sédiments de la station reprise (Mir rep), les composants les plus abondants
sont les argiles, puis les carbonates. Le cuivre est associé & des argiles (sans présence de
soufre) et a des carbonates respectivement avec moins de 0.5% et moins de 1%. Des oxydes
de fer et des sulfures de fer purs et sans cuivre sont également présents dans les sédiments.

Dans les sédiments de la station Mir L, le cuivre est détecté ponctuellement, lié aux
carbonates et oxydes de fer.

I1.2. Discussion

I1.2.1. Relation entre la physico-chimie des sédiments et la spéciation du cuivre

Dans cette étude la phase oxydable est majoritaire et ceci est en accord avec la
littérature puisque le cuivre est connu pour former des complexes forts avec la MO dans les
matiéres en suspension (Ouddane et al., 1992) et dans les sédiments (Zhou et al., 1998,
Scramel er al., 2000; Dollar et al. 2001; Fan et al., 2002b; Da Silva et al., 2002). De
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nombreux auteurs ont montré qu’une majorité du cuivre présent dans les eaux naturelles est
complexée avec de la maticre organique a raison de 80-96% (Donat et al., 1994), 96-99%
(Donat, 1995), 95-99,99% (Muller, 1996), 99-99,99% (Kozelka & Bruland, 1998 ;
Achterberg et al., 2002), 76-96% (Muller, 1998), 77% (Szarek-Gwiazda & Mazurkiewick-
Boron, 2002). Les résultats obtenus par Lu & Allen (2001) impliquent que les sites de liaison
de la MO jouent le role le plus important dans la répartition du cuivre et ce, non seulement
dans la phase aqueuse mais également dans la phase particulaire.

Cependant, dans un écosysttme aquatique la matiére organique est d’origine trés
diverses. Certains auteurs estiment que la sédimentation des détritus du plancton serait la
voie la plus efficiente pour le transfert du cuivre vers les sédiments (Sigg, 1985). En plus
d’étre incorporé dans le matériel biologique, le cuivre pourrait également se lier a la surface
des particules. En effet, Davis (1984) a démontré que le cuivre a une plus forte capacité
d’adsorption sur les particules minérales lorsque celles-ci sont recouvertes de matiére
organique.

A partir d’association forte avec les ligands organiques, Regnier et Wollast (1993) ainsi
que Gerringa et al. (1996) ont montré que le cuivre était principalement 1ié a de la matiére
organique d’origine fluviale et non terrestre. Moffet et al. (1990) ont précisé la nature de
cette MO, en laboratoire, en révélant une relation entre les concentrations en chlorophylle a et
en ligand fort pour le cuivre. L’importance des ligands produits par le plancton dans le
contrdle du cuivre, comme montré dans le chap 1.3.1, a souvent été relaté (Rijstenbil et al.,
1993; Gerringa et al., 1996). Dans le cas étudié, cela est 2 mettre en relation avec
I’augmentation de la fraction oxydable du cuivre constatée dans les MD de juillet 2002 (66%)
et octobre 2001 (48%) par rapport a janvier 2002 (39%). La période allant de juillet a octobre
2001 coincidant en effet avec une production primaire plus importante dans le lac (Vinot &
Pihan, 2001; 2002).

Nous avons vu que la matiére organique était le ligand préférentiel du cuivre dans les
sédiments, toutefois lorsque la fraction oxydable n’est pas strictement dominante, elle est
codominante avec la fraction réductible du cuivre. La fraction carbonatée quant a elle,
n’atteint jamais des valeurs aussi élevées que celles de la fraction oxydable.

L’analyse bibliographique a permis de montrer qu’une grande partie du cuivre présent
dans la colonne d’eau sous forme particulaire, tendait & se déposer, a précipiter ou a étre
adsorbé par de la MO, des oxydes de Fe ou Mn et des argiles dans les sédiments. Dans la
retenue du Mirgenbach, le pH compris entre 8.2 et 9.3, favorise la précipitation du cuivre,
principalement avec les oxydes de Fe (adsorption, coprécipitation). Les oxydes de Fe peuvent
étre en compétition avec les acides humiques pour lier les métaux ; par exemple a pH 9, le
cuivre est déplacé des acides humiques vers les oxydes de Fe et cet effet augmente avec le pH
(Forstner, 1987).
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Une partie des métaux contenus dans la phase soluble de la colonne d’eau peut donc
rejoindre le compartiment sédimentaire. Kraepiel er al., 1997 ont isolé parmi la fraction
colloidale deux sous-fractions distinctes dont les comportements différent: une fraction
contenant des oxydes de fer qui peut intégrer la phase particulaire via des mécanismes de
précipitation (en pouvant inclure du Mn) et une fraction contenant des macromolécules
organiques qui restent en solution. Gundersen & Steinnes (2003) ont également mis en
évidence la tendance du cuivre a I’adsorption sur des colloides d’oxydes et d’hydroxydes de
fer.

Il pourrait également exister une compétition entre les différents cations des phases
susceptibles de lier le cuivre dans les sédiments (pyrites, argiles, oxydes de fer et manganese,
matiéres organiques) et la cinétique des réactions pourrait jouer un réle important dans la
spéciation du cuivre en déterminant les associations définitives (Simpson et al., 1998) .

La fraction réductible du cuivre dans les sédiments est corrélée & la concentration en
oxydes de fer. Il semblerait que lorsque la concentration en oxydes de fer diminue dans les
sédiments, ce soit a la faveur de la fraction carbonatée, ceci s’appuie sur I’existence d’une
corrélation négative entre la quantité de cuivre 1ié a la fraction carbonatée et la concentration
en oxydes de fer dans les sédiments. D’aprés la littérature, les espéces inorganiques du cuivre
dans les eaux naturelles 4 pH basique et en absence de MO sont dominées par les hydroxydes
et carbonates et la part de cuivre Cu®* est moindre, comme cela a été observé au rejet en
Moselle (Ciffroy & Charlatchka, 1998). De méme, la modélisation de la spéciation du zinc en
P’absence de MO au rejet (Mos2) et en aval du rejet de la centrale en Moselle (Mos3) a
montré que le zinc était majoritairement sous la forme carbonatée (29 a 37%) et d’ions libres
Zn** (31 2 49%) (Ciffroy & Charlatchka, 1998).

La fraction résiduelle du Cuivre est corrélée négativement a la concentration en cuivre
total dans les sédiments. L’augmentation de la fraction résiduelle lorsque la concentration en
cuivre total est faible a été noté par Li ef al. (2001) et serait liée & une origine géologique et
non anthropique du cuivre dans ces sédiments.

Da Silva et al. (2002) ont montré que la fraction résiduelle était équivalente  la fraction
organique dans le cas d’une granulométrie plus grossiére (proportion de sable majoritaire),
alors que dans le cas d’une dominance par les argiles et limons, ce sont toujours les fractions
organiques puis réductibles et carbonatées du cuivre qui priment. Nos résultats confirment
cette tendance puisque les stations présentant la granulométrie la plus grossiére, Mos2>Mos3
sont également celles qui présentent les fraction résiduelles les plus conséquentes. Dans e cas
de la station Mos2 présentant une fraction de sable majoritaire, la fraction résiduelle atteint
des valeurs proches de celles de la fraction organique.

Moins de 1% du cuivre total est associé dans les sédiments avec la phase échangeable,
conformément aux observations de McKee (1990). L’extraction de la phase échangeable est
présumé libérer les métaux adsorbés aux argiles, & la MO et autres minéraux présents
(Tessier, 1979). La combinaison des résultats des extractions des phases échangeable et
oxydable pourraient indiquer que le cuivre est principalement associé avec la MO dans les
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sédiments, et que ce cuivre est un constituant de 1a MO contrairement au cuivre adsorbé ou lié
a la surface des MO. 1l en est de méme dans le cas d’une codominance entre la phase
oxydable et réductible ; le cuivre ne serait pas adsorbé a la surface des argiles mais intégré en
tant que constituant, ce qui peut étre réalisé par des mécanismes de substitution.

Une différence intercampagne de répartition du cuivre entre les différentes fractions est
observée dans les sédiments des stations Mir inj, Mos 2 et dans les MD. Cette différence peut
étre expliquée par une grande hétérogénéité du dépot de la couche sédimentaire qui se répartit
essentiellement en fonction du courant généré par 1’arrivée des eaux de purge de la centrale
dans le lac et la sortie des eaux du lac vers la riviere Moselle. Dans les mati¢res décantées la
variation saisonniére de la spéciation du cuivre est plus nette avec une proportion de cuivre 1ié
a la matiére organique qui semble s’accroitre avec le développement de la biomasse
planctonique.

II.2.2. La spéciation du cuivre dans les particules sédimentaires

Le cuivre est principalement associé¢ dans les sédiments a trois fractions: oxydable
(MO), réductible (oxyde de Fe et Mn) et acido-soluble (CaCO;3;) conformement aux
observations de Usero ef al. (1998), Mortimer & Rae (2000), Li et al. (2001). Ces résultats
suggerent que les principaux mécanismes d’accumulation du cuivre rejeté par la centrale dans
les sédiments soient la complexation avec la MO, la précipitation et co-précipitation avec les
oxydes de Fe et Mn et les carbonates.

Les résultats obtenus confirment 1’association supposée du cuivre avec les oxydes de
fer, les argiles et dans une moindre mesure avec les carbonates.

La technique employée pour la microananalyse des €léments et minéraux, bien que
fournissant des résultats intéressants et complémentaires aux procédures d’extraction
séquentielle classiques, présente des limites d’application. D’une part la fraction oxydable des
métaux, mise en évidence par la procédure d’extraction séquentielle, n’est pas révélée par
cette technique. D’autre part le cuivre n’apparait pas dans les échantillons de concentration
inférieure a 100 mg Cwkg de ms.

Dans la procédure d’extraction séquentielle appliquée aux sédiments, I’extraction de la
fraction de cuivre liée a la fraction oxydable était censée étre spécifique a la maticre
organique, cependant étant donné 1’abondante participation des sulfures dans la liaison du
cuivre notamment dans les échantillons des stations C2, Mir inj et des MD et compte tenus de
la faible fraction résiduelle observée dans les mémes échantillons, il semblerait que le cuivre
lié aux sulfures ait été vraisemblablement extrait dans une fraction et la plus probable est la
fraction oxydable. D’autant plus que les sulfures, bien que stabilisés par la présence du cuivre,
restent un complexe fragile et de petite taille face a un oxydant fort. Rappelons que, en
général les sulfures formés en milieu anoxique s’oxydent trés rapidement pour devenir des
sulfates.
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Les sulfures de fer, oxydes de fer, argiles et carbonates sont les constituants
prédominants de tous les échantillons de sédiments étudiés. Par contre les sulfures de cuivre
n’apparaissent dans les sédiments qu’a partir de la station C2 et disparaissent en tant que
composé pur des la station Mir inj. Ces composés sont donc produits 4 I’intérieur du circuit
de refroidissement. La présence de sulfure de fer dans les sédiments des stations situées en
amont de C2 et I’observation simultanée, dans les sédiments de la stations C2, de sulfures de
fer, de sulfures de cuivre et de toute une gamme intermédiaire de sulfures mixtes de fer et
cuivre contenant du cuivre et du fer en proportions variables, nous permet d’émettre
I’hypothése que les sulfures de cuivre résulteraient de la substitution du fer par du cuivre issu
de la corrosion des tubes des échangeurs en laiton conformément aux observations de Casas
& Crecelius 1994) et de Fernandes (1997). Casas & Crecelius (1994) rapportent également
que la substitution du fer contenu dans les pyrites par du cuivre pour former un complexe
insoluble MeS  se produit rapidement (quelques minutes 4 quelques heures).

Les sulfures inorganiques et les thiols ne sont généralement pas considérés comme des
ligands importants dans les systémes aquatiques oxygénés en raison de D’instabilité des
sulfures en présence de molécules d’oxygéne (Millero et al., 1987). L’existence de ces
sulfures ou de leurs équivalents organiques, les thiols, stables en milieu oxygéné a cependant
été rapportée dans une multitude d’écosystémes marins et d’eau douce (Adams & Kramer,
1999 ; Tang et al., 2000 ; Al-Farawati & Van den Berg, 2001) et leur présence est attribuée a
une stabilisation par complexation avec du fer, du cuivre ou du zinc (Rozan et al., 2000). Les
sulfures sont des ligands doux et par conséquent, ils lient fortement les métaux de classe B
tels que le Cu (I) et (II), mais ils lieraient également avec force les métaux intermédiaires tels
que le Fe(Il) et le Zn (II) (cf. analyse bibliographique). Toutefois, d’aprés nos observations
seuls le cuivre et le fer se lieraient avec les atomes de soufre ; le cuivre établirait des liaisons
plus fortes puisqu’en présence de cuivre, le fer est substitué.

Au niveau de la station C2, 100% des argiles observées présentent du cuivre lié dans
des proportions inférieures 4 1.2% et parmi elles, 80% sont également liées & du soufre alors
que le cuivre et le soufre sont absents de la composition des argiles des stations amont. De
méme, dans les sédiments de la station Mir inj, toutes les argiles observées sont porteuses de
cuivie (4 4 7% de Cu) et de soufre en des proportions équivalentes et beaucoup plus
importantes que celles des argiles de la station C2. Ces argiles ressemblent, en fait, plus a des
composés mixtes de silicates d’alumine, d’oxydes de fer (et/ou fer et cuivre) et de sulfures de
cuivre (et/ou fer et cuivre). Parallélement, les sulfures de cuivre ou de fer et cuivre n’existent
plus en tant qu’entités isolées et seuls des sulfures de fer purs et sans cuivre sont visibles dans
les échantillons de sédiments de la station Mir inj.

Du soufre et du cuivre sont également observés a la surface des phosphates de calcium
et des grains de silice.

L’ensemble de ces observations nous fait supposer que dans les sédiments de Ia station
Mir inj, les oxydes et les sulfures de cuivre ou de fer et cuivre se sont déposés certainement
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via des mécanismes de précipitation, d’adsorption a la surface des argiles ou ont été intégrés
aux argiles via des mécanismes de substitution ou de complexation.

Cette forte tendance des sulfures a s’adsorber sur différentes surfaces, dont les matiéres
organiques naturelles et particulaires a déja été rapportée (Voir Bianchini & Bowles, 2002a).

En ce qui concerne les oxydes de fer, ils existent en tant qu’entités isolées dans les
sédiments de la station C2 et sont liés a des traces de silicates d’alumine, de cuivre (<0.9%),
de zinc (<1.5%) et souvent de soufre. Dans les sédiments de la station Mir inj les oxydes de
fer portant du soufre et du cuivre ne sont pas présents et seuls des oxydes de fer associés a une
petite quantité de silicates d’alumine mais sans cuivre sont observés.

Par contre dans les MD de la station Mir M, les oxydes de fer sont trés nombreux et
apparaissent sous deux formes. Soit, il s’agit d’oxydes de fer associés a des silicates
d’alumine, tous associés & du cuivre (12 a 14%) et du zinc et dans 50% des cas a du soufte ;
soit ce sont des composés mixtes d’oxydes de fer et de sulfures de cuivre associés a des traces
d’argiles. Par conséquent nous pouvons supposer que la spéciation du cuivre n’est pas
modifiée, en fait ce sont les complexes Cu-ligands (souvent le S) qui se déplacent, comme
c’est le cas, soit des sulfures de cuivre qui se fixent sur les argiles ou soit des oxydes de fer,
ou des argiles portant du cuivre qui couvrent les oxydes de fer, soit enfin des oxydes de fer
qui se lient avec les argiles et les sulfures.

Entre Mir inj et les MD de Mir M, la différence de répartition du cuivre peut également
étre liée a la taille des particules et au gradient de décantation.

Au niveau de Mir inj, les oxydes de fer, les sulfures de cuivre et les silicates d’alumine
et un cortege d’ions (Ca, P, Cl, K, Mn, Mg) forment un complexe, alors qu’au niveau des
MD, sont observés des oxydes de fer portant des traces d’argiles et de sulfures de cuivre, des
composés mixtes d’oxydes de fer et sulfures de cuivre, et des argiles pures. Dans les
sédiments de Mir M ne sont présents que des argiles pures sans cuivre ni soufre, des argiles
avec des traces de sulfures de cuivre, des oxydes de fer purs sans cuivre, des sulfures de fer
avec peu de cuivre, des phosphates de calcium avec et sans traces de sulfures de cuivre. Les
différents constituants des complexes observés en Mir inj et dans les MD semblent s’étre
individualisés au cours du trajet entre C2 et Mir M. Il est possible que les sulfures trés
abondants dans les sédiments de Mir inj aient un role dans 1’agglomération des composés, en
raison de leur forte affinité pour I’oxygene, le cuivre et le fer. Il est également possible que
dans le circuit de refroidissement qui est en grande partie un milieu fermé, des conditions
réductrices et de forte variation de pH (vaccination acide) engendrent la dissociation de
nombreuses molécules et que dés I’entrée dans la retenue du Mirgenbach, 1’augmentation du
pH favorise la précipitation rapide des composés, d’ou des agglomérats mixtes.

Par ailleurs, les carbonates, abondants aux stations C2, Mir inj et Mir M, présentent une
substitution du calcium par le cuivre avec la formation de carbonates de cuivre.
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11.2.3. Relation entre la spéciation du cuivre et sa biodisponibilité

La fraction échangeable des métaux est toujours considérée comme étant a priori la plus
toxique potentiellement, parce que les métaux adsorbés a la surface des MO et argiles sont
facilement remobilisables. Or cette fraction est négligeable dans la présente étude, car nous
avons vu qu’au niveau des argiles, le cuivre n’est pas substitué, mais présent sous la forme
d’un complexe fort de sulfures de cuivre.

La fraction résiduelle du cuivre est la seule fraction qui puisse étre considérée comme
non remobilisable.

Les trois fractions dominant la spéciation du cuivre dans nos échantillons sont des
fractions potentiellement remobilisables, mais cela uniquement dans le cas de modifications
importantes des conditions du milieu.

Les fractions réductible et acido-soluble sont des fractions métalliques stables dans les
conditions du milieu, toutefois dans le cas d’une modification des conditions de pH
(diminution) ou I’augmentation du potentiel redox, susceptibles de se produire en cas
d’anoxie, les métaux liés aux carbonates et aux oxydes de Fe et Mn pourraient étre libérés.
Cependant dans la retenue du Mirgenbach, le brassage de 1’eau générée par les entrées et
sorties d’eau assure une bonne oxygénation jusqu’en profondeur. D’ailleurs ce lac se
caractérise par I’absence de stratification (Vinot & Pihan, 2001; 2002).

Par contre, la fraction oxydable peut étre libérée lors de la dégradation de la matiére
organique, cependant la toxicité du cuivre est considérée comme étant fortement diminuée
lorsqu’il est associ€ a cette fraction (Bartell ez al., 1992, Fernandes, 1997).

Pour que les éléments traces soient assimilés par les animaux & partir des sédiments ou
des particules en suspension, il faut qu’ils soient désorbés des particules ingérées dans le
tractus digestif (Reinfelder et al., 1998). De nombreux facteurs pourraient alors affecter le
taux de désorption des métaux mais le plus important serait probablement le pH du systéme
digestif (Fisher & Teyssi¢, 1986 ; Wang et al., 1996) et la concentration en ligands liant le
cuivre (Mayer et al, 1996) ou le zinc. Par exemple, des fluides digestifs riches en
aminoacides provenant de deux invertébrés marins détritivores peuvent extraire des quantités
significatives de cuivre lié aux sédiments, augmentant ainsi significativement leur potentiel
d’assimilation vis a vis de ce métal (Mayer et al., 1996). En effet, dans le cas d’ingestion des
particules sédimentaires par les organismes, il est possible de supposer que la fraction acido-
soluble du cuivre puisse étre libérée par acidification du pH pendant la digestion, de méme
que la fraction oxydable sous 1’effet des enzymes digestives.

La biodisponibilité¢ des métaux des sédiments est également dépendante, chez la
palourde, du type de particules ingérées (Bryan, 1980).

Plusieurs études ont également montré que les oxydes de fer hydratés diminuent la
biodisponibilit¢ du Cu et du Zn associés aux sédiments (Langston, 1980 ; Luoma & Bryan,
1978 ; Luoma & Jenne, 1977 ; Tessier et al., 1994).
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Les points singuliers mis en évidence dans ce sous-chapitre sont les suivants :

- La spéciation du cuivre est dominée par les fractions oxydable, réductible et acidosoluble
selon I’ordre f. oxydable> f. réductible > f. acidosoluble ou f. oxydable> f. acidosoluble >
f. réductible selon les échantillons.

- Les carbonates semblent décanter surtout dans le CRF et plus précisément dans les bassins
chaud et froid des aéroréfrigérants.

- Le développement planctonique augmente la fraction de cuivre lié a la fraction oxydable.

- Les analyses X ont montré le réle déterminant du soufre en tant que ligand du cuivre dans
la spéciation et dans la mobilité du cuivre au sein du compartiment sédimentaire. Les
sulfures de cuivre sont néoformés a la station C2, par substitution du cuivre avec le fer des
pyrites. Le cuivre se lie également aux argiles, aux oxydes de fer et aux carbonates a la
station C2.

- Dans les mati¢res décantées les sulfures de cuivre existent encore en tant qu’entité isolée
mais ils migrent vers les argiles pendant la diagenese, de méme que les oxydes mixtes de
fer et cuivre.

- Le zinc n’est jamais li€ & du soufre seul. Il se trouve en association avec les oxydes de fer,
les argiles et les carbonates.
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Chapitre II1. Biodisponibilité du cuivre et du zinc

II1.1. Biosurveillance passive
II1.1.1. Les Mollusques benthiques bivalves

Cette partie du chapitre consacré a la biodisponibilité des métaux, s’intéresse a 1’étude
de la contamination par le cuivre et le zinc des mollusques bivalves autochtones. Les résultats
relatifs au suivi des concentrations métalliques dans Dreissena polymorpha en riviere Moselle
et dans la retenue du Mirgenbach seront présentés en premier. Les résultats de 1’accumulation
des métaux par Corbicula fluminea dans les différentes stations Moselle seront ensuite
exposes, cette espece étant absente de la retenue du Mirgenbach.

Pour mettre en évidence les variations des concentrations en cuivre, qui sont la
conséquence d’un rythme saisonnier normal de I’activité de I’organisme, il est important de
disposer d’une station de référence dont les caractéristiques physico-chimiques sont
identiques ou trés proches de celles des stations contaminées (station Mos1). De méme, une
contamination métallique correspondant au bruit de fond, qui n’est pas forcément constante,
est souvent mesurée en riviere. Par conséquent, il est obligatoire d’effectuer un suivi
identique en amont et en aval du rejet étudié pour évaluer I’impact d’une industrie sur
I’écosystéme fluvial.

IIL.1.1.1. Les dreissénes (Dreissena polymorpha)

II.1.1.1.a. Variation stationnelle des niveaux de contamination en cuivre et en zinc dans les dreissénes
autochtones (DA)

Le tableau I1I-24 et la figure III-43 présentent respectivement les valeurs moyennes,
minimales et maximales et la représentation graphique des concentrations (mg/kg de ms) en
cuivre et en zinc dans les DA en fonction de la station de prélévement.
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Figure III-43 : Variation stationnelle des concentrations moyennes en cuivre et en zinc (mg/kg de ms) dans les
DA.
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Tableau III-24 : Evolution des concentrations moyennes en cuivre et en zinc et leur amplitude de variation entre
novembre 2002 et décembre 2002 dans les dreissénes autochtones en fonction de la station de prélévement. La

significativité des différences (p<0.05) entre les moyennes est illustrée dans la colonne « test t» par des lettres
arabes différentes.

Mosl Mir Mos2 Mos3
E moyenne 21 +/-7 340 +/- 180 62 +/- 17 23 +/- 10
£ Min - Max 9 -43 89 -952 27-99 7-47
S %:Z N dosage 93 99 73 61
N individu 861 807 510 538
Test t (p<0,05) a b c a

moyenne 201 +/- 50 173 +/- 44 195 +/- 61 178 +/- 45
Min - Max 128 - 317 99 - 292 110-377 105 - 272

Zinc
mg/kg de ms

N dosage 93 99 73 61
N individu 861 807 510 538
Test t (p<0,05) a a a a

Les concentrations en cuivre dans les DA aux stations Mosl et Mos3, respectivement
21 +/- 7 mg Cu/kg de ms et 23 +/- 10 mg Cwkg de ms, sont équivalentes (p<0.05), et sont
significativement inférieures a la concentration en cuivre des DA de la station Mos2 qui est de
62 +/- 17 mg Cu/kg de ms. Dans la retenue du Mirgenbach la concentration moyenne en
cuivre dans les DA, 340 +/- 180 mg Cu/kg de ms, est significativement supérieure a celle des
DA des autres stations, représentant 5 fois la concentration en cuivre des DA de la station
Mos2, et entre 15 et 16 fois celle des DA des stations Mos! et Mos3.

La concentration en cuivre dans les DA de la retenue du Mirgenbach a la particularité,
par rapport aux autres stations de subir une forte variation dans le temps, entre 89 et 952 mg
Cu/kg de ms, soit une amplitude de 863 mg Cu/kg de ms. Aux stations Mos1, Mos3, Mos2,
cette amplitude n’est respectivement que de 34, 40 et 72 mg Cwkg de ms.

L’évolution interstation des concentrations en zinc dans les DA est trés différente de
celle du cuivre et il n’existe pas de différence significative (p<0.05) entre les concentrations
moyennes en zinc dans les DA des différentes stations. Les concentrations moyennes en zinc
dans les DA sont comprises entre 173 et 201 mg/kg de ms avec respectivement pour les
stations Mos1, Mir, Mos2 et Mos3, des moyennes de 201 +/- 50, 173 +/- 44, 195 +/- 61 et 178
+/- 45 mg Zn/kg de ms.

II.1.1.1.b. Relation entre le niveau de contamination du milieu et celui de I’organisme

Les Figures III-44 A a F et les Figures III-45 et III-46, présentent 1’évolution des
concentrations en cuivre et en zinc respectivement, dans les DA des stations Moselle et de la
retenue du Mirgenbach en fonction de la station, de la date de collecte et en comparaison avec
les concentrations en cuivre et en zinc mesurées dans 1’eau brute de la station correspondante.
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Figure I11-44 A a F : Evolution des concentrations en cuivre (A, B, C) et en zinc (D, E, F) en mg/kg de ms dans
les dreissénes autochtones de la riviere Moselle (DA) en fonction de la station (Mos1, Mos2 ou Mos3), de la date

de prélévement et en comparaison avec la concentration en cuivre et en zinc dans 1’eau brute (ug/1).
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Les Figures III-44 A a F ne semblent pas mettre en évidence pour I’ensemble de la
période d’étude, de relation évidente entre les niveaux de bioaccumulation en cuivre ou en
zinc dans les DA de la riviere Moselle et les concentrations ponctuelles en cuivre ou en zinc
dans I’eau brute du milieu d’exposition, quelle que soit la station Moselle considérée.
Drailleurs cette observation est confirmée par [’absence de corrélations significatives entre les
concentrations en cuivre ou en zinc des DA et celles dans ’eau brute (r de Pearson,
significatif & p<0.05) & chaque station. Cependant en considérant I’ensemble des résultats de
toutes les dates et de toutes les stations de collecte en Moselle, une corrélation significative
(r=0.69, p<0.01) peut étre mise en évidence (Figure 44 G).
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Figure 44-G : Relation entre les concentrations en cuivre dans 1’eau brute en pg/! et celles mesurées dans les DA
en mg Cu/kg de ms a toutes les stations Moselle. Le seuil de régulation correspond au seuil de concentration (13
pg/l d’apres Kraak et al. (1992) a partir duquel la dreisséne accumule le cuivre. La concentration en cuivre de
référence dans les DA est celle fournie par Mersch et al. (1993) dans les dreissénes du lac de Madine (15 mg
Cu/kg de ms).

Dans la retenue du Mirgenbach les concentrations en cuivre dans les DA sont
significativement corrélées aux concentrations en cuivre dans 1’eau brute de la station Mir rep
(r=0.59). La station Mir rep a été choisie pour établir la corrélation car elle est représentative
du niveau de contamination de I’eau dans la zone du Barrage ou sont prélevées les dreissénes
autochtones dans le lac. Si seuls les prélévements effectués avant 1’encagement des
organismes sont considérés, alors le degré de corrélation entre les concentrations en cuivre
des DA et les concentrations en cuivre de I’eau brute augmente considérablement avec un r de
0.92, significatif 4 p<0.01. Il semblerait qu’aprés le transfert des organismes autochtones sur
la station Mir M, un nouvel équilibre se mette en place entre les concentrations en cuivre dans
les DA et celle du milieu, mais il n’est pas représentatif d’un état physiologiquement normal.

Sur les Figures ITI-45 et I1I-46, on peut observer une rupture (matérialisée par une
fleche noire) dans ’évolution des concentrations en cuivre et en zinc dans les DA de la
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retenue en octobre 2001 par rapport a celle de la concentration dans 1’eau. Ceci s’explique par
le fait qu’au mois d’octobre 2001, des opérations de contrdle des installations ont nécessité de
diminuer le niveau du lac de plus de 3m, d’ou I’émersion des berges et des dreissénes pendant
plus d’une semaine. Afin de préserver une population de dreissénes suffisante pour assurer la
pérennité de I’étude, environ 3 000 organismes autochtones émergés ont été collectés sur les
substrats rocheux du Barrage, puis encagés et transférés & la station Mir M de la retenue. A
partir de novembre 2001, les DA sont donc des dreissénes autochtones transférées.
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Figure I11-45: Evolution des concentrations en cuivre (mg Cukg de ms) dans les DA de la retenue du
Mirgenbach en fonction de la date de prélévement et en comparaison avec les concentrations en cuivre dans
I’eau brute (ug/l) de la station Mir rep. ——p Date de transfert des DA du barrages sur la station Mir M.
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Figure 1II-46 : Evolution des concentrations en zine (mg Zn/kg de ms) dans les DA de la retenue du
Mirgenbach en fonction de la date de prélévement et en comparaison avec les concentrations en zinc dans 1’eau

brute (pg/1) de la station Mir rep.

—® Date de transfert des DA du barrage sur la station Mir M.
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Les dreissénes autochtones du barrage ont mal supporté le transfert et 1’encagement,
puisque dés les premiers mois une forte mortalité est constatée et au mois de juin 2002, elle
est de 100%. A partir de septembre, les organismes sont a nouveau collectés sur le barrage.

La figure III-45 met également en évidence une augmentation de la variabilité
interindividuelle des concentrations en cuivre dans les DA pour une méme date lorsque les
niveaux de bioaccumulation sont trés élevés.

Les concentrations en zinc dans les DA (figure I1I-45) ne sont pas corrélées a celles de
I’eau brute, cependant entre mai 2001 et septembre 2001, le taux de zinc dans les DA semble
varier en méme temps que les concentrations en zinc dans le milieu. Toutefois la discontinuité
des résultats obtenus en 2002 ne permet pas de confirmer cette tendance. De plus en 2002,
aprés le transfert des organismes autochtones, la concentration en zinc dans les DA n’est
certainement pas représentative d’un état physiologique normal.

1I1.1.1.1.c. Variation temporelle des niveaux de contamination en cuivre et en zinc dans les DA

Les Figures I1I-47 et III-48 montrent 1’évolution des concentrations en cuivre et en
zinc dans les DA pour chaque station en fonction de la date de prélévement.

Les profils d’évolution temporelle des concentrations en cuivre et en zinc dans les DA
aux différentes stations sont comparés a ’aide d’une matrice de corrélation de Pearson dont
les coefficients r sont significatifs a p<0.05.

Les concentrations en cuivre dans les DA de la station Mos1 sont corrélées significativement
a celles des DA de la station Mos3 (r = 0.69) et de la station Mos2 (r = 0.53). Il existe
également une corrélation significative entre les concentrations en cuivre des DA des stations
Mos2 et Mos3 (1=0.49). Par contre le profil des concentrations en cuivre dans les DA de la
retenue du Mirgenbach ne présente aucune similitude avec celui des autres stations.
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Figure I11-47 : Comparaison interstations de I’évolution temporelle des concentrations en cuivre (mg/kg de ms)
dans les dreissénes autochtones (DA) prélevées mensuellement de novembre 2000 & décembre 2002.
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Figure III-48 : Comparaison interstations de I’évolution temporelle des concentrations en zinc (mg/kg de ms)
dans les dreissenes autochtones (DA) prélevées mensuellement de novembre 2000 a décembre 2002.

Dans le cas du zinc, les profils de concentration sont similaires entre les stations
Moselle Mosl, Mos2 et Mos3 et cette observation est confirmée par I’existence de
corrélations significatives (p<0.05) entre les concentrations en zinc dans les DA de la station
Mos] et celles de la station Mos2 (r = 0.51) et de la station Mos3 (r = 0.59), également entre
les concentrations en zinc des DA de la station Mos?2 et celles de la station Mos3 (r=0.59).
Dans la retenue du Mirgenbach le profil d’évolution des concentrations en zinc dans les DA
est corrélé significativement a celui de la station Mos2 (r = 0.56).

Une ANOVA 2 deux facteurs a permis de mettre en évidence une variation saisonniére
significative (p<0.0001) et concomitante pour les trois stations Moselle (effet
« station*saison » non significatif & p<0.05) des niveaux de bioaccumulation en cuivre, qui se

traduit par des valeurs supérieures en automne et en hiver par rapport 4 1’été et au printemps
(Figure II1-49).
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Figure III-49 : Variation saisonniére des concentrations en cuivre et en zinc dans les DA prélevées aux stations
Mos1, Mos2 et Mos3 entre novembre 2000 et décembre 2002. Les barres verticales représentent les intervalles
de confiance a 0,95.
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Concernant les concentrations en zinc dans les DA, il existe également un effet saison
significatif (p<0.0001), mais cet effet est significativement différent d’une station Moselle a
’autre (effet « station*saison » significatif ; p<0.0001) (Figure III-49).

Pour les stations Mos1 et Mos3, le niveau de bioaccumulation en zinc dans les DA est
plus faible en été par rapport au printemps et & I’automne-hiver. La station Mosl se
caractérise, contrairement aux stations Mos2 et Mos3, par une augmentation significative de
la concentration en zinc dans les DA en hiver.

II.1.1.1.d. Etude de la relation entre les concentrations en cuivre et en zinc dans les DA dans un

contexte de faible et de forte contamination en cuivre

La Figure III-50, visualise les relations entre les concentrations en cuivre et en zinc
dans les DA en fonction de la station d’étude. Une relation linéaire significative (p<0.05)
entre les deux variables est mise en évidence dans les DA collectées aux stations Mos1, Mos3
et Mir avec des coefficients de corrélation respectifs de 0.714, 0.786 et 0.527.
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Figure ITI-50 : Relation entre les concentrations en cuivre et en zinc (mg/kg de ms) dans les DA en fonction de
la station d’étude (Mos1, Mos2, Mos3 et Mir). La linéarité des relations est testée par une matrice de corrélation
de Pearson, dont les coefficients sont considérés comme significatif & p<0.05. ***: Résultat significatif
(p<0.05), ns : Résultat non significatif.

En ce qui concerne les stations Mosl et Mos3, la relation linéaire entre les
concentrations en cuivre et en zinc se traduit par les équations respectives et suivantes :

(Mosl) : y=5,0468x + 88,746
(Mos3): y=15,3692x + 63,598
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Une ANCOVA est utilisée pour tester le parallélisme des droites. L’hypothése Ho
concernant le parallélisme des droites est acceptée (p<0.05), c’est-a-dire que les pentes sont
¢gales, mais I’hypothése Ho concernant 1’égalité des ordonnées a 1’origine est rejetée. La
droite correspondant a Mosl est au-dessus de celle de Mos3 sur la Figure III-50. Par
conséquent, les deux relations linéaires sont similaires, cependant les DA de la station Mosl
tendent a accumuler plus de zinc que celles de la station Mos3.

La relation linéaire observée entre les concentrations en cuivre et en zinc dans les DA
de la station Mir est significativement différente (ANCOVA, p<0.05) de celles des stations
Mosl1 et Mos3.

Dans les DA de la station Mos2, aucune relation linéaire n’a pu étre mise en évidence entre
les niveaux de bioaccumulation en cuivre et en zinc.

III.1.1.1.e. Discussion

a. Les niveaux de bioaccumulation des métaux dans les organismes

Les concentrations en cuivre et en zinc mesurées dans les DA des stations Mos] et
Mos3 en riviere Moselle sont dans la méme gamme de valeur que celles rapportées par
Camusso ef al. (2001) dans des dreissénes provenant de lacs européens et américains (entre
14.6 +/- 4 et 27 mg Cuw/kg de ms et entre 158 et 346 mg Zn/kg de ms) et par Busch &
Schuchardt (1991) dans des DA de la riviere Moselle (entre 22 et 50 mg Cu/kg de ms et entre
120 et 240 mg Zn/kg de ms), avec dans ce dernier cas une grande variabilité.

D’aprés White & Rainbow (1985), les concentrations minimales en Cu et en Zn dans les
moules (Mytilus edulis) correspondant aux besoins physiologiques sont respectivement de 9.5
mg Cukg de ms et 91 mg Zn/kg de ms. Ces résultats sont en accord avec ceux de Mersch ef
al. (1992) dans les dreissénes du lac de Madine (site de référence), 4 savoir 15 mg Cu/kg de
ms et 101 mg Zn/kg de ms. Ces valeurs coincident avec les concentrations en cuivre mesurées
dans les DA des stations Mos1 et Mos3 dont les moyennes respectives sont de 21 +/- 7 mg
Cuwkg de ms et 23 +/- 10 mg Cu/kg de ms. Par conséquent, il semblerait que les DA des
stations Mos1 et Mos3 ne contiennent que la quantité de cuivre requise pour les besoins
physiologiques. Par contre, concernant le zinc, les concentrations mesurées dans les DA de la
riviere Moselle sont déja bien supérieures a la quantité de zinc requise pour les besoins
physiologiques, ce qui traduit une accumulation excédentaire dans I’organisme.

Dans la retenue du Mirgenbach, les DA accumulent entre 99 et 292 mg Zn/kg de ms,
avec une moyenne de 173 +/- 44 mg de Zn/kg de ms. Les données antérieures fournies par
Mersch et al. (1992) sur le méme site sont du méme ordre avec en moyenne 144 +/- 25 mg de
Zn/kg de ms entre mars 1991 et février 1992. En 1991-1992, la moyenne des concentrations
en zinc dans I’eau brute était de 32 pg Zn/l 4 la station Mir M (Mersch et al., 1993), ce qui est
équivalent a celle mesurée en 2001 et 2002, a savoir 28 +/- 8 ug Zn/l.

Par contre, le méme auteur lors d’une étude réalisée entre 1989 et 1992 (Mersch et al.,
1993) relate des concentrations en cuivre pour les DA comprises entre 32 et 238 mg Cwkg de
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ms, trés inférieures a celles de 2001 et 2002, a savoir entre 89 et 952 mg Cu/kg de ms. Ceci
est conforme a I’augmentation significative des concentrations en cuivre dans 1’eau brute mise
en évidence entre 2001 et 2002, de méme qu’entre 1993 et 2002 (Chapitre I).

b. Variations stationnelles des concentrations en cuivre et en zinc dans les DA

Un gradient de contamination en cuivre dans les dreissénes a pu étre mis en évidence en
fonction des stations, avec selon un ordre croissant Mos1=Mos3 < Mos2 < Mir ; et ce gradient
coincide avec le gradient de contamination observé dans 1’eau brute (Chapitre 1.1 et 1.2).

Dans le cas du zinc il n’y a pas de différences significatives entre les niveaux de
bioaccumulation des DA de chaque station, ce qui semble refléter une contamination en zinc
équivalente dans 1’eau brute de ces stations.

Aux différentes stations en Moselle, les DA accumulent beaucoup plus de zinc que de
cuivre, alors que dans la retenue, le phénoméne inverse est observé.

Les concentrations en cuivre dans les DA de la retenue du Mirgenbach sont fortement
dépendantes des concentrations en cuivre dans 1’eau brute, mais en riviére Moselle aucun lien
entre les deux variables n’a pu étre établi pour chaque station. Cependant, en considérant
I’ensemble des données (toutes stations confondues), une corrélation significative entre les
concentrations en cuivre dans 1’eau et dans les dreissénes a été établie. Ces résultats montrent
que la concentration en cuivre dans les DA est représentative du niveau de contamination de
la station.

b.1. Le cas du cuivre

En riviére, les concentrations métalliques dans 1’eau brute peuvent subir des variations
rapides et importantes, comme montré au chapitre I, principalement causées par les
fluctuations saisonniéres des débits d’eau et les rejets intermittents des industries. Ces
variations font que la concentration en métal mesurée dans I’eau brute & un instant t, n’est pas
représentative du niveau de contamination subit par les organismes au cours du temps d’un
mois.

De plus D. polymorpha, comme de nombreuses espéces de bivalves est capable, en présence
de faibles niveaux de contamination ambiants, de réguler son taux de cuivre corporel
conformément aux observations de Mersch ef al. (1992), Kraak et al. (1994a et b), Klerck &
Fraleigh (1997) et Gundacker (1999). Kraak et al. (1992) et Mersch et al. (1993) ont montré
que pour des concentrations en cuivre dans le milieu de 9ug et 13 pg Cuw/l, aucune
accumulation par les dreissénes n’est observée et que par conséquent que la concentration
interne de cuivre est régulée. Aux stations Mosl et Mos3, les concentrations en cuivre
mesurées dans 1’eau brute sont toujours inférieures a 10.1 ng Cw/l et sont de fait inférieures au
seuil limite de régulation (Kraak et al., 1992). L’accumulation du cuivre dans le cadre de
I’homéostasie de cet élément essentiel est régulée par des systémes biologiques spécifiques
(métalloprotéines). C’est ainsi que Yang & Thompson (1996), High er al. (1997) et De
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Lafontaine ef al. (2000) ont démontré que le cuivre et le zinc étaient les principaux éléments
liés aux MT chez la moule zébrée. D’aprés Bremner (1987), dés la pénétration du cuivre dans
les cellules, il se fixe aux MT en occupant des sites libres ou en déplagant des atomes de zinc.
Si le nombre de sites de fixation est insuffisant, une synthése de MT est initiée, et les
nouvelles protéines lieront le métal en excés. Le devenir du complexe Cu-MT dépendra des
besoins cellulaires. I peut étre dégradé afin d’associer le métal 4 des métalloprotéines ou
excrété. Dans le cas d’un apport excessif de cuivre, I’augmentation de la concentration en Cu-
MT est compensée par un stockage du complexe dans les lysosomes et d’autres organites,
sous forme d’agrégats insolubles aprés polymérisation.

La régulation du cuivre par les dreissénes pourrait ainsi expliquer pour une part
I’absence de corrélation entre les concentrations en cuivre dans I’eau brute aux stations Mos!1
et Mos3 et celles dans les dreissénes.

A la station Mos2, le niveau d’accumulation en cuivre dans les DA (62 +/- 17 mg Cwkg
de ms) est significativement supérieur a celui des DA des stations Mos1 et Mos3, mais n’est
pas corrélé aux concentrations en cuivre dans ’eau brute. Deux arguments peuvent éEtre
avancés pour expliquer I’absence de corrélation. A la station Mos2 de prélévement des
organismes autochtones est située sur la rive, en aval proche du rejet général en Moselle et
non dans le rejet, ou sont effectués les prélévements d’eau ; en conséquence, la contamination
des DA de la station Mos2 rive, bien qu’influencée par le rejet, n’est pas représentative du
niveau de contamination réel des eaux du rejet (cf. Chapitre I). D’autre part, 4 la station Mos2
rejet, les concentrations en cuivre dans 1’eau brute varient entre 11.5 et 73pug Cu/l et il est
probable qu’a la station Mos?2 rive ces concentrations soient trés inférieures. D’autre part, a la
station Mos2 rive, les organismes doivent probablement pouvoir réguler leur taux interne de
cuivre et épisodiquement, lorsque le rejet atteint la rive et que le seuil limite de régulation est
dépassé, accumuler le métal. Ceci explique également que le taux d’accumulation des DA de
Mos2 soit plus proche de celui des stations Moselle que de celui de la station Mir. Rappelons
également que les profils d’évolution temporelle des taux de cuivre des DA des trois stations
"Moselle" sont intercorrélés, ce qui montre que ’impact du rejet sur la station Mos2 rive est
faible.

Dans la retenue du Mirgenbach, la concentration en cuivre dans les DA est en
moyenne de 340 +/- 180 mg Cuwkg de ms et varie de 89 4 952 mg Cwkg de ms avec une
succession de phases d’accumulation et d’¢limination du métal, dépendantes des
concentrations dans 1’eau brute (21 4 74 pg Cw/l). L’accumulation des métaux suppose une
saturation des mécanismes de régulation contrairement a ce qui a été observé en riviére
Moselle.

Dans la retenue, les DA accumulent le cuivre jusqu’a des valeurs trés élevées (952 mg
Cuw/kg de ms) sans létalité, ce qui suppose une forme de stockage du cuivre métaboliquement
inactive. Les métaux de la catégorie détoxiquée pourraient exister dans une variété de formes
liées incluant les métallothionéines (MT) et/ou des concrétions insolubles (Viarengo, 1989 ;
Roesijadi, 1992 ; Roesijadi & Robinson, 1994 ; Mason & Jenkins, 1995 ; Langston et al.,
1998 ; Blackmore & Wang, 2002 ; Baudrimont ef al., 2003). Les MT sont impliquées dans le
stockage et I’inactivation des métaux sous forme de concrétions minérales (Bremner, 1987 ;
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Viarengo, 1989). Il n’y a pas de limite théorique & la quantité de métaux qui peut étre associée
aux concrétions insolubles, car, étant détoxiqués, ils ne représentent aucun danger pour le
métabolisme animal (Rainbow, 2002). Ceci pourrait expliquer les concentrations en cuivre
trés élevées dans les DA de la retenue et 1’absence de seuil de saturation pour les niveaux de
contamination mesurés dans le milieu.

Par conséquent, les mécanismes de détoxication des métaux ne semblent pas étre
saturés et I’accumulation du cuivre dans les dreissénes serait donc le résultat d’une non
d’élimination d’autant plus que Wang et al. (1995) ont montré que la quantité¢ de féces et
pseudoféces produites par le bivalves restait toujours constante.

La succession de phases d’accroissement et de phases de diminution de la concentration
en cuivre dans les DA, suppose I'intervention de mécanismes d’excrétion dans la régulation
du cuivre. Les métaux peuvent étre excrétés sous différentes formes. L’incorporation du
cuivre dans des granules inertes éliminés via le tractus alimentaire dans les féces a été
démontrée chez de nombreux mollusques (Rainbow, 1990 ; Wang et al., 1995 ; Masala ef al.,
2002). Par ailleurs, chez de nombreux bivalves, les reins contiennent des granules riches en
métaux qui peuvent étre excrétés via les urines (Bryan, 1984). Lorsque les métaux sont
présents dans les tissus autres que ceux des systémes excréteurs, la voie majeure d’élimination
est la diapédése, correspondant a la migration des hémocytes® directement vers le milieu
extérieur au travers de 1’épithélium. D’autres voies d’élimination des métaux ont été
suggérées, tel que l’excrétion des surplus de cuivre et de zinc via le complexe du byssus
(filaments et glandes) (Gundacker, 1999).

b.2. Le cas du zinc

Dans le cas du zinc, malgré des niveaux de bioaccumulation élevés dans les dreissénes
(entre 173 +/- 44 et 201 +/- 50 mg Zn/kg de ms selon les stations), aucune différence
significative interstation, ni de relation avec le niveau de contamination ambiant n’ont pu étre
révélés. Identiquement, dans 1’eau brute, il n’existe pas de différence significative de
concentration entre les stations Mos1 (23 +/- 12 pg Zn/l), Mir rep (28 +/- 8 pg Zn/l), Mos2
(28 +/- 10 pg Zn/1) et Mos3 (20 +/- 11 pg Zn/l).

Il est établi que méme en présence de niveaux de contamination en zinc trés élevés dans
le milieu (Kraak et al., 1994a), D. polymorpha comme Mpytilus edulis, régule son niveau de
zinc interne sur une courte période de temps (de I’ordre de la journée) (Amiard-Triquet et al.,
1986 ; Kraak ef al., 1994a et b).

D’aprés Belanger et al. (1989), la décontamination du zinc chez Mytilus edulis
(contaminée en laboratoire) serait de 17 jours alors que Maarouf (1988) rapporte un temps de
demi-vie du zinc chez D. polymorpha de 30 jours en automne conformément au résultat de 40
jours de Giguére et al. (2003). Ceci peut expliquer I’absence de corrélation entre les
concentrations en zinc de I’organisme et celles de 1’eau brute, conformément aux observations

? Cellules amiboides circulantes, participant au transport et a la détoxication des métaux chez les bivalves.
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de Mersch et al. (1992, 1993 a), Busch er al. (1992), Kraak er al. (1994b) et Klerks &
Fraleigh (1997). Cependant cette régulation n’est que partielle car les niveaux de
bioaccumulation des dreissénes aux stations d’étude sont bien supérieurs aux besoins
physiologiques.

Des expériences & court terme avec des radio-isotopes du zinc ont montré que la moule
zébrée était capable de capter les métaux de la phase dissoute (<0.45um) et de la phase
particulaire de I’eau brute (Klerks & Fraleigh, 1997). Pour la plupart des métaux dissous, dont
le cuivre et le zinc, I’entrée dans 1’organisme se fait principalement via un transport passif ou
facilité¢ (Simkiss & Taylor, 1989b). Chez les bivalves, les métaux sous forme dissoute
pénetrent dans le corps par les branchies et le manteau. George & Pirie (1980) estiment que
chez Mytilus edulis, le métal contenu dans ces deux organes est rapidement acheminé vers le
systtme excréteur, une partie étant stockée durablement dans le manteau et la masse
musculaire. Les métaux sont, soit transportés vers le systéme excréteur par le sang (incorporés
a ’hémolymphe ou aux hémocytes) soit liés directement par des ligands intracellulaires (ex:
métallothionéines).

D’apres les travaux de Maarouf (1988) et Fraysse (2001) sur D. polymorpha, le zinc
dissous serait principalement adsorbé sur les structures inertes (coquille et byssus a 87%) et
seul 13% serait accumulé dans les parties molles des organismes exposés par exemple a
250ug Zn/l. D’aprés Wang et al. (1996), 1’absorption du zinc chez Mytilus edulis A partir de
la phase dissoute est faible, et elle diminuerait avec 1’augmentation du coefficient de
répartition des métaux traces sur les particules en suspension. Klercks & Fraleigh (1997) et
Chong & Wang (2001) ont en effet montré que 1’accumulation des métaux & partir de la phase
particulaire était prédominante uniquement en milieu turbide. Par conséquent, sur nos sites
d’étude ou le zinc est préférentiellement associé a la phase particulaire, la bioaccumulation du
zinc est certainement dominée par ’ingestion des particules.

D’aprés Wang et al. (1995) et Wang & Fisher (1997b) le zinc, contrairement au cuivre,
serait principalement régulé lors de ’assimilation par I’organisme car I’assimilation du zinc
diminue quand le taux d’ingestion augmente et le zinc serait immédiatement excrété via les
feces et pseudofeces (Klerks & Fraleigh, 1997), d’ou un systéme de régulation rapide. La
réduction de I’assimilation du zinc pourrait étre réalisée en partie par la production de mucus
au niveau du tube digestif (Maarouf, 1988).

D’aprés Blackmore & Wang (2002), chez Perna viridis, 1a majorité du zinc stocké serait
immobilisé dans des granules inertes, conformément aux observations de George & Pirie
(1980) et Langston et al. (1998) chez Mytilus edulis. Fraysse (2001) rapporte que, dans le cas
d’une contamination en zinc de D. polymorpha, la majorité du métal est contenue dans la
fraction sub-cellulaire insoluble et que la contribution de cette fraction augmente avec la
pression de contamination. Rappelons que dans la fraction insoluble, outre les débris
membranaires, les noyaux cellulaires et les organites, se trouvent les concrétions de calcium
ou magnésium contribuant au stockage des métaux. La contribution de la capacité de transport
de ces cellules augmente suite a la prolifération et & 1’accroissement de la densité cellulaire
des concrétions qu’elles contiennent (Marigomez et al., 1990). Chez Hyridella depressa et
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Velesunio ambiguus (bivalves unionidés), Markrich et al. (2001) démontrent que les granules
meétalliféres ou concrétions contiennent plus de 90% du zinc de I’organisme entier. Dans le
systéme excréteur, les concrétions insolubles renferment la quasi-totalité du zinc. Klerks &
Fraleigh (1997) estiment que plus de la moitié du zinc accumulé par D. polymorpha est
excrété sous 24h dans les feces et pseudoféces.

¢. Variations saisonniéres des concentrations en cuivre et en Zinc dans les DA

Cette étude a mis en évidence des niveaux de bioaccumulation en cuivre et en zinc plus
élevés en automne et en hiver par rapport au printemps et a I’été, ce indépendamment de la
station d’étude en Moselle.

Les wvariations saisonniéres significatives et concomitantes des niveaux de
bioaccumulation en cuivre et en zinc dans les DA sur les trois stations Moselle ne sont pas
liées au niveau de contamination du milieu et par conséquent elles ont certainement une autre
origine. De nombreux facteurs peuvent influencer le taux de bioaccumulation des dreissénes,
a savoir, le taux d’entrée des métaux dans [’organisme (filtration), [’efficacité de
’assimilation des métaux qui est fonction de la qualité et de la quantité de nourriture ingérée,
la vitesse d’excrétion, les variations pondérales, la température, etc ...).

D’aprés Johns & Timmermans (1998) et Diggins (2001), la saison influence
significativement le taux de filtration de D. polymorpha avec des taux hivernaux divisés par
deux par rapport au reste de l’année; or, contradictoirement ce sont les niveaux de
bioaccumulation estivaux qui sont les plus bas dans la présente étude.

Les facteurs tels que la quantité de nourriture ingérée, le contenu en métaux des
aliments et la composition de la nourriture peuvent aussi affecter I’assimilation du cuivre et
du zinc par les dreissénes (Wang et al., 1995; Wang & Fisher, 1996a et b, 1997b).
L’absorption du zinc et ’accumulation dans les dreissénes sont augmentées dans une eau a
haute turbidité (comme la Moselle et la retenue) et sont influencées par la composition du
seston (Klerks & Fraleigh, 1997). 1l est un fait démontré par Wang & Fisher (1997b), que les
métaux ne sont pas assimilés de la méme maniere selon qu’ils sont ingérés via des algues, des
sédiments ou des débris organiques. D’apreés Andres (1997) qui observe une augmentation du
taux d’accumulation en métaux 1’été, le plancton représenterait une source de transfert plus
efficace a I’égard des mollusques que les particules sédimentaires. Toutefois, d’aprés Wang et
al. (1996), chez Mytilus edulis, les différences de concentrations en chlorophylle a dans le
seston naturel ingéré n’aurait pas d’influence sur I’assimilation du zinc. Le développement
bactérien aurait également un réle non négligeable dans I’accumulation des métaux par les
bivalves (Gagnon & Fisher, 1997a).

D’autres facteurs tels que les variations de température peuvent influencer
I’assimilation des métaux (Wang & Fisher, 1996b, 1997a; Hutchins ef al, 1998). La
température agit sur le métabolisme des individus, favorisant notamment la croissance et les
échanges avec le milieu extérieur; lorsque la croissance pondérale est supérieure a
I’accroissement de I’accumulation des métaux, alors un phénomeéne de dilution est observé.
De plus la synthése de la coquille pourrait étre une voie d’élimination des métaux (Lowe &
Moore, 1979).
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Dans le cas d’une contamination faible du milieu et d’une régulation des métaux par
les organismes comme observé aux stations Mosl, Mos2 rive et Mos3, la croissance
pondérale pourrait effectivement étre a 1’origine de phénoménes de dilution importants.

La période de juillet & septembre correspond en Moselle a la phase d’émission des
gametes par D. polymorpha (Giamberini, 2001). La présence d’un tissu reproducteur
volumineux et non accumulateur de métaux peut justifier en partie la diminution des
concentrations en métaux dans I’organisme par effet de dilution. Cependant la reproduction
est également trés consommatrice de métaux essentiels.

Le ralentissement du métabolisme I’hiver pourrait réduire la vitesse de régulation,
donc I’excrétion des métaux d’ou une augmentation du taux d’accumulation conformément
aux observations de Borchardt (1983) et Dahlgaard (1986). D’aprés les travaux de Maarouf
(1988) la durée de demi-vie du zinc dans I’organisme de D. polymorpha est trés dépendante
de la saison et augmente considérablement au printemps par rapport 4 ’automne. Dahlgaard
(1986) suggére que I’hiver, le ralentissement du métabolisme associé a la faible disponibilité
en nourriture plutdt qu’a une faible température, serait responsable du ralentissement de
I’élimination des métaux et donc d’une concentration en métal dans I’organisme.

Il apparait également, d’aprés Wang & Fiisher (1997b), que le taux d’excrétion est
plus rapide lorsque les bivalves captent les métaux a partir de la nourriture plutdt que de la
phase dissoute (Bjerregaard er al., 1985 ; Borchardt, 1983), ce qui indique que la voie
d’entrée, et par conséquent la répartition des métaux dans le milieu peut aussi influencer le
taux d’élimination.

Cette forte dépendance de 1’accumulation du zinc par rapport aux caractéristiques du
milieu, pourrait également expliquer pourquoi en dépit de niveaux de bioaccumulation élevés
et variables dans les moules, aucune corrélation entre la concentration en zinc total dans I’eau
et celle mesurée dans les organismes n’est trouvée, conformément aux observations de
Mersch et al. (1992, 1993), Busch er al. (1992), Kraak et al. (1994), Klerks & Fraleigh
(1997).

d. La relation entre les concentrations en cuivre et en zinc dans 'organisme

Une relation linéaire significative a été observée entre les concentrations en cuivre et en
zinc dans les dreissénes des stations Mosl et Mos3 ; de méme que dans la retenue du
Mirgenbach ; elle pourrait s’expliquer par une prise en charge commune, c’est & dire par les
mémes mécanismes, du cuivre et du zinc. Ceci pourrait signifier que les mécanismes de
régulation interne du cuivre et du zinc sont proches et que malgré 1’augmentation
considérable de la concentration en cuivre dans les DA de la retenue du Mirgenbach, la prise
en charge des métaux par 1’organisme reste similaire.

Dans la retenue du Mirgenbach, la corrélation entre les concentrations en cuivre et en
zinc des DA (r=0.52), bien que significative, est beaucoup moins forte que pour les stations
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Mos1(r=0.71) et Mos3 (0.78). De méme dans la retenue, pour des concentrations en cuivre et
en zinc équivalentes dans I’eau brute, le niveau de bioaccumulation des DA est plus important
pour le cuivre. Ce qui suppose une vitesse de régulation plus rapide pour le zinc que pour le
cuivre. Markich et al. (2001) montrent, chez deux bivalves (unionidés), que les granules
extracellulaires contiennent 92 & 97% du zinc de 1’organisme entier et seulement 74 & 76% du
cuivre. D’apres ce méme auteur, les métaux dit durs comme le zinc aurait une grande affinité
pour les donneurs d’oxygeéne tels que les phosphates contenus dans les granules insolubles,
alors que les métaux doux (Cu, Cd) auraient une plus forte affinité pour les ligands sulfures et
azote (tel que les thiols et les MT). Par conséquent, le cuivre est moins abondant dans les
granules que le zinc et les MT auraient un rdle plus important dans la prise en charge du
cuivre. Ces affinités différentes pourraient en partie justifier une excrétion du zinc plus rapide
que celle du cuivre.

Comme nous ’avons déja mentionné, le cuivre et le zinc, dans le cadre de
I’homéostasic de ces éléments essentiels, sont régulés par des systémes biologiques
spécifiques (métalloprotéines (MT)) et sont les principaux éléments liés aux MT chez la
moule zébrée (Yang & Thompson, 1996 ; Lafontaine et al., 2000)..L’association du cuivre et
du zinc chez les invertébrés a, par ailleurs, souvent été rapportée (voir Roesijadi, 1992).

En ce qui concerne les stations Mos1 et Mos3, aucune accumulation, proportionnelle au
niveau de contamination du milieu, n’est observée, ce qui sous entend que les dreissénes sont
encore en phase de régulation du cuivre et du zinc et non en phase d’accumulation, d’ou la
relation linéaire entre les deux variables. D’aprés Kraak er al (1999), les dreissénes
accumuleraient le cuivre a partir de concentrations supérieures a 13pg/l et le zinc a partir de
concentrations supérieures a 100pg/l 1 (Kraak et al., 1999) en laboratoire, ce qui est 4 mettre
en relation avec les besoins physiologiques de I’organisme beaucoup plus importants dans le
cas du zinc.

e. Le seuil de toxicité des métaux dans ’organisme

Dans la retenue du Mirgenbach et a la station Mos2, les concentrations en cuivre dans
I’eau brute pourraient atteindre des limites toxiques pour les moules zébrées puisque d’apres
Sloof et al. (1983), D. polymorpha modifierait son activité de filtration pour des
concentrations en cuivre comprises entre 16 et 46 pg/l. Czembor (2001), en accord avec les
résultats de Mouabad (1991), précise que la dreisséne modifie son activité filtrante 3 une
concentration en cuivre comprise entre 10 et 20ug/l et qu’elle adopte une activité discontinue
caractéristique d’un état de stress. La dreisséne se protége du milieu en diminuant son contact
avec le composé toxique en fermant tout d’abord son siphon exhalant puis ses valves
(Czembor, 2001). Le taux de filtration serait diminué¢ de 50% en 48h dans une eau contenant
41pg Cu/l (Kraak et al., 1992). Toutefois, ces résultats ont été obtenus en laboratoire alors
que dans le milieu naturel la spéciation du cuivre et de fait, sa toxicité sont différentes.
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Dans le cas du zinc, la concentration sans effet observé sur 1’activité de filtration est
estimée & 190 pg/l (Kraak ef al., 1994 a et b) soit une concentration bien supérieure aux
concentrations de zinc mesurées dans I’eau brute aux stations d’étude. Le seuil de toxicité du
zinc, en référence a la CL50 de 10 800 pg/l estimée par Maarouf (1988) pour une exposition
des dreisseénes pendant 28 jours, est trés élevé.

Les métaux traces accumulés dans un organisme aquatique peuvent étre interprétés en
terme de deux pools, le premier constitué par les métaux sous une forme métaboliquement
disponible, le second par les métaux qui ont été détoxiqués et donc non disponibles pour jouer
un r6le, essentiel ou délétére, dans le métabolisme. Il s’en suit alors, que la toxicité se produit
quand le taux de métaux absorbés excéde le taux combiné de I’excrétion et de la détoxication
des métaux métaboliquement disponibles (Rainbow, 2002).

Aussi longtemps que le taux combiné d’excrétion et de détoxication du métal
métaboliquement disponible excéde le taux d’absorption des métaux (potentiellement variable
avec le temps si la biodisponibilité du métal dans le milieu ambiant change), alors la
concentration de métal détoxiqué dans le corps et par conséquent la concentration en métal
total accumulé pourra augmenter.

Dans la retenue du Mirgenbach les classes de taille des DA récoltées sont
principalement celles de 10-14 et de 18-22mm et seuls quelques individus de plus de 22mm
sont prélevés contrairement aux DA de la riviere Moselle dont les classes de taille sont
principalement comprises entre 22-26mm et 26-30mm.

Des chercheurs ont signalé que la croissance de la moule était réduite suite 2
I’exposition & un polluant (Brown & Ahsanullah, 1971 ; Scott & Major, 1972 ; Phillips,
1976 ; Stromgren, 1982 ; Carajaville er al., 1992a). Manley et al. (1984) ont trouvé que 3
jours d’exposition au cuivre (10ppb) avaient un effet inhibiteur significatif sur la croissance
de la coquille, et que la récupération se produisait en 14 jours sous des conditions normales.
Soto et al. (2000) ont également mis en évidence 1’effet négatif d’une contamination en zinc
sur le poids de la coquille des moules. Il est probable que I’énergie nécessaire 2 la régulation
des métaux dans les DA de la retenue ne soit plus disponible pour la croissance d’ou une
diminution de la taille des organismes suite & un stress métallique chronique.

D’autres part, comme nous 1’avons mentionné lors de ’analyse des résultats, les DA de
la retenue ont trés mal supporté 1’encagement en comparaison avec les DA prélevées sur les
sites de référence et transférées dans le lac et en Moselle. II est probable que les DA de la
retenue déja soumises 4 un stress plurimétallique important, soient beaucoup plus sensibles a
un stress supplémentaire (encagement). L’argument selon lequel les organismes vivant dans
des conditions proches des limites de leur capacité d’acclimatation soient plus sensibles a tout
stress supplémentaire a déja ét€ retenu par Hummel et al. (1995, 1996) et Mouneyrac ef al.
(2002).
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L’encadré ci-dessous présente les faits principaux constatés :

- Les concentrations en cuivre dans les DA de la station Mosl correspondent au niveau
métabolique.

- Le bioaccumulation du cuivre dans les DA est fonction du niveau de contamination du
site, avec une concentration en cuivre qui est multipliée par 15 dans la retenue du
Mirgenbach et par 5 en station Mos2 par rapport & Mosl1.

- Il existe une régulation du cuivre et du zinc trés efficace chez les DA. Cependant la
dépense énergétique considérable, liée principalement 4 la contamination en cuivre
pourrait €tre & 1’origine de la fragilisation de la population de DA.

- Il existe une corrélation tres forte entre les concentrations en cuivre dans les DA et celle
de P’eau dans la retenue. L’absence de corrélation en Moselle est plutét le fait d’un
échantillonnage d’eau non représentatif.

- IIn’y a pas, de méme que dans 1’eau brute, de différence interstation dans les niveaux de
bioaccumulation en zinc dans les DA.

- L’absence de corrélation entre les concentrations en zinc dans les DA et dans 1’eau brute
serait due au fait que 1’absorption du zinc se fait principalement par voie trophique et
qu’elle est fortement dépendante des conditions du milieu.

- Il existe une variation saisonniere des niveaux de bioaccumulation en cuivre et en zinc.

- Il existe une corrélation entre les concentrations en cuivre et en zinc dans les DA.

II1.1.1.2. Les corbicules (Corbicula fluminea)

I11.1.1.2.a. Variation stationnelle des niveaux de contamination en cuivre et en zinc dans les corbicules
autochtones (CoA)

Le Tableau III-25 présente les moyennes et I’amplitude de variation des concentrations
(mg/kg de ms) en cuivre et en zinc mesurées dans les corbicules autochtones (CoA) des
stations Mos1, Mos2 et Mos3 de la riviére Moselle.

Les CoA accumulent le cuivre & hauteur de 42 +/- 12, 96 +/- 19 et 44 +/- 9 mg Cwkg de
ms, respectivement aux stations Mos1, Mos2 et Mos3.

Dans le cas du zinc les teneurs moyennes varient respectivement pour les stations Mosl,
Mos2 et Mos3 de 261 +/- 99, 8 303 +/- 111 et 256 +/- 94 mg Zn/kg de ms.

La différence de concentration en cuivre et en zinc entre les CoA des stations Mosl et
Mos3, n’est pas significative (p<0.05), alors que les CoA de la station Mos2 accumulent
significativement plus de cuivre et de zinc que celles des stations Mos1 et Mos3. Toutefois, la
concentration moyenne en cuivre mesurée dans les CoA de la station Mos2 représente 2.2 et
2.3 fois celle des CoA des stations Mos1 et Mos3 alors que pour le zinc le facteur n’est que de
1.2 entre Mos2 et Mos1-Mos3.
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Tableau III-25 : Moyennes et amplitudes de variation des concentrations (mg/kg de ms) en cuivre et en zinc

entre janvier 2001 et décembre 2002 dans les corbicules autochtones (CoA) de la riviere Moselle en fonction de
la station de collecte.

Mosl

Mos2 Mos3
= Moyenne 42 +/- 12 96 +/- 19 44 +/- 9
B Min- Max 16 - 87 56 - 141 27 - 68
g = Nind 612 663 442
Eo N dosage 196 236 176
test t (p<0,05) a b a
% Moyenne 261 +/- 99 303 +/- 111 256 +/- 94
E Min - Max 105 - 551 81 - 649 78 - 461
S~ Nind 612 663 442
En N dosage 196 236 176
test t (p<0,05) a b a
IL1.1.1.b. Variation temporelle des niveaux de bioaccumulation dans les corbicules autochtones

(CoA)

Les Figures III-51 et ITI-52 présentent les variations temporelles des concentrations en

cuivre et en zinc (mg/kg de ms) dans les CoA entre janvier 2001 et décembre 2002 en
fonction de la station de collecte (Mos1, Mos2 et Mos3).
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Figure III-51 :

Comparaison interstations de I’évolution temporelle des concentrations en cuivre (mg/kg de ms)
dans les corbicules autochtones (CoA) prélevées mensuellement de janvier 2001 a décembre 2002.
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Figure III-52 : Comparaison interstations de I’évolution temporelle des concentrations en zine (mg/kg de ms)
dans les corbicules autochtones (CoA) prélevées mensuellement de janvier 2001 4 décembre 2002.

L’évolution temporelle des concentrations en cuivre est corrélée significativement (r de
Pearson, p<0.05) entre les CoA de la station Mosl et celles de la station Mos2 (r = 0.54) mais
aucune corrélation n’est observée entre les stations Mos1 et Mos3 ou entre Mos2 et Mos3.

Dans le cas du zinc, toutes les stations sont intercorrélées avec des coefficients
significatifs et respectifs pour Mos1*¥*Mos2, Mos1*Mos3 et Mos2*Mos3 de 0.69, 0.63 et 0.69.

Si, a présent, I’évolution des concentrations en cuivre et en zinc dans les CoA est
considérée en fonction de la saison de collecte, il apparait pour le cuivre que les niveaux de

bioaccumulation dans les CoA sont supérieurs en automne-hiver par rapport a la période
printemps-€té.

Une ANOVA a deux facteurs a permis de mettre en évidence une différence
station*saison (p<0.05) qui signifie qu’il existe des différences en fonction de la station
considérée dans 1’évolution saisonniére des niveaux de bioaccumulation en cuivre, et
¢galement en zinc (Figure III-53 A et B).

Dans le cas du cuivre cette différence réside principalement dans une augmentation
significative des concentrations en cuivre dans les CoA de la station Mos2 en hiver par
rapport & l’automne et en été par rapport au printemps. En dehors de cette différence
significative, il existe sur toutes les stations une augmentation progressive et plus ou moins
marquée des concentrations en cuivre dans les CoA au cours des saisons avec selon un ordre
croissant printemps < ¢été < automne < hiver. Remarquons également que la pente
d’augmentation des concentrations en cuivre jusqu’en automne est plus marquée dans les
CoA des stations Mos2 et Mos3 qu’au niveau de la station Mos1.
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Figure III-53 A et B : Evolution saisonni¢re des concentrations (mg/kg de ms) en cuivre et en zinc dans les
CoA en fonction de la station d’étude. p : printemps ; e : ét¢ ; a : automne ; h : hiver.

Concernant le zinc, les profils saisonniers des concentrations sont presque similaires
entre les stations, & la différence prés que les niveaux de bioaccumulation en zinc des CoA de
la station Mos]1 sont en hiver significativement inférieurs a ceux de 1’automne (Figure III-53
B). Pour toutes les stations les niveaux de bioaccumulation en zinc des CoA sont
significativement supérieurs (test t, p<0.05) en automne par rapport & I’été et au printemps.
Dans le cas des CoA de Mos2, le niveau de bioaccumulation en zinc suit le schéma suivant :
¢té = printemps < automne = hiver. Alors que pour les stations Mos1 et Mos3, il existe une
augmentation progressive des niveaux de bioaccumulation en zinc du printemps vers
’automne, puis en hiver ce niveau se stabilise 4 la station Mos3 ou diminue 2 la station Mos1.

II.1.1.2.c. Relation entre le niveau de contamination du_milieu et celui de I’oreanisme

Aucune corrélation significative n’a pu étre mise en évidence entre les concentrations
en cuivre et en zinc dans les organismes et celles mesurées ponctuellement dans 1’eau brute 2
chaque station.

II1.1.1.2.d.. Etude de la relation entre les teneurs en cuivre et en zinc dans les CoA en fonction de la station
d’étude

L’étude de la relation entre les concentrations en cuivre et en zinc dans les CoA aux
différentes stations d’étude est présentée en Figure III-54.

Des corrélations significatives entre les deux variables sont observées dans les CoA
des stations Mosl et Mos2 avec des coefficients de Pearson respectifs de 0.78 et 0.62,
significatifs & p<0.05. Concernant la station Mos3, la corrélation entre les concentrations en
cuivre et en zinc est non significative.
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Figure III-54 : Relation entre les concentrations en cuivre et en zinc (mgkg de ms) dans les corbicules
autochtones en fonction de la station d’étude (Mos1, Mos2, Mos3). La linéarité des relations est testée par une
matrice de corrélation de Pearson, dont les coefficients sont considérés comme significatifs & p<0.05. ***:
Résultat significatif (p<0.05), ns : Résultat non significatif.

Des corrélations significatives entre les deux variables sont observées dans les CoA
des stations Mosl et Mos2 avec des coefficients de Pearson respectifs de 0.78 et 0.62,
significatifs a p<0.05. Concernant la station Mos3, la corrélation entre les concentrations en
cuivre et en zinc est non significative.

La Figure ITI-54, permet également de constater la superposition de la dispersion des
points pour les stations Mos1 et Mos3, alors que les points relatifs aux mesures effectuées
dans les CoA de la station Mos2 se distinguent clairement par des concentrations en cuivre
supérieures.

Pour expliquer 1’absence de corrélation entre les concentrations en cuivre et en zinc
dans les CoA de la station Mos3, alors qu’elle est observée aux stations Mosl et Mos2, une
hypothése peut étre avancée. L’échantillonnage de la station Mos3 est moins régulier que
celui des autres stations en raison de I’impact important des crues sur le niveau d’eau de cette
station non canalisée et qui se trouve en aval du barrage de régulation de la riviére Moselle
contrairement aux stations Mosl et Mos2, d’ou une accessibilité réduite en automne et au
printemps.
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III.1.1.2.e. Discussion partielle

a. Variation stationnelle des niveaux de bioaccumulation en cuivre et en zinc dans les
4. Yarianuion stationnelle des niveaux de bioaccumulo aan
corbicules autochtones (CoA)

Les résultats ont mis en évidence des concentrations en cuivre et en zinc supérieures
dans les CoA de la station Mos2 par rapport 4 celles des stations Mos1 et Mos3.

Rappelons que d’une part les concentrations en cuivre et en zinc dans 1’eau brute sont
dans I’ordre Cu-Zn de 4.2 — 23 pg/l en Mos1; 30 - 28 pg/l en Mos2; 4.4 — 20 ng/l en Mos3.
D’autre part, il est nécessaire de considérer le fait que la stations Mos2 correspond a la rive en
aval proche du rejet général, soit un niveau de contamination de 1’eau brute trés inférieur par
rapport au rejet et avec dans les sédiments aucune trace de contamination supplémentaire en
cuivre et en zinc par rapport aux stations Mos1 et Mos3 (cf. Chapitre I). Bien que la zone
Mos2 rive ne soit pas propice 4 la sédimentation des particules provenant du rejet général, ce
qui explique I’absence de cuivre dans les sédiments, il est probable que ces matiéres en
suspension puissent étre absorbées par les corbicules. Ces faits contribuent a expliquer que les
concentrations en cuivre dans les corbicules ne soient pas proportionnelles au niveau de
contamination mesuré dans I’eau brute, et que les corbicules de la station Mos2 reflétent un
niveau de contamination supérieur par rapport a ceux des stations Mos1 et Mos3.

b. Relation entre le miveau de bipaccumulation en cuivre et en zinc des corbicules
autochtones avec le_niveau de contamination du site d’étude

L’accumulation du cuivre et du zinc dans les CoA des stations "Moselle" semble
indépendante des concentrations métalliques de 1’eau brute. Concernant le zinc, I’absence de
corrélation entre le niveau d’accumulation des organismes et les concentrations du milieu a
déja été mise en évidence par Foe et Knight (1986a et b), Couillard et al. (19954, b), Andres,
1997 et Fraysse (2001). Le méme facteur multiplicatif de la contamination en zinc est
mesurée dans les organismes et dans 1’eau brute entre Mos2 et Mosl-Mos3. Cependant
comme nous ’avons déja mentionné, la concentration en zinc de la station Mos2 rive est
certainement équivalente a celles des stations Mos1 et Mos3. Par conséquent, il est probable
que ’augmentation significative du niveau de contamination en zinc soit plutdt le fait d’autres
facteurs biologiques ou physico-chimiques.

L’une des différences entre les station Mosl-Mos3 et la station Mos2, est une
augmentation de température dans le rejet général qui pourrait, en accélérant le métabolisme
des organismes, accroitre la quantité de métaux ingérée par filtration (Andres, 1997). De
méme, I’augmentation de la turbidité de I’eau 2 la station Mos2 rive du fait des forts débits de
rejet, pourrait favoriser 1’accumulation du zinc par les organismes comme cela a été rapporté
par Klerks & Fraleigh (1997). Cependant si ces paramétres affectaient la quantité de métaux
ingérés par les CoA, ce serait également le cas pour les DA.
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c. Variations saisonniéres des niveaux de bioaccumulations en cuivre et en zinc dans les
corbicules autochtones

Une évolution saisonniére de la contamination en cuivre et en zinc a été mise en
évidence dans les corbicules autochtones avec des concentrations en cuivre et en zinc qui
semblent croitre du printemps jusqu’a l'automne puis se stabiliser en hiver. Cette
augmentation progressive des concentrations en métaux dans les CoA pourrait étre le fait de
la reprise d’activité et de la croissance des organismes aprés 1’hiver lorsque la température de
’eau et la disponibilité en nourriture augmentent. Pour corréler ces faits, Bachman (2000) a
montré que le poids sec des corbicules augmentait du début du printemps jusqu’au mois de
juillet. L’accélération du métabolisme qui accroit les échanges avec le milieu extérieur
pourrait en partie expliquer I’augmentation des niveaux de bioaccumulation. La principale
période de reproduction a lieu en aofiit — septembre et correspond, selon Bachman (2000), a
un ralentissement de la croissance et & une perte de poids des individus. Cependant la perte de
poids observée pourrait étre due au fait que les larves se nourrissent grace a des cellules
hémibranchiales maternelles (Doherty et al., 1987b) et puisent dans les réserves de la mére
(Bachman, 2000 ). Ceci pourrait signifier que la perte de poids n’est pas liée a une réduction
de la prise alimentaire et de fait, expliquer que les niveaux de bioaccumulation en cuivre et en
zinc augmentent encore a cette période. Et ce d’autant plus que la reproduction est
consommatrice d’éléments essentiels.

L’augmentation des concentrations en cuivre en automne et en hiver pourrait également
étre la conséquence, comme pour les dreissénes d’un ralentissement des mécanismes
d’excrétion suite au ralentissement du métabolisme.

Cette augmentation des niveaux de bioaccumulation en cuivre et en zinc pourrait
¢galement étre due au fait que les corbicules puissent, lorsque la disponibilité en nourriture
diminue, prélever directement des micro-organismes ou des nutriments sur et dans les
sédiments grice a son pied cilié¢ (Britton & Morton, 1982 ; Way et al., 1990), d’autant plus
que pendant la saison froide les corbicules tendent a s’enterrer dans les sédiments.

A la station Mos2, le rejet de la centrale pourrait également participer 4 la variation
saisonniére des niveaux de bioaccumulation en cuivre et en zinc dans les organismes.

d. Relation entre les concentrations en cuivre et en zinc dans les corbicules autochtones

Une corrélation entre les concentrations en cuivre et en zinc dans les CoA est observée a
la station Mosl, mais également & la station Mos2, ce qui signifie que les concentrations en
cuivre et en zinc varient en concomitance dans les organismes. L absence de cette relation au
niveau de la station Mos3 pourrait étre le fait d’un échantillonnage plus dispersé des
organismes.

Cette relation linéaire entre les concentration en cuivre et en zinc dans les CoA,
conformément aux observations faites dans les DA, pourrait s’expliquer par une prise ne
charge similaire des deux métaux par les organismes.
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e. Comparaison entre les réponses de bioaccumulation fournies par les dreissénes et
les corbicules autochtones aux différentes stations

En comparaison avec les DA, les CoA semblent plus aptes a accumuler les métaux dans
un contexte de faible et moyenne contamination métallique puisque leurs concentrations en
cuivre et en zinc sont supérieures respectivement pour les stations Mos1, Mos2 et Mos3, d’un
facteur 1.5, 2 et 1.9 pour le cuivre et 1.3, 1.6 et 1.4 pour le zinc. Cette différence pourrait
s’expliquer par le fait que les corbicules vivent dans le sédiment alors que les dreissénes
colonisent les substrats rocheux. Les corbicules sont également capables d’absorber via le
pied des quantités non négligeables de sédiments, en effet dans un milieu riche en matiére
organique, ou les particules en suspension sont inadéquates a la filtration, les corbicules
peuvent devenir déposivores (Reid et al., 1992).

La méme évolution interstation des concentrations en cuivre est observée chez C.
Sfluminea par rapport aux DA, a savoir une concentration supérieure a la station Mos2.

En ce qui concerne le zinc dans les CoA, la concentration augmente de fagon
significative 4 la station Mos2. Les deux organismes semblent, de fait, avoir un comportement
différent face 4 I’augmentation de la pression de contamination en zinc au niveau de la station
Mos2. Fraysse (2001) a mis en évidence un comportement différent des corbicules et des
dreissénes face a I’augmentation de la pression de contamination en zinc. Cet auteur montre
que la répartition du zinc entre les ensembles tissulaires est constante dans le temps chez D.
polymorpha et ne dépend pas de la pression de contamination métallique. Par ailleurs, D.
polymorpha semble réguler les apports excessifs de métal alors que C. fluminea présente un
profil de contamination spécifique pour chaque station (niveau d’accumulation et
redistribution tissulaire du métal). De plus Baudrimont et al. (1999) concluent que les MT
semblent jouer un role plus faible dans la régulation du zinc chez C. fluminea, avec seulement
5 8 9% du zinc accumulé portés par les MT. D’ailleurs un apport supplémentaire de zinc
n’aurait pas la capacité d’induire la production des MT dans I’organisme (Baudrimont, 1997).

Les principaux résultats sont les suivants :

- Les concentrations en cuivre dans les CoA sont représentatives du niveau de
contamination de la station d’étude en Moselle.

- Dans le cas du zinc, les concentrations dans les CoA sont également représentatives du
niveau de contamination du site, contrairement aux DA.

- Il n’existe pas de corrélation entre ’évolution des concentrations en cuivre et en zinc dans
les CoA et dans 1’eau brute, comme pour les DA en Moselle.

- Les CoA sont plus aptes a accumuler les métaux que les DA et ceci peut étre le fait de
différences dans la biologie des deux organismes.

- Il existe une variation saisonniére des concentrations en cuivre et en zinc avec un
maximum d’accumulation en hiver.

- Il existe une corrélation Cu*Zn dans les CoA, comme dans les DA.
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1II.1.2. Etude de la bioaccumulation du cuivre et du zinc par les crustacés

II1.1.2.1. Résultats

II1.1.2.1.a. Profils de bioaccumulation du cuivre et du zinc par les gammares aux différentes stations
d’étude

Les Figures III-55 et ITI-56 présentent la variation des concentrations en cuivre et en

zinc chez Dikerogammarus villosus pour les différentes stations en Moselle et dans la retenue
du Mirgenbach en fonction de la date de collecte.
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Figure III-55 : Evolution des concentrations en cuivre (a) et en zinc (b) (en mg/kg de ms) dans les gammares en
fonction des stations en Moselle et de la date de collecte d’octobre 2000 4 décembre 2002.
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Figure I1I-56 : Evolution des concentrations en cuivre et en zinc (mg/kg de ms) dans les gammares de la retenue
du Mirgenbach en fonction de la date de collecte de novembre 2000 & novembre 2002,
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Le premier constat qui peut étre fait concerne la faible variabilité des concentrations en
cuivre et en zinc entre les différentes stations. En effet au niveau des stations Mos1, Mos2 et
Mos3 les profils d’évolution des concentrations en cuivre et en zinc sont quasiment
confondus. Cette situation est trés différente de celle observée précédemment chez les
corbicules et les dreissénes, avec un profil d’évolution des concentrations en cuivre de la
station Mos2 s’individualisant clairement de ceux de Mos1 et Mos3.

Pour les stations « Moselle », les concentrations moyennes (mensuelles) en cuivre dans
les gammares varient en fonction de la date de collecte entre 51 et 144, 81 et 171 et 79 et
131 mg Cu/kg de ms respectivement aux stations Mos1, Mos2 et Mos3.

Ces variations sont caractérisées par des pics de concentrations en cuivre en juillet et aofit
2001 puis en juillet et aolit 2002 sur toutes les stations « Moselle ». Aux mois de juillet 2001,
aott 2001, juillet 2002 et aoGt 2002, les niveaux de bioaccumulation en cuivre sont
respectivement de 144, 138, 118 et 119 mg Cwkg de ms a la station Mos1, de 171, 148, 155
et 145 mg Cuwkg de ms a la station Mos2 et de 131, 125, 129 et 128 mg Cu/kg de ms a la
station Mos3.

Les concentrations en zinc dans les gammares varient en fonction de la date de collecte entre
67 et 141 mg Zn/kg de ms, entre 75 et 150 mg Zn/kg de ms et entre 80 et 143 mg Zn/kg de
ms, respectivement aux stations Mos1, Mos2 et Mos3.

Dans la retenue du Mirgenbach, les concentrations en cuivre évoluent entre 97 et 178
mg Cu/kg de ms, soit une amplitude de variation des moyennes mensuelles équivalente a celle
de la station Mos2. Les maxima de concentration en cuivre dans les gammares sont observées,
non pas sur une ou deux dates, comme en riviére Moselle, mais plutdt sur une période qui
correspond aux mois de juillet, aoit, septembre, octobre, novembre 2001 et aux mois de aoft,
septembre, octobre 2002 avec des valeurs respectives de 149, 152, 144, 142 et 178 mg Cu/kg
de ms en 2001 et 147, 144 et 138 mg Cwkg de ms en 2002. Par conséquent, il semblerait que
cette période d’augmentation du niveau de bioaccumulation en cuivre dans les gammares se
produise sur toutes les stations au cours de la période estivale, mais qu’elle est de plus longue
durée dans la retenue du Mirgenbach.

La Figure III-56, met également en évidence une diminution importante des
concentrations en cuivre au mois de décembre 2000 et décembre 2001 puisque les valeurs
chutent respectivement de 140 4 99 mg Cwkg de ms entre novembre et décembre 2000, et de
178 4 99 mg Cu/kg de ms entre novembre et décembre 2001.

Les moyennes mensuelles des concentrations en zinc dans les gammares varient de 80 a
143 mg Zn/kg de ms avec une moyenne au cours de la période d’étude de 109 +/- 23 mg
Zn/kg de ms.

Le Tableau III-26 présente les concentrations moyennes en cuivre et en zinc sur la
période d’étude et les gammes de variation en fonction des échantillons (le nombre de
gammares utilisés pour constituer un échantillon varie entre 8 et 15).
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Tableau IT1-26 : Comparaison interstations des concentrations moyennes (2000, 2001, 2002) en cuivre et en
zinc dans les gammares des stations Moselle et Mirgenbach.

. Cu Zn
Station Paramétre N analyses
(mg/kg de ms) (mg/kg de ms)
Moyenne 106 +/- 20 106 +/- 23
Mos 1 . 101
Min-Max 52-160 58-150
Moyenne 125 +/- 26 113 +/-22
Mos2 . 125
Min-Max 70-178 60-155
Moyenne 113 +/- 14 112 +/- 14
Mos3 ] 71
Min-Max 76-138 84-154
. Moyenne 135+/-19 109 +/- 23
Mir . 172
Min-Max 95-178 64-214

Les concentrations en cuivre et en zinc ne sont pas différentes (test t, p<0.05) entre les
gammares des stations Mos1 et Mos3, alors qu’elles le sont entre les gammares des stations
Mos2 et Mir (test t, p<0.05).

La Figure III-57 (a et b) présente une comparaison interstations des concentrations
moyennes en cuivre et en zinc (mg/kg de ms) dans les gammares.
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Figure ITI-57 : Variation interstations des concentrations en cuivre (a) et en zinc (b) (en mg/kg de ms) dans
Dikerogammarus villosus.

Le Figure III-57a fait clairement apparaitre une augmentation significative (test t,
p<0.05) de la concentration moyenne en cuivre dans les gammares de la retenue du
Mirgenbach par rapport a la station amont Mos 1 et par rapport a la station Mos3. Dans le cas
de la station Mos2, cette différence bien que significative (p<0.05) est moins marquée. Par
ailleurs les concentrations moyennes en cuivre des stations Mosl et Mos3 ne sont pas
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significativement différentes (test t, p<0.05). Par conséquent, un gradient de contamination en
cuivre est constaté avec dans un ordre croissant les stations Mos1=Mos3 < Mos2 < Mir.
Cependant il est a noté qu’aucune relation significative (p<0.05) n’a pu étre établie entre les

concentrations métalliques (cuivre et zinc) dans les gammares et les concentration dans le
milieu (eau brute).

En ce qui concerne le zinc (Figure III-57b), la seule différence significative (test t,

p<0.05) est observée entre les concentrations moyennes des gammares des stations Mos] et
Mos2.

II1.1.2.1.b. Comparaison des profils d’accumulation du cuivre et du zinc par les cammares

A la vue des résultats obtenus dans la retenue du Mirgenbach, il apparait (Figure 55)
que les concentrations en cuivre et en zinc suivent une méme évolution au cours de la saison.
Cette observation est confirmée par I’existence d’une corrélation significative entre les
concentrations moyennes en cuivre et en zinc dans les gammares de la retenue du Mirgenbach
avec un coefficient r de Pearson de 0.67. Dans la riviere Moselle, une corrélation significative
(p<0.05) est également observée entre les concentrations en cuivre et en zinc dans les

gammares aux différentes stations avec des coefficients de Pearson respectifs pour les stations
Mosl, Mos2 et Mos3 de 0.61, 0.56 et 0.58.

IIL.1.2.1.c. Influence de la taille des gammares sur les concentrations en cuivre et en zinc

La figure III-58 présente les profils d’évolution des concentrations en cuivre et en
zinc dans les gammares en fonction de la classe de taille considérée (10-15 mm, 15-20 mm,
20-25 mm, 25-35 mm). Aucun effet de la taille sur la concentration en cuivre et en zinc des
gammares n’a pu €tre mis en évidence.
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Figure III-58 : Evolution des concentrations en cuivre (a) et en zinc (b) (en mg//kg de ms) dans les gammares en
fonction de leur taille et de la période de collecte. Classes de taille 10-15, 15-20, 20-25 et 25-35 mm.
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II.1.2.1.d. Comparaison des profils de bioaccumulation du cuivre et du zinc chez deux espéces de
crustacés, un amphipode (gammare. Dikerogammarus villosus) et un décapode (caridine, Atyaephyra
desmarestii). Corrélations avec les concentrations dans I’eau

Les Figures III-59 et III-60 mettent en évidence les profils de bioaccumulation en
cuivre et en zinc par les gammares et les caridines. Seuls les profils d’évolution des
concentrations en zinc sont corrélés entre les deux crustacés avec un coefficient de Spearman
de 0.73 significatif & p<0.05. Toutefois des similitudes dans les profils de bioaccumulation du

cuivre sont observables pour le cuivre, comme la diminution de sa concentration dans les
organismes en décembre 2000 et 2001.
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Figure III-59 : Comparaison des profils de bioaccumulation du cuivre (mg/kg de ms) par le gammare (D.
villosus) et la caridine (4. desmarestii) au cours de la période d’étude dans la retenue du Mirgenbach. RM :
référence métabolique de 82.8 mg Cu/kg de ms selon Depledge (1989).
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Figure 11I-60 : Comparaison des profils de bioaccumulation du zinc (mg/kg de ms) par le gammare (D. villosus)

et la caridine (4. desmarestii) au cours de la période d’étude dans la retenue du Mirgenbach. RM : référence
métabolique de 33.3 mg Zn/kg de ms selon Rainbow (1993).

Dans les caridines la concentration moyenne (mensuelle) en cuivre varie entre 108 et
192 mg Cu/kg de ms et la moyenne sur la période d’étude est de 151 mg Cwkg de ms, alors
que la concentration moyenne en zinc est de 80 mg Zn/kg de ms avec une variation de 57 4 98
mg Zn/kg de ms selon le mois considéré. Les caridines accumulent plus de cuivre et moins de

zinc que les gammares (135 +/- 19 Mg Cuwkg de ms et 109 +/- 23 mg Zn/kg de ms) avec des
différences significatives (test t, p<0.05).
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Entre les mois de juin et juillet 2001, une corrélation significative (=0.92, p<0.05) entre
les concentrations en cuivre dans les caridines et celles de 1’eau & la station Mir rep est
observée, cependant elle n’est pas confirmée en 2002. La station Mir rep est utilisée pour
établir une relation avec les caridines car cette station est une station plus littorale que la
station Mir M et elle est située aprés la zone de mélange du rejet des eaux de purge dans le
lac. Ne disposant pas des concentrations en cuivre dans ’cau brute dans la zone de
prélévement des caridines, nous avons utilisée la station qui présentait les plus fortes
similitudes.

IIl.1.2.2. Discussion

Tous les invertébrés aquatiques sont capables de capter les métaux soit 4 partir de leur
environnement, soit a partir de la nourriture et la proportion relative de chaque voie d’entrée
est variable selon le type d’invertébré et la biodisponibilité relative des métaux dans ’eau et
dans la nourriture (voir Wang & Fisher, 1999a ; Rainbow & Wang, 2001). Ces voies d’entrée
ne sont pas équivalentes ; chez les animaux a cuticule épaisse tels que la caridine et surtout le
gammare, les métaux accumulés a partir de la phase dissoute sont souvent associés avec la
carapace comme cela a ét¢ démontré chez les copépodes par Wang & Fisher (1998a).
D’aprés ces auteurs, les métaux seraient retenus plus longtemps dans ’organisme lorsqu’ils
sont ingérés via la nourriture.

Les taux de métaux accumulés dépendent de la physiologie de I’organisme et plus
exactement de la quantité en métaux requise par 1’organisme notamment dans le cas des
meétaux essentiels tels que le cuivre et le zinc. Contrairement aux métaux non-essentiels, qui
aprés leur entrée dans I’organisme sous une forme métaboliquement disponible sont
immédiatement pris en charge par la physiologie de ’organisme pour étre détoxiqués ou
excrétés, les métaux essentiels doivent rester métaboliquement disponibles pour jouer leur
role d’¢élément essentiel.

Chez les crustacés, le cuivre est un constituant fonctionnel de 1’hémocyanine qui
intervient dans la physiologie respiratoire. Par conséquent, une certaine quantité de cuivre est
requise sous une forme métaboliquement disponible dans le corps pour couvrir les besoins de
I"organisme et il est possible d’évaluer cette quantité. Ainsi White & Rainbow (1985) ont
estimé la quantité minimale de cuivre requise pour le métabolisme chez les mollusques et les
crustacés. Les besoins enzymatiques en cuivre pour les crustacés sont estimés a 26.3 mg/kg de
ms. La présence d’hémocyanine ajoute a cette quantité une proportion requise de cuivre non
enzymatique de 57.4 mg Cu/kg de ms pour les crustacés tels que les décapodes. Depledge
(1989) évalue la quantité de cuivre requise par les crustacés décapodes a 82.8 mg/kg de ms.
Abdennour (1997) réalise le méme type d’estimation et suggére que les crustacés décapodes
ont besoin d’environ 31.3 & 38.1 mg/kg de ms de cuivre pour couvrir leur besoin en cuivre
dans les enzymes et I’hémocyanine. De la méme maniére, Rainbow (1993) a calculé la
quantité de zinc requise dans les tissus mous comme étant de 31.9 mg/kg de ms et 33.3 mg
Zn/kg de ms dans le corps entier des décapodes. Les concentrations en zinc mesurées dans les
especes de crustacés décapodes marins varient de 57.5 (Pandalus grandi) 4 159 mg Zn/kg de
ms (Carcinus moenas) (Rainbow, 1993). 1l est possible de considérer qu’a la station Mosl,
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présentant un niveau de contamination en cuivre trés faible, les gammares ne contiennent, de
méme que les dreissénes, qu’une quantité de cuivre proche de celle requise par le
métabolisme. Par conséquent la concentration en cuivre minimale dans les gammares et
correspondant aux besoins physiologiques serait comprise entre 81 et 144 mg Cu/kg de ms ce
qui correspond aux données de Depledge (1989). La possession du pigment respiratoire
hémocyanine justifierait donc de la différence de concentration en cuivre observée entre les
bivalves et les crustacés au niveau de la station Mos].

Les niveaux de bioaccumulation en cuivre sont dans la retenue du Mirgenbach,
respectivement pour D. villosus et A. desmaresti de 135 +/- 19 et 151 +/- 21 mg Cu/kg de ms
alors que ceux des dreissénes sont de 340 +/- 180 mg Cu/kg de ms. Et ce, malgré des besoins
en cuivre accrus chez les crustacés par rapport aux espéces ne possédant pas le pigment
respiratoire hémocyanine. En ce qui concerne le zinc, les concentrations mesurées dans les
crustacées et les bivalves de la retenue sont de 109 +/- 23 mg Zn/kg de ms pour les gammares
et de 173 +/- 44 mg Zn/kg de ms dans les dreissénes. La méme différence de concentration en
zinc est observée a la station Mosl avec respectivement 106 +/- 23 mg Zn /kg de ms dans les
gammares, 201 +/- 50 mg Zn/kg de ms dans les dreissénes et 261 +/- 99 dans les corbicules.

Par conséquent, les crustacés semblent avoir développé un systéme de régulation du
cuivre et du zinc plus efficace que celui des bivalves, ce qui est en accord avec les
observations de Bryan (1984) et Depledge & Rainbow (1990). Les crustacés décapodes
régulent leurs concentrations corporelles en cuivre et en zinc a des niveaux
approximativement constants (White & Rainbow, 1985, Rainbow, 1993). La mise en
évidence de la régulation du cuivre et du zinc par les décapodes a été réalisée d’une part en
laboratoire (sous des conditions contrélées) (Rainbow, 1985, Rainbow & White, 1989) et
d’autre part suite a I’observation de concentrations constantes dans les décapodes collectés sur
différents sites (White & Rainbow, 1982). La régulation du cuivre et du zinc a également été
mise en évidence chez les amphipodes (Week & Rainbow, 1992 ; Galay & Rainbow, 1998 ;
Nassiri et al., 2000 ; Correia et al., 2002a, b).

Selon les stations, les concentrations en cuivre mesurées dans les gammares varient
entre 106 +/- 20 et 135 +/- 19 mg Cu/kg de ms en moyenne et les concentrations en zinc
varient de 106 +/- 23 & 113 +/- 22 mg Zn/kg de ms. Dans le cas du cuivre ces valeurs sont
proches de celles rapportées par Rainbow (1998 et 2002) chez ’amphipode Orchestia
gammarellus a Restronguet Creek (England) (139 mg Cwkg de ms) et Millport (England)
(77.5 mg Cu/kg de ms) et chez le décapode Palaemon elegans a Millport (110 mg Cu/kg de
ms), mais restent trés supérieures aux valeurs habituellement mesurées dans les copépodes,
les amphipodes et les décapodes (Rainbow, 1998, 2002). Dans le cas du zinc, les niveaux de
bioaccumulation en zinc dans les gammares sont du méme ordre de grandeur que ceux
mesurés chez les amphipodes, comme Orchestia gammarellus (Millport, Scotland) (188 mg
Zn/kg de ms), Talorschestia gaudichaudii (Sabdfly bay, Dunedin) (133 mg Zn/kg de ms)
(Rainbow, 1998, 2002). La caridine (80 +/-13 mg Zn/kg de ms) présente dans la retenue des
niveaux de contamination en zinc, inférieurs a ceux des gammares, mais du méme ordre de

grandeur que ceux connus chez Palaemon elegans, Pandalus montagui, Carcinus moenas
(Rainbow, 1998, 2002).
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La présente étude a mis en évidence une variabilité saisonniére des concentrations en
cuivre et en zinc dans les gammares. Les variations saisonniéres des concentrations en cuivre
pourraient étre liées a la physiologie de I’organisme. Par exemple Hagerman (1983) a montré
chez Homarus gammarus que la quantité de pigment hémocyanine dans le sang diminuait
chez les organismes privés de nourriture et qu’elle dépendait également de la nature de la
nourriture fournie aux animaux. La concentration en hémocyanine peut également étre
affectée par la saison de récolte des organismes (Fialkowski et al., 2003). Des variations
saisonniéres des niveaux de bioaccumulation en cuivre ont été rapportées chez le crabe
Carcinus mediterraneus (Devescovi & Lucu, 1995). Le cycle de mue modifie les
concentrations en cuivre dans les crustacés possédant le pigment hémocyanine mais modifie
€galement les concentrations en zinc (Engel & Brouwer, 1993 ; Engel et al., 2001 ; Rainbow,
2000).

Chez les gammares, il existe une relation linéaire entre 1’évolution des concentrations en
cuivre et en zinc, comme cela a été observé chez les dreissénes (chapitre III-1). Cependant
chez les gammares des stations Mos1 et Mos3, les concentrations en cuivre et en zinc sont
identiques, alors qu’aux stations Mos2 et Mirgenbach, il existe une différence significative
entre leurs concentrations respectives qui est le résultat de I’augmentation significative de la
concentration en cuivre dans les organismes de la station Mos2 et de la retenue du
Mirgenbach. Il semblerait donc que malgré 1’absence de relation entre les concentrations en
cuivre dans les gammares et celles du milieu (eau brute), le niveau de bioaccumulation des
organismes refléte le gradient de contamination intersite. Par conséquent il apparait que le
gammare régule sa concentration en cuivre autour d’une valeur variable qui est fonction du
niveau de contamination du milieu.

Conformément aux observations de Nugegoda & Rainbow, 1987, 1988 et Rainbow,
1990, les différences de concentrations en cuivre et en zinc observées entre les caridines et les
gammares pourraient refléter des différences dans les quantités de cuivre et zinc requises par
les deux espéces, et par conséquent il existerait des différences interspécifiques dans la
régulation des concentrations en cuivre et en zinc. Cependant la variabilité interspécifique des
concentrations en cuivre et en zinc peut également résulter de caractéristiques biologiques
lices & chaque espéce; comme par exemple le régime alimentaire, qui peut modifier
I’efficacité d’assimilation des métaux, les cycles de mue, la reproduction, etc.

Le régime alimentaire des deux espéces est différent, la caridine étant plus végétarienne
et détritivore et le gammare plutdt carnivore et détritivore, or le transfert des métaux ne sera
pas le méme vers un organisme végétarien ou vers un organisme prédateur. Par exemple chez
les herbivores, il a été¢ démontré que I’efficacité de ’assimilation des métaux ingérés était
dépendante de la répartition cytoplasmique du métal dans les cellules algales consommées
(Reinfelder & Fisher, 1991, Hutchins ef al., 1995) et que les métaux fixés sur les parois
cellulaires et membranes ne sont pas assimilés mais excrétés via les feces. De méme,
I’assimilation des €léments traces par les organismes camivores dépend de la forme sous
laquelle Porganisme proie a stocké les métaux (Wang & Fisher, 1999¢c). Les invertébrés,
comme nous I’avons expliqué précédemment, séquestrent les métaux sous forme de granules
insolubles (Nott & Nicolaidou, 1990) qui ne sont pas assimilés par les prédateurs (Nott &
Nicolaidou, 1990 ; Wallace & Lopez, 1996).
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D’aprés Rainbow (2002) les profils d’accumulation des métaux sont trés variables chez
les crustacés. Alors que chez Palaemon elegans une excrétion du zinc, sans recours & des
processus de détoxication, est observée, chez la majorité des espéces, le stockage des métaux
est réalisé sous une forme détoxiquée; ce processus est d’ailleurs fréquent chez les
invertébrés aquatiques. Cependant chez d’autres groupes de crustacés, comme les cirripédes,
le zinc accumulé a partir d’une solution est stocké sous une forme détoxiquée sans excrétion,
d’ou des niveaux de bioaccumulation tres élevés.

Parmi les schémas d’accumulation du zinc incluant une phase d’excrétion des métaux,
Rainbow (2002) différencie, I’excrétion des métaux cuivre et zinc & partir d’un pool
meétaboliquement disponible comme chez Palaemon elegans et I’excrétion des métaux a partir
d’une forme détoxiquée comme chez Orchestia gammarellus (Nassiri et al., 2000).La
présence de cuivre lié & des granules insolubles chez Gammarus locustra a été démontrée par
Correia et al. (2002a). Ces granules riches en sulfures seraient formés en réponse & une
concentration en cuivre dans I’eau ou les sédiments; [’abondance de ces granules
augmenterait en relation avec I’augmentation de la concentration en cuivre dans le corps. Ces
observations suggérent qu’au moins une partie du cuivre accumulé par G. locustra est
incorporé dans des granules insolubles dans 1’hépatopancréas. Mouneyrac er al. (2002)
démontrent que, chez O. gammarellus, la répartition du cuivre et du zinc entre la fraction
cytosolique et la fraction insoluble reste identique quel que soit le niveau d’exposition, ce qui
suggére que les mécanismes de stockage du métal sont identiques dans toutes les conditions
d’expérimentation. Nassiri et al. (2000) ont montré que quel que soit le niveau de
contamination du milieu, les amphipodes utilisent les mémes processus de détoxication des
métaux. Ces auteurs considérent que les métallothionéines pourraient avoir un réle important
dans les processus de détoxication, en liant le cuivre et le zinc avant leur lyse dans les
lysosomes du caecum ventral du tractus digestif.

Les faits suivants peuvent étre soulignés :

- Les niveaux élevés de bioaccumulation en cuivre chez les crustacés en station Mosl1 sont,
par rapport aux bivalves, caractéristiques de besoins physiologiques particuliers
(Hémocyanine)

- Il existe une régulation tres efficace du cuivre et du zinc chez les crustacés par rapport aux
bivalves, mais le seuil de régulation est fonction du niveau de contamination du site.

- En hiver, les concentrations en cuivre dans les organismes diminuent pour approcher le
niveau métabolique.

- Il existe des différences entre les niveaux de bioaccumulation des gammares et des
caridines qui sont explicables par des différences dans la biologie des espéces.

- Les concentrations en cuivre et en zinc sont corrélées chez les caridines et dans les
gammares.

- Les concentrations en zinc sont corrélées entre les deux crustacés, mais pas celles en
cuivre. Il semblerait que chez la caridine, les concentrations en cuivre soient fonction, en
période chaude, des niveaux de contamination du site.
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Il 1.3. Bioaccumulation du cuivre et du zinc par les gastéropodes aquatiques : Viviparus
viviparus et Radix ovata

L’¢tude des gastéropodes en riviére Moselle et sur les stations d’étude est complexe en
raison de I’accessibilité réduite et de la faible abondance des deux espéces. Par conséquent
I’échantillonnage n’est pas homogéne sur toutes les stations et une comparaison mois par
mois est quasiment impossible. Par contre nous pouvons tenter de dégager les caractéristiques
des profils de bioaccumulation des gastéropodes par rapport 4 ceux des bivalves et des
crustacés.

I11.1.3.1. Résultats

II1.1.3.1.a. Bioaccumulation du cuivre et du zinc chez Viviparus viviparus

La figure III-61 présente la comparaison interstations des concentrations en cuivre (a)
et en zinc (b) dans le gastéropode Viviparus viviparus.
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Figure III-61 : Comparaison interstations des concentrations moyennes en cuivre (a) et en zinc (b) chez
Viviparus viviparus (n=39 pour la station Mosl, n=35 pour Mos2 et n=40 pour Mos3).

Les concentrations moyennes mesurées dans les vivipares sont significativement
supérieures a la station Mos2 (499 +/- 168 mg Cwkg de ms) par rapport aux stations Mos1
(207 +/- 53 mg Cu/kg de ms) et Mos3 (221 +/- 55 mg Cu/kg de ms) dont les valeurs sont
similaires (test t, p<0.05). L’écart-type en station Mos2 est par ailleurs trés supérieur a ceux
de Mos1 et Mos3.

Les concentrations en zinc ne sont pas significativement différentes (test t, p<0.05) entre les
stations Mos1 (535 +/- 101 mg Zn/kg de ms), Mos2 (534 +/- 104 mg Zn/kg de ms) et Mos3
(562 +/- 104 mg Zn/kg de ms). Les écart-types présentent des valeurs similaires.

La Figure III-62, présente 1’évolution saisonniére des concentrations en cuivre et en
zinc chez les vivipares.
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L’intérét est surtout porté sur les variations saisonniéres des concentrations en station Mos2
étant donné qu’aucune différence significative des concentrations en zinc n’a pu étre mise en
évidence entre les stations Mos1 et Mos2, que les écart-types sans également similaires et que
nous ne disposons pas de suffisamment de prélévements pour établir une évolution
saisonniére (pas de prélévement en hiver et peu au printemps) des concentrations en cuivre et
en zinc dans les organismes comme cela a été réalisé chez les bivalves et les crustacés.
Concernant les concentrations en cuivre chez les vivipares de la station Mos2, une tendance
semble commune aux années 2001 et 2002. En effet entre les mois de juillet/aoft et septembre
2001, la concentration en cuivre augmente significativement (test U de Mann-Whitney,
p<0.05) et il en est de méme entre les mois de juillet et septembre 2002. Il semblerait donc
que pendant la saison estivale les concentrations en cuivre augmentent progressivement dans
les organismes puis en octobre 2001 et 2002 la concentration en cuivre diminue
significativement (test U, p<0.05) par rapport au mois précédent. Conjointement a
I’augmentation des concentrations en cuivre, une diminution significative des concentrations
en zinc est observée entre aolit et septembre en 2001 et 2002
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Figure III-62 : Variations des concentrations en cuivre (a) et en zinc (b) chez Viviparus viviparus en fonction de
la date de collecte.
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II1.1.3.1.b. Bioaccumulation du cuivre et du zinc chez Radix ovata

L’étude de la bioaccumulation du cuivre et du zinc chez les limnées est restreinte en
raison de difficultés inhérentes a I’échantillonnage in situ comme pour Viviparus viviparus, et
parce que les limnées de part leur taille, nécessitent de disposer d*un grand nombre d’individu
pour réaliser des « pools » avant dosage.

La Figure III-63 présente une comparaison interstations des concentrations moyennes en
cuivre et en zinc dans les limnées.
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Figure I11-63 : Comparaison interstations des concentrations moyennes en cuivre (a) et en zinc (b) (en mg/kg de
ms) dans les limnées (n=41 pour Mos1, n=38 pour Mos2 et n= 43 pour Mos3).

Le niveau de bioaccumulation du cuivre dans les limnées est significativement (test U,
p<0.05) supérieur chez les individus de la station Mos2 (371 +/- 147 mg Cu/kg de ms) par
rapport a ceux des stations Mos1 (155 +/- 27 mg Cu/kg de ms) et Mos3 (243 +/- 46 mg Cu/kg
de ms) avec également, mais & moindre degré, des concentrations en cuivre significativement
supérieures chez les individus de la station Mos3 par rapport & ceux de Mos| (test U, p<0.05).
En ce qui concerne les concentrations en zinc dans les limnées, elles sont équivalentes aux
stations Mosl1 (258 +/- 70 mg Zn /kg de ms), Mos2 (279 +/- 50 mg Zn /kg de ms) et Mos3
(266 +/- 50 mg Zn /kg de ms) (test U, p<0.05).

II1.1.3.2. Discussion

Les concentrations en cuivre mesurées dans les individus des stations Mos1 et Mos?2
exemptes de contamination sont respectivement de 207 +/- 53 mg Cu/kg de ms et 221 +/- 55
mg Cu/kg de ms chez V. viviparus et de 155 +/- 27 mg Cu/kg de ms et 243 +/- 46 mg/kg de
ms chez R. ovata; par conséquent les deux espéces accumulent le cuivre 3 des niveaux
similaires.
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Ces concentrations en cuivre chez les gastéropodes, comme chez les crustacés
pourraient étre expliquées par leur physiologie respiratoire (présence d’hémocyanine). Les
niveaux de bioaccumulation en cuivre dans les gastéropodes (V. viviparus et R. ovata) sont
trés élevés par rapport aux valeurs rapportées par Timmermans (1993) chez Physa (22.77 et
17.79 mg Cu/kg de ms), Lymnaea ovata (14 mg Cu/kg de ms) et chez Potamopyrgus jenkensi
(96 a 111 mg Cu/kg de ms) dans différentes rivieres et lacs. De méme Pihan (2001) dans une
synthése des concentrations minimales et maximales mesurées dans cing espéces de
gastéropodes dulgaquicoles retient une gamme de concentration variant de 7 mg Cu/kg de ms
chez Lymnaea stagnalis & 343 mg Cu/kg de ms chez Melanopsis praemorsa. Le méme auteur
détermine d’apres la littérature des seuils de concentrations en cuivre pour des gastéropodes
aquatiques provenant de sites pollués et non pollués ; le seuil maximal en zone pollué est de
108 mg Cu/kg de ms. Par conséquent en dehors de M. praemorsa dont le niveau de
bioaccumulation peut varier de 23 a 343 mg Cuwkg de ms, tous les autres gastéropodes
aquatiques cités présentent des concentrations en cuivre 2 & 40 fois inférieures a celles de V.
viparus et de R. ovata provenant de la station.

Cependant Blackmore & Morton (2001) rapportent des niveaux de bioaccumulation en
cuivre chez Thais luteostoma et Morula musiva (néogastéropodes) plus en accord avec nos
mesures, avec respectivement une variation de 51.5 +/- 47.4 a 856 +/- 554 mg Cuw/kg de ms et
de 115 +/22.4 4 143 +/- 29 sur 11 sites de la zone cotiere de Hong Kong.

Les concentrations en cuivre dans les limnées de la station Mos3 sont significativement
supérieures a celles de la station Mosl, or pour tous les autres organismes étudiés aucune
différence n’était observée entre ces deux stations. Ceci peut s’expliquer par le fait que les
limnées colonisent des substrats différents sur les deux stations. En effet, la station Mos1 se
caractérise d’une part par la quasi absence d’herbiers et d’autre part par 1’absence de dép6t
sédimentaire sur la zone littorale en raison des mouvement de batillage occasionnés par le
passage des péniche (Zone canalisée de gabarit européen). Par conséquent, les limnées qui
sont présentes uniquement sur les rochers situés a proximité de la surface de ’eau, ne
disposeraient comme source alimentaire que du biofilm se développant sur les roches. A la
station Mos3, qui se trouve dans un bras mort de la riviére, [’habitat est différent. Les limnées
sont présentes également sur les rochers mais ces rochers sont couverts de dépdts
sédimentaires avec une couverture d’algues vertes a une faible profondeur d’eau.

Concernant les concentrations en zinc dans les deux espéces de gastéropodes, elles sont
respectivement pour les stations Mos1 et Mos3 de 535 +/- 101 mg Zn/kg de ms et 562 +/- 104
mg Zn/kg de ms chez V. viviparus et de 258 +/- 70 et 266 +/- 50 mg Zn/kg de ms chez R
ovata. Par comparaison avec les valeurs rapportées par Timmermans (1993) et Pihan (2001),
comprises entre 24 et 174 mg Zn/kg de ms, les concentrations trouvées en Moselle sont trés
supérieures, sauf chez Melanopsis praemorsa dont le niveau maximum de bioaccumulation en
zinc peut atteindre 840 mg Zn/kg de ms. Concernant le zinc, dans les mémes espéces, le
niveau de bioaccumulation varie de 163 +/-70 a 280 +/- 99 mg Zn/kg de ms et 2050 +/- 321 a
1850 +/- 297 mg Zn/kg de ms.
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A la station Mos2, nous avons montré que le niveau de contamination en cuivre dans les
eaux de rejet était supérieur & celui des stations Mos1 et Mos3. Cependant d’apres les résultats
obtenus lors de 1’étude de I’accumulation du cuivre par les bivalves, il apparaissait que la
station Mos2 rive ne subissait pas ou épisodiquement I’impact du rejet de la centrale de
Cattenom. Or les données acquises sur les gastéropodes mettent en évidence une
augmentation significative et d’un facteur 2 entre Mos1 et Mos2, des concentrations en cuivre
dans les deux espéces V. viviparus (499 +/- 168 mg Cw/kg de ms) et R. ovata (371 +/- 147 mg
Cu/kg de ms).

Les données essentielles concernant les gastéropodes sont les suivantes :

- Les gastéropodes sont les organismes qui, parmi les organismes étudiés, accumulent le
plus le cuivre avec des moyennes maximales en station Mos2 pour V. viviparus et R.
ovata de 499 +/-104 et 371 +/- 147 mg Cwkg de ms. La physiologie respiratoire des
organismes ne permet pas d’expliquer, a elle seule, ce résultat de bioaccumulation.

- La stratégie de régulation des métaux inclut le stockage sans excrétion des métaux cuivre
et zinc sous une forme métaboliquement inerte.

- Les concentrations en cuivre sont représentatives du niveau de contamination des stations.

- Les différences d’accumulation du cuivre et du zinc entre les deux especes de
gastéropodes peuvent étre expliquée par des différences dans la biologie des especes.

II1.2. Biosurveillance active
II1.2.1. Dreissena polymorpha transférées (DT)
II1.2.1.1. Résultats

[1.2.1.1.a. Etude de la cinétique d’évolution des concentrations en cuivre et en zinc dans les dreissénes
transférées (DT)

Le tableau III-27 présente les dates et durée des différents transferts initiés aux stations
d’étude en Moselle et dans le Mirgenbach.

Tableau III-27 : Synthése des informations concernant les dates et la durée des transferts.

Date de transfert des organismes Durée du transfert
Transfert 1 Octobre 2000 8 mois
Transfert 2 Juin 2001 3 mois
Transfert 3 Septembre 2001 7 mois
Transfert 4 Avril 2002 6 mois
Transfert 5 Octobre 2002 2 mois (interrompu)
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La durée des transferts est dépendante de la survie des organismes sur les stations. Dans
le cas ou les organismes disparaissent sur une station et lorsque la période permet une
nouvelle collecte d’organismes sur les stations de référence, alors un nouveau transfert a été
réalisé. Au cours des transferts 4, 3 et 1, initiés au début du printemps et en automne, les
organismes ont une durée de survie bien supérieure par rapport au transfert réalisé a la fin du
printemps (transfert 2). La période fin de printemps - début d’été correspondant a la période
de reproduction des bivalves, semble étre une période de fragilité des organismes.

Nota : Parmi les transferts dans la retenue du Mirgenbach, un transfert la et un transfert 1b
ont été distingués. Le transfert la correspond a un répliqudt réalisé en concomitance avec le
transfert 1B sur une station distante de 50m de la station normale.

Une station témoin « régionale » a €té choisie sur le lac de Madine. Sur ce lac des
dreissénes autochtones ont été encagées et réimplantées sur le site. Le tableau II1-28 présente
les moyennes, ainsi que les minima et maxima des concentrations en cuivre et en zinc pour les
dreissénes du lac de Madine. Les individus de la station Mos1 représentent les « références »
amont de la centrale.

Tableau III-28 : Caractéristiques des concentrations en cuivre et en zinc dans les dreissénes transférées sur le
site du lac de la Madine de décembre 2000 a décembre 2002.

Cu en mg/kg de ms Zn en mg/kg de ms
Moyenne 15+/- 6 121 +/- 14
Min-Max 4-33 88 - 160
N dosage 73 73
N individu 589 589

a. Etude des cinétiques de bioaccumulation du cuivre par D. polvmorpha au cours des
transferts

La Figure III-64 présente les cinétiques d’accumulation du cuivre par D. polymorpha
au cours des différents transferts et pour chaque station d’étude en Moselle, Mos1 (A), Mos2
(B) et Mos3 (C). La Figure III-65 A présente la cinétique d’accumulation par les dreissénes
aux cours des différents transferts effectués dans la retenue du Mirgenbach. Le tableau I11-28
présente les concentrations en cuivre (moyennes, minimum et maximum) mesurées dans les
dreissénes transférées du lac de Madine.

Pour tous les transferts, la valeur de référence est constituée par la mesure des
concentrations au temps zéro, correspondant a I’introduction des organismes dans les cages.
Dans tous les cas, ces concentrations a tg sont comprises entre 7 et 15 mg Cu/kg de ms. Dans
les dreissénes de Madine, les concentrations en cuivre varient entre 4 et 33 mg Cukg de ms
avec une moyenne de 15 mg Cu/kg de ms.



Résultats - Discussions 269

Pour la station Mosl, les tendances d’accumulation sont relativement similaires entre
les transferts 1, 3 et 5 : elles se traduisent par une augmentation des concentrations en cuivre
par rapport au temps To, alors qu’au cours du transfert 2 s’observe une phase de diminution
des concentration (d’environ 25 a 10 mg/kg de ms). Lors du 1 transfert, les concentrations
en cuivre dans les dreissénes augmentent au cours du premier et du deuxiéme mois jusqu’a
des valeurs moyenne respectives de 23 et 38 mg Cwkg de ms, avant de se stabiliser entre 16
et 25 mg Cuw/kg de ms. Au cours du second transfert le niveau de bioaccumulation augmente
en moyenne jusqu’a 26 mg Cwkg de ms, puis diminue & 14 mg Cukg de ms et se stabilise.
Au cours du troisiéme et du quatriéme transfert, la concentration en cuivre dans les DT reste
stable au cours du temps et varie respectivement entre 8 et 16 et entre 6 et 16 mg Cu/kg de
ms. La valeur maximale de concentration en cuivre dans les DT pour cette station (38 mg
Cu/kg de ms) est atteinte au cours du transfert 1 aprés 2 mois d’exposition. Les autres valeurs
restent comprises entre 6 et 26 mg/kg de ms, ce qui représente un niveau faible de
bioaccumulation, du méme ordre que celui observé pour les DT du lac de Madine (7a15mg
Cu/kg de ms).

Pour la station Mos2, les cinétiques d’accumulation sont comparables pour les transferts
1, 2 et 3. Au cours de ces transferts, les concentrations en cuivre dans les DT augmentent
progressivement avec l’augmentation du temps d’exposition, pour atteindre les valeurs
maximales et respectives de 129 mg Cu/kg de ms (aprés 7 mois d’exposition), 46 mg Cu/kg
de ms (aprés 3 mois d’exposition) et 79 mg Cu/kg de ms (aprés 4 mois d’exposition). Les
cinétiques des transferts 1 et 2 sont identiques et décrites par les équations respectives
suivantes : y=7.2 x"*¥ et y=7.3x"%4 (hautement significative 4 p<0.001)

La cinétique d’accumulation observée lors du transfert 3 est décrite par le méme modéle et
suit 1’équation : y=5.8x%° (significative a p<0.001).

Au cours du 4™ transfert, le niveau de bioaccumulation dans les DT n’augmente qu’a
partir du 5™ mois d’exposition pour atteindre 42 mg Cu/kg de ms.

Pour la station 3, les schémas d’accumulation sont trés proches de ceux observés a la
station Mosl. Pour les transferts 2, 3 et 4, les niveaux de bioaccumulation sont stables et
restent faibles, malgré une légere augmentation au cours des deux premiers mois au cours du
transfert 2. Dans le cas du transfert 1, aprés une augmentation du niveau de bicaccumulation
au cours des deux premiers mois jusqu’a des valeurs moyennes et respectives de 22 et 28 mg
Cu/kg de ms, les concentrations en cuivre dans les DT se stabilisent 4 environ de 20 mg Cu/kg
de ms puis augmentent en mai 2001 jusqu’a 38 mg Cwkg de ms. Cependant les maxima de
bioaccumulation en cuivre restent du méme ordre de grandeur que ceux observés pour les DT
du lac de Madine.
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Figure I1I-64 : Cinétique d’accumulation du cuivre (mg/kg de ms) dans les dreissénes transférées pour les 5
transferts successifs en fonction de la station en Moselle (Mosl (a), Mos2 (b) et Mos3 (c)). Chaque point
représente une analyse. Les courbes de tendance représentent les cinétiques d’accumulation significatives.
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Figure III-65 : Cinétique d’accumulation du cuivre (a) et du zinc (b) (mg/kg de ms) par les dreissénes
transférées dans la retenue du Mirgenbach pour les 5 transferts successifs. Les courbes de tendance représentent
les cinétiques d’accumulation significatives.

Pour la station Mirgenbach, les cinétiques d’accumulation sont du méme type que celles
observées lors des transferts 4 la station Mos2, c’est a dire qu'une cinétique d’accumulation
plus rapide est observée au cours des premiers mois d’exposition. Au cours du 1" transfert, la
concentration moyenne en cuivre dans les DT augmente jusqu’a 127 mg Cu/kg de ms au
cours du 1" mois, puis atteint un maximum de 315 mg Cu/kg de ms en mai 2001 (7°™ mois
d’exposition). Au cours du second transfert, les DT accumulent le cuivre jusqu’a une
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moyenne de 71 mg Cuwkg de ms au cours du 1" mois puis jusqu’a 163 et 221 mg Cuwkg de
ms au cours des 2™ et 3*™ mois. La méme cinétique d’accumulation est observé pendant le
troisiéme transfert et le niveau de bioaccumulation en cuivre atteint aprés trois mois
d’exposition est équivalent (219 mg Cwkg de ms). Le quatriéme transfert se caractérise par
une augmentation du niveau de bioaccumulation en cuivre dans les DT au cours des 1" et
2%me mois d’exposition pour atteindre une moyenne de 135 mg Cwkg de ms suivi d’une
diminution jusqu’a 81 mg Cu/kg de ms, avant d’augmenter a nouveau en aolt 2002 a 161 mg
Cu/kg et de se stabiliser.

Les valeurs maximales de bioaccumulation sont atteintes au cours des transferts 1 et 3
avec respectivement 315 et 251 mg Cu/kg de ms en mai 2001 et avril 2002 (printemps). Les
concentrations en cuivre dans les DA n’atteignent & aucun moment, quel que soit la période
de transfert envisagé, un seuil limite d’accumulation.

La cinétique d’évolution des concentrations en cuivre dans les DT est une cinétique
d’accumulation (moins nette pour le transfert 4). L’augmentation des concentrations en cuivre
au cours du temps dans les DT peut étre représentée par une fonction puissance comme pour
la station Mos2 avec pour les différents transferts, les équations suivantes (toutes
significatives a p<0.001) :

Transfert 1a : y=7.33x%72

Transfert 1b : y=7.79x"%
Transfert 2 : y=7.85x%7
Transfert 3 : y=8.20x
Transfert 4 : y=8.31x"%

0.79

Ces cinétiques d’accumulation peuvent étre classées selon une vitesse croissante de la
maniére suivante :

Transfert 2 > transfert 3 >transfert 1a > transfert 1b > transfert 4. Ce qui correspond dans
Pordre aux saisons de transfert ét€¢ > automne-hiver > fin été-automne > printemps-été. Le
transfert 2 est & considérer avec précaution étant donnée la disparition précoce des
organismes, d’ailleurs le mauvais état physiologique des organismes est certainement a
’origine de la diminution progressive des concentrations en cuivre au cours du transfert..

b. Etude des cinétiques de bioaccumulation du zinc_par D. polymorpha au cours des
transferts

A partir de I’observation globale des quatre graphiques relatifs a 1’analyse de 1’évolution
des niveaux de bioaccumulation du zinc dans les parties molles des mollusques transplantés
dans la retenue du Mirgenbach et en riviére Moselle, nous pouvons mettre en évidence un
comportement tres différent de celui observé précédemment pour le cuivre (Cuivre : Figure
I11-64 et ITI-65 A, Zinc : Figure II1I-66 et ITI-65 B).
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Les niveaux de contamination atteints en fin de transfert, ainsi que les cinétiques
d’évolution des concentrations sont trés hétérogénes.

Les concentrations en zinc dans les dreissénes aux temps zéro d’exposition sont
comprises entre 91 et 110 mg Zn/kg de ms (Figure III-65 et II1-66). Les concentrations en
zinc dans les dreissénes encagées (DT) du lac de Madine sont comprises entre et 88 et 180
mg/kg de ms.

Au cours du premier mois d’exposition, quelle que soit 1’époque de transfert dans la
retenue du Mirgenbach, les concentrations en zinc dans les DT augmentent jusqu’a une valeur
comprise entre 195 et 254 mg Zn/kg de ms. Au cours des mois suivants les concentrations en
zinc varient de fagcon aléatoire.

Pour les stations Mos1, Mos3, et Mir au cours du premier transfert la concentration en zinc
augmente jusqu'a une valeur de, respectivement, 223, 227 et 254 mg Zn/kg de ms suivie d’un
palier qui fluctue entre 150 et 250 mg Zn/kg de ms.

En dehors du transfert 1 des stations Mos1 et Mos3 et du transfert 3 de la station Mos2 ou on
observe une cinétique d’accumulation avec une tendance en palier significative au cours du
temps, les autres transferts se caractérisent par des schémas d’accumulation instables, avec
des phases d’augmentation, de diminution ou de stabilisation des concentrations en zinc.

I1.2.1.1.b. Comparaison de la bioaccumulation du cuivre et du zinc par les dreissénes autochtones et

les dreissénes transférées. Validation des techniques de biosurveillance active appliquées a D.
Polymorpha
Les figures III-67 et III-68 présentent I’évolution saisonniére des concentrations en

cuivre et en zinc dans les DT en comparaison avec celle observée dans les DA de la retenue
du Mirgenbach et des différentes stations de la riviere Moselle.

Pour la station Mirgenbach, la figure III-65 met en évidence, tant dans le cas du cuivre
que dans celui du zinc, une évolution concomitante des concentrations dans les DA et les DT,
qui est confirmée par I’existence de facteurs de corrélation significatifs 4 p<0.05 de 0.48 (Cu)
et 0.51 (Zn). Cependant au cours du 1*" et du 4™ transfert, les concentrations maximales en
cuivre atteintes dans les DT sont respectivement de 315 mg Cu/kg de ms (apres 8 mois
d’exposition) et de 135 mg Cwkg de ms (aprés 2 mois d’exposition) alors que les
concentrations en cuivre dans les DA 4 ces mémes dates sont de 605 et 354 mg Cukg de ms.
Les dreissénes transférées ne présentent pas la méme capacité d’accumulation que les
dreissénes autochtones (DA).

Au cours du transfert 4, au 4™ mois d’exposition, le niveau de bioaccumulation en
cuivre dans les DT est non différent de celui des DA (Test t, p<0.05). De méme pendant le
transfert 3, les DT ont atteint une concentration équivalente a celle des DA aprés deux mois
d’exposition.
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Figure I1I-66 : Cinétique d’accumulation du zinc (mg/kg de ms) dans les dreissénes transférées pour les 5
transferts successifs en fonction de la station en Moselle (Mos1 (a), Mos2 (b) et Mos3 (c)).
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Figure I11-67 : Comparaison pour la retenue du Mirgenbach de 1’évolution des concentrations en cuivre (a) eten
zinc (b) (mg/kg de ms) dans les dreissénes autochtones (DA) et dans les dreissénes transférées (DT) en fonction

de la date de prélevement entre novembre 2000 et octobre 2002. Les fléches rouges indiquent les dates t, de
transfert de nouveaux organismes.



276

Résultats - Discussions

—o— DA Mos1

—+—DT Mos1

400

sw ap By/6w ua uz

Z0-AOU

T T

Zo-idas
| zo-in!
- 20ew
| Z0-s1ew
~ zo-nue(
| 10-nou
_ 10-1des
_Lo-unf
| 10-lew
- 10-slew
| 10-Auef

- 00-AOU

3gggees-°

—o— DA Mos1
—+—DT Mos1

Z0-AoU
z0-ydes
zo-nf
zo-lew
Z0-siew

go-ruel

[ 10-A0U

| 10-1das

1ol

| 10-ew

10-siew
Lg-nuel

00-AOU

| —o—DA Mos2 |

—e—DT Mos2 |

450 -

400 -
w 350
o 300
250 -
£ 200
S 150
N 100 -
50

=
=

Z0-A0u
20-1des

[ zo-nl

Z0-lew
Z0-slew

| zo-Auef

1 0-AOU
L0-jdas

" 1ol

10-lew

| 10-Slew

1 0-Auef
00-ACU

—0— DA Mos2
~o— DT Mos2

=

sw ap Bybw ua ny

Z0-A0U

~ Z0-des
_ zo-un!

2o-lew

~ Zo-slew
- 20-auef

L0-A0U

| t0-ides

Lo-hnl
lo-lew

" 10-Slew

_ L0-Auef

00-n0U

—&— DT Mos3

__ |
j= [
(= uw
] ~N

o
[=]
~N

sw ap BybBw ua uz

Z0-A0U

~ Zodaes

Zo-ml

_ golew

Z0-sJew

~ Z0-Auef

1 0-AOU
Loydas

~ Lol

Lo-lew

~ LQ-siew

L 0-Auel
00-AOU

-~ DA Mos3
—4— DT Mos3

20-A0U
Z0-des
zo-inl
zo-tew
Z0-s1ew
20-Auel
| g-Aou
L0-ides

Lol
_10-lew
" L0-stew
| L0-Auel
| 0pQ-AOu

Figure I1I-68 : Evolution des concentrations en cuivre (A, B, C) et en zinc (D, E, F) (mg/kg de ms) dans les
dreissénes transférées (DT) et comparaison avec les dreissénes autochtones (DA) en fonction de la station

Moselle et de la date de prélévement.
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Pour les stations Mos1 et Mos3, une corrélation significative (P>0.05) est établie entre
I’évolution des concentrations en cuivre dans les DT et celle des DA. Le facteur de corrélation
est respectivement pour les stations Mos 1 et Mos3 de 0.68 et 0.88. Cependant, la courbe
d’évolution des concentrations en cuivre des DT est toujours en dessous de celle des DA et la
différence est plus marquée durant la période automne-hiver que pendant la période
printemps-été (Figure I11-67).

Au niveau de la station Mos2, la corrélation est non significative et cela s’explique par
le fait que les DT soient implantées dans le rejet général, alors que les DA sont collectées sur
la rive en aval proche dans des conditions courantologiques et de contamination trés
différentes.

Dans le cas du zinc, les figures III-68 D a F, montrent une évolution de la
concentration en zinc dans les DT qui semble suivre celle des DA. Cependant aucune
corrélation entre les deux n’a pu étre établie. Ceci pourrait s’expliquer par la forte variabilté
des concentrations en zinc dans les organismes.

Les concentrations moyennes constatées dans les DA et les DT au cours du temps, tous
transferts confondus, sont présentées dans le Tableau I11-29.

Tableau III-29 : Concentrations moyennes, minimum et maximum (Cu, Zn) mesurées dans les DA et les DT en
fonction de la station d’étude en Moselle et dans la retenue du Mirgenbach.

Station DA Cu DT Cu DA Zn DT Zn
_ Moyenne 24 17 201 194
é Minimum 9 6 128 105

Maximum 42 38 317 274
~ Moyenne 61 48 186 195
‘28 Minimum 29 12 120 110
Maximum 97 129 274 377
Moyenne 297 169 177 182
= Minimum 153 99 100 71
Maximum 605 256 255 315
- Moyenne 22 17 178 165
2‘8 Minimum 9 8 105 108
Maximum 42 36 272 227

Les gammes de concentrations mesurées dans les DT des stations Mos1 et Mos3 sont
similaires a celles des DA et les moyennes des concentrations sont non différentes (p<0.05).
Les seules différences significatives entre DA et DT sont observées, d*une part au niveau de
la retenue du Mirgenbach, avec des concentrations en cuivre dans les DT trés inférieures a
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celles mesurées dans les DA, et d’autre part, au niveau de la station Mos2 pour les raisons
déja mentionnées précédemment (distance entre les deux stations Mos2 rejet (DT) et Mos2
rive (DA)).

II1.2.1.2. Conclusion partielle

Dans ce chapitre, le point important est qu’a to, la concentration des DA est toujours
supérieure a celle des DT.

Les résultats obtenus ont permis de visualiser des évolutions des concentrations en
cuivre et en zinc trés différentes. Dans le cas du cuivre, au niveau des stations Mos2 et surtout
Mirgenbach, 1’évolution des concentrations en cuivre reléve d’une cinétique d’accumulation
avec une augmentation conséquente et continue des concentrations en cuivre dans les
organismes du 1" au dernier mois d’exposition. Aucune limite d’accumulation du cuivre
n’est atteinte dans les organismes lors des différentes périodes de transfert.

Dans le cas du zinc, aucun schéma d’évolution des niveaux de bioaccumulation dans les
organismes n’a pu étre établi. Aprés une augmentation des concentrations en zinc au cours du
1" mois d’exposition, elles semblent évoluer vers un palier. Mais cette tendance n’est pas
établie avec certitude.

D’apres Fraysse (2001), une des caractéristiques des profils d’évolution des niveaux de
bioaccumulation en zinc dans les bivalves est I’apparition d’un palier de concentration dans
les tissus, se traduisant, lors des études de cinétique, par une tendance a I’établissement d’un
plateau apres 15 jours d’exposition en présence d’une concentration en zinc constante dans le
milieu. Plusieurs processus peuvent étre a 1’origine de ce constat, la saturation des sites de
fixation, le contr6le de I’accumulation du métal doublé ou non de la stimulation de son
excrétion, et/ou de D’expression de sa toxicité (Pentreath, 1973). Ces trois mécanismes
coexisteraient chez les bivalves, dont D. polymorpha. En fait, lors de ’augmentation de la
pression de contamination en zinc, un déplacement du métal est observé au niveau cellulaire
des protéines de hauts poids moléculaires (HPM) vers la fraction cytosolique de bas poids
moléculaires (BPM). Ce phénomeéne serait le résultat de la saturation des sites de fixation des
HPM (dont font partie les métallothionéines) (Johansson et al., 1986; Wallace & Lopez,
1997). De ce fait, le zinc présent dans la fraction BPM serait plus facilement mobilisable et
transportable, ce qui accélérerait son excrétion (Fraysse, 2001). L’accélération de 1’excrétion
pourrait étre liée a une dégradation plus rapide par les lysosomes des complexes formés entre
le zinc et les HPM, d’ou une intégration plus rapide dans les concrétions insolubles et leur
rejet dans les feces.

Dans la retenue du Mirgenbach, les durées de transfert sont comprises entre 3 et 8 mois,
la mort des organismes étant la cause de ’interruption du transfert. Il est possible que les
organismes transférés contrairement aux organismes autochtones aient subi des effets
toxiques du cuivre et ce en raison de la saturation des sites de détoxication des métaux et
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notamment de ceux du cuivre, du fait de sa présence & une concentration élevée dans la
retenue du Mirgenbach.

Chez Dreissena polymorpha, De Lafontaine et al. (2000) ont mis en évidence une
corrélation entre la quantité de MT dans 1’organisme et le niveau de contamination en cuivre
dans le milieu et ce, conformément aux observations de Johansson et al. (1986) et Bremner
(1991). De méme, Markrich ef al. (2001) ont montré que la capacité de stockage des
organismes ¢tait liée a la quantité de calcium accumulée par ’organisme. Par conséquent, il
existerait une inégalité entre les DA et les DT face aux polluants, qui serait justifiée par le fait
que les DA contiendraient une proportion suffisante de MT et de granules de calcium pour
détoxiquer et stocker tout le cuivre entrant alors que, chez les DT non acclimatées au milieu,
les systémes de régulation seraient saturés. La saturation des sites de fixation permet aux
métaux entrant de se fixer sur des cibles cellulaires sensibles. D’aprés Giguére ez al. (2003), la
saturation des sites de fixation des métaux (Cu et Zn), donc des MT, en cas d’augmentation de
la pression de contamination (concept du Spillover) ne serait applicable que dans le cas d’une
modification brutale du contexte de contamination et ne serait pas observée conformément
aux observations de Brown et al (1990) et Wang et al. (1999) dans le cas d’une
contamination chronique i sifu. Par conséquent seul les DT souffriraient d’effets toxiques et
pas les DA. Ce phénoméne se traduit, lors de ’étude des cinétiques d’accumulation du cuivre
dans la retenue du Mirgenbach, par une diminution de la concentration en cuivre dans les DT
en fin de transfert, en général le dernier mois qui témoigne du mauvais état physiologique des
organismes.

La différence de concentration, notamment en cuivre entre DA et DT pourrait étre liée
en partic a des mécanismes de défense déployés par les DT face i une situation de
contamination importante pour limiter I’entrée du polluant (sécrétion de mucus (Maarouf,
1988), fermeture des valves (Mouabad, 1991; Czembor, 2001) mais également 3 une masse
pondérale plus importante des DT (Soto e al., 2000) ; en effet comme nous 1’avons constaté
lors de la dissection des organismes, les dreissénes autochtones de la retenue du Mirgenbach
possedent une masse graisseuse beaucoup moins importante. Ceci pourrait s’expliquer d’une
part, du fait de la température élevée de la retenue du Mirgenbach, et/ou d’autre part, par la
dépense d’énergie liée a la détoxication et & la régulation des métaux.

La différence observée entre les niveaux d’accumulation entre les DA et les DT pourrait
également étre la conséquence d’une période d’exposition plus longue des DA aux
contaminants. La différence entre le niveau de bioaccumulation augmente avec le niveau de
contamination et avec la saison (la différence étant plus marquée durant la période automne-
hiver).

Par rapport aux DA, les DT permettent également d’obtenir une image correcte des
niveaux de contamination des sites et de préserver le schéma d’évolution interstations des
concentrations en cuivre et en zinc (variations stationnelles des concentrations significatives
et dépendantes des niveaux de contamination des sites). De méme, les concentrations en
cuivre et en zinc dans les DA sont corrélées avec celles des DT dans la retenue, et également
dans le cas du cuivre aux stations Mos1 et Mos3. La seule défaillance de la technique est donc
I’inégalité des valeurs maximales de bioaccumulation entre les DA et les DT. Les DT suivent
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le méme profil d’évolution que celui des DA mais dans une gamme de concentration
inférieure notamment dans la retenue puisque la concentration en cuivre dans les DT & To est
plus faible que celle des DA.

En résumé les points importants a souligner sont les suivants :

- Le profil d’évolution des concentrations en cuivre est une cinétique d’accumulation
uniquement au niveau des stations Mos2 et surtout Mir. Aux stations Mos! et Mos3, il n’y
a pas d’accumulation du cuivre au cours du temps, mais simplement des variations
saisonniéres de la bioaccumulation comme montré chez les DA.

- Au niveau de la station Mir, la cinétique d’accumulation du cuivre n’atteint pas de palier,
mais il y a un ralentissement de la vitesse d’accumulation qui se traduit par une fonction
puissance.

- Les cinétiques d’accumulation du cuivre sont plus rapides en automne-hiver qu’au
printemps-€te.

- Les concentrations en cuivre dans les DA sont corrélées a celles des DT quel que soit le
contexte de contamination.

- Les concentrations en zinc dans les DT sont corrélées a celles des DA dans la retenue,
mais pas en Moselle certainement en raison d’une grande variabilité des concentrations
zinc dans les DA de Moselle.

- Les DT ont la méme capacité a accumuler le zinc que les DA. Dans le cas du cuivre, la
capacité d’accumulation des DA est supérieure a celle des DT lors que la concentration en
cuivre dans le milieu est élevée. Lors que le niveau de contamination en cuivre du milieu
est plus faible, les niveaux de bioaccumulation des DT atteignent ceux des DA.

- Dans le cas du zinc, les profils d’évolution des concentrations au cours du temps sont trés
hétérogenes. IL y a une phase d’accumulation commune pour tous les transferts entre t; et
t1mois, €t parfois, tomeis. Ensuite les concentrations en zinc cessent d’augmenter et soit elles
se stabilisent, soit elles diminuent.

II1.2.2. Les corbicules transférées

III1.2.2.1. Résultats

II1.2.2.1.a. Etude de la cinétiqgue d’évolution des concentrations en cuivre et en zinc dans les
Corbicules transférées (CoT)

Le tableau III-30 présente les dates et la durée des différents transferts initiés dans la
retenue du Mirgenbach et en riviére Moselle.

Les transferts en Moselle ont réguliérement ét¢ interrompus en raison de la disparition,
de la dégradation des cages sur une des stations (actions malveillantes, crues de la riviére
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Moselle) et ce, plus particuli¢rement & la station Mos3, plus accessible au public et soumise a
des variations considérables du niveau d’eau.

Parmi les transferts de la retenue du Mirgenbach, un transfert 1a et un transfert 1b ont été
distingués. Le transfert 1a correspond a un répliquét réalisé en concomitance 3 une station
distante de 50m de la station Mir M.

Tableau III-30 : Synthése des informations concernant les dates et la durée des transferts en Moselle (Mosl,
Mos2, Mos3).

Date de transfert des organismes Durée du transfert
Transfert 1 Octobre 2000 3-4 mois
Transfert 2 Avril 2001 4-5 mois
Transfert 3 Septembre 2001 3-4 mois
Transfert 4 Avril 2002 6 mois
Transfert 5 Octobre 2002 2 mois (interrompu)

a. Etude des cinétiques de bioaccumulation du_cuivre par C. fluminea au cours des
transferts

La figure III-69 présente les cinétiques d’accumulation du cuivre par C. fluminea au
cours des différents transferts et pour chaque station d’étude en Moselle, Mos1 (A), Mos2 (B)
et Mos3 (C), alors que la figure III-69 A présentent la cinétique d’accumulation des
corbicules aux cours des différents transferts effectués dans la retenue du Mirgenbach.

Pour tous les transferts, la valeur de référence est constituée par la mesure des
concentrations au temps zéro, correspondant & I’introduction des organismes dans les cages.

Dans tous les cas, ces concentrations « témoins » sont comprises entre 36 +/- 4 et 42 +/- 7 mg
Cu/kg de ms.

Pour la station Mos! (Figure III-69 A), les profils d’accumulation sont relativement
similaires entre les transferts 1, 2 et entre les transferts 3, 4 ; elles se traduisent par une
augmentation progressive des concentrations en cuivre par rapport au temps To au cours des
transferts 1 et 2, alors que pendant les transferts 3 et 4, les concentrations en cuivre dans les
CoT n’évoluent quasiment pas au cours du temps. Lors du 1% transfert, les concentrations
moyennes en cuivre dans les corbicules augmentent de 38 mg Cwkg de ms au temps To & 63
mg Cu/kg de ms aprés 4 mois d’exposition. De méme, au cours du second transfert, les
concentrations moyennes en cuivre passent de 29 mg Cwkg de ms 4 60 mg Cu/kg de ms aprés
5 mois d’exposition. Dans les deux cas, les cinétiques sont lentes.
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Au cours des transferts 3 et 4, les concentrations moyennes en cuivre dans les CoT
fluctuent respectivement entre 32 et 40 mg/kg de ms et entre 28 et 36 mg/kg de ms; ces
valeurs correspondent aux gammes de concentrations observées dans les lots témoins.
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Figure II1-69 : Cinétique d’accumulation du cuivre (mg/kg de ms) dans les corbicules transférées pour les 5
transferts successifs en fonction de la station en Moselle (Mos1, Mos2 et Mos3).
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Pour_la station Mos2, les cinétiques d’accumulation sont comparables pour tous les
transferts (Figure III-69 B).

Au cours des transferts 1, 2, 3 et 4, les concentrations en cuivre dans les CoT
augmentent progressivement avec le temps d’exposition, pour atteindre les valeurs maximales
et respectives de 78 mg Cwkg de ms (aprés 4 mois d’exposition), 55 mg Cu/kg de ms (apres 4
mois d’exposition), 70 mg Cu/kg de ms (aprés 2 mois d’exposition), et 87 mg Cwkg de ms
(apres 7 mois d’exposition).

Cependant dans le cas du transfert 3, le niveau de bioaccumulation diminue au cours du
dernier mois d’exposition (en décembre 2001), 4 59 mg Cw/kg de ms, ce qui pourrait étre la
conséquence d’une mauvaise condition des corbicules ou de modifications brutales des
conditions du milieu, comme par exemple une diminution de la température de I’eau.

Le 4™ transfert, qui est le plus long avec une durée d’exposition de 6 mois permet de
constater 3 phases dans la cinétique d’accumulation. D’abord, la concentration moyenne en
cuivre dans les CoT augmente rapidement au cours du premier mois d’exposition de 28 4 47
mg Cu/kg de ms, ensuite elle se stabilise entre le 1* mois et le 4°™ mois et n’évolue que de
47 4 55 mg Cu/kg de ms, enfin & partir du 4™ mois d’exposition une nouvelle augmentation
est observée jusqu'a 87 mg Cwkg de ms. Lors des autres transferts, plus courts, seules les
deux premiéres phases sont observées.

Les cinétiques des transferts 2 et 4 sont confondues sur la figure ITI-69, et se trouvent
en dessous de celles des transferts 1 et 3. Ces cinétiques d’accumulation sont décrites par une
fonction puissance avec une accumulation plus rapide en début de transfert, suivie d’un
ralentissement qui se traduit par une tendance en palier. Les équations suivantes
significatives a p<0.05 décrivent les cinétiques d’accumulation pour chaque transfert :

Transfert 1 : Y=35.83x"!2
Transfert 3 : y=30.77x""°
Transfert 2 : y=29.01x*"
Transfert 4 : y=26.10x"'

La similitude entre les transferts 1 et 3 et entre les transferts 2 et 4 est la date de début
de transfert, donc la saison. En effet les transferts 1 et 4 sont effectués au cours de la période
automne-hiver alors que le 2™ et le 4™ transfert ont lieu au cours de la période printemps-
été.

Pour la station 3 (Figure III-69 C), les schémas d’évolution des concentrations en
cuivre sont trés proches de ceux observés pour les transferts 1 et 2 dans la station Mos1, ¢’est-
a-dire que la tendance générale est une augmentation rapide des concentrations en cuivre au
cours du premier mois d’exposition suivie d’une stabilisation de la concentration en cuivre,
qui continue & augmenter au cours du temps, mais de fagon beaucoup plus lente. Ainsi au
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cours des transferts 2, 3 et 4, les concentrations en cuivre ont respectivement augmentées de
29 a 42 Cu/kg de ms (aprés 3 mois d’exposition), de 32 a 42 Cukg de ms (aprés 3 mois
d’exposition), et enfin de 28 a 53 Cu/kg de ms (apres 5 mois d’exposition). Les maxima de
bioaccumulation restent cependant trés proches des concentrations en cuivre mesurées dans
les lots témoins.

Pour la station Mirgenbach (Figure III-70), les cinétiques d’accumulation ne sont pas
du méme type que celles observées en Moselle lors des transferts. La cinétique
d’accumulation est rapide et sans palier. Au cours du 1" transfert (1b), la concentration en
cuivre dans les CoT augmente de 39 a To jusqu'a 292 mg Cwkg de ms & T 7 mois. Les
organismes encagés pendant les transferts 1a et 2 sont restés in situ pendant 13 et 12 mois, ce
qui a permis de constater qu’apres respectivement 13 mois et 12 mois d’exposition la
concentration moyenne était de 490 et 569 mg Cwkg de ms dans les CoT et qu’aucun palier
n’était atteint.

Au cours des transferts 2, 3 et 4, les concentrations moyennes en cuivre ont augmenté
respectivement de 42 a 299 mg Cu/kg de ms (aprés 6 mois d’exposition) pour atteindre 569
mg Cu/kg de ms (apres 12 mois d’exposition), de 37 & 298 mg Cu/kg de ms (aprés 6 mois
d’exposition) et de 42 a 335 mg Cukg de ms (aprés 6 mois d’exposition). Les concentrations
en cuivre dans les CoT ont donc été¢ multipliées par 13 pendant les transferts 1a et 2 et par 8
au cours des transferts 1b, 3 et 4.

La cinétique d’accumulation dans les CoT est toujours linéaire et elle se traduit en
fonction du transfert par les équations suivantes :

Transfertla : y=0.97x + 46.95
Transfertlb : y = 1.31x + 44.35
Transfert2 : y=1.70x + 63.23
Transfert3 : y=1.13x+74.6
Tran