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Introduction générale

Nombre de substances chimiques rejetées dans I’environnement s’accumulent dans les
sédiments, au fond des riviéres, des canaux, des lacs et des retenues d’eau ainsi que dans les
estuaires et les fonds marins. Les dégats écologiques, sanitaires et sociaux causés par la
contamination des sediments sont multiples. Il s’agit par exemple de la dégradation de la
qualité de I’eau (par relargage ou remise en suspension), de la diminution de la diversité des
communautés (en particulier d’invertébrés, avec des conséquences indirectes sur les
peuplements de poissons), de la perte de comestibilité des poissons ou des coquillages, des
usages récréatifs affectés ou impossibles. De plus, des colts supplémentaires sont liés a la
gestion des matériaux contaminés lors d’opérations de dragage ou de curage. Les
contaminants les plus fréquemment cités sont des métaux (cadmium (Cd), chrome (Cr), cuivre
(Cu), mercure (Hg), nickel (Ni), plomb (Pb) et zinc (Zn)), I’arsenic (As), les organochlorés et
les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) [Babut et al., 1999].

La sédimentation peut induire des besoins de curage, lorsqu’elle augmente le risque
d’inondation, ou diminue le tirant d’eau des parties navigables, ou encore, lorsqu’elle présente
un risque écologique ou sanitaire avéré. Les sediments enlevés peuvent étre laissés en eau
(clapage, mise en depdt en graviere), utilisés en ingénierie environnementale comme
couverture d’une décharge, pour la restauration d’un marais ou encore déposés sur des sites de
dépots terrestres. Dans la pratique, les 6 millions de m* de sédiments dragués annuellement
dans les eaux continentales en France se répartissent comme suit entre les différentes filiéres :
70% en dépdts (en eau ou a sec), 10% valorisés en travaux publics, 7% épandus sur des terres
agricoles et 3% en clapage, remblais divers et traitements physico-chimiques [Carpentier et
al., 2002]. Dans le cas d’un dépot situé a proximité d’un cours d’eau ou d’un canal, les
transferts de polluants peuvent se faire vers les sols environnants, vers I’eau superficielle, ou
encore vers la nappe phreatique [Bedell et al., 2003]. Les organismes vivants, cibles
potentielles, sont donc les microorganismes, la faune et la flore terrestres et aquatiques.

Un couvert végetal peut se développer spontanément sur ces sites de dépots. Les
végétaux, via leurs systémes racinaires, peuvent jouer un réle dans le devenir des polluants
des matrices contaminées [Adriano et al., 2004]. Peuvent ainsi étre mis en jeu des
phénomeénes de fixation, d’adsorption ou au contraire de mise en solution des polluants (via
une variation de pH rhizosphérique) et une modification physique ou chimique du sédiment.
Par ailleurs, Cd et Zn figurent parmi les polluants métalliques les plus importants dans
I’environnement [Raskin et al., 1997].

Nous nous intéresserons aux risques de transfert des métaux et plus particulierement
de Cd et Zn, contenus dans des sédiments de curage mis en depdt, en lien avec le
développement d’un couvert végétal. Ces métaux sont-ils exportés hors du dépdt ? Comment
leurs statuts évoluent-ils au cours de « la vie » d’un site de dépots de sediments ?

Une connaissance de la situation actuelle des dép6ts de sédiments est élaborée a
travers une approche de terrain via la visite de différents sites de dépot. Une mise en culture
de végétaux sur les différents sédiments prélevés sur ces sites permet ensuite en conditions
semi-contrélées, d’évaluer I’impact du développement d’un couvert vegétal sur le statut de Cd
et Zn au sein de ces sédiments et donc aussi le transfert potentiel vers les parties aériennes des
vegétaux. Un des ces seédiments servira ensuite de support afin d’évaluer I’impact du
développement d’un couvert végétal de type arbustif et I’importance des cycles de
séchage/humidification sur i) le statut de Cd et Zn et ii) les transferts de ces métaux hors du
site via les percolats et les parties aériennes des végétaux (Figure 0-1).

Une étude bibliographique est réalisée dans une premiére partie. Le chapitre I,
présente la filiere de gestion des sediments, le chapitre Il expose les différentes méthodes
utilisées afin d’appréhender la mobilité et la disponibilité des métaux. Le chapitre Il est
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consacré a I’état des connaissances concernant le statut de Cd et Zn dans les sols et les
sédiments.

La seconde partie est consacrée aux réalisations expérimentales. Les matériels, les
principaux protocoles et les outils utilisés au cours de la thése, et commun a I’ensemble des
différentes expérimentations sont décris dans le chapitre IV. Le chapitre V est consacré a
I’étude de différents sites de dépdts de seédiments en France afin de déterminer leurs
principales caractéristiques. Le chapitre VI traite de I’impact du développement d’un couvert
veégétal — strates herbacées et arbustives - sur la dynamique du cadmium et du zinc. Une
premiére partie se focalise sur I’évolution du statut de Cd et Zn suite au développement de
plantes sur ces sédiments. Trois especes végeétales, Lupinus albus (Lupin blanc), Lolium
perenne (Ray grass) et Brassica napus (Colza), sont cultivées afin d’étre le plus représentatif
possible des divers comportements des végétaux. Ces végétaux représentent trois familles
différentes (Fabacées, Poacées et Brassicacées), aux comportements variés en terme
d’exsudation racinaire notamment. Une seconde partie est consacré a I’étude de I’impact du
développement d’une espece arbustive Salix alba (Saule blanc) sur le statut de Cd et Zn au
sein d’un sédiment choisi, ainsi que sur la composition des percolats issus de ce seédiment.

Dans le chapitre VII, I’impact du séchage des sédiments et des cycles de séchage /
humidification sur la mobilité et la disponibilité des métaux est étudié. Une premiere partie
aborde un point de méthodologie, pouvant étre utile dans la détermination des modalités de
préparation des échantillons avant leurs analyses. Une seconde partie traite de I’impact
combiné de la colonisation du sédiment par une espece végétale donnée (Lupinus albus) et
celui des cycles de sechage / humidification.

Le chapitre VIII fait la synthése des observations realisées ici et présentent des
perspectives d’évolution et de gestion des sites de dépdts de sédiments. Des suites possibles a
apporter a ce travail sont également présentées dans cette partie.

Etude de différents dépots
Echantillonnage - Observation in situ, description et
caractérisation (flore et matrice) — Prélevement de matériel
expérimental

Essais en pots
Conditions contrblées — Confirmation des observations de terrain
— Modification du statut de Cd et Zn - Sélection de matrices pour
la suite de I’étude

Influence de différents parametres
Influence d’un couvert arbustif et des cycles
d’humidification/séchage sur le transfert et le statut de Zn et Cd

Figure 0-1 : Démarche suivie pour I’étude du transfert de Cd et Zn au sein des dépodts de
sédiment de curage suite au développement d’un couvert végétal.
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Svynthese bibliographique. Opérations de curage
des voies navigables et devenir des métaux des
sédiments

Depuis 5000 ans, les hommes construisent des ouvrages hydrauliques (canaux,
digues). Le développement en France d’une politique de construction de canaux a grande
échelle date du XVI*™ siéecle, mais I’essor du transport fluvial et part la méme des canaux
date du XIX*™ et de la révolution industrielle. L’intérét des canaux et du transport par les
voies navigables demeurent pour les grandes distances et les grands gabarits. Le canal Rhin-
Danube a ainsi été mis en service en 1992. Les voies navigables restent cependant fragile, du
fait des envasements. Les travaux d’entretien de curage sont donc nécessaires. Le devenir des
matériaux ainsi extraits pose certains problémes, car parmi les substances chimiques rejetées
dans I’environnement, nombre d’entre elles s’accumulent dans les vases ou les boues
constituant les sédiments. Cette partie présente I’organisation de la filiere de gestion des
sédiments de curage dans un premier chapitre, les outils d’évaluation de la mobilité et de la
disponibilités des métaux dans un second chapitre et dans le chapitre Il I’état des
connaissances concernant le statut de Cd et Zn dans les sols et les sédiments.

Chapitre | : VVoies navigables et sediments

Ce chapitre présente I’organisation de la filiere de gestion des sédiments. L’origine des
sédiments, la présence de polluants, les incombations légales, des exemples de réalisation y
sont exposeées.

I-A- Origine des sédiments

I-A-1- Dynamique des cours d’eau
I-A-1-a- La sédimentation

Partie intégrante des hydrosystémes, les sédiments proviennent du dép6t, de sédiments
allochtones constitués des particules introduites dans I’écosysteme aquatique et des sédiments
autochtones issus des processus bio-chimiques en milieu aquatique.

Diffeérents facteurs influencent la sédimentation des particules comme par exemple : le
débit, la direction et la stabilité du courant, les turbulences, la forme et la profondeur des
cours d’eau, la taille des particules (Figure 1-1). Afin qu’une particule sedimente, la vitesse du
courant doit descendre sous une valeur critique d’autant plus faible que la particule est petite
[Magdaliniuk et al., 2002]. Sur une échelle de temps courte (de I’ordre de I’année), deux
comportements alternent : en période d’étiage, les faibles courants favorisent le dép6t des
sédiments ; en période de crue au contraire, la forte érosion augmente le nombre des
particules en suspension. Sur une échelle de temps plus longue, la tendance globale est au
dépdt dans les zones de faible vitesse, ainsi que dans les estuaires ou s’ajoutent les
mécanismes chimiques. La sédimentation a long terme a un effet sur le profil des cours d’eau.
Leurs lits se déplacent vers I’extérieur des méandres dont I’eau creuse les berges, I’intérieur
des méandres se comble peu a peu du fait des faibles vitesses de courant. L’apport continue
de sédiments comble les cours d’eau canalisés. Les dépots ne sont cependant pas uniformes
sur I’ensemble des canaux mais se concentrent dans les zones de faible courant, permettant
aux matieéres en suspension (MES) de se décanter [Roche, 2001].
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I-A-1-b- Les problémes inhérents a la sedimentation

La sédimentation induit de multiples problémes, dans différents domaines :

> hydrauliques : la baisse de la capacité utile des ouvrages hydrauliques entraine une
perte de la maitrise des crues et limite les volumes disponibles pour I’irrigation et les
activités touristiques. Par ailleurs, les sédiments entravent I’écoulement et augmentent
le risque d’inondation [Romero, 1999]. Pour remédier a ces problémes, 1 280 000
m?>.an™! de matériaux sont ainsi évacués du lit du Rhone [Doutriaux, 2001].

» écologiques : la perturbation des flux de matériaux provoque I’apparition de deltas en
amont des retenues et prive I’aval, et ses écosystemes, des matériaux nécessaires a la
régénération des frayeres aux échanges chimiques et a la dégradation de la matiere
organique [Fontana, 1997].

» du transport fluvial : la baisse de la hauteur d’eau disponible entrave la navigation
[Romero, 1999].

Les gestionnaires sont donc conduits a curer les cours d’eau, via I’organisation de
chasse dans les barrages par exemple [Hoffman et al., 2001] ou via des opérations de dragage.
Le Code Rural définit le curage comme « tous travaux nécessaires pour rétablir un cours
d’eau dans sa largeur et sa profondeur naturelles » (Article 114).
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Figure I-1 : Diagramme de Hjustrém, transport des seédiments.
I-A-2- Caractéristiques physico-chimiques des sédiments

I-A-2-a- Généralités

L’eau est un vecteur de pollution sous formes dissoutes et particulaires [Bourg, 1988]. Outre
des facteurs physiques et hydrodynamiques, les propriétés chimiques du milieu aquatique
influent sur la sédimentation. Les fines particules (argiles, colloides) se repoussent car elles
sont chargées negativement du fait d’imperfections du réseau cristallin ou d’ionisation des
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fonctions chimiques peériphériques. Sous certaines conditions (présence de cations,
électrolytes adéquats) des agrégats se forment et accélérent la sédimentation. Ce phénoméne
explique I’importance de la sédimentation dans les eaux saumatres [Marot, 1997].
La composition chimique naturelle des MES dépend de leurs sources [Meybech, 2001]. Pour
les sédiments provenant de roches continentales, il s’agit essentiellement de silicates et de
carbonates. Les MES renferment potentiellement des contaminants en entrant dans le milieu
aquatique ou se chargent de contaminants solubles dans I’eau. D’autre part les sédiments
peuvent étre contaminés via les rejets anthropiques, par des métaux (Cr, Pb, Zn, Cd, Ni, Hg et
Cu) et/ou des molécules organiques [Carpentier et al., 2001]. Les sédiments sont souvent
contaminés par un mélange de composés [Hursthouse, 2001]. Les argiles granulométriques (<
2 um) et la matiére organique sont les principaux lieux d’accumulation des polluants [Barbe,
1997]. Les contaminants d’origines variées s’accumulent ainsi dans les sédiments des cours
d’eau, des lacs, des estuaires et des océans. Dans certaines régions, ils ont atteint des
concentrations nuisibles au benthos et a I’épibenthos [Rapport SPE 1/RM/29, 1994].
Les sédiments, se déposant en milieu aquatique sont néanmoins contrastés, par exemple du
fait de leur composition granulométrique. Les argiles minéralogiques proviennent de la
décomposition lente de minéraux comme les feldspaths, les micas, les amphiboles et les
pyroxenes. Les argiles sont des molécules chargées négativement du fait de la substitution des
charges Si*" par les ions AI**. La substitution des charges, propriétée fondamentale des
argiles, permet ainsi d’expliquer leur capacité d’échange cationique, a I’origine de leur
affinité pour les métaux, du pouvoir tampon des sols et des sédiments, de leur complexation
avec la matiere organique et de leur gonflement dans I’eau [Magdaliniuk et al., 2002].
L’abondance et la nature de la matiére organique varient suivant les milieux et les
aires de dép6t. Sa dégradation bactérienne conduit a une minéralisation partielle et a la
production de divers composés tels que des acides humiques, fulviques, et des molécules
colloidales chargées négativement. Les acides fulviques sont solubles dans I’eau mais
précipitent en présence de Fe ou Al. Les acides humiques réagissent avec les argiles pour
former le complexe argilo-humique, complexe capable d’adsorber divers ions. Souvent
insoluble dans I’eau, ce complexe flocule en milieu acide ou en présence d’ions positifs
bivalents comme Ca®* et Mg®* [Magdaliniuk et al., 2002]. La dégradation de la matiére
organique aboutit a la formation d’azote minéral et de produits carbonés. La minéralisation de
I’azote produit des sels ammoniacaux adsorbés sur les fines particules et en solution dans
I’eau interstitielle. 1ls peuvent fortement contaminer la masse d’eau lors de la remise en
suspension des sédiments [Rofes, 1994].
Le calcium constitue un minéral essentiel dans I’évolution de la matiére organique, la
formation des argiles, la nature du complexe argilo-humique et la nutrition de la flore
aquatique. Le calcium peut présenter une grande affinité vis a vis des métaux [Magdaliniuk et
al., 2002]. Les oxydes de Fe et de Mn se présentent sous la forme de petites particules et
contribuent largement a augmenter la surface d’adsorption du sédiment. Leur précipitation
dépend plus des conditions d’oxydoreduction du milieu que du pH.
Les sulfures peuvent étre organiques ou minéraux. Du fait des conditions réductrices et
anaérobies, les sulfures sont prépondérants par rapport aux sulfates dans les sédiments et sont
a I’origine de leurs couleurs noires ou grises [Brune et al., 2000]. En conditions réductrices,
les métaux précipitent sous forme de sulfures insolubles [Magdaliniuk et al., 2002].

Parmi les éléments toxiques contaminant les sediments nous pouvons citer les métaux et
les composés organiques [Marseille et al., 2000], la liste suivante n’est pas exhaustive, seul
les principaux polluants sont cités. Les sels tels que les sulfates, phosphates, nitrates ou
chlorures peuvent également étre des polluants présents dans les sédiments.
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I-A-2-b- Polluants métalliques

Il s’agit d’une famille assez vaste de composés chimiques parmi lesquels on distingue les
« éléments en traces » qui sont au nombre de 68 et qui représentent moins de 0,1% de la
matiére seche totale de la crolte terrestre par élément. Certains de ces éléments sont
considérés comme des oligo-éléments indispensables au fonctionnement des organismes (Cu,
Zn, Fe, Mn, Ni, Mo par exemples). La plupart des éléments métalliques sont cependant
toxiques (Cd, Hg, Pb par exemple) dés que leurs concentrations dans les organismes vivants
dépassent un seuil donné. A titre d’exemple, chez I’homme, Pb inhibe la synthése de la
vitamine D dés une concentration de 100 pg.L™ dans le sang [Garnier, 2005]. La toxicité des
métaux résulte en grande partie de leur affinité pour les groupements —SH des enzymes, qu’ils
inactivent aprés s’y étre liés [Davet, 1996]. Les sources de pollutions métalliques sont
diverses, multiples et fonctions du métal considéré. Plus de 90% des métaux lourds sont liés a
des particules et sédiments dans les milieux aqueux [Calmano et al., 1993]. La disponibilité
des métaux est réduite en présence d’argile grace a sa capacité d’échanger ses propres cations
tels que les ions Ca**, Mg?*, K*, Na*, H* avec les métaux du milieu. Le pH affecte également
la toxicité des métaux en influencant leur mobilisation. En général, sauf dans le cas des
métaux amphoteres tels que Zn ou Cu, une augmentation du pH entraine la précipitation des
cations métalliques sous formes d’hydroxydes ou d’oxydes métalliques insolubles. Les
précipités formés étant moins disponibles que les cations métalliques libres, la toxicité
diminue. Lors d’une acidification, les sites échangeables sont occupés par les ions H, il y a
donc libération des métaux adsorbés. Le pH joue ainsi un réle essentiel dans I’adsorption des
métaux sur la matiére organique et plus particulierement sur les acides fulviques. L’ionisation
des fonctions carboxyliques des acides fulviques suite a une hausse du pH facilite I’adsorption
des métaux sur les sites négatifs ouverts de la matiére organique.

Les métaux existent sous différentes formes chimiques dans les sédiments. Certaines formes
permettent des échanges faciles avec le milieu (métaux dissous ou échangeables avec les ions
des complexes argilo-humiques), d’autres sont non bio-disponibles (métaux fixés dans la
structure des argiles). Les autres formes sont potentiellement bio-disponibles suivant les
conditions du milieu. La spéciation (Chapitre Il) a des incidences non seulement sur la
mobilité mais aussi sur la toxicité du composé métallique. Par exemple, le chrome |11 est peu
toxique, le chrome VI est cancérigéne [Le Hecho, 1998].

La capacité des vases a piéger des polluants minéraux est liée au taux de matiere organique et
notamment de substances humiques du fait de leurs fortes propriétés complexantes avec les
ions minéraux et les argiles [Dutartre, 1994]. La matiere organique présente en effet des
substituants qui ont une grande affinité vis a vis des métaux. Par ses propriétés complexantes,
la matiére organique peut contribuer a la solubilisation des métaux.

Les carbonates peuvent capter de nombreux cations mais dans des quantités moindres que les
argiles minérales ou les oxydes et hydroxydes de Fe et de Mn. Ces derniers présentent une
grande affinité pour les metaux. Cuivre, Zn, As et Pb sont fortement coprécipités avec les
hydroxydes de Fe. L’absorption des métaux sur les sulfures est tres dépendante du pH et des
conditions d’oxydoréduction ainsi que de leur nature. On peut classer ces éléments par ordre
décroissant de leur liaison avec les sulfures : Hg, Cu, Pb, Cd, Ni, Zn [Magdaliniuk et al.,
2002]. Les conditions réductrices du milieu peuvent limiter la disponibilité des métaux si la
matiére organique présente des concentrations élevées en composés soufrés.

La température joue sur les constantes d’équilibre des réactions qui régissent la spéciation des
métaux. Globalement, une température du milieu élevée augmente la mobilité des métaux.
Une partie des métaux solubles peut cependant étre piégée ou fixée par les oxydes et les
hydroxydes de Fe et de Mn présents en solution [Magdaliniuk et al., 2002].
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I-A-2-c- Polluants organiques

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont des molécules dont la
structure chimique est constituée de plusieurs noyaux aromatiques ayant en commun plus
d’un atome de carbone. Les HAPs représentent un ensemble complexe de molécules
hétérogenes, en terme de propriétés physico-chimiques et toxicologiques, qui dépendent du
nombre de cycles benzéniques. Ces composés sont par exemple des produits spécifiques des
usines a gaz et constitutifs des goudrons [Magdaliniuk et al., 2002]. Leur sensibilité a la
lumiére diminue leur persistance. Leur hydrophobie fait qu’ils sont généralement peu
accumulés mais métabolisés par les vertébrés.

Les polychloro-biphényles (PCB) sont des liquides huileux ou des solides, stables

chimiquement et thermiquement, inertes vis a vis de I’oxydation et de I’hydrolyse, résistants
aux bases et aux acides et donc persistants dans I’environnement. Exclusivement d’origine
anthropique, ils sont généralement présents sous forme de mélanges. Peu solubles dans I’eau,
ils tendent a s’adsorber sur des particules et des sédiments. Les PCBs s’accumulent dans les
systemes organiques et en particulier dans les végétaux [Magdaliniuk et al., 2002]. Produits
industriellement, ils servaient de fluide de transfert de chaleur, de diélectriques pour des
transformateurs ou des condensateurs, de fluides hydrauliques, de lubrifiants, d’additifs dans
les plastiques, dans les colorants, dans les peintures et les produits de protection du bois.
Progressivement restreinte, leur production commerciale a été interdite dans les années 1970
[Roche, 2000]. Le laboure de la surface d’un dépét de sédiment permet de réduire de 40% la
contamination en PCBs par une combinaison de divers mécanismes (photolyse, volatilisation
et biodégradation) [Tang and Myers, 2002].
Le Tributylétain (TBT) est issu des agents biocides, des peintures antisalissures pour la
protection des coques de bateaux contre une colonisation par les algues et les coquillages. Il
affecte la croissance et la reproduction des amphipodes, des invertébrés benthiques et des
mollusques avec des teneurs de quelques microgrammes par litre, et les algues a des
concentrations de I’ordre du nannogramme par litre [Cheung et al., 2003; Leung et al., 2004;
Ohji et al., 2005]. Des directives européennes restreignent I’utilisation du TBT, limitant les
apports actuels, mais le TBT s’accumule dans les sédiments, ou sa dégradation est faible, les
boues risquent de contenir ce produit ou ses dérivés pendant plusieurs années.

D’autres polluants organiques comme des insecticides (le dichloro-diphényl-trichloroéthane
(DDT) par exemple) , des pesticides et des meédicaments peuvent egalement étre présent au
sein des sédiments [Kelderman et al., 2000; Diaz-Cruz et al., 2003; Fung et al., 2005]

I-B- Le dragage des sédiments

I-B-1- Les opérations de curage

Suivant les caractéristiques de I’opération de curage, différentes techniques sont possibles.

1. Dragage en eau ou dragage a I’américaine : cela consiste & remettre en suspension des
sédiments. Le courant du cours d’eau entraine alors les particules, et libére la zone a
traiter. Polluants et particules sont dispersés sans réel contrdle ; le curage a I’américaine
est de plus tres dépendant du débit du cours d’eau.

2. Dragage hydraulique : des pompes centrifuges aspirent un mélange eau - sédiment.
Cette méthode permet un rendement élevé (environ 7000 m*.h™), un cotit moindre pour
de grandes quantités draguées, et une faible géne, tant pour la navigation qu’au niveau
sonore. Elle limite de plus la remise en suspension des sédiments. Par contre, cette
technologie nécessite de forts tirants d’eau, la mise en place de moyens de transports
adaptés a la teneur en eau des boues et un site de décantation pour ces boues.

3. Dragage pneumatique : fonctionnant sur le méme principe que les dragues hydrauliques,
I’aspiration est générée par des pompes a air comprimé. Le rendement est bon, avec une
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faible remise en suspension. Les systemes de contrble sont cependant moins
performants que pour les dragues hydrauliques.

4. Dragage mécanique : il s’agit de dragues agissant par action mécanique, au moyen d’un
outil (benne, godet). Cette méthode s’utilise sur des matériaux relativement durs et
extrait les sédiments a leur propre densité. De plus, elle est particulierement adaptée
pour des eaux peu profondes et de petits volumes a curer. Cependant, le rendement est
assez faible (< 500 m*.h™), la navigation est génée, et la remise en suspension est plus
importante que dans le cas précédent. Cette méthode est par conséquent déconseillée
pour des sédiments organiques fins.

I-B-2- Aspects législatifs et financiers
I-B-2-a- Aspects législatifs

La France compte de nombreux canaux, fleuves et riviéres. L’ensemble du réseau
hydrographique francais n’est pas soumis au méme régime juridique. Il faut distinguer les
cours d’eau domaniaux et les cours d’eau non domaniaux.

Les premiers représentent un linéaire de 17 000 km environ [Gross, 1994], ils sont
repartis en deux catégories : les cours d’eau navigables (inscrits a la nomenclature des voies
navigables) et les autres. Le curage des cours d’eau domaniaux et de leurs dépendances,
releve du domaine public et est a la charge de I’Etat selon le code du domaine public fluvial et
de la navigation intérieure (article 14, 1964). L’Etat doit alors maintenir la navigation et la
capacité naturelle d’écoulement du lit. Pour les cours d’eau domaniaux rayés de la
nomenclature des voies navigables mais maintenus dans le domaine public fluvial, le
Ministére en charge de I’Environnement doit maintenir leur capacité naturelle d’écoulement
(sauf cas de transfert de cette compétence par décret au(x) département(s)). Pour les cours
d’eau domaniaux et navigables, I’Etat, a travers des concessions, remplit son obligation
d’entretien. La majeur partie de ce réseau est concédé aux services des Voies Navigables de
France (VNF, Etablissement Public d’Intérét Commercial placé sous la tutelle du Ministére de
I’Equipement et du Ministere des Finances). Environ 15% du réseau est concédé a des
collectivités locales, communes, départements ou régions ; il s’agit en général de cours d’eau
a vocation touristique. Cependant, 700 km, non concédés, sont gérés par le service Voies
Navigables de la Direction des Transports Terrestres de I’Equipement. Le Rhone est par
ailleurs géré par la compagnie nationale du Rhéne (CNR). Les 260 000 km de cours d’eau
non domaniaux sont sous la responsabilité des propriétaires (selon le code rural) en ce qui
concerne leur entretien [Gross, 1994]. Les riverains ont pour obligation d’effectuer le curage,
I’entretien des rives et I’enléevement des débris (code permanent de I’environnement et
nuisances). Pour des travaux a caracteres urgents ou d’intérét général, les communes, la DDE,
la DDAF et les syndicats se substituent souvent aux riverains [Romero, 1999].

Les boues de curages n’ont pas de statut juridique défini. Elles figurent dans la liste
européenne des déchets dangereux et non dangereux, applicable au 1% janvier 2002, dans le
chapitre 17 (déchets de construction et de démolition) rubrique 17.05.05 pour les boues de
curages contenant des substances dangereuses et 17.05.06 pour les autres. Il s’agit d’une
entrée miroir, particulierement bien adaptée selon le Ministere en charge de I’Environnement
(Vanlaer, communication personnelle, Direction de la Prévention des Pollutions et des
Risques, sous direction des produits et des déchets), car permettant une gestion au cas par cas.

Elles figurent également dans la nomenclature francaise des déchets (avis du 11 nov.
1997) sans que ce fait lui confére le caractere systématique de déchet, la note préliminaire de
cet avis stipulant : « le fait qu’une matiere figure dans la présente nomenclature ne spécifie
pas qu’elle soit un déchet dans tous les cas». Elles ont cependant été rayées de la
nomenclature francaise des déchets dangereux annexée au décret n° 97-517 sur décision du
Conseil d’Etat. Cette difficulté de classement provient du fait que le terme désigne des
produits divers, contaminés ou non. En cas de classement des boues en déchets, certaines
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difficultés accroisseraient le risque d’abandon de I’entretien des cours d’eau : absence de
propriétaire identifié, difficultés techniques et économiques par exemple [Romero, 1999].

Les opérations de dragage et le devenir des sediments sont soumis a de multiples textes, faute
d’existence d’une réglementation unifiée (Figure 1-2). Sont ainsi concernés : le code rural, la
loi sur I’eau (03/01/1992), la loi relative aux Installations Classées pour la Protection de
I’Environnement (ICPE) (19/07/1976) et I’arrété relatif aux exploitations de carriéres
(22/09/1994), les textes régissant I’épandage agricole des boues: arrété 08/12/1997 et
08/01/1998, le code de I’environnement, les arrétés concernant les décharges (09/09/1997
et18/12/1992), les Schémas Directeurs d’Aménagement et de Gestion des Eaux (SDAGE) ,
les Schémas d’Aménagements et de Gestion des Eaux (SAGE) et les Plans de Prévention des
Risques (PPR) locaux, auquel il faut ajouter la transcription de la directive cadre sur I’eau de
2000 et la loi sur I’eau et les milieux aquatiques du 14 avril 2005.

Opérations de dragage des cours d’eau et des plans d’eau

Le service de police des eaux
considere que I’opération est
justifiée comme une opération
d’entretien ou d’aménagement

Rejet du

L’opération présente un dossier

caractére d’urgence
pour le libre écoulement
des eaux

Les matériaux sont
utilisable et Q >2000t

1l s’agit
d’une
carriére

Non Oui

Q <1000 m® (voies non
navigables) ou SD/SM < 5%
(voies navigables)

SD :section a draguer

SM :section mouillée basses eaux

Q> 5000 m3m

navigables ou SD/SM
>10%

v v
Examen par le

Délivrance

d’autorisation
sans procédure
par le service de
police des eaux
Art. 34 décret
29/03/93

service chargé de
la police de la
péche

(L 223.3)

A 4

A 4

Procédure
d’autorisation loi
sur I’eau (Rub.
2.6.0 0u 2.6.1)

Récépissé de

déclaration loi
sur I’eau (Rub.
2.6.00u2.6.1)

Procédure ICPE
Autorisation
(Rub. 2610-2)

Activité interdite
par I’arrété
ministériel du
22/09/94

Figure 1-2 : Opérations de dragage des cours d’eau et des plans d’eau [Petit, 2005].
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I-B-2-b- Aspects financiers

Le codt de la gestion des sédiments englobe I’ensemble des travaux liés aux opérations
de curage prenant notamment en compte I’installation du chantier et les indemnités aux
agriculteurs si la destination choisie est I’épandage. L’estimation des codts est la suivante
[Schneider, 2001] :

- installation du chantier : 30 000 & 75 000 € ;

- délimitation des travaux : 0,30 € au metre linéaire ;

- curage : 1,5 a 6 € au métre linéaire ;

- défense de rives : 7,5€ aum?;

- devenir des boues (par m* de boues) : immersion ou clapage en mer : 4,58 € ; mise en
dépot a terre : 45,8 € + transport ; mise en décharge : 53,43 € + transport ; régalage sur
berge : 5 €; remblaiement : 7,63 € + transport (hors colt de I’ouvrage concerné) ;
épandage et compostage : 7,63 € + transport ; réhabilitation de sites naturels : 7,63 € +
transport (hors colt de I’ouvrage) ; maintien en place : 0 €.

Les frais de transport sont généralement estimés & 1,52 £.m=.km™.

A ces codts, il faut ajouter les études préalables (topographie, hydrogéologie, analyses
des boues par exemple) ainsi que les codts liés aux contraintes de site : difficultés d’acces aux
berges, présence de ponts ou autres ouvrages pouvant ralentir les opérations de curage...

La pollution des sédiments entraine des surco(ts. Le curage a deux temps, souvent
envisagé pour des sédiments contaminés, entraine une hausse du co(t des études préalables et
des travaux. Les surco(ts liés aux différents types de traitements peuvent étre estimés ainsi
[Pble de compétence sur les sites et sols pollués Nord-Pas-de-Calais, 2001] :

- traitements physico-chimiques : extraction (50 & 150 €.t* MS (matiére séche)),
destruction (100 & 190 £.t* MS).

- traitements d’immobilisation : solidification / stabilisation (92 & 184 €.t* MS),
inertage thermique (75 & 150 €£.t* MS).

- traitements biologiques : in situ (15 & 30 €.m™), ex situ (10 & 100 £.m™).

Il est & noter que les prix des traitements sont élevés en comparaison des co(ts liés aux
destinations elles-mémes. De ce fait ces traitements sont peu utilisés, et de nombreux services
privilégient une mise en dép6t, parfois confinée, a une destination nécessitant un traitement
préalable. Ceci est surtout le cas si les services impliqués sont propriétaires fonciers du site.

Pour une mise en dépdt, différents scénarii sont envisageables [Berteau et al., 1993] :

- transport des vases dans un site de confinement : prix initial multiplié par2a 4 ;

- transport des vases dans un bassin provisoire (pré-traitement de déshydratation), puis
transport vers un site de dépdt contrélé : prix initial multiplié par2a5;

- dépdt des vases en cordon sur les berges pour un séchage sur place, puis transport vers

un site de dépot contrélé : prix initial multiplié par 1,5 a 4.

Ces trois solutions demeurent cependant moyennement satisfaisantes, d’autant que les sites de
dépdt sont de plus en plus difficiles a trouver [Anheim, 2003]. Le choix d’un traitement peut
donc finalement se révéler intéressant et il est nécessaire de bien comparer les avantages et les
co(lts réels lors de la prise de décision relative aux opérations de curage.

I-B-3- Devenir des sédiments apres dragage
I-B-3-a- Les devenirs possibles

e EnFrance
Un guide d’intervention pour la pratique des dragages a été realise par VNF. Ce guide
distingue trois catégories d’usage pour les sédiments sur des bases d’analyses physico-
chimiques (Tableau I-1). Cette classification ne prend toutefois pas en compte la toxicité des
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sédiments et les caractéristiques du site d’accueil. Les analyses physico-chimiques restent
cependant les plus utilisées car percues comme étant plus fiables que les analyses
écotoxicologiques (Vanlaer, communication personnelle). Ces seuils sont en cours de
remplacement par une circulaire interne utilisant le calcul des coefficients moyens d’effet
probable (Q pecm), inspirée de Babut et Perrodin [2001].
Les principales filiéres pour le devenir des sédiments dragués sont :
> Dépots sur sol : Le régalage sur berge : cela consiste a déposer le sédiment sous la
forme d’une bande de 5 a 10 m de large et de 10 a 30 cm d’épaisseur. Cette pratique
entraine la création d’un néosol le long du cours d’eau, riche en azote et provoquant en
outre une mauvaise évacuation des eaux de ruissellement [Magdaliniuk et al., 2002].
L’épandage : les sédiments sont épandus sur des parcelles agricoles sur une épaisseur
variant de 1 a 5 cm, suivant la nature du sol. La valeur agronomique du sédiment
intervient fortement dans le choix de cette filiére. Les matériaux trés argileux peuvent
permettre d’améliorer la capacité de rétention en eau des sols a texture grossiere.
Parfois riches en calcaire, ils pourraient éventuellement servir au chaulage des terres.
La mise en dépot : le site de dépdt peut consister en un bassin creusé a méme la terre
sans étanchéité particuliére.
» Traitement ou mise en Centre d’Enfouissement Technique (CET).
> Dépots en eau : dragage a I’ « américaine » (remise en suspension des sédiments qui
sont entrainés plus loin par le cours d’eau), clapage ou remblai de graviéres
anciennes. Dans ces pratiques, il y a un risque de remise en suspension des polluants
contenus par le sédiment lors d’un changement des conditions du milieu.
> Reéemploi des sédiments: les sédiments peuvent étre réemployer de diverses
manieres : par exemple en confection de remblais, en aménagements paysagers, en
remblai de carriére [Magdaliniuk et al., 2002].

Tableau I-1 : Critéres établis par les VNF et différentes limites déterminant la qualité des
matériaux de dragage ou sédiments (en mg.kg™).

VNF 1 VNF 2 VNF 3
As <20 20 <x <45 > 45
Cd <2 1<x<64 >6,4
Cr <150 150 < x <250 > 250
Cu <100 100 <x <300 > 300
Hg <1 1<x<3 >3
Ni <50 50 < x <150 > 150
Pb <100 100 < x < 367,5 > 367,5
Zn <300 300 <x <500 > 500
Hydrocarbures < 100 100 < x < 2500 > 2500
Usage Tout usage Tout usage sauf régalage sur Stockage ou valorisation
culture alimentaire apres études complémentaires

e A létranger

Des valeurs guides sur la qualité des sédiments existent au Québec et aux Pays-Bas (5
catégories fonction de la qualité et de la pollution). Les Allemands ont également élaboré une
approche par type d’utilisation sans fixer de valeur limite. Enfin un arrété wallon, classe les
produits de curage en 2 catégories, qui définissent notamment le choix de leur destination,
sans préciser les critéres de distinction [Agostini et al., 1998]. En pratique, aux Pays-Bas, une
partie des sédiments du port de Rotterdam sont clappés en mer [Stronkhorst et al., 2003]. Ce
clappage affecte la macrofaune benthique sur le site méme et a proximité, mais la
recolonisation par les invertébrés est rapide (< 1 an) [Stronkhorst et al., 2003]. Les volumes
de matériaux concernés sont tres élevés dans de nombreuses zones géographiques (Nord-Pas-
de-Calais: 250 000 m® dont 1/3 sont pollués; France continentale: 6 millions m®;
Rotterdam : 20 & 23 millions m*; Pays Bas : 50 & 60 millions m*; Angleterre : 40 millions
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m*; Allemagne : 50 millions m*; Etats-Unis: 250 millions m*; Flandres 4 millions m®
[Romero, 1999; Carpentier et al., 2001; Vauléon et al., 2001; Vervaeke et al., 2001]). Cela
confeére au probleme de gestion des produits de curage une dimension internationale. D’autant
plus que la pollution peut étre transfrontaliere comme dans le cas par exemple de la riviére
Scheldt transfrontaliere entre la France et la Belgique [Vandecasteele et al., 2002].

I-B-3-b- Les pratiques locales

e Historigue national des opérations de curage entre 1990 et 2000

En juin 1999, le Ministére de I’Aménagement du Territoire et de I’Environnement a
mis en place le Comité Technique National sur la Gestion des Sédiments (CTNGS), afin
d’élaborer des lignes directrices et des textes réglementaires concernant leur gestion. Ce
comité a réalisé diverses études, dont un inventaire des opérations de curage menées sur le
territoire francais durant les 10 années précédentes [Hardy, 2002], en cherchant a établir les
perspectives des opérations de curage pour les 10 années a venir. Entre 1999 et 2000, en
France, chaque année, 2,8 millions m® de sédiment ont été curés via, en moyenne, 135
opérations pour un budget de 26 millions d’euros (opérations de curage de plus de 1000 m®).

Six types de maitres d’ouvrages commandent ces opérations : la CNR, VNF, I’Etat, les
Collectivités, EDF, les Ports Autonomes. La CNR et VNF realisent 66 % des opérations de
curage francaises. Ces opérations de curage sont motivées a 51 %, par le maintien de la
navigation et a 23 % par la lutte contre les inondations. Les modes de curage les plus utilisés
sont le curage mécanique (57 %), et la remise en suspension (23 %). En ce qui concerne le
transport, la voie d’eau est favorisée, avec 27 % des opérations, suivie du transport routier (17
%). 1l faut noter dans 10 % des cas environ, I’absence de transport entre le lieu de curage et la
destination finale (cas notamment du régalage sur berges).

Bien que les préoccupations environnementales justifient 18 % des opérations de
curages, moins d’un tiers des opérations font I’objet d’analyses de sédiments. De plus, si les
métaux sont analysés de facon systématique, les PCBs et les HAPs ne sont recherchés que
dans 50 % des cas, et seulement 40 % pour les hydrocarbures. Prés du quart des sédiments
analysés se révélent « pollués » (notion restant relativement floue, en I’absence de seuils
officiels). 1l résulte de ce manque d’analyses que, malgré la grande variété de traitements
possibles et efficaces, seul 1 % des sédiments curés ont fait I’objet de traitements.

Les destinations les plus utilisées pour les boues de curage sont la mise en dépét (40
%) et la remise en suspension (28,5 %), bien que son impact environnemental soit critiquable.
Entre 1990 et 2000 la mise en dép6t et du régalage le long des berges (13 %) ont augmentg,
au détriment de I’épandage en champ, en partie en raison de la méfiance croissante des
agriculteurs face aux risques potentiels présentés par ces sédiments.

Le colt moyen en 2000 était de 12 €.m™ curé. Ce prix a fortement augmenté en 10
ans, avec une hausse de 140 %. De nombreux facteurs expliquent cette hausse, tels que :

- I’édition de nouveaux ouvrages de recommandations sur les pratiques de curage,

favorisant une meilleure gestion des sédiments, avec un co(t supérieur [Hardy, 2002],

- la rarification des terrains de dépdt, qui implique soit un transport plus long, soit un
autre type de destination, donc un co(t plus élevé,

- le manque d’entreprises de curage francaises, contraignant au recours a des sociétés
étrangeres avec les colts de transports correspondant.

Les besoins en matiére de curage pour la période 2000/2010 (34 millions de m®) sont
Iégerement supérieurs (8 %) aux volumes de sédiments curés entre 1990 et 2000. Cela
s’explique en partie par les trés forts besoins de curage de VNF : ceux-ci sont en effet de 55
% supérieurs a ce que les enveloppes budgétaires permettent de réaliser. Les cours d’eau
peuvent donc difficilement étre entretenus aussi réguliérement que nécessaire. Ainsi, le
volume total curé par VNF entre 1990 et 2000 était de 7 875 000 m®, alors que les besoins
annoncés pour les 10 ans suivants sont de 12 070 000 m®, soit prés du double.
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e Enquéte et pratiques locales
Une enquéte réalisées en 2004 permet de repartir les comportements en différentes zones
géographiques [Giry, 2004], correspondant aux bassins versants (Tableau I-2).

Actuellement, aux vues des résultats de I’enquéte réalisée, il semble que les choix des
méthodes de curage et des destinations des boues extraites soient fortement liés au contexte
local (proximité de la mer, ou de graviéres inexploitées par exemple). Les analyses restent
insuffisamment effectuées, et les traitements peu connus et considérés comme trop colteux.
Les opérations de curage restent malgré tout délicates et présentent des dangers non
négligeables pour I’équilibre des cours d’eau. Il semble donc utile de développer des
interventions en amont, afin de limiter la quantité de sédiments (lutte contre I’érosion) ainsi

que leur teneur en polluants potentiellement toxiques (maitrise des pollutions a la source).

Tableau I-2 : Pratiques locales des opérations de curage.

Destinations
. Volume Mode de . o
Bassin 3. -1 Analyse Pollution principales
(m®.an™) curage g
des sédiments
20 % (selon
Seine- Phvsico-chimiaue I’entreprise Immersion en
. 800 000 | Mécanique ysico-chimig « Curages, carrieres ou
Normandie et lixiviation N
Dragages et gravieres
systemes »)
Loire- 40000 | Mécanique, | Test biologique N et P Epandage
Bretagne : agricole
hydraulique -
. Remise en
Adour- 90 000 et Chimique Organique et | o hension et
Garonne pneumatique g métallique P
régalage
Mécanique | Granulométrique, m%{gﬁ?'ﬂ:e(zts Mise en
Artois 400 000 et métaux lourds et d ! dépot
hydraulique | hydraucarbures Cd, Cr, Hg, Ni, terrestre
Pb, Zn)
Physico-chimique, Qrgamque et Mise en
. . . métallique (As, LA
Rhin-Meuse 20 000 Meécanique agronomique, Cd, Cr, Hg, Ni dépot
écotoxicologique Pb. Zn) terrestre
Rhone- Clapage par T .
Méditerranée- | 1 500 000 drague Chimique Métallique (As, Remlse'en
I Hg, Pb) suspension
Corse aspiratrice

e Exemples de réemplois des sediments

Une technique de mise en place particuliere, Salimat.

L’installation rapide d’un couvert végétal apres la mise en dépdt des sédiments afin de limiter
I’érosion de la surface et la percolation (phytostabilisation) a conduit au développement d’une
technique particuliére de végétalisation. Nommée Salimat, cette technique consiste a mettre
en place un filet de saule sur le sédiment encore humide [Vervaeke et al., 2001]. Testée a
deux reprises en Belgique avec Salix triandra et fragilis puis Salix viminalis, sur des
sédiments mis en place avec une pompe hydraulique, cette technique permet effectivement
I’essort d’un couvert végetal. Une limite apparait dans le cas de sédiment trés sableux. En
outre, la végétation accumule certains éléments en traces comme Pb et Cd, ce qui pourrait
permettre son utilisation dans un but de phytoextraction [Vervaeke et al., 2003].
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Couverture de site
Des matériaux de dragage d’une baie recouvrent une décharge de résidus de bauxite
provenant d’une industrie de I’aluminium [Mohan et al., 1997]. Une couche plus argileuse
permet le confinement du dép6t, une couche limono-sableuse, en surface, peut en outre servir
de support pour la végétation, avec des végétaux halophytes dans ce cas.

Restauration de marais
Un marais cotier dégradé du Mississippi a fait I’objet d’une restauration particuliére [Ford et
al., 1999]. Une fine couche de matériaux de dragage a été pulvérisée sur le marais. La faible
épaisseur de la couche permet a la végétation initialement présente de re-coloniser le marais
aprés pulveérisation et évite I’atterrissement de la zone humide. Les sédiments peuvent
également étre utilisés pour la création de vasiéres le long des c6tes [Ray, 2000].

Utilisation en maraichage
Les sédiments du lac Albufera en Espagne ont été testés afin de servir d’amendement sur des
sols agricoles [Canet et al., 2002]. L’application des sediments a des taux allant jusqu’a 720 t
par hectare entraine une hausse de la capacité de rétention en eau des sols et une amélioration
de leurs propriétés agronomiques. La production en terme de biomasse des laitues augmente
suite & I’application des sédiments. La teneur en Zn des laitues augmente également mais
reste telle que les auteurs concluent a la possibilité d’épandre les seédiments issus du curage de
ce lac (12,5 millions de tonnes par metre de profondeur cureé).

Conclusion

En conclusion, la sédimentation est a I’origine d’une géne pour la navigation,
conduisant les gestionnaires des voies navigables a organiser des opérations de curage. La
mise en dépdt est I’un des devenir principaux des sédiments ainsi extraits. C’est par exemple
le devenir choisi pour 7,8 million de m® de sédiment du programme de curage du lagon
Jacarepagua et de ses affluents prés de Rio de Janeiro [Almeida et al., 2001]. Les matériaux
issus du curage contiennent de nombreux polluants et notamment des polluants métalliques
comme Zn et Cd. Ainsi, sur 83 sites de dépots de sédiments le long de la riviere Scheldt en
Belgique, 86% présentent des contaminations en métaux dont pour 78% des contaminations
en Cr, Cd et Zn par rapport au décret flamand fixant des valeurs seuils de teneur dans les sols
[Vandecasteele et al., 2002]. Cette contamination se retrouve sur I’ensemble de la riviére
Scheldt, partie haute et partie basse [Vandecasteele et al., 2003].
La lixiviation des sites et la migration des polluants peut entrainer la contamination des eaux
de surfaces et de la nappe phréatique [Caille et al., 2005]. La mise en place de tels sites de
dép6ts nécessite une évaluation de la mobilité des polluants métalliques, dont I’une des clés
est leur spéciation [Bourg, 1988]. Des métaux mobiles peuvent alors étre potentiellement
disséminés, vers les sols adjacents, la végétation du site et les eaux de surface et souterraines.
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Chapitre 1l : Evaluation de la spéciation et de la
disponibilité des métaux

La connaissance des teneurs totales en métaux des sols apporte des informations limitées,
notamment sur les liaisons entre la phase solide et les métaux [Manceau et al., 1996]. Elle ne
renseigne pas sur la mobilité des métaux [Zhang et al., 2003] ou leur phytodisponibilté
[Ullrich et al., 1999]. Contrairement a la teneur totale, la forme chimique d'un métal ou sa
spéciation gouverne sa biodisponibilité [Fuentes et al., 2004] et permet son estimation [Amir
et al., 2005]. La mesure des concentrations des différentes formes des métaux dans les sols
ou sédiments est plus délicate a réaliser que la détermination de la teneur totale [Adriano et
al., 2004]. Ceci provient des difficultés a extraire la forme chimique souhaitée d'une matrice
complexe, des perturbations des équilibres du systéeme induites par la plupart des techniques
connues, des sensibilités des techniques de mesure trop élevées par rapport aux pools a
évaluer et du manque de matériaux standards de référence [Adriano et al., 2004]. Ce chapitre
présente différentes méthodes d’évaluation de la spéciation et de la disponibilité des métaux,
aussi bien physico-chimiques, que biologiques et géochimiques.

lI-A- Définitions : spéciation et biodisponibilité des métaux

lI-A-1- Spéciation

Une des clés de la description de la mobilité des métaux est la spéciation [Bourg,
1988]. La spéciation peut étre définie comme la distribution d’un élément donné ou d’un
composé au sein de différentes formes (ou espéces) chimiques qui dans I’ensemble
représentent la teneur totale de I’élément [Bourg, 1988]. La forme chimique des métaux
affecte leur biodisponibilité et leur capacité de transfert vers les écosystémes, par exemple les
métaux dissous sont plus disponibles pour les plantes et les organismes que les métaux
fortement liés & des structures cristallines hormis dans le cas d'une altération du minéral
[Calmano et al., 1993].
Différents facteurs contrélent la spéciation : le pH, la teneur en matiére organique et sa nature,
les teneurs en argile, en anions et cations, en oxydes de Fe, d’Al et de Mn, le potentiel rédox,
la présence d’agents complexants [Bourg, 1988; Hursthouse, 2001]. Ainsi, dans les sols
acides en conditions oxydantes, les métaux sont plus mobiles et biodisponibles que dans les
sols peu aérés, neutres ou alcalins [Kabata-Pendias, 2004]. Les perturbations du systéme,
comme I’échantillonnage, le curage, la percolation, entrainent des modifications de la
spéciation [Hursthouse, 2001]. Par ailleurs, la toxicité potentielle des polluants dépend aussi
de leur spéciation [Mertens et al., 2001], les formes les plus mobiles étant les plus toxiques.

lI-A-2- Biodisponibilité dans les sols

La biodisponibilité se référe a une fraction de la quantité totale d'un contaminant du
sol ou du sédiment disponible pour les organismes récepteurs ou pouvant interagir avec une
cible biologique [Vangronsveld et al., 2002]. Cela renvoie au potentiel des organismes
vivants a prélever des éléments chimiques via la nourriture ou leur environnement abiotique
[Adriano et al., 2004]. Baize [2002] en donne la définition suivante : « propriété d'une espéce
chimique ou d'un élément présent dans le sol, d'étre plus ou moins absorbé par les organismes
vivants via la solution du sol. Lorsqu'il s'agit des plantes, on parlera de phytodisponibilité. La
bio-disponibilité implique le franchissement d'une barriére biologique. Biodisponibilité et
phytodisponibilité sont des potentialités résultant de l'interaction de trois séries de facteurs:
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espéces chimiques présentes, espece et variété de l'organisme vivant considéré, propriétés
physico-chimiques et microbiologiques du milieu ».

La fraction la plus labile, usuellement représentée par les composés solubles que les ions
soient libres ou sous forme de complexes solubles est considéré comme la fraction rapidement
assimilable par les organismes [Bolan et al., 2003; Adriano et al., 2004]. Cette forme
chimique, permettant le prélévement, est responsable de la toxicité [Giller et al., 1998].

La biodisponibilité est déterminée par la combinaison de parameétres chimiques, biologiques
et environnementaux [Peijnenburg and Jager, 2003]. Par conséquent, de nombreux facteurs
influencent la biodisponibilité, notamment I’espéce choisie et les propriétés du sol [Feng et
al., 2005], comme le pH, les teneurs en matiére organique, en argile et en oxyde de Fe, le
potentiel d’oxydoréduction [Giller et al., 1998], I’origine des métaux (lithogénique ou
anthropogénique), la température et le régime hydrique [Kabata-Pendias, 2004], ainsi que
I’activité microbiologique [Mench, 1998]. Une baisse d’une unité de pH peut entrainer un
doublement de la quantité de Cd en solution [Giller et al., 1998]. Suivant leur spéciation les
metaux sont cependant plus ou moins mobiles et plus ou moins bio-disponibles [Lamy et al.,
2002]. Aucune relation, ni directe, ni généralisable, n’a encore été établie entre les différentes
caractéristiques du sol et la dynamique des métaux [Lamy et al., 2002].

L’étude de la biodisponibilité et de la spéciation des métaux au sein des dépdts de sédiments,
s’inscrit dans le cadre plus large de I’écotoxicologie définie comme la discipline consacrée a
I’étude des polluants dans les écosystemes [Ramade, 2002]. Différentes méthodes peuvent
étre employées dans ce but.

lI-B- Méthodes physico-chimiques d’évaluation de la spéciation et
de la disponibilité des métaux

[I-B-1- Les extractions chimiques

L’extractibilité désigne la faculté d’un élément a passer en solution [Lebourg et al.,
1996]. Les teneurs totales sont plus faciles a obtenir analytiquement et moins contestables
concernant I’interprétation, que celles des extractions sélectives avec tel ou tel réactif [Baize,
2000]. Les extractions chimiques demeurent cependant utiles notamment pour des études
comparatives malgré leur sensibilité aux conditions expérimentales [Hursthouse, 2001].

I1-B-1-a- Principe

Les extractions chimiques sont basées sur la solubilité de composés de la phase solide
et sur la sélectivité et la spécificité des réactifs chimiques [Zhang et al., 2003]. Les extractions
séquentielles utilisent un gradient de force chimique entre les métaux et les solides [Zhang et
al., 2003]. Différents extractants de force chimique croissante sont utilisés successivement
[Nirel and Morel, 1990]. Pour des extractions simples, seul un extractant par échantillon est
appliqué. Les extractions simulent les phénoménes contrélant la biodisponibilité des métaux
du sol [Lebourg et al., 1996]. Un large éventail de schéma d'extractions chimiques existe afin
d’évaluer la proportion de métaux au sein des fractions suivantes: échangeables, liés aux
carbonates, liés aux oxydes, ou a la matiére organique, et enfin a la phase résiduelle (liés aux
silicates) [Adriano et al., 2004]. Le programme européen des standards, mesures et tests, (ex
bureau communautaire des références) définit une extraction sequentielle en trois étapes. Les
réactifs successifs sont I’acide acétique, I’hydrochloride hydroxylamine et enfin un mélange
de peroxyde d’hydrogene et d’acétate d’ammonium [Lacal et al., 2003]. Les phases ainsi
définies sont les phases : i) échangeable liée aux carbonates, acido et hydrosoluble a I’eau, ii)
réductible liée aux oxydes de Fe et Mn et iii) oxydable liée a la matiere organique [Lacal et
al., 2003]. Une grande variété d'extractants sont également utilisés : acides minéraux,
solutions salines, solutions tampons, solutions complexantes, afin d'estimer la fraction
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biodisponible des métaux du sol [Adriano et al., 2004]. Des mélanges sont également
développés dans ce but, comme la solution d’extraction Mehlich 3 [Alvarez et al., 2003].

La fraction échangeable, désigne la fraction mobile liée a une rétention de faible énergie sur
le complexe d’échange, elle peut étre extraite par de I’acétate d’ammonium 1 N a pH 7
[Giroux, 2005], ou a pH 5,2 [Greger and Landberg, 1999], avec KNO;3 (0,5 M, 16 h) et H,O
[Amir et al., 2005], par du CaCl, [Perronnet et al., 2000]. Pour les extractions chimiques au
CaCl,, la complexation avec les chlorures est un facteur de mobilisation [Bourg, 1988]. La
force ionique des solutions de sol est assez proche de celle obtenue lors d’une extraction au
CaCl, 0,01 M [Degryse et al., 2003]. Les solutions salines solubiliseraient les métaux par des
réactions d’échanges cationiques [Lebourg et al., 1996].

La fraction liée aux oxydes constitue une réserve minérale potentiellement mobilisable,
importante dans les équilibres chimiques entre les différentes phases porteuses des métaux
dans les sols [Giroux, 2005]. Elle peut étre évaluée via des extractions avec de I’oxalate
d’ammonium acide [Giroux, 2005].

La fraction liée a la matiére organique a un impact sur I’activité biologique des sols, via
I’alimentation carbonée des organismes du sol et la fonctionnalité du cycle biogéochimique
[Giroux, 2005]. Elle peut étre évaluée par du pyrophosphate de potassium [Giroux, 2005].
Pour les extractions a I’EDTA, le pouvoir complexant de fonctions amines mime la
solubilisation biologique réalisée autour des racines par les exsudats racinaires (effet
rhizosphére, Hiltner, 1904) [Legros et al., 2002]. Les extractions au DTPA sont plus adaptées
aux sols calcaires car étant tamponnées a pH 7,3, les carbonates ne sont pas dissous [Feng et
al., 2005]. Les complexants organiques solubilisent la fraction échangeable ainsi que les
métaux complexés par la matiére organique et les hydroxydes du sol [Lebourg et al., 1996].

11-B-1-b- Le but

Les extractions chimiques sélectives et séquentielles sont utilisées pour la
caractérisation des phases solides, c’est a dire pour estimer la distribution des différentes
formes chimiques d'un élément au sein des phases d'un sol ou d’un sédiment [Adriano et al.,
2004]. Les localisations de Cd dans les phases les plus mobiles de sols pres d’une fonderie en
Finlande [Kaasalainen and Yli-Halla, 2003], ou dans les sédiments d’un bassin de rétention
autoroutier [Lee et al., 1997] sont ainsi mises en évidence par des extractions séquentielles.
L’objectif peut également étre la prévision des risques de transferts vers les végétaux, c’est a
dire d’évaluer la phytodisponibilité [Edwards et al., 1998; Vangronsveld et al., 2002]. Dans
ce cas, le pool de métal le plus disponible (extraction avec NH;NO3 ou plus simplement a
I’eau) semble mieux représenter le risque de transfert des métaux que les teneurs totales ou les
extractions avec des extractants plus forts (EDTA). C’est ainsi le cas en ce qui concerne le Cu
pour Silene vulgaris et Elsholtzia splendens [Song et al., 2004]. Pour Lolium perenne L. et
Lactuca sativa L. cultivés sur 13 sols échantillonnés en Suisse, les prélevement en Cu, Zn et
Cd sont également mieux corrélés aux extractions avec CaCl, 0,05 M et NaNO3; 0,1 M qu’a
des extractants plus forts [Aten and Gupta, 1996]. Une extraction avec CaCl, 0,01 M permet
par ailleurs une bonne évaluation du pool disponible de Cd afin de modéliser son prélévement
par Zea mays L. et Thlaspi caerulescens [Sterckeman et al., 2004]. De méme une extraction
avec CaCl, 0,01 M a 90°C, permet de prévoir les teneurs en Zn, Cd, Ni et Mo mesurées dans
Trifolium pratense cultivé sur deux sols amendés avec des boues urbaines ayant subies
différents traitements [Mc Bride et al., 2004]. Pour Triticum aestrivum L., la comparaison de
différents extractants permet de mettre en évidence la validité, sur une gamme de sols plus
large, des extractants a base d’acides a faible poids moléculaire, mimant les exsudats
racinaires par rapport au DTPA, a ’EDTA, au CaCl, et a NaNO3 [Feng et al., 2005].
Une extraction au CaCl, peut par ailleurs étre utilisée afin de prédire la concentration de la
solution du sol en Cd et Zn [Degryse et al., 2003] ou la sensibilité microbienne au Zn [Lock
and Janssen, 2005]. La mobilité et la biodisponibilité sont également évaluées par des
extractions avec MgCl, 0,5M a pH 7 [Ullrich et al., 1999].
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Le but des extractions chimiques peut donc étre d’évaluer la mobilité, la biodisponibilité, ou
la spéciation des métaux des sols ou des sédiments [Lebourg et al., 1996].

I1-B-1-c- Les limites
Différents problemes ont été identifiés concernant les extractions séquentielles : manque de
sélectivité, influence du protocole mis en place, réadsorption et précipitation incontrolées,
préparation des échantillons [Forstner and Kersten, 1988; Nirel and Morel, 1990; Bermond,
2002; VVangronsveld et al., 2002; Zhang et al., 2003]. Les extractions séquentielles ne doivent
par conséquent pas utiliser indistinctement un protocole existant et des procédures de
validation doivent étre mises en place [Nirel and Morel, 1990].
Dans le cadre de I’étude d’une pollution de sols agricoles a proximité d’une fonderie de Cu et
Ni en Finlande, I’extraction par du peroxyde d’hydrogéne (H,O;) n’est pas sélective
[Kaasalainen and Yli-Halla, 2003]. Le pool extrait, théoriquement lié a la matiere organique,
ne correspond pas pratiquement a ce pool. Les résultats des extractions séquentielles sont
cependant reproductibles et permettent d’identifier la contamination en métaux de sol ainsi
que les mouvements verticaux possibles des métaux [Kaasalainen and Yli-Halla, 2003].
Cependant, la sélectivité d’une solution combinant un acide et une solution réductrice, qui
dissout des nodules de ferro-manganése (et les oxydes de Fe associés) et les phases
carbonatées majeures en laissant les autres minéraux intacts est veérifiée [Chester and Hughes,
1967]. A défaut, les extractions chimiques restent pertinentes dans le cas d’études comparées
[Dorioz et al., 1998].
L’évaluation de la biodisponibilité par des extractions chimiques, ne refléte pas toujours les
teneurs observées sur le terrain du fait de la variabilité entre especes tant au niveau de la
tolérance que des mécanismes d’exclusion vis a vis des différents métaux [Edwards et al.,
1998]. La prédiction des teneurs en métaux dans les plantes a partir des paramétres du sol
reste complexe et délicate [Edwards et al., 1998].

[I-B-2- Les cinétiques d’échanges isotopiques

Les cinétiques d'échanges isotopiques (CEI) consistent a introduire dans un systeme
sol-solution a I'équilibre un isotope radioactif de I'élément étudié et a suivre I'évolution de sa
radioactivité au cours du temps [Echevarria et al., 1998; Sappin-Didier et al., 2002] (Figure
I1-1). Le systeme étant a I'état stationnaire, la diminution de la radioactivité dans la solution
au cours du temps est attribuée a un échange homo-ionique entre les ions radioactifs ajoutés a
la solution et les ions stables échangeables localisés sur la phase solide du sol permettant de
connaitre la cinétique des compartiments échangeables [Sappin-Didier et al., 2002]. Cette
méthode a déja été utilisée pour des éléments majeurs et des métaux [Denys et al., 2002],
comme par exemple I’étude de la pollution en phosphore (P) d’un bassin versant du lac
Leman [Dorioz et al., 1998]. Initialement mise au point afin d’évaluer le P assimilable par
Fardeau et al. [1981; 1991], cette méthode a été adaptée par Echevarria et al. [1998] pour le
Ni puis par Gérard et al. [2001] pour le Cd. Gérard et al. [2000], démontrent ainsi que Lolium
perenne L., Lactuca sativa L. et Thlaspi caerulescens accédent au méme pool de Cd qui
correspond au pool échangeable a court terme évalué par les CEI. De plus, les CEIl permettent
de montrer I’efficacité supérieure d’un amendement au kaolin par rapport a des amendements
calcaires ou phosphatés pour stabiliser Cd et Zn a long terme [Hamon et al., 2002].

Les méthodes isotopiques sont jugées plus pertinentes par certains auteurs que les
extractions chimiques afin d’évaluer la biodisponibilités des métaux [Bolan et al., 2003]. Le
probléme est alors dans leur application en routine qui n’est pas évidente étant donnée
I’utlisation de radioisotopes.
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Figure 11-1 : Principe des cinétiques d’échanges isotopiques.

lI-B-3- Essais d’adsorption et de désorption

L’ adsorption et la désorption des contaminants sur la matrice du sol est un facteur

affectant leur mobilité [Tran et al., 2002]. L’adsorption désigne les phénomenes physico-
chimiques par lesquels une espece chimique peut se fixer a la surface d’un solide [Ramade,
2002]. Cela correspond au terme de sorption et non uniqguement d’adsorption au sens strict.
Les essais d’adsorption et de désorption sont généralement réalisés en batch ou en dynamique
[Tran et al., 2002]. Le principe consiste a étudier la distribution d’un élément entre la phase
dissoute et la phase adsorbée [Béckstrom et al., 2003]. Il peut s’agir d’un élément apporté
artificiellement via la solution que I’on adsorbe puis désorbe, ou d’un élément initialement
présent dans la matrice étudiée que I’on désorbe.
Ces essais permettent de connaitre les caractéristiques de la désorption d’un composé a partir
d’un substrat en faisant varier les conditions physico-chimiques : pH [Tran et al., 2002], taille
des particules du substrat [Alvarez-Ayuso and Garcia-Sanchez, 2003], mise en compétition
des différents composés, comparaison de différents substrats [Yong and Phadungchewit,
1993]. La comparaison de différentes argiles permet de montrer que la montmorillonite retient
moins bien certains métaux que I’illite et que la compétition pour les sites d’adsorption sur les
argiles entraine une rétention moindre de Cu, Pb, Cd et Zn quand ils sont mis en contact
simultanément avec de [I’argile par rapport a des contacts individuels [Yong and
Phadungchewit, 1993]. Il y a une compétition entre différents ions métalliques pour les sites
d'adsorption [Yong and Phadungchewit, 1993]. Il est également observé une compétition
entre Cd et Zn concernant I’adsorption sur de la goethite [Béackstrom et al., 2003].
L’adsorption de Cd et de Zn sur la sépiolite diminue lorsque la taille des particules augmente
et lorsque le pH baisse, car les cations meétalliques sont supplantés par les protons pour
I’occupation des sites de sorption [Alvarez-Ayuso and Garcia-Sanchez, 2003]. De
nombreuses reférences bibliographiques traitent de I’adsorption, en utilisant différents
modeles (isotherme de Freundlich par exemple).
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lI-B-4- Autres méthodes d’étude de la spéciation des métaux

Différentes méthodes permettent de renseigner sur la spéciation des métaux, via I’analyse
d’une seule particule ou de la surface de particules [Forstner and Kersten, 1988]. Ces
méthodes spectroscopiques pour la plupart constituent des outils d’information a I’échelle
microscopique [Mercier et al., 2002].

e Analyse nucléaire par microsonde (Nuclear Microprobe Analysis - NMA)

Cette méthode permet la détection et la quantification de tous les éléments du tableau
périodique localises sur une surface solide [Mercier et al., 2002]. Des protons, deutérions et
particules alphas sont envoyés avec des énergies de 0,5 a 3,7 MeV sur une aire de quelques
micrometres carres, afin de produire des interactions atomiques ou nucléaires avec I’élément
de la cible [Mercier et al., 2002].

e Fluorescence X (X-ray)

Ces techniques non destructives permettent d’obtenir des informations sur I’environnement
chimique local de I’élément étudié [Xia et al., 1997].

0 Spectroscopie photoélectronique aux rayons X (XPS X-ray)

Il s’agit d’une technique d'analyse de surface (quelques nanometres sous la surface), adaptée
pour définir I'environnement chimique d'un atome [Mercier et al., 2002]. Le principe consiste
a mesurer I'énergie de liaison des électrons éjectés de I'atome sous photo ionisation [Mercier
et al., 2002].

0 Spectroscopie d’absorption des rayons X (extended X-ray absorption fine
structure — EXAFS et X-ray absorption near-edged structure - XANES)

Il s’agit d’une méthode spécifique, non destructive, basée sur la mesure de I’absorption des
rayons X en fonction de la longueur d’onde [Manceau et al., 1996]. Le spectre obtenu est
décomposé en différents spectres indépendants caractéristiques d’une liaison. Cette technique
permet de connaitre I’environnement atomique local de l'atome excité, la distance inter-
atomique moyenne, le nombre et I’identité chimique des atomes situés au maximum a 5 A de
I'atome étudié [Xia et al., 1997]. Dans le cadre d’une étude de I’association entre le fer et les
colloides de matiere organique, deux limites ont été soulignées pour ’lEXAFS: concernant la
détermination de la nature des atomes voisins de I’atome étudié, a une distance donnée, il
n'est pas possible de différencier les atomes avec des numéro atomiques voisins ; de plus, la
présence d'atome avec un numéro atomique faible dans le voisinage d'éléments avec un
numero atomique élevé n'est pas facilement détectable [Rose et al., 1998].

La spectroscopie XANES permet d’obtenir des informations sur I'état d'oxydation, la
géomeétrie de coordination et I’environnement des liaisons a travers des comparaisons avec
des composés modeles [Xia et al., 1997].

o Emission de rayon X induite par des particules chargée (particle induced X-ray
emission - PIXE) et spectrométrie de rétrodiffusion Rutherford (Rutherford
backscattering spectrometry - RBS)

La spectrométrie PIXE fournit des informations sur la distribution d’éléments avec Z>12, la
RBS fournit des informations sur les éléments plus Iégers et sur la répartition des éléments en
profondeur [Isaure et al., 2001].

Ces deux techniques combinées avec I’EXAFS ont permis la distinction de deux formes de Zn
dans un sédiment de la Scarpe, une associée au fer et une aux sulfures [Isaure et al., 2001].

e Microscopie électronique analytique (MEA)

Cette technique permet de localiser les éléments chimiques dans les constituants solides
[Elsass et al., 2002]. Couplées avec un microscope électronique a balayage, cela permet de
faire ressortir les zones riches en métaux, sur des volume d’analyse de 3 & 5 um?® [Elsass et
al., 2002]. Les limites de détection sont par contre trés supérieures au seuil de traces des
métaux, qui restent difficilement détectables tant qu’ils sont distribués uniformément [Elsass
et al., 2002].
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lI-C- Les méthodes biologiques

[I-C-1- Le principe

Les analyses chimiques ne fournissent pas d’informations sur les dommages
biologiques que peuvent causer les métaux. Il peut alors étre utile de développer et d’utiliser
des bioessais [Ahlf and Munawar, 1988]. Les organismes vivants integrent les effets positifs
et négatifs des conditions de culture et de leur environnement chimique, du fait qu’ils
répondent aux produits biologiquement actifs contenus dans la matrice étudiée. Les bioessais
sont plus adaptés que les analyses chimiques pour I’étude de la toxicité [Beyer et al., 1990;
Keddy et al., 1995].

[I-C-2- Exemples de réalisation

La biodisponibilité peut ainsi étre évaluee par les teneurs en métaux des vegétaux
colonisant un site de dépdt, comme dans le cas d’un site minier abandonné en Galice
(Espagne) [Alvarez et al., 2003]. Dans le méme but, des cultures en conditions contrblées
peuvent étre mises en place, ainsi la biodisponibilité des métaux apportés lors de I’épandage
de boue urbaine est évaluée par une culture de Lolium perenne sous serre [Antoniadis and
Alloway, 2001]. Une culture de Lactuca sativa est utilisée par Schwartz et al. [2003] afin
d’évaluer la disponibilité du Cd dans aprés un essai de phytoextraction par Thlaspi
caerulescens.

[I-C-3- Les limites

La biodisponibilité est difficile a mesurer. Elle représente la quantité disponible pour
un organisme donné [Giller et al., 1998].Elle peut se mesurer via un essai avec l'organisme
concerne [Giller et al., 1998], d’autant plus que la sensibilité aux toxiques des plantes et des
animaux est variable [Keddy et al., 1995; Beltrami et al., 1999]. Ainsi, la concentration en
métaux dans les parties aériennes varie considérablement d’une espece a l’autre pour une
prairie en Irlande, mais aussi suivant la saison d’échantillonnage [MacNaeidhe, 1995]. Afin
de determiner I’influence des conditions environnementales, la biodisponibilité doit étre testee
sous des conditions variables (par exemple organismes et temps de culture différents)
[Bernhard et al., 2005]. Par ailleurs, pour la bioaccumulation (accumulation dans les
organismes vivants), les tests doivent inclure des organismes des différents niveaux
trophiques : producteur primaire et consommateur secondaire au minimum [Ahlf and
Munawar, 1988].

Les difficultés de mise en place de ces essais et les délais nécessaires a I’obtention des
résultats sont les principaux inconvénients de ces méthodes [Lebourg et al., 1996].

lI-D- Les modéles geochimiques

Différents modéles géochimiques existent afin de prévoir la spéciation des métaux au
sein d’une solution ou aux interfaces liquide / solide. Ils sont basés sur les équations des
équilibres chimiques et celles des facteurs physiques comme les interactions électrostatiques
[Bourg, 1988]. Martin et al. [2004] utilisent le modéle PHREEQC afin de simuler
Iadsorption de Zn?* sur de la ferrihydrite. Delolme et al. [2004] étudient I’adsorption de Zn
sur de la silice en présence de molécules organiques complexantes avec PHREEQC. Le
modele MINEQL+ permet d’étudier la complexation des cations dans I’eau interstitielle des
sédiments de la baie d’Authie par les principaux ligands inorganiques [Billon et al., 2002].
MINTEQAZ2 est utilisé afin de suivre I’aération d’un sédiment anoxique permettant de
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conforter les observations experimentales notamment sur la dissolution des carbonates suite a
I’oxydation des sulfures [Caille et al., 2003].

Un modeéle mécanistique, WHAM couplé avec Model VI permet d’étudier la partition des
métaux entre la phase solide du sol et la solution du sol pour 98 échantillons de sols prélevés
au Royaume-Uni [Tipping et al., 2003].

L’utilisation de modeles mécanistiques permet de distinguer les processus prédominants
(transport, cinétique chimique...) [Geelhoed et al., 1999]. La principale limite des modeles
vient de la validité des constantes d’équilibre utilisées pour décrire les équilibres chimiques,
la formation des complexes, et I’adsorption, qui ne sont pas toujours obtenues dans des
conditions comparables a celles modélisées [Peijnenburg and Jager, 2003].

Conclusion

La connaissance de la spéciation et la disponibilité des métaux permet une meilleure
évaluation des transferts potentiels que celle des teneurs totales. La détermination de la
spéciation et de la mobilité est cependant plus complexe que celle des teneures totales. La
combinaisons de différentes méthodes physico-chimiques, macroscopiques (comme les
extractions chimiques, les cinétiques d’échanges isotopiques ou les désorptions) ou plus
localisées (par exemple EXAFS), les biotests et les modeles géochimiques permettent
cependant d’approcher la spéciation et d’évaluer la mobilité des métaux dans les sols et les
sédiments.
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Chapitre 11l : Cadmium et zinc dans les sédiments sous un
couvert végétal

[lI-A- Cadmium et zinc : généralités

llI-A-1- Caractéristiques chimiques, toxicité et origine du cadmium
et du zinc

Les éléments du tableau périodique de Mendeleive sont classes en 3 groupes : non métaux,
métalloides et métaux, ce dernier groupe comporte 84 éléments dont Zn et Cd [Mirghaffari,
1998].

I11-A-1-a- Présentation du cadmium et du zinc
Le Cd et le Zn sont des éléments du groupe Ilb du tableau périodique [Boisset, 1996]. Leurs
propriétés physico-chimiques sont tres proches [Boisset and Narbonne, 1996], notamment au
niveau de leurs comportements dans les sols et vis a vis des plantes [Keller et al., 2003].
Par ailleurs, Iion Cd** est un accepteur intermédiaire au sens de Pearson : il forme des
complexes stables avec des atomes donneurs (type tétraédrique sp®) et a une affinité
particuliére pour les donneurs plus "mous" (type octaédrique d’sp*) comme le soufre, I'ordre
d'affinité croit suivant la séquence O, N, S [Boisset and Narbonne, 1996]. Le Cd forme ainsi
des liaison avec les acides nucléiques via la formation de complexe avec -NH,, -N= et C=0
d’une part et avec les résidus phosphates d'autre part [Boisset and Narbonne, 1996]. Les
métaux a I'état ionique sont des acides de Lewis faibles ou intermeédiaires [Boisset and
Narbonne, 1996].
La production mondiale de Cd en 1980, consommeée a 50% en Europe, se répartissait comme
suit : Europe 6 200 t, Japon 2 200 t et USA 1 900 t [Boisset, 1996]. En 2002, I’Europe a
consommé 7 203 t de Cd des 19 745 t produites. La production de Cd est en baisse sur les 5
derniéres années. Il est principalement consommé pour la fabrication de batteries (70 %)
(http://mineralinfocatalogue.brgm.fr/stats/Cadmium/Production.htm).
La production mondiale de Zn a augmenté de 4 millions de tonnes a 4,9 millions entre 1999 et
2003 (http://www.indexmundi.com/en/commodities/minerals/zinc/zinc _table18.html). Les
sources principales de Zn sont les usines de production de Fe et d’acier, la métallurgie non
ferreuse, le transport routier et la combustion du charbon ; les émissions de Zn ont diminué de
69 % depuis 1970 au Royaume-Uni (http://www.naei.org.uk/pollutantdetail.php).

I11-A-1-b- Toxicité du cadmium et du zinc

Le Zn est essentiel pour la nutrition des plantes supérieures [Edwards et al., 1998], il differe
en cela de Cd qui n’est pas essentiel aux organismes vivants [Adriano et al., 2004].

Dans I’environnement, la toxicité a long terme, prédomine [Chaudri et al., 2000]. La toxicité
a long terme désigne la perturbation du métabolisme des étres vivants entrainant des troubles
physiologiques pouvant étre mortels suite & I’exposition permanente et prolongée a de faibles
concentrations d’une substance [Ramade, 2002]. Des modifications directes de l'activité de
biomolécules ou de cycles biochimiques constituent une étape majeure de la toxicité des
métaux [Boisset and Narbonne, 1996]. Le passage de la membrane cellulaire met en jeu des
canaux ioniques, des systémes de transports actifs et I'endocytose [Boisset and Narbonne,
1996]. Des perturbations d’activités enzymatiques par complexation des thiolates d'enzyme
ou de cofacteurs, ou par remplacement d'un métal essentiel (Zn par exemple) par un métal
toxique sont également observées. Par exemple, la substitution de Zn par Cd au sein du site
catalytique inhibe les carbopeptidases [Boisset and Narbonne, 1996]. La toxicité des métaux
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est liée a la formation d'espéces oxygénées réactives comme des radicaux péroxydes, du
péroxyde d'hydrogéne et des radicaux hydroxyles qui endommagent des composés cellulaires
(protéines, acides nucléiques) [Rucinska et al., 1999]. Ces espéces oxygénées apparaissent
aussi lors de stress environnementaux comme une déficience minérale, ou des changements
de température [Rucinska et al., 1999]. lls perturbent le transport des électrons dans les
mitochondries et les chloroplastes [Rucinska et al., 1999].

Les métaux peuvent se lier aux parois cellulaires des champignons et bactéries. Les
protozoaires et nématodes ingérent ces organismes s’exposant ainsi a une seconde source de
contamination autre que la solution du sol [Giller et al., 1998].

e Toxicité du cadmium
Pour Cd, la toxicité est principalement intracellulaire [Boisset and Narbonne, 1996].
Facilement transféré du sol aux végétaux, Cd s’accumule dans le foie et les reins des
herbivores [Boisset, 1996]. Les apports via I’alimentation contribuent ainsi majoritairement a
l'augmentation de la charge corporelle en Cd (le tabagisme constitue la seconde source car le
tabac est un hyperaccumulateur de Cd) [Boisset, 1996].
La connaissance de la teneur totale en un élément ne permet pas a elle seule de préciser le
risque pour la chaine alimentaire et I’environnement [Baize, 2000]. La dose létale (DL 50) de
Cd chez le rat par voie orale varie suivant la forme chimique de 30 mg.kg™ pour des sels
solubles & 5000 mg.kg™ pour des sulfures. L’ingestion de Cd affecte les reins, le foie, les
systemes hématopoiétiques et cardio-vasculaires, et les défenses immunitaires [Narbonne and
Boisset, 1996]. Les effets chroniques chez les animaux, concernent les reins, la reproduction
(feetus moins viables, moins nombreux, moins lourds et croissance ralentie), le systeme
cardio-vasculaire (hypertension) [Narbonne and Boisset, 1996]. Chez les rongeurs, le Cd est
de plus un cancérigene par voie sous cutanée, intra-musculaire, respiratoire et orale avec pour
organes cibles: les poumons, les testicules, la prostate et les organes hématopoiétiques
[Boisset, 1996].
Les effets sur I’homme concernent principalement une possible insuffisance rénale et une
perturbation du métabolisme du calcium dans les tissus osseux. Le syndrome d’ltai-Itai
(observé au Japon dans les années cinquantes) illustre ces effets. Des insuffisances rénales,
des cas d’ostéoporose et d’ostéomalacie sont observés dans une population soumise a des
apports élevés en Cd via I’alimentation pendant 30 ans [Boisset, 1996]. La néphrotoxicité du
Cd est due a la formation d’un complexe Cd-métallothionéine (MT) qui s'accumule dans les
lysosomes des cellules du tubule proximal du rein, les ions Cd®* libérés par dégradation de ce
complexe, inhibent I'activité protéolytique des lysosomes [Boisset and Narbonne, 1996]. Une
accumulation préférentielle placentaire du Cd au détriment de Zn est également constatée
[Boisset, 1996]. L’exposition au Cd par voie respiratoire entraine des cancers des poumons et
du naso-pharynx, il y a aussi une suspicion concernant les cancers de la prostate [Boisset,
1996]. Le Cd entraine I’apparition d’aberrations chromosomiques : il agit comme un poison
du cytosquelette et empéche la séparation des chromosomes [Boisset and Narbonne, 1996].
Le Cd est enfin un agent mutagene direct et indirect [Boisset and Narbonne, 1996]. La dose
tolérable de Cd chez I'nomme est évaluée & 0,5 pg.kg™.j”* [Narbonne and Boisset, 1996].
Au niveau de la phytotoxicité, une baisse de la production (matiére seche) lors de I’exposition
a des quantité croissantes de Cd pour Brassica juncea est constatée aprés 12 semaines de
culture [Bolan et al., 2003]. Par ailleurs, des cultures de Glycine max L. en hydroponie avec
différentes expositions en Cd démontrent une baisse induite des capacités fixatrices d’azote
[Balestrasse et al., 2004]. La croissance racinaire est inhibée lors d’une exposition a Cd pour
Tagetes erecta, Salvia splendens et Abelmoschus manihot [Wang and Zhou, 2005]. La CE 50
pour la croissance de Lolium perenne, est de 1 000 mg.kg™ [Pestemer, 1989].

e Toxicité du zinc

Pour I’homme, le Zn est considéré comme étant relativement peu toxique par voie orale
[Fosmire, 1990]. Cependant, I’ingestion de fortes quantités de Zn entraine des symptémes de
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toxicité (nausées, vomissements, douleurs épigastriques, léthargie, fatigues) [Fosmire, 1990].
Lors d’ingestions en plus faibles quantités mais supérieures tout de méme aux doses
recommandées (100-300 mg Zn.jour™ pour une dose recommandée de 15 mg Zn.jour™), une
déficience en Cu avec des symptdmes d’anémie et de neutropénie (baisse du nombre de
globules blancs) apparait, avec aussi des effets négatifs sur les fonctions immunitaires et une
hausse du taux de cholestérol [Fosmire, 1990]. Le Zn est également neurotoxique, il complexe
les gluthations ce qui entraine la mort des cellules neuronales [Chen and Liao, 2003].

La présence de Zn dans un sol peut diminuer la diversité des nématodes (en nombre de
familles) [Georgieva et al., 2002]. Les valeurs de la phytotoxicité pour Zn, sont de 50 & 100
mg.kg™ pour une extraction & I’/EDTA et de 250 & 500 mg.kg™ pour les teneurs totales [Legros
et al., 2002]. Pour des cultures de Trifolium pratense, des teneurs extractibles au CaCl, 0,01
M supérieures & 2,5 mg.kg™ diminuent la production de biomasse [Mc Bride et al., 2004]. Par
ailleurs, la diversité fonctionnelle d’un sol, évaluée par la méthode « Pollution Induced
Community Tolerance », diminue suite a une exposition a Zn [Lock and Janssen, 2005].

Une baisse de la biomasse produite est observée pour des cultures de Lolium perenne Prana
aprés 30, 60 et 90 jours de culture sur des sols contaminés par Zn, Cd et Pb [Gérard et al.,
2000], et lors de récoltes mensuelles pour 3 mois de culture sur des sols contaminés par Cd et
Zn [Perronnet et al., 2000]. Pour Allium ameloprasum, la présence de métaux (Cu, Cd et Zn)
entraine une baisse de la concentration en potassium dans les feuilles [Oudeh et al., 2002].

I11-A-1-c- Origine des métaux dans les sols
Les métaux dans les sols proviennent d’une part du fond géochimique et d'autre part
des contaminations liées aux activités humaines [Trolard et al., 2002; Bolan et al., 2003].

e Origine naturelle

La gamme des teneurs en métaux de 815 échantillons de sols ruraux francais est extrémement
large [Baize, 2000]. L’ordre d’abondance des métaux observé sur 11 sites forestiers francais
est le suivant : Cr, Zn, Pb, Ni, Cu, Co et Cd [Hernandez et al., 2003]. Seul Pb et Cd sont
d’origine anthropique dans ces sols [Hernandez et al., 2003]. Les concentrations en métaux
d’un sol sont hautement influencées par le matériau parental [Kaasalainen and Yli-Halla,
2003]. Une hausse des teneurs en Cd et Cu dans les horizons labourés peut provenir de leur
prélevement dans les horizons profonds par les plantes et de leur restitution et immobilisation
partielle en surface via le dépbt des résidus végétaux [Sterckeman et al., 2002].

e Origine anthropique
Les activités humaines influencent les cycles biogéochimiques de nombreux éléments (par
exemple ceux de Cd et Zn) [Lee et al., 1998]. Dans I’environnement, les pollutions
metalliques peuvent provenir de I’application de boues de station d’épuration contaminées, de
pesticides pour les sols agricoles et d’autres activités humaines comme I’extraction miniere et
la purification des minerais en fonderies [Chaudri et al., 2000], mais aussi par exemple, de la
corrosion des toitures et de I’'usure des pneumatiques [Legret et al., 1994]. Une relation entre
les teneurs en Zn, Pb, Cu et Cd est observée en Espagne sur des sols proches d’une fonderie
de Zn [Gallego et al., 2002]. Les sols agricoles sont particulierement concernés par une
contamination en Cd via les fertilisants (certains phosphates minéraux) [Bolan et al., 2003;
Adriano et al., 2004], et via I’épandage des lisiers de porcs [Trolard et al., 2002]. La pollution
de certains sites s’explique par des apports atmosphériques, tel i) Pb sur des sites forestiers
francais [Hernandez et al., 2003], ii) Cd, Cu, Ni et Zn pour des sols agricoles en Finlande
proche d’une fonderie de Cu et Ni [Kaasalainen and Yli-Halla, 2003], iii) Cd, Pb et Zn pour
des sols agricoles du nord de la France prés d’usines métallurgiques de métaux non ferreux
[Sterckeman et al., 2002]. Les apports éoliens en Cd dans le Haut Jura prés d’une zone
industrielle d’horlogerie et de traitement de surface, se situent entre 730 et 1460 g.ha™.an™
[Dubois et al., 2002]. Les apports sont en général, en Europe, évalués a 2,7 g de Cd.hat.an™
via les dépots atmosphériques et de 2 a 6,8 g.hat.an™ via les fertilisants [Mench, 1998]. En
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Slovaquie en 1993, les émissions atmosphériques ont été estimées a 321 t pour Cd et 55 610 t
pour Zn [Oszlanyi, 1997]. Les activités humaines sont également a I’origine de la présence de
métaux dans les sédiments [Lee et al., 1997], notamment a travers les effluents industriels
[Jain et al., 2005] et le lessivage des sols [Vauléon et al., 2001].

Afin de mettre en évidence une anomalie pour un élément, un facteur d’enrichissement
(FE) peut étre calculé ; il permet de comparer I’abondance d’un élément chimique dans un sol
a celle du socle rocheux [Hernandez et al., 2003]. 1l est défini comme suit :

I:E('A\):(['A\]échantilIon/ [X] échantillon)/ ([A] référence/ [X] référence)

Ou A représente I’élément étudié et X I’élément de référence choisi. Les concentrations de
référence proviennent soit de I’étude de la crolte continentale terrestre (par exemple par
[Wedepohl, 1995]) soit du fond pédogéochimique local. La valeur du facteur
d’enrichissement est ensuite comparée a un seuil afin de mettre en évidence une anomalie
dans la teneur de I’élément considére.
Les limites dans I’utilisation de cette méthode résident dans [Reimann and de Caritat, 2005] :
¢ le choix de I’élément de référence qui influe sur le résultat. Ainsi, Al, Fe [Lee et al.,
1998], Li, Sc [Hernandez et al., 2003], Zr, Ti, Mn et Yb [Szefer et al., 1999] peuvent
étre utilisés,
+ la valeur de la limite utilisée, qui varie de 2 [Hernandez et al., 2003], 3 [Szefer et al.,
1999] a 500 suivant les auteurs. Parfois, la valeur limite considérée est méme égale a 1
[Lee et al., 1998].

I11-A-1-d- Valeurs réglementaires concernant les métaux dans les sols

Des valeurs seuils sont genéralement définies par les institutions en charge de la
surveillance des sols dans différents pays. Cependant, la connaissance du degré de
contamination d’un sol ne peut étre atteinte uniquement via la comparaison a des valeur
seuils. Il est nécessaire en complément, d’estimer le fond pédo-géochimique local [Baize,
2000]. De plus, la mobilité et la disponibilité des métaux sont liées a leur forme chimique
[Forstner and Kersten, 1988]. La teneur totale peut-étre utile pour une indication de la
contamination mais donne peu d'information sur la mobilité des métaux dans les conditions
naturelles [Zhang et al., 2003] et sur le risque qu’ils représentent [Baize, 2002]. Pour les sols
flamands et hollandais, un décret sur I’état sanitaire des sols indique des valeurs
communément observées en fonction de leurs teneurs en matiere organique et en argile et des
valeurs limites suivant I’usage du site [Baize, 2002; Vandecasteele et al., 2002]. Par exemple,
dans les sols flamands, la valeur maximale pour un sol ayant 50% d’argile et 20 % de matiére
organique, destiné & un usage agricole est de 5,8 mg de Cd.kg™ et de 1145 mg de Zn.kg™
[Vandecasteele et al., 2002]. En Suisse, I’ordonnance sur les atteintes portées aux sols [1998]
fixe différents seuils (valeurs indicatives, d’investigation et d’assainissement) tant en teneur
totale (extraction avec HNOs3) qu’en teneur soluble (extraction avec NaNOgs) tenant compte
des usages du sol. En France, seuls les sols réceptacles d’épandages de boues urbaines sont
soumis & des valeurs limites de teneurs en métaux totaux, qui sont de 2 et 300 mg.kg™ de MS
respectivement pour Cd et Zn (arrété du 29 Aodt 1988, n°INDD 8800582 A) [Baize, 2002].

[1I-A-2- Statut des métaux

I11-A-2-a- Dans les sols

Dans les sols, les métaux sont associés a diverses especes de constituants cristallises
ou amorphes, minéraux primaires issus de l'altération de la roche mére, constituants
secondaires résultant de la néoformation d'especes minérales, organiques ou mixtes a partir de
produits de l'altération pédogénétique des intrants anthropiques et des organisme vivants
[Elsass et al., 2002] (Figure I11-1). Les constituants « fins » des sols assurent pour I'essentiel
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la régulation des phénoménes physico-chimiques, notamment dans la rétention et la
biodisponibilité des métaux indispensables aux plantes [Bigorre et al., 2000]. Différents
processus sont a l’origine de la rétention des métaux dans les sols: la sorption, la
complexation et la preécipitation [Adriano et al., 2004]. La sorption désigne I’accumulation
de matiére a l'interface entre la phase solide et la phase aqueuse [Adriano et al., 2004]. Les
métaux interagissent avec les minéraux et la matiere organique. Le devenir des métaux est
donc sous I’influence des propriétés du sol et des conditions du milieu [Adriano et al., 2004].
La sorption désigne les phénomene de fixation de surface, notamment I’adsorption, qui est
due aux interactions électrostatiques s’exercant entre ions et surfaces chargées et par la
formation de liaisons particulieres [Adriano et al., 2004]. A des pH supérieurs a 6, les
activités des ions métalliques libres baissent du fait de charges de surfaces dépendantes du pH
sur les oxydes de Fe, Mn et Al, de la complexation par la matiére organique et de la
précipitation des oxydes métalliques [Adriano et al., 2004].

Les métaux forment également des complexes organiques ou non [Adriano et al., 2004]. Le
Cd forme ainsi un complexe soluble avec les ions chlorures, ce qui diminue son adsorption
sur les sols [Adriano et al., 2004]. Par ailleurs, la formation de complexe entre la matiére
organique, adsorbée sur la kaolinite, et Cd favorise son adsorption [Adriano et al., 2004].

La précipitation est le phénoméne prédominant dans I'immobilisation des métaux dans les
sols alcalins en présence d'anions tel que les sulfates, carbonates, hydroxydes, et phosphates
[Adriano et al., 2004]. Une co-précipitation avec les hydroxydes de fer et une précipitation de
phosphates métalliques (un des mécanismes de I’immobilisation induite par les phosphates)
sont également observées [Adriano et al., 2004]. Dans le cas de Zn, la coprécipitation avec de
la ferrihydrite semble prépondérante par rapport a la sorption [Martin et al., 2004].

Par ailleurs, le Cd peut aussi étre fixé dans les réseaux cristallins secondaires des minéraux
argileux (substitution), incorporé dans des precipités et des sels insolubles ou fermement lié a
la surface des particules solides du sol. Il existe par ailleurs sous forme de cation échangeable
dans les fractions organiques et inorganiques du sol [Gérard et al., 2000].

M atiére minérale
Précipitation

Hydroxyde de Fe, Mn et Al
Sulfate et sulfure

Chlorure
Carbonate

‘ Substitution

<,

Complexation

Sorption sur la

pyrite par
exemple

M atiére organique
Groupe carboxy, phénoliques,
alcooliques, carbonyles : forte résistance
a la dégradation chimiques en milieu
anaérobie.

Peut s’adsorber sur la matiére minérale.

Figure I11-1 : Statut des métaux dans les sols et les sédiments.
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e Liens avec la matiére organique
La spéciation chimique et le transport des nutriments et polluants métalliques dans les sols et
les sédiments sont sous I’influence de la matiere organique naturelle et des oxydes
metalliques [Filius et al., 2003]. Pour différents sites forestiers francais, les meétaux
s’accumulent dans la couche organique de surface et affectent I’activité biologique du fait de
leur forte affinité avec la matiére organique [Hernandez et al., 2003]. Parmi les constituants
du sol, la matiere organique se distingue par : sa forte affinité pour les métaux, son caractere
labile et sa multiplicité de formes (soluble, solide, vivante) [Lamy et al., 2002]. La matiére
organique dissoute est principalement constituée de substances humiques, c’est a dire d’acides
humiques et d’acides fulviques [Mercier et al., 2001].
Les substances humiques présentent de nombreux groupes fonctionnels, carboxy,
phénoliques, alcools et carbonyles [Xia et al., 1997]. Elles ont la capacité d'interagir avec les
ions métalliques, ce qui en fait un agent important de la spéciation et de la mobilité des
metaux dans les sols [Donisa et al., 2003]. Acides humiques et fulviques peuvent ainsi
contréler la migration de différents polluants dans les systéemes naturels, via la formation de
complexes, et modifier la mobilité des métaux par des mécanismes de sorption [Aulin et al.,
1997; Mercier et al., 2001; Mercier et al., 2002]. Un ajout de matiere organique au sol
contribue ainsi a augmenter la mobilité de Cd et Zn exogénes via la formation de complexes
dissous [Almas et al., 2000]. La présence d’acides fulviques facilite I’adsorption de Cd sur de
la goethite pour des pH inférieurs a 7 mais I’entrave pour des pH plus élevés [Backstrom et
al., 2003]. Une analyse XANES (spectrométrie par rayon X) permet d’identifier des
complexes octaédriques entre Zn et deux ligands thiol [Xia et al., 1997]. La nature de ce
complexe varie cependant suivant la matiere organique présente [Xia et al., 1997]. Le Zn
complexe avec des fonctions contenant de I’oxygene en présence d’acides fulviques ou
humiques pures et avec des fonctions sulfures dans le cas de substances humiques extraites
d’un sol [Xia et al., 1997]. Généralement, les métaux montrent une forte affinité pour les
colloides de tailles inférieures a 15 nm [Mercier et al., 2001]. Pour des eaux naturelles, Zn et
Cr sont ainsi presents sur les plus petits colloides des acides humiques [Mercier et al., 2002].
De méme, plus les matieres organiques particulaires (une des phases fixatrices de métaux
dans les sols) sont de petites tailles, plus leurs teneurs en metaux augmentent [Lamy et al.,
2002]. A I’inverse, dans différents sols échantillonnés en Roumanie, les métaux se lient
d’avantage aux acides fulviques qu’aux acides humiques [Donisa et al., 2003].
La matiere organique peut également intervenir dans la réduction du Fe (I11) en Fe (11). Cette
réduction est défavorisee par une hausse du pH, le Fe (Ill) étant alors hydrolysé en
hydroxydes plus stables voir amorphes (ferrihydrite) [Chen et al., 2003]. La complexation du
Fe (I11) est assurée par des groupes fonctionnels comportant des atomes d’oxygene [Chen et
al., 2003]. Pour des valeurs de pH supérieures a 4, le taux de réduction du Fe est corrélé au
contenu en fonctions aromatiques, ou au ratio aromatique/phénolique de la matiére organique
[Chen et al., 2003]. Par ailleurs, les acides carboxyliques a faibles poids moléculaire,
augmentent les quantités dissoutes des cations comme Al et Fe en complexant les cations
métalliques [Strobel, 2001].

e Liens avec la fraction minérale
Le pH est un facteur important de la rétention des métaux des sols. Ils peuvent par exemple
précipiter autour du pH neutre pour former des composés comme les hydroxydes, les sulfates
et les chlorures [Yong and Phadungchewit, 1993]. A pH acide, les métaux deviennent
mobiles, et I'adsorption sur les argiles devient moins effective du fait de la compétition pour
les sites d'échanges avec les ions H* [Yong and Phadungchewit, 1993]. Pour les pH neutres et
basiques, il y a précipitation d’hydroxydes métalliques sur les particules du sol et
précipitations avec les carbonates. Ces phénomeénes sont moins marqués a pH plus bas, méme
s’il y a une augmentation des phénomeénes d’échanges d’ions [Yong and Phadungchewit,
1993]. Les hydroxydes métalliques sont en général insolubles, sauf ceux de Cd [Bostick et al.,
2000]. La désorption de Cd d’un sable est ainsi plus difficile lorsque le pH augmente [Tran et
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al., 2002]. De méme, la rétention de Pb, Cu, Cd et Zn pour quatre types d’argile est plus forte
quand le pH augmente [Yong and Phadungchewit, 1993].

En conditions anaérobies, les sulfates sont réduits en sulfures avec lesquels les métaux
peuvent précipiter [Aulin et al., 1997]. Ces sulfures peuvent se révéler toxiques pour les
végétaux [Azzoni et al., 2001]. Le Cd peut s’adsorber sur la goethite via des liaisons
bidentates avec les atomes d’oxygénes adjacents aux atomes de Fe [Collins et al., 1999]. En
présence de phosphates, sulfates et humates, cette sorption est favorisée par des mécanismes
électrostatiques. En présence de citrate et d’oxalate la formation d'un précipité favorise
également cette adsorption de maniere plus durable [Collins et al., 1999]. La co-précipitation
de la goethite et de Zn ne se fait pas par des mécanismes d’occlusion, mais par la substitution
d’un atome de Fe par un atome de Zn dans les cristaux de goethite, et par I’adsorption en
surface de Zn sur la goethite [Martin et al., 2004].

Concernant 815 horizons de sols ruraux prélevés en France, une corrélation positive entre Fe
et Co, Cr, Cu, Ni et Zn est observée [Baize, 2000]. Dans des sols du Haut Jura, la plupart des
métaux autres que Cd sont inclus dans les alumino-silicates [Dubois et al., 2002]. Ceci est
également vérifié, pour des sols issus de matériaux limoneux [Hardy, 2002], avec en outre,
une corrélation négative avec la silice (les métaux ne seraient donc pas localisés sur le quartz)
[Hardy, 2002]. Une correélation positive entre les teneurs en métaux et celle en Mg, présent
sous forme de chlorure, permet par ailleurs d’associer les métaux aux chlorures [Hardy,
2002]. Dans des sols du Nord-Pas-de-Calais, pour des horizons non contamines, les métaux
seraient associes aux aluminosilicates et aux oxydes de Fe, les carbonates semblent agir
comme un diluant des teneurs en metaux [Sterckeman et al., 2002]. Dans des échantillons de
sols labourés voisins d’anciens complexes industriels dans le nord de la France, des teneurs
élevées en Zn se retrouvent dans les fractions <2 um, 2-20 pum et 500-2000 um [Elsass et al.,
2002]. En quantité, les fractions <2 pum et 2-20 um sont les plus importantes, donc Zn se
localise sur les argiles, les phyllosilicates, les oxydes de Fe et le quartz [Elsass et al., 2002].
Une association entre Zn et le soufre est également mise en évidence [Elsass et al., 2002].
Concernant différents sols du Haut Jura, Cd se localise principalement au sein des phases
carbonatées, adsorbé sur les argiles et les oxyhydroxydes, et, complexé ou incorporé a la
matiere organique [Dubois et al., 2002]. Le lien entre phase carbonatée et Cd s’explique par le
remplacement des ions Ca®" par les ions Cd®* dans les roches calcaires [Dubois et al., 2002].
Dans les sols du Nord-Pas-de-Calais, les teneurs en Cd sont corrélées a celles de Mn
[Sterckeman et al., 2002]. Lors d’une étude de parcelles agricoles ayant subi des épandages de
boues urbaines et dédiées a la culture céréaliere dans le Parc Naturel Régional du Vexin,
I’accumulation de Cd a surtout lieu dans la fraction <2 pum du sol et dans les fractions riches
en matieres organiques particulaires [Tercé et al., 2002]. Pour 815 horizons de sols agricoles
francais, Cd et Pb sont plus abondants dans les horizons de surface du fait de leur affinité pour
la matiere organique et du recyclage biogéochimique naturel [Baize, 2000].

Dans les sols du Haut Jura, les teneurs en Zn et en Cd (extraits avec HNO3; a 2M) sont
corrélées, témoignant de I’affinité existante entre ces deux métaux [Prudente et al., 2002],
dont la rétention par des argiles présentent des similarités [Yong and Phadungchewit, 1993].
Pour les sols du Nord-Pas-de-Calais, différents groupes de métaux apparaissent avec d’une
part Cd, d’autre part Cr et troisiemement Co, Cu, Ni, Pb et Zn [Sterckeman et al., 2002]. Dans
la région d’Avallon (Yonne), sur 207 sites, deux groupes de métaux sont identifiés avec Zn,
Cd et Pb d’une part, Cu, Cr, Ni, Co, Fe et Mn d’autre part [Baize and Roddier, 2002].

I11-A-2-b- Au sein des sédiments
e Frais
Dans les sédiments, I’oxygéne est un paramétre qui régule le potentiel d’oxydoréduction et
influence le statut énergétique des microorganismes [Brune et al., 2000]. L’interface entre
zones anoxiques et oxiques se situe de quelques millimetres a quelques centimétres sous la
surface du sédiment en place [Calmano et al., 1993; Brune et al., 2000]. En I’absence
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d’oxygéne, SO, et SO,* sont des accepteurs d’électrons potentiels, conduisant & la formation
de sulfures [Brune et al., 2000]. Dans la couche supérieure oxydante des sédiments
anoxiques, NO3z', Mn (1V) et Fe (111) sont d'importants accepteurs d'électrons de la respiration
anaérobie [Brune et al., 2000]. La ré-oxydation des accepteurs d’électrons réduits intervient
sous la limite oxique-anoxique [Brune et al., 2000]. Dans la couche réductrice des sédiments,
SO4> et CO, sont les accepteurs d'électrons finaux, I'oxydation des sulfures et du méthane a
alors lieu dans les couches supérieures [Brune et al., 2000]. L'oxydation des sulfures a lieu via
un cycle interne de Mn (1V) et Mn (1), évitant une compétition entre I’ oxydation des sulfures
par I'oxygene et I’activité des bactéries aérobiques sulfure-oxydantes [Brune et al., 2000].

La forme chimique des métaux d'origine anthropique dans les sédiments est la plupart du
temps inconnue [Caetano et al., 2003]. Les surfaces solides jouent un role essentiel dans le
comportement chimique des métaux, I’accessibilité des surfaces est alors un critére primordial
[Forstner and Kersten, 1988]. Les constituants des sédiments qui gouvernent le devenir des
métaux sont les oxydes de Fe et Mn, la matiére organique, les carbonates et les argiles [Billon
et al., 2002]. Les métaux présents dans la phase aqueuse peuvent étre incorporés dans les
carbonates lors de leur précipitation [Bourg, 1988]. lls peuvent aussi étre transportés par les
particules, les sables fins, les limons et les argiles, qui sont capables de concentrer et de
transporter beaucoup d'éléments associés aux dépots de minéraux [Chandrajith et al., 2001].
Les métaux peuvent également s’associer aux sulfures, c’est la cas pour Ni, Co et Fe [Forstner
and Kersten, 1988]. Il peut s’agir de coprécipitation ou d’adsorbtion sur la pyrite mais aussi
de précipitation de sulfures et de métaux [Huerta-Diaz et al., 1998; Caetano et al., 2003]. La
coprécipitation avec des sulfures de Fe ne semble pas concerner le Cd [Huerta-Diaz et al.,
1998], qui est associé avec les espéces colloidales et participe a la formation de différents
complexes [Forstner and Kersten, 1988]. Ceci est également observé par Otero et al. [2005]
dans des sédiments d’un parc a moules en Espagne, ou les teneurs en Pb et Cd ne sont pas
corréelées avec celle en soufre. Le Cd peut cependant parfois s’adsorber sur la pyrite [Bostick
et al., 2000].

Dans un sédiment de I’estuaire de Sainte Lucie (Floride), les corrélations entre les différentes
teneurs totales des métaux permettent de localiser les métaux au sein des oxydes de Fe et
d’Al, des carbonates et des complexes avec la matiére organique [Zhang et al., 2003]. Une
extraction séquentielle permet de localiser Zn dans les carbonates et associés aux oxydes de
Fe, a la matiere organique et dans la phase résiduelle, Cd est alors principalement associé a la
matiére organique et dans la phase résiduelle [Zhang et al., 2003]. Dans un sédiment de la
baie d’Authie (France), I’utilisation d’un modele géochimique permet de déterminer que Cd
et Zn sont liés aux carbonates, sous forme de précipité de carbonate, de formule MyCa; «CO3
[Billon et al., 2002]. Pour un sédiment de la Scarpe (France), une étude spectrométrique aux
rayons X permet de localiser Zn dans deux phases, sous forme de sulfures de Zn a la surface
des particules et de maniere plus diffuse en association avec les oxydes de Fe [Isaure et al.,
2001], ce qui est confirmé par des extractions sélectives [Isaure et al., 2002].

Dans les sédiments de la Vistule, en Pologne, un enrichissement en Ag, Sd, As, Cd et Pb est
mis en évidence [Szefer et al., 1999]. Deux groupes de métaux sont de plus identifiés dans ces
sédiments oxydés : Ni, Co, Cu, As et Ti, associés aux argiles d’une part, Zn, Pb et Cd associés
aux oxydes de Fe et de Mn d’autre part [Szefer et al., 1999]. Cette corrélation entre Cd, Pb et
Zn est retrouvée pour des sédiments de la Seine, les teneurs en Zn étant dans ce cas également
corrélées avec celles d’autres métaux comme Ni, Cr, Cu et As [Carpentier et al., 2002].

Par ailleurs, le comportement de Cd differe de celui de Zn quant a sa localisation physique au
sein du sédiment. Dans un sédiment marin de Taiwan, la teneur en Zn dans la fraction < 63
pm est supeérieure a celle de la fractions < 1000 pum et aucune différence n’est notée dans le
cas de Cd [Lee et al., 1998]. Dans un sédiment du Sri Lanka, Zn se localise d’avantage dans
la fraction 63-177 um que dans les fractions < 63 um et 177-250 um [Chandrajith et al.,
2001]. Dans un sédiment de la Scarpe, Zn se localise principalement dans les fractions 500-
2000 pm (11%), 2-20 pum (55%) et < 2um (12%), plutdt que dans la fraction 20-500 pum
[Isaure et al., 2001; Isaure et al., 2002].
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o «Secs»
Peu d’études ont eté menées sur les sediments secs. Pour des sédiments belges mis en dépots
1 et 3 ans avant I’échantillonnage, Cd et Zn semblent liés aux oxydes de Fe et de Mn [Tack et
al., 1998]. Pour un dépodt de sédiments du canal de la Scarpe, Zn est associé principalement a
de la sphalérite et aux oxyhydroxydes de Fe, les especes minoritaires étant la willemite, la
zincite et des phyllosilicate zincifer [Isaure, 2001]. La sphalérite, la willemite et la zincite sont
des minéraux détritiques d’origine anthropique [Isaure, 2001]. Apres 27 mois de dépét, la
sphalerite s’est alétérée et Zn est d’avantage associé aux oxyhydroxydes de Fe [Isaure, 2001].

La diversité des teneurs en metaux des sédiments frais ou secs est illustrée par la gamme
étendue des valeurs observées (Tableau I11-1). En présence de différents sédiments de Floride,
Bitton et al. [1996] constatent ainsi une inhibition allant de 0 @ 100 % de I’activité de la -
galactosidase d’Escherichia coli (test METPLATE™), test spécifique de la présence de
métaux. Les teneurs en métaux des sédiments sont trés supérieures a celles du fond
géochimique, ainsi dans la riviere Le An en Chine, les concentrations en Cu, Pb, Zn et Cd
sont 10 & 100 fois supérieures a celles de la croQte continentale locale [Wen and Allen, 1999].

Tableau I11-1 : Teneurs en Cd et Zn de différents sédiments (mg.kg™)

Lieux Etat du sédiment Méthode d’extraction Cd Zn Référence
B Dépdts — 83 sédiments Eau régale 11,9 1455 [Vandecasteele et al., 2002]
EU Dépots - 5 sites Eau régale 0,7al1l5 | 742240 [Beyer et al., 1990]
B Dépbt de 3 ans HNO; 02,(;59a 1a1760 [Mertens et al., 2001]
Ghent (B) Dép6t de 12 ans Eau régale 1.3 133;% - [Tack et al., 1999]
Dépots de 1 et 3 ans Eau régale 10,8a 17 1450 [Tack et al., 1998]
Scarpe (F) Suivis d Cuur;adgeé:)ot apres Eau régale 160 6000 [Marseille et al., 2000]
B En eau - 4 sédiments HNO,-HCI 2a15 70 a 285 [Prokop et al., 2003]
I En eau - 39 sédiments (Fluorescence X) ? 90 a 705 [Beltrami et al., 1999]
IcaEr;?'(g‘; En eau - 3 sédiments Eau régale 05478 | 14541220 [Bedell et al., 2003]
Baie En eau - profondeurs 0,314 a . .
d"Authie (F) différentes 0404 |49%2a6241  [Billonetal,2002]
Ammonium pyrrolidyne
dithiocarbamate et 0,19a
Tage (P) En eau diethylammonium 3,37 [Caetano et al., 2003]
diethyldithicarbamate
Parc a 0,322 5
moules () En eau HNOy/HF 0,515 79,8175 [Otero et al., 2005]
LIo(bErt)egat En eau - 68 sédiments Eau régale 0(’)35681 1102143 [Casas et al., 2003]
Scarpe (F) En eau HF-HCIQ, puis HCI 2,2 860 [Caille et al., 2003]
Seine (F) En eau - 45 sédiments NF En I1SO 11885 <0,8a6 | 26a563 [Carpentier et al., 2002]
Famatina - X 5 [Fernandez-Turiel et al.,
Ranges (A) En eau - 23 sédiments HNO;-HCIO,-HF <0,1a1,6| 2,8a526 1995]
Lac , 0,119a 46,2 a
Albufera (E) En eau Eau régale 0,39 151.8 [Canet et al., 2002]
Riviére Le 53la 59,92
An (C) En eau HNO;-HCIO-HF 9,39 860.2 [Wen and Allen, 1999]
Estuaire St - X 5
Lucy (EU) En eau - 59 sédiments HNO;-HF-HCI 49a23 | 34a127 [Zhang et al., 2003]
Baie de San 0.043
Francisco En eau USEPA SW-486 i 24 3 267 [Moore et al., 1995]
(EV) 2,34

A : Argentine, B : Belgique, C :

| : Italie, P : Portugal

Chine, E : Espagne, EU : Etats-Unis d’Amérique, F : France,
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llI-B- Les plantes : un agent de transformation du support de culture

L’établissement d’un couvert végétal a des implications en terme de protection des
sols ou des sédiments contre I’érosion [Martinez-Mena et al., 1999]. L’eau entraine par
exemple des particules plus fines sous un couvert végétal que pour un sol dénudé car la
végétation maintient les agrégats existants et limite I’énergie cinétique de la pluie [Martinez-
Mena et al., 1999]. Les racines des plantes forment une structure tri-dimensionnelle complexe
servant a ancrer la plante dans le substratum et a acquérir les nutriments nécessaires. Des
déplétions locales de teneurs en nutriments conduisent la plante a étendre en permanence son
systeme racinaire [Brune et al., 2000].

llI-B-1- La rhizosphére : des conditions particuliéres

Proposé pour la premiére fois en 1904 par un chercheur allemand (Hiltner), le terme
rhizosphere désigne la zone de sol qui entoure la racine et qui est directement ou
indirectement influencée par la racine [Hinsinger, 1998]. Du fait de la libération dans le sol de
divers composés de nature organique essentiellement, la rhizosphére présente des propriétés
particulieres [Morel et al., 1983]. Ainsi, la racine modifie les caractéristiques physico-
chimiques et microbiologiques du sol rhizosphérique [Lemanceau and Heulin, 1998]. Suite a
une culture de blé, la teneur en carbone organique total (COT) du sol augmente, de nouveaux
macroagrégats (>2000um) sont formés et la biomasse bactérienne augmente [Denef and Six,
2004]. Les interactions entre plantes et rhizosphére influencent notamment la biodisponibilité
des métaux [Feng et al., 2005]. La croissance des plantes entraine aussi une baisse de la
porosité du sol et peut entrainer une baisse de I’humidité [Hinsinger, 1998].

Le développement des végétaux, et de leur systeme racinaire engendre des apports trophiques
a la rhizosphere, suivant trois processus : I’exsudation, la sécrétion-excrétion et la lyse.
L’exsudation désigne la diffusion passive hors des cellules de composés solubles de faibles
poids moléculaire (sucres par exemple). La sécrétion est un processus actif, concernant les
composés de poids moléculaire éleve (enzymes par exemple). Les cellules peuvent ainsi
excréter activement des protons ou des acides organiques afin de maintenir leurs équilibres
ioniques. La lyse correspond au devenir des cellules de la coiffe et des poils absorbants qui
ont une durée de vie tres limitée [Davet, 1996]. Ces cellules représentent un apport parfois
trés important de matiéres organiques. Un grand nombre de molécules solubles, insolubles ou
gazeuses sont ainsi disponibles a proximité immédiate des racines. Une chromatographie sur
gel a permis la mise en évidence de complexes organométalliques entre des molécules
organiques de hauts poids moléculaires exsudées par les racines de mais et Cd [Mench et al.,
1985]. Cd et Zn préesentent cependant des capacités moindres que Pb et Cu pour se lier aux
exsudats du mais[Morel et al., 1987].

Les exsudats racinaires fournissent des carbohydrates aux microorganismes et contiennent des
agents complexants naturels pouvant augmenter la mobilé des nutriments et des polluants
[Negri et al., 1996], la racine constitue un injecteur de substances chimiques dans les sols
[Olson et al., 2003]. La racine absorbe également des ions minéraux, ce qui affecte son
environnement. L’absorption des ions minéraux est un processus actif, couplé a une hydrolyse
de I’ATP par une ATPase membranaire qui, transférant des protons du cytoplasme vers
I’extérieur de la cellule, crée un gradient de pH et de potentiel électrique. Les cations
pénétrent alors en suivant ce gradient. Les anions accompagnent le retour des protons vers le
cytoplasme, ou ils sont échangeés contre des ions OH". Il résulte de tous ces échanges ioniques
que la concentration en ions H* a I’extérieur des racines n’est pas constante. Le pH de la
rhizosphére au niveau des surfaces d’absorption peut varier considérablement selon la nature
des ions prélevés par les racines. Le pH de la solution du sol, lors de culture de la plante
hyperaccumulatrice Thlaspi caerulescens peut ainsi augmenter jusqu’a 0,9 unité [Knight et
al., 1997]. Différents mécanismes expliquent ces variations de pH, comme le maintien de
I’équilibre des charges lors des échanges, le relargage d’acides organiques, la transpiration et
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I’exsudation racinaire, les phénomeénes d'oxydoréduction [Hinsinger, 1998; Hinsinger et al.,
2003]. Ainsi, lorsque la plante absorbe des ions NH;", le pH diminue dans la rhizosphére, a
I’inverse si la plante absorbe des ions NOgs', le pH s’éleve [Davet, 1996]. Le prélevement
d’ions NH4" conduit au rejet d’ions H*, I’assimilation d’ions NOs™ conduit au rejet d’ions OH"
afin d’équilibrer les charges lors des prélevements [Hinsinger et al., 2003]. De plus, certaines
plantes, sous I’effet de carence en Fe ou en P, excrétent des protons ou des acides organiques
qui augmentent la solubilité de ces éléments. Ainsi, en cas de déficience en P, Lupinus albus
exsude du citrate [Dinkelaker et al., 1989; Hinsinger et al., 2003], Brassica napus exsude du
citrate et du malate sur les quelques centimetres situés a I’extrémité des racines [Hoffland et
al., 1989]. Le citrate exsudé entre en concurrence avec le P pour I’adsorption sur la goethite
par exemple, augmentant donc la quantité de P disponible [Geelhoed et al., 1999].

Différents facteurs influencent I’exsudation racinaire. Rovira [1969] cite I’espéce végétale,
I’age de la plante, la température, la luminosité, la nutrition, les microorganismes, le substrat,
la teneur en eau et I’état sanitaire des racines. Dijkstra et Fitshugh [2003] mettent ainsi en
évidence des différences de pH, COT et teneur en Al dans la solution du sol en fonction de
I’espece arborée considérée. De méme, la composition en acides organiques a faible poids
moléculaire des exsudats differe entre des plantes calcifuges et des plantes calcicoles, avec
plus d’acide acétique pour les plantes calcifuges et d’avantage d’acide citrique et oxalique
pour les plantes calcicoles [Strom et al., 1994]. L acide oxalique favorise la mobilisation de P,
et I’acide citrique celle de Fe [Strom et al., 1994]. Tomioka et Takenaka [2001] montrent que
la capacité des plantes a modifier le pH de la rhizosphére diminue lors d’une hausse de la
concentration en Al. La morphologie méme du systéme racinaire varie suivant I’age des
vegétaux. Pour Morus sp., Olson et al. [2003] montrent le passage d’un systéeme constitué de
fines racines a un réseau de racines de gros diametre lors du vieillissement.

Certaines plantes peuvent modifier leur rhizosphere et/ou exsuder des composés rendant les
métaux moins solubles ou entrainant leurs précipitations sous formes insolubles dans la
rhizosphére [Adriano et al., 2004]. Ces différences peuvent alors avoir des conséquences sur
le devenir des polluants contenus dans les sédiments. L’influence de Fagus sylvatica apres 70
jours de culture, serait par exemple une diminution du pH de 0,4 unités pH, une hausse de la
concentration en ions AI** et une baisse de celles en nutriments et NO3™ [Braun et al., 2001;
Wang et al., 2001]. Dans le cas de Lupinus albus exposé a une carence en P, I’exsudation de
citrate entraine localement au niveau du mucilage racinaire, une baisse de pH de I’ordre de 2,7
unité et une hausse du Fe, Mn et Zn extractibles au DTPA [Dinkelaker et al., 1989]. Le
citrate, présent a des concentrations suffisantes, favorise également la désorption de Cd du sol
[Gao et al., 2003]. Les racines des plantes alimentent la rhizosphére en oxygene. Ainsi le riz
relargue de 1’0, et lorsque les racines latérales sont cassées, l'intégrité de la surface racinaire
est perturbée et le relarguage d'O, augmente encore [Brune et al., 2000]. Cette fenétre
d'oxygénation vers les racines entraine, par exemple, la formation de précipités de Fe (l1l)
[Brune et al., 2000]. Dans les zones humides, cet apport d’oxygene peut permettre le
développement de microorganismes aérobies [Brune et al., 2000].

L’ action des racines des différentes especes végétales reste cependant peu connue et les
résultats d’expériences sont parfois contradictoires [Braun et al., 2001]. De plus, la chimie des
solutions du sol dans la rhizosphere résulte d'interactions complexes et de différents processus
(préléevements racinaires, activité microbienne, exsudats racinaires, transport par convection et
diffusion, réactions chimiques avec les constituants solides du sol), qui rendent difficiles
toutes interprétations [Braun et al., 2001]. Les racines mortes constituent également des
apports non négligeables pour les microorganismes et le sol [Olson et al., 2003]. Les exsudats
racinaires et la rhizodéposition constituent par ailleurs les principales sources de substrat pour
les microorganismes [Brune et al., 2000]. En outre, le développement de mycorhizes entraine
I’apparition de conditions particuliéres avec notamment une baisse du pH a proximité des
champignons, du fait de I’exsudation d’acides organiques et autres ions [Chen et al., 2001].
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[1I-B-2- Evolution minéralogique des supports de culture

Les végétaux supérieurs doivent étre considérés comme des agents actifs de

I’altération des minéraux [Hinsinger et al., 1993]. Brassica napus, peut ainsi entrainer une
vermiculisation de la phlogopite (un mica trioctahédral) avec un dégagement de Mg et K
[Hinsinger et al., 1993]. Cette transformation est irréversible du fait de I’apparition entre les
feuillets de la vermiculite d'hydroxydes d'Al, a partir de I’Al des micas solubilisés par la forte
acidification de la rhizosphere du colza [Hinsinger et al., 1993]. Brassica napus peut
également entrainer la solubilisation d’apatite en cas de carence en P, non pas par une
acidification de la rhizosphére mais par un déséquilibre des prélevements de nutriments, et un
prélevement exacerbé de Ca afin de favoriser la dissolution d’apatite [Hoffland et al., 1989].
L’exsudation de citrate et 2-ketogluconate, augmente les coefficients de solubilité de la
goethite et de la gibbsite, en complexant Fe et Al [Essington et al., 2005].
De plus, les racines des végétaux favorisent I’accés au substratum par les eaux de pluie en
constituant un chemin préférentiel, ce qui accélére les processus d’altérations chimiques
(solubilisation, oxydation) et physiques (cycles séchage / humidification et gel / dégel)
[Scarciglia et al., 2005]. L’apparition d’une couche de litiere riche en substances humiques
acides peut également entrainer la dissolution de certains minéraux [Scarciglia et al., 2005].
Par ailleurs, Velde et al. [2003] montrent que le développement d’une prairie sur un polder,
favorise les structures illites et illite-smectites (horizons supérieurs) par rapport aux structures
de types smectites (horizons inférieurs) témoignant de I’action des végétaux sur I’évolution
minéralogique du support de culture.

l1I-B-3- Développement de végétaux en présence de métaux

La morphologie du systéme racinaire est un compromis entre le co(t de la capture
d'une ressource, son transport et la prospection associée [Keller et al., 2003]. Certaines
espéces sont ainsi plus adaptées face a des conditions défavorables [Keller et al., 2003]. Le
systtme racinaire posséde cependant une certaine plasticité, notamment chez les
dicotylédones, permettant leur croissance sur une large gamme de sols [Keller et al., 2003].

La présence de méetaux peut cependant entrainer une baisse de la production de biomasse, une
inhibition de la photosynthése, des perturbations de la respiration et une dégénérescence des
principaux organites des cellules [Rucinska et al., 1999]. Une baisse de la croissance racinaire
avec des racines plus fines et plus courtes est ainsi observée pour Lupinus luteus en présence
de Pb [Rucinska et al., 1999]. Par ailleurs, une baisse de la longueur racinaire et du taux de
germinations des graines a été constatée, pour Cucumis sativus, Lactuca sativa et Lepidium
sativum suite a une exposition a différents sédiments, baisse corrélée a la présence de métaux
[Beltrami et al., 1999].

Certaines plantes sont cependant capables de se développer sur des sites contaminés par des
métaux grace a différents mécanismes de tolérance diminuant leur phytotoxicité [Rucinska et
al., 1999]. Sur le site d’une ancienne fonderie de Zn, des plantes (Armeria maritima,
Arabidopsis halleri et Arrhenatherum elatius) se développent sur des secteurs dont la couche
superficielle du sol contient de I’ordre de 9 g.kg™ de Zn, 2 g.kg™ de Pb, 60 et 20 mg.kg™
respectivement de Cd et Ni [Schwartz et al., 2001]. Sur un ancien site minier au Portugal, 24
espéces sont identifiées sur un sol pouvant contenir jusqu’a 11 g.kg™ de Pb, 108 et 30,7
mg.kg™ respectivement de Zn et Ni [Freitas et al., 2004]. Pour Thlaspi caerulescens, a
I’inverse des plantes témoins, les racines se développent préférentiellement dans les zones les
plus contaminées d’un sol industriel hétérogene [Schwartz et al., 1999; Schwartz et al., 2003]
et y prélevent d’avantage de métaux [Saison et al., 2004]. Les plantes ont des mécanismes
constitutifs et des mécanismes adaptatifs pour I'accumulation ou la tolérance a de fortes
concentrations en polluants dans leur rhizosphére [Khan et al., 2000]. La plupart des plantes
se développant sur des sols toxiques vont soit exclure les métaux, soit les hyperaccumuler
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[Khan et al., 2000]. L’hyperaccumulation est en générale spécifique & un ou deux métaux
[Khan et al., 2000]. Dans le cas de Lupinus luteus, la présence de Cd ou Zn induit une
accumulation d’un polypeptide de masse moléculaire de 16kDa, li€é a une enzyme
antioxydante, témoin d’un stress non spécifique [Przymusinski et al., 1995]. La composition
des exsudats racinaires peut ainsi changer suivant les conditions environnementales, comme
la présence de métaux, auquel est soumise la plante [Kabata-Pendias, 2004]. Les mécanismes
physiologiques de tolérance contre les métaux sont spécifiques a chaque métal [Ernst, 1988].
Pour les plantes non hypperaccumulatrices, la résistance aux métaux peut étre liée a une
adaptation physiologique et au fait que les racines évitent les zones plus chargées en métaux
[Keller et al., 2003]. D’autres stratégies peuvent étre mises en place : immobilisation des
métaux dans la paroi cellulaire, réduction du prélevement des métaux via la membrane
plasmique, séquestration des métaux dans des vacuoles et complexation des ions métalliques
dans le cytoplasme [Rucinska et al., 1999]. Les protéines contenant un groupe thiol peuvent
ainsi se lier aux métaux et maintenir une concentration interne en métal supérieure a la
carence mais inférieure a la toxicité, notamment dans le cas de Cd et Zn [Khan et al., 2000].
Des différences peuvent cependant apparaitre entre des clones. Ainsi pour deux clones de
I’especes Salix viminalis, I’accumulation foliaire de Cd et Zn peut varier d’un facteur 20
[Greger and Landberg, 1999]. L’accumulation des métaux dans les feuilles brunes, comme
observée par Dahmani-Muller et al. [2000] pour Armeria maritima sp. Halleri sur un site
contaminé du nord de la France, peut également constituer un mécanisme de détoxification,
via la chute des feuilles.

Les métaux présents dans les supports de culture sont phytodisponibles lorsqu’ils sont dans
des pools solubles ou facilement échangeables, tandis que ceux plus fortement liés a la
matiére organique ou co-précipités avec des oxydes ne sont pas phytodisponibles [Hinchman
et al., 1998]. Différentes espéces végeétales accedent au méme pool de Cd, qui correspond au
pool rapidement échangeable [Gérard et al., 2000]. Perronet et al. [2000] montrent une baisse
des pools extractibles au CaCl, aprés 3 mois de culture de Lolium perenne et de Thlaspi
caerulescens pour Zn sur un sol agricole contaminé par des feuilles de la plante
hyperaccumulatrice Thlaspi caerulescens qui présentent de fortes teneurs en métaux.

Les teneurs en métaux des végétaux peuvent étre corrélées avec des caractéristiques du
support de culture. Pour Salix viminalis et fragilis cultivés durant 100 jours sur des sédiments,
les teneurs en Cd des arbres, celles des sédiments et de la solution du sol sont corrélées
(extraction avec aqua regia). Pour Zn, les teneurs des végétaux et des sédiments sont
également corrélées [Vandecasteele et al., 2005]. Sur des sites de dép6ts de sédiments aux
Etats-Unis, I’accumulation de Zn par Phragmites australis (de 5,4 & 21 mg.kg™) est corrélée
aux teneurs des sédiments (minéralisation HCI, HNO3), la teneur en Cd dans ce végétal reste
cependant inférieure aux limites de détection [Bigorre et al., 2000]. 1l en est de méme pour
des algues le long des coOtes espagnoles ou les teneurs en Zn du sédiment et de Posidonia
oceanica, Cymodocea nodosa et Caulerpa prolifera sont corrélées [Sanchiz et al., 2001].

Les mécanismes d’accumulation, de transport et de tolérance semblent cependant étre
specifiques suivant le métal considéré [Greger and Landberg, 1999]. Des mécanismes de
compétition apparaissent concernant le prélevement des métaux. Ainsi, le prélevement de Cd
augmente lorsque le pool de Zn disponible est épuisé par la plante dans la rhizophére pour des
cultures de Lolium perenne et de Thlaspi caerulescens [Perronnet et al.,, 2000]. Le
développement de mycorhizes peut aussi permettre aux végétaux d’explorer des zones
présentant une forte disponibilité en métaux [Chen et al., 2001]. Par exemple en immobilisant
Zn dans le mycélium des champignons, la concentration en Zn du champignon est alors de
I’ordre de 10 fois celle de la plante hote [Chen et al., 2001].

Le développement d’un couvert végétal peut en outre entrainer un transfert des métaux des
horizons plus profonds des sols vers la surface via un enrichissement des horizons de surface
a travers la litiere issue des feuilles chargées en métaux [Edwards et al., 1998; Dahmani-
Muller et al., 2000; Perronnet et al., 2000; Klang-Westin and Eriksson, 2003]. Cette couche
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de litiere composée de matiere organique faiblement décomposée n’a pas les mémes
propriétés chimiques que les substances humiques [Emmanuel and Erel, 2002].

llI-B-4- Mode d’utilisation des végétaux sur des sites pollués

La réhabilitation et la requalification des sites de dép6ts de sédiments peut se faire via
leur végétalisation. Trois types de revégétalisation peuvent étre distingués, la revégétalisation
paysagere, la végétalisation dépolluante et le pré-verdissement [Dubourguier et al., 2001].
La revégétalisation paysagere consiste a insérer le site dans le paysage, et a permettre son
réinvestissement par les populations environnantes. Le pré-verdissement permet un
changement d’image du site, qui peut éventuellement défavoriser le vandalisme. La
revégétalisation dépolluante ou phytoremédiation est définie comme [’utilisation de
végétaux et de leurs microbiotes associés, d’amendement du sol et de techniques agricoles
pour éliminer, contenir, ou rendre moins toxiques les contaminants environnementaux
[Cunningham et al., 1995]. Une des contraintes liés a I’utilisation de cette technologie
consiste a mettre en place une filiere complete, afin de régler les probléemes liés a la pollution.
Les plantes doivent alors étre : hypertolérantes a la pollution métallique, adaptées au type de
sol et au climat, hyperaccumulatrices avec un systéme racinaire permettant de tenir compte de
la distribution de la pollution [Keller et al., 2003].

L’hétérogénéité spatiale de la contamination d’un site peut conduire a la mise en place d’une
stratégie de phytoremédiation utilisant plusieurs plantes [Keller et al., 2003].

Différentes technologies peuvent étre distinguées au sein de la phytoremédiation suivant

leurs objectifs et les caractéristiques du milieu et des végétaux utilisés :

> La phytostabilisation consiste a planter des végétaux accumulant les polluants au
niveau des racines, ou qui maintiennent des conditions rhizosphériques diminuant
leurs fractions biodisponibles [Vangronsveld et al., 2002]. Les actions peuvent étre
physiques ou chimiques [Pulford and Watson, 2003]. Le développement d’Agrostis
permet de fixer Pb et Zn dans un sol constitué de déchets miniers enrichi en P
organique, par la formation de phosphates insolubles de Pb et Zn [Cotter-Howells and
Caporn, 1996]. Par ailleurs, un couvert végétal, formé d’espéces tolérantes aux
polluants présents permet de réduire les processus d’érosion du sol, ainsi que le
ruissellement des particules érodées, chargées en polluants. Le couvert végétal limite
donc la dispersion de la pollution, ainsi que sa diffusion en profondeur. La stabilité de
I’immobilisation et sa réversibilité déterminent le devenir des polluants immobilisés
[Burden and Sims, 1999].

» Le phytomining, consiste a planter des végétaux hyperaccumulants les polluants
présents. Par exemple la séve bleue en Nouvelle-Calédonie avec 25,7% de Ni dans la
séve seche est le cas extréme [Bert and Deram, 1999]. Les métallophytes sont ainsi
capables d’accumuler des métaux dans leur tissus (>1% de la masse de matiére seche).
Fauchés, ces végétaux sont ensuite incinérés et produisent de I’énergie. L’efficacité de
cette technologie reste cependant dépendante de la biodisponibilité du métal dans le
sol et de la capacité du systéme racinaire a prélever le métal et a le transférer dans la
partie aérienne de la plante [Schwartz et al., 1999]. Deux stratégies différentes peuvent
étre mises en place, des plantes hyperaccumulatrices spécifiques a 1 ou 2 métaux avec
une faible biomasse mais de fortes concentration de métaux (Thlasppi caerulescens
par exemple) ou des plantes a forte biomasse sans spécificité au niveau des métaux
(Salix sp. par exemple) [Keller et al., 2003]. Cependant afin de mettre en place une
extraction efficace, la biomasse et I’accumulation de métaux se doivent d’étre
importantes [McGrath and Zhao, 2003].
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> La phytovolatisation utilise la capacité des végétaux implantés a convertir les
polluants en leur forme volatile. Par exemple, Arabidopsis thaliana est utilisée pour
phytovolatiliser Hg [Bert and Deram, 1999].

» La phytodégradation consiste a favoriser la dégradation de composés organiques en
composés plus simples par des cultures de plantes appropriées. Deux actions sont
possibles : favoriser la présence et I’activité dépolluante de microorganismes associés
a leurs racines ou dégrader directement dans leurs cellules les composés polluants.
Cette technique permet par exemple de dégrader les HAPs avec Salix sp. [Newman
and Reynolds, 2004].

L’avantage des biotechnologies végétales est de permettre de traiter de grandes surfaces ou de
grands volumes a moindre co(ts, sans générer de nouvelles perturbations du milieu
(excavation par exemple) altérant la fertilité ou la structure du sol [Hinchman et al., 1998;
Greger and Landberg, 1999]. L’abaissement des colts de traitement généré par la
phytoremédiation par rapport aux technologies les plus performantes (sur les plans
économiques et techniques) serait de I’ordre d’un facteur 10 [Hinchman et al., 1998].
Effectués sur site, ces traitements évitent le transport de matériaux pollués. Les intéréts d’une
revégétalisation, outre I’aspect paysager, sont nombreux [Khan et al., 2000]. La végétation
assure ainsi une fonction de protection du sol en interceptant la pluie et le vent [Ernst, 1988;
Sposito, 1998], ce qui peut diminuer la dispersion des contaminants via I'érosion éolienne et
limite le volume d'eau percolant a travers le sol [Rosselli et al., 2003]. Les propriétes du sol et
sa structure physique sont maintenues [Khan et al., 2000]. Le couvert végétal participe aux
cycles naturels et aux traitements de dépollutions gréace a différents mécanismes :

» Translocation des substances du sol a la plante ou elles peuvent étre transformees.

» Apport de matiere organique a la mort de la plante, par conséquent amélioration de la

structure du sol, de son aération et de sa porositeé...
» Réintroduction de micro- et macro-organismes.
» Evaporation, transpiration et donc élimination des excés d’eau dans le sol et
diminution du lessivage du sous-sol.

» Stabilisation du sol par les racines.
La revégétalisation n’est cependant pas exempte de difficultés: les plantes récoltées et
consommeées peuvent introduire des polluants dans la chaine alimentaire [Khan et al., 2000].
La couverture végétale est un obstacle aux U.V. qui décomposent certains polluants
organiques du sol, les plantes non exportées maintiennent dans le sol les polluants non
volatilisés [Dubourguier et al., 2001]. La zone traitée est par ailleurs limitée par la profondeur
d’enracinement et le temps de traitement est relativement long [Khan et al., 2000].
Les caractéristiques du substrat et son aptitude a recevoir une plantation ou un semis
déterminent la végétation a mettre en place. Deux approches sont alors envisageables,
sélectionner des plantes adaptées a ce substrat ou traiter le substrat pour I’adapter a la
végétation voulue. Les Poacées présentent en général une tolérance a divers polluants. De
plus, les Fabacées fixent I’azote atmosphérique, fertilisant ainsi le sol, lorsqu’elles sont
inoculées avec la souche adaptée de bactéries Rhizobium. C’est pourquoi des mélanges de
Poacées et de Fabacées sont souvent utilisés car d’une part ils permettent d’équilibrer la
teneur en azote du sol, et d’autre part, ils favorisent une meilleure utilisation des ressources du
sol a différentes profondeurs [Dubourguier et al., 2001].

L’efficacité du traitement est bien slr fonction des caractéristiques des plantes et de la
densité de semis, mais aussi des parametres du sol : température, pH, humidité, concentration
en polluants, solubilité et spéciation des métaux, présence de nutriments, d’oxygene, de
microorganismes (éventuellement pathogénes [Davet, 1996]).
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llI-C- Evolution des sédiments au sein des dépbts et dynamique du
cadmium et du zinc

De nombreux facteurs influencent le devenir des métaux, les oxydes de Fe et de Mn, du fait
de leur sensibilité aux variations des conditions d’oxydoréduction, les microorganismes du
sol, la température, le regime hydrique [Kabata-Pendias, 2004] (Figure 111-2).
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Figure 111-2 : Evolution du statut des métaux dans les sols et les sédiments.

[lI-C-1- La mise en dép6t

Lors du curage, la remise en suspension du sédiment provoque un passage de
conditions réductrices vers des conditions oxydantes [Bourg, 1988] entrainant un changement
du statut chimique des métaux [Calmano et al., 1993]. Ceci est souvent liée a des
changements rapides de spéciation des métaux, qui peuvent augmenter leur biodisponibilité et
leur lessivage [Cappuyns and Swennen, 2005]. Les sulfures sont insolubles méme en milieu
acide, mais une fois oxydés, les métaux qui leur sont associés sont relargués et peuvent alors
étre immobilisés par d’autres processus. Le passage a des conditions oxydantes provoque la
dissolution des sulfures, libere des quantités significatives d’éléments en traces [Bourg, 1988;
Huerta-Diaz et al., 1998] ou de Fe dans les minutes suivant le curage [Caetano et al., 2003].
L’oxydation des sulfures libére des ions H" et peut entrainer une acidification du milieu
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[Bourg, 1988], en fonction de la capacité tampon du sédiment [Caille et al., 2003]. Dans les
conditions oxydantes, le sédiment contient des oxydes de Fe et de Mn [Forstner and Kersten,
1988]. La mobilité des métaux augmente, en particulier celle de Hg, Zb, Pb, Cu et Cd
[Forstner and Kersten, 1988]. Pb, Cu et Cd sont ainsi remis en suspension dans les heures qui
suivent le curage [Caetano et al., 2003]. Les cinétiques de remise en solution ne sont
cependant pas les mémes pour tous les métaux, Zn est ainsi moins vite solubilisé que Cu, Pb
et Hg [Caille et al., 2003]. Les réactions prépondérantes sont alors celles de
sorption/désorption et de précipitations autres que celles avec les sulfures [Bourg, 1988],
notamment avec les hydroxydes de Fe et de Mn [Caetano et al., 2003]. L’adsorption de Pb et
Cu est un processus efficace permettant de diminuer leur présence dans la phase dissoute
[Caetano et al., 2003]. Cela n’est pas vérifié dans le cas de Cd, car la présence de Pb et Cu et
la complexation avec les chlorures limitent son adsorption sur les oxydes de Fe [Caetano et
al., 2003]. Un lessivage de Zn est ainsi constaté peu apres le dépét [Vauléon et al., 2001]. En
5 jours, le pH d’un sédiment faiblement tamponné peut ainsi décroitre de 7 a environ 4 unités
pH [Calmano et al., 1993]. Pour un sédiment curé dans le Tage, aprés 4 h de suivi, aucune
augmentation de la teneur en SO, n’est constatée, les sulfures seraient sous des formes
intermédiaires SO3” et S,05% [Caetano et al., 2003].

Apreés un retour a des conditions réductrices, Mn est associé aux carbonates et Fe est associé
aux carbonates ainsi que sous forme d’oxyde [Forstner and Kersten, 1988]. Le Cd sous des
conditions oxydantes (lors du dragage) est associé aux phases réductibles, aux carbonates et
aux phases échangeables. Apres un retour a des conditions réductrices, Cd est associé aux
sulfures du fait de sa forte affinité pour ces molécules [Forstner and Kersten, 1988]. Les
concentrations en Cu, Pb et Zn dans I’eau d’infiltration a 40 cm sous un dép6ts, présentent un
pic pendant les 6 premiers mois, contrairement a celle de Cr, Cd et Ni [Ruban and Ekwelgen,
1995].

Le séchage consécutif a la mise en dép6t des sédiments extraits constitue une étape
cruciale de leur évolution. Les effets du séchage ont été mis en évidence a travers la
comparaison de I’évolution d’un sédiment maintenu sous une lame d’eau et d’un sédiment
mis a sécher [Tack et al., 1996]. Apres 2 semaines, la courbe de solubilité des métaux en
fonction du pH ne présente pas de différence entre les deux traitements, mais I’extractibilité a
I’eau augmente pour les sédiments séchés suite a la dissolution des carbonates. Aprés 3 mois,
les sédiments séchés sont en conditions oxydantes. Les solubilités de Cd, Cu, Pb et Zn
augmentent dans ces sédiments séchés pour une large gamme de pH, tandis que celle du Fe
diminue [Tack et al., 1996]. Les solubilités de Mn, Ni et Co ne semblent pas affectées par le
séchage. L’évolution de leur solubilité en fonction du pH permet de les localiser au sein des
carbonates. L’extractibilité a I’eau de Ni, Co et Zn augmente suite au séchage. Lors du
séchage, I’oxydation des sulfures entraine ainsi une libération de protons. L’acidification du
sédiment qui en resulte, dépend de I’effet tampon des carbonates, des cations échangeables,
des argiles et des hydroxydes d’Al. En milieu oxydant, Co, Ni et Mn restent liés aux
carbonates et ce méme si ce n’est pas la forme thermodynamiquement la plus stable. Les
oxydes de Fe, Mn et Al peuvent aussi adsorber les métaux. L’extractibilité a I’eau met en
évidence une hausse de la mobilité du Zn, Cd, Cu et Pb apres 3 mois de séchage [Tack et al.,
1996]. Cette hausse est due au passage d’une association avec les sulfures a une association
avec les oxydes de Fe et la matiére organique. Cette évolution des associations métaux-
sulfures @ métaux-oxydes est également mise en évidence par Khalid et al. [1981] pour Cd
dans une étude de la répartition de Cd marqué au sein d’un sédiment exposé a différentes
conditions de pH et de potentiel rédox. Stephens et al. [2001] mesurent avec des extractions
séquentielles une redistribution du Cd dans les phases moins mobiles et une hausse de la
mobilité de Zn lors du séchage d’un sediment.

Caille et al. [2003] realisent des observations concordantes via le suivi de I’oxydation
d’un sédiment anoxique. Lors de I’oxydation, apres une premiére phase au cours de laquelle
Fe, Al, Hg et Pb sont détectables, puis ils sont réabsorbés et ne sont pas détectables, et le pH
se stabilise du fait du pouvoir tampon du sédiment. De plus, la concentration en Zn augmente
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puis diminue a nouveau et seule la concentration en Cu augmente tout au long de I’étude.
Cependant Cappuyns et Swennen [2005] montrent une baisse du pH de 0,5 a 0,8 unité sur les
11 premiers jours de séchage de deux sédiments et un comportement pour la teneur en métaux
de I’eau interstitielle différent suivant le sediment considéré.

Pour des sédiments déja mis en dép6t sur sol, une étude sur les premieres semaines de
séchage d’une colonne de sédiments non remaniés permet de mettre en évidence une hausse
de Iextractibilité des métaux a I’eau, au bout de 4 a 5 semaines apres la mise en dép6t. Cette
phase est suivie d’une baisse de cette méme extractibilité aprés 9 semaines de dép6t, qui
pourrait étre due a la baisse de perméabilité pour I’oxygene du sédiment lors du séchage et a
un retour a des conditions réductrices [Stephens et al., 2001].

llI-C-2- Les facteurs abiotiques de I’évolution des dépots

Les depdts de sédiments de curage sont soumis aux conditions climatiques, qui
peuvent avoir un impact sur leur évolution. Des variations de la teneur en eau sont ainsi
susceptibles de modifier les caractéristiques physico-chimiques des sols [Crosnier and
Delolme, 2002].

I11-C-2-a- Lessivage, température et potentiel d’oxydoreduction (Eh)
La hausse de la température favorise la formation de complexes métalliques organiques ou
non ainsi que la sorption des métaux [Almas et al., 2000]. Lors d’une culture de ray grass sur
deux sols amendés avec des boues de station d’épuration, une température de 25°C, par
rapport a une culture a 15°C, conduit a une disponibilité accrue de Cd et Zn tant pour
I’extraction chimique au CaCl, que pour I’extraction biologique via le ray grass [Antoniadis
and Alloway, 2001]. Le facteur de bio-concentration (= ratio de la concentration dans la
plante par rapport a celle du sol) augmente également, ceci peut-étre dii a une dégradation
plus rapide de la matiere organique a 25°C qu’a 15°C [Antoniadis and Alloway, 2001].
Le potentiel d’oxydoréduction influe également sur le devenir des métaux, i) via un
changement de I’état d’oxydation du métal lui-méme, ii) via le changement du degré
d’oxydation d’éléments auxquels se lient le métal pour former un complexe soluble, et enfin
iii) par la formation ou la dissolution de phases porteuses (surtout des oxydes de Fe)
accueillant le métal [Trolard et al., 2002]. Les espéeces chimiques acceptrices d’électrons
lorsque le potentiel d’oxydoréduction décroit sont successivement : NO3', les oxydes de Mn,
les oxydes de Fe, SO,%, et CO, [Trolard et al., 2002].
Le lessivage peut conduire a un déplacement des métaux présents dans les sols ou les
sédiments. Les métaux peuvent alors soit étre dissous, soit étre adsorbés a la surface des
colloides [Denaix et al., 2002]. Les colloides sont souvent définis en fonction de leur taille. Il
s’agit des particules d’une taille comprise entre quelques pum et nm [Denaix et al., 2002]. Lors
de I’étude d’un sol a proximité d’une usine métallurgique, une corrélation entre la teneur de
I’eau gravitaire en Cd et celle en Zn est observée, ces métaux sont principalement sous formes
dissoutes et non associés aux colloides [Denaix et al., 2002]. Le transfert particulaire de ZnS
et de Zn-ferrihydrite est ainsi a I’origine de I’enrichissement en Zn sur 20 cm d’un sol sous-
jacent a un dépdt de 40 cm de sédiments de curage, cet enrichissement atteind, en 27 mois, un
facteur supérieur a 3 sur 10 cm [lsaure et al., 2005]. Cet enrichissement représente 1,2% de la
guantité totale de Zn du dépét [Isaure et al., 2005]. Par ailleurs la nature des phases porteuses
de Zn dans ce sol a changé. Initialement Zn est associé majoritairement aux phyllosilicates de
la matrice argileuse et apparait ensuite sous forme de ferrihydrite [Isaure et al., 2005].
Du fait de la présence de métaux, les lixiviats de dép6ts de sédiment sont potentiellement
toxiques. Compte tenu de la dynamique des métaux au sein du dépot, cette toxicité évolue. La
toxicité des lixiviats d’un dépdt de sédiments, évaluée sur le crustacé d’eau douce
Thamnocephalus platyurus, augmente ainsi sur les 45 jours suivant le dépot [Prokop et al.,
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2003]. Les teneurs en métaux des lixiviats augmentent de 5 & 1053 pg de Cd.L™ et de 123 &
25 457 pg de Zn.L™ [Prokop et al., 2003].

I11-C-2-b- Cycles de séchages / humidifications
Pour les sédiments mis en dépdt sur sol avec remaniement, une évolution différente est mise
en évidence entre le sédiment soumis a des cycles de séchages-humidifications et celui
maintenu saturé en eau [Tack et al., 1998]. Deux sédiments mis en dépdt, 1 an ou 3 ans
auparavant ont été utilisés [Tack et al., 1998]. Le pH des sédiments soumis aux cycles de
séchages/humidifications diminue du fait de I’activité microbienne lors des réhumidifications.
Au debut de I’expérience, avant I’établissement de conditions réductrices, des flux plus
importants de Cd, Cu et Zn d’une part, Fe et Mn d’autre part, sont observés pour le sédiment
maintenu humide par rapport au sédiment soumis aux cycles de séchages/humidifications
[Tack et al., 1996]. Les flux importants de Fe et Mn correspondent a la formation des sulfures
et a la destruction des oxydes. Les auteurs soulignent I’effet probable de I’établissement d’un
couvert végétal sur I’évolution des sédiments lors des cycles séchages/humidifications.
Les effets de I’alternance de périodes de séchage et de réhumidification et, plus largement, de
périodes anoxiques et oxydantes, sont multiples. D’une maniére générale, cela augmente
I’activité biologique du sol et améliore sa structuration [Tessier, 1994]. Une réduction de la
teneur en eau entraine en général I’apparition de fissures [Tessier, 1994; Crosnier and
Delolme, 2002], qui favorisent I’écoulement suivant des chemins préférentiels. Les cycles
accelerent en outre la décomposition et la minéralisation des composés humiques les plus
labiles [Mitchell and Baldwin, 1998]. L’effet des cycles sur la dynamique microbienne du
carbone et de I’azote peut par ailleurs se manifester plus d’un mois apres [Fierer and Schimel,
2002]. Par ailleurs, ces cycles perturbent la stabilité des agrégats du sol suivant la nature et la
quantité de la fraction argileuse et de la matiére organique [Crosnier and Delolme, 2002].
Les périodes humides sont favorables a la dissolution des calcaires [Duchaufour, 1995]. Suite
au séchage, le pH diminue, le carbone organique dissous augmente et la capacité d’échange
cationique (CEC) diminue [Courchesne et al., 1995].
Le cycle oxydation/réduction conduit sur un sédiment frais par aération, permet de mettre en
évidence une hausse du potentiel rédox et une baisse du pH lors de I’oxydation. Ces
modifications s’accompagnent d’une augmentation des teneurs en métaux (Cu, Pb, Cd et Zn)
de la solution. La succession de cycles d’oxydation et de réduction entraine de plus une
réorganisation de la distribution des métaux. A partir d’extractions sélectives, il semble que
les métaux passent des pools organiques-sulfures et réductibles aux pools carbonates-
échangeables et en solution [Calmano et al., 1993].
Des essais d’extraction sélective a I’eau ajustée a pH 4 sur des sédiments de dépots de 3 et 12
ans, mettent en évidence un relargage de Zn, Cd, Cu et Pb lors de la destruction des
carbonates [Tack et al., 1999]. Le Cd et Zn sont d’avantage relargués que Cu et Pb qui se lient
aux hydroxydes de Fe, a la matiere organique et aux argiles. Des tests successifs de lixiviation
montrent une baisse de la conductivité au fil des extractions (les sels sont dissous lors des
premiéres extractions) mais pas de variations de la teneur de métaux extraits.
Le passage a des conditions réductrices suite & une inondation ou une forte activité biologique
entraine la réduction du Mn** en Mn?* et du Fe** en Fe?*. Les métaux leur étant associés sont
alors solubilisés ; les ions Mn** et Fe”* entrent de plus en compétition avec les ions
métalliques pour I’occupation des sites d’adsorption [Bourg, 1988]. Dans les sols, les
variations saisonniéres des conditions d’oxydoréduction se traduisent par des alternances de
l'oxydation de Fe** en Fe** et de la réduction inverse [Trolard et al., 2002]. La dynamique des
métaux dans les sols hydromorphes est ainsi contrdlée par la dynamique de Fe, plus
précisément par les alternances de dissolution réductrice en période anoxique et de co-
précipitation ou adsorption en période oxique [Trolard et al., 2002].
Lors de I’étude d’un solum a proximité d’une usine métallurgique, il a été constaté un
comportement différent de Pb lors d’un épisode pluvieux suivant une période séche par
rapport a celui consécutif a une période humide : dans le premier cas, Pb est associé aux

46



Chapitre 111 : Cadmium et zinc dans les sédiments sous un couvert vegetal

colloides et sa teneur dans les eaux gravitaires ne diminue pas suivant la profondeur ; dans le
second cas, présent sous forme dissoute, Pb voit sa concentration baisser lorsque la
profondeur augmente [Denaix et al., 2002].

Les cycles d’inondation/exondation sont également importants, le coefficient de diffusion de
I'oxygene dans l'eau étant 10 000 fois plus petit que dans lair, les sols inondés sont
immédiatement anoxiques [Brune et al., 2000]. Le retour a des conditions oxiques entraine la
dissolution des sulfures. Une baisse du pH et un flux de Zn est ainsi observé sous un dép6ts
de sédiment de curage lors du retour a des conditions oxydantes [Isaure et al., 2005].

llI-C-3- Les facteurs biotiques de I’évolution des dépots

Les sites de dépdts de sédiments peuvent étre attractifs pour la vie sauvage [Beyer et
al., 1990]. Des insectes (Coccinella septenpunctata), des mammiferes (Mus musculus L.) ont
été observés sur ces sites. Ces organismes vivants présentent des teneurs en métaux variables
et souvent moins élevées que supposées [Beyer et al., 1990]. Des petits mammiféres sur des
sites de dépots de sédiments présentent parfois des teneurs en Cd, mais pas en Zn, supérieures
a la normale (jusqu’a un facteur 3) [Mertens et al., 2001].

I11-C-3-a- Les végétaux

Les processus de végétalisation peuvent avoir un impact sur la mobilité des métaux
des dépdts de sédiments [Marseille et al., 2000]. A défaut d’une végétalisation, une
couverture végétale s’installe spontanément sur les dépdts malgré les teneurs en polluants des
sédiments [Edwards et al., 1998; Vauléon et al., 2001; Vandecasteele et al., 2002]. L’étude
phyto-sociologique de cette végétation pionniere montre une non spécificité des espéces
présentes : Urtica dioica, Elytrigia repens [Vauléon et al., 2001], Salix sp. et Sambucus nigra
L. [Vandecasteele et al., 2002]. Certaines espéces, comme Urtica dioica sont cependant
ubiquistes des sites de dépbts de sediments de curage [Edwards et al., 1998]. Les especes
présentes proviennent des environs du dép6t, toutes les especes voisines ne se développent
cependant pas (par exemple Cirsium arvense) [Vauléon et al., 2001]. Les conditions
hydrologiques et la présence d’arbres « souches » dans les environs déterminent les espéces
observées [Vandecasteele et al., 2002]. Sur 5 sites de dép6ts de sédiments acides étudiés aux
Etats-Unis, la végétation dominante était constituée de Phragmites australis, mais Ambrosia
artemisiifolia L., Phytolacca americana L., Ailanthus altissima, Paulownia tomentosa,
Populus grandidentata et Robinia hispida sont également observés sur ces sites [Beyer et al.,
1990].

Dans les sédiments, Zn est facilement transféré aux plantes. Pour un sédiment d’un
canal, la fraction biodisponible de Zn représente jusqu’a 20 % de la teneur totale [Caille et al.,
2005]. Les racines et les parties aériennes des végétaux présents sur le dépbt contiennent des
teneurs en métaux élevées [Vauléon et al., 2001]. Les concentrations en Cd dans le parties
aériennes de Salix cinerea ayant poussé sur un site de dépdt de sédiments sont ainsi
supérieures a celles dans des arbres voisins du site de dép6t [Vandecasteele et al., 2005]. Ceci
n’est pas observé pour Zn dans cette étude, illustrant une différence d’accumulation pour ces
deux métaux [Vandecasteele et al., 2005]. Par ailleurs, les concentrations dans les feuilles des
saules augmentent au cours du temps au sein d’une méme saison de culture [Vandecasteele et
al., 2002] et d’une saisson a I’autre [Vandecasteele et al., 2005].

La concentration en Zn de la solution du sol est modifiée par la présence de plantes
avec par exemple une hausse de cette concentration en présence de Brassica napus oleifera
[Caille et al., 2005]. Le suivi d’une parcelle expérimentale de dépdt de sédiments de la Scarpe
inférieure (50 m® de sédiment déposés sur une hauteur de 40 cm) permet de confirmer le
développement spontané d’un couvert végétal [Vauléon et al., 2001]. De plus, la premiére
année Zn est relargué, avec des fronts plus importants suite aux épisodes pluvieux. La
seconde année Cd et As sont également détectés. Les fronts de Zn s’accompagnent de fronts
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riches en fer. Les flux de Zn pourraient s’expliquer soit par la dissolution des oxydes de Fe,
soit par un transport colloidale de Zn. L’étude du sédiment au cours du temps permet en outre
de noter la disparition de Zn sous forme de ZnS et sous des formes associées a des minéraux
secondaires au profit de Zn associé aux oxydes de Fe [Vauléon et al., 2001]. Ce processus
semble étre renforcé par les alternances séchage / humidification. La conduite de culture sous
serre sur sédiment de Zea mays, Brassica napus oleifera et Lolium perenne permet en outre de
mettre en évidence une acidification de la solution de lessivage ainsi qu’une hausse des
teneurs en Zn, Cd, Cu, Pb, Mn, Fe et des carbones organiques dissous (COD) dans cette
méme solution [Marseille et al., 2000].

Pour un sédiment support de culture de différentes especes végétales, notamment Salix
viminalis, la quantité de Zn percolée augmente, du fait de la dissolution de ZnS [Bert et al.,
2003]. Ces variations sont dues a des processus rhizosphériques : aération mécanique du fait
de la croissance racinaire, excrétion racinaire et activit¢ microbienne. D’une maniére
générale, la teneur de composés organiques en solution augmente du fait des excrétions
racinaires et de I’activité des microorganismes de la rhizosphere ; cette augmentation entraine
une mise en solution des métaux (baisse du pH) mais assure parallelement la présence de
ligands pour ces méme métaux [Vauléon et al., 2001]. De méme, pour un sédiment du nord de
la France, la culture de Festuca rubra et Agrostis tenuis, accélere I’oxydation de ZnS [Panfili
et al., 2005]. 1l y a également augmentation des formes phyllosilicatées et hydrotalcitées ce
qui laisse supposer une hausse des teneurs en Mg, Al et Si [Panfili et al., 2005]. En 2 ans,
presque tout le ZnS est dissous et le Zn est alors immobilisé sous forme de phosphate,
phyllosilicate ou hydrotalcite [Panfili et al., 2005].

Les teneurs en métaux dans les plantes cultivées sur des sédiments varient suivant la
plante considérée. Sur un sédiment d’un canal, deux Brassicaceae accumulent ainsi davantage
de Zn que Festuca rubra [Caille et al., 2005]. Pour Salix sp., de nombreux facteurs
influencent les concentrations en métaux observées: I’espece, le clone, I’individu, le genre,
I’organe échantillonné, le stade de croissance, la densité et la distribution racinaire, la période
des collectes [Vandecasteele et al., 2005]. Lors d’une culture de 100 jours sous serre de Salix
viminalis et Salix fragilis, un effet espéce a ainsi été mis en évidence en ce qui concerne
I’accumulation de Zn, mais aucun effet n’est apparu concernant I’accumulation de Cd. Aucun
effet population n’est mis en évidence pour Salix viminalis aprés 8 mois de culture sur un sol
contaminé en conditions controlées entre des saules originaires de Suisse et d’autres
originaires de Suede [Rosselli et al., 2003].

Cadmium et Zn s’accumulent tous deux davantages dans les feuilles des saules que dans les
autres parties des plantes [Vandecasteele et al., 2005], notamment les tiges [Rosselli et al.,
2003]. D’autres facteurs peuvent également intervenir, I’inondation de la zone de culture
entraine une baisse de la teneur en Cd, Cu, S et Fe dans les feuilles de Salix cinerea
[Vandecasteele et al., 2005]. La teneur en Cd dans les feuilles de Salix cinerea augmente lors
du séchage (oxydation) du sédiment suite a une inondation [Vandecasteele et al., 2005]. Par
ailleurs, les feuilles accumulent davantage de Cd et de Zn lorsque le sol est initialement
submergé par rapport a un dépét initialement exondg, les teneurs en Zn et Cd diminuant alors
lorsque la période d’inondation augmente [Vandecasteele et al., 2005].

L’impact du développement de plantes peut étre direct via les exsudats et les conditions de la
rhizosphére, ou indirect, a travers I'effet des exsudats sur les microorganismes du sol (ou du
dépdt de sédiments) [Giller et al., 1998]. La plupart des plantes sont mycorhizées ce qui
augmente leur surface racinaire [Khan et al., 2000], et ces mycorhizes peuvent également
intervenir directement dans la biotransformation des métaux [Ernst, 1988]. Pour Allium
ameloprasum, la présence de champignons mycorrhiziens entraine une hausse des
concentrations en Cd, Cu et Zn dans la plante [Oudeh et al., 2002].
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Un suivi a long terme est cependant nécessaire pour préciser I’évolution de la
phytodisponibilité qui varie en fonction de I’age des arbres et des processus pédologiques
affectant le substrat [VVandecasteele et al., 2002].

111-C-3-b- Les microorganismes

Suite au curage et a la mise en dép6t des sédiments excavés, les populations
bactériennes changent passant de populations anaérobies a des populations aérobies [Vauléon
et al., 2001]. Dans les premiers stades du rétablissement d’un écosystéme, cette population est
instable et dominée par des microorganismes opportunistes [Gros, 2002]. Parmi les bactéries
aérobies se développant, se trouvent des espéces sulfures-oxydantes qui oxydent les sulfures
de Fe en libérant de I’acide sulfurique et changent le pH entrainant ainsi un relargage des
métaux, notamment Zn et Cd [Giller et al., 1998; lIsaure et al., 2005]. Ce relargage
s’accompagne d’une libération conséquente de SO4* [Vauléon et al., 2001]. Par ailleurs, les
composés organiques, issus de la dégradation de la matiere organique par les
microorganismes, peuvent inhiber I’oxydation du Fe (Il), tandis que des complexes
organiques dissous peuvent favoriser la solubilisation du Fe (11I) [Bourg, 1988]. Les
microorganismes peuvent aussi favoriser directement I’oxydation du Fe (I1) (libéré par
I’oxydation des sulfures) en Fe (I11) [Giller et al., 1998], le Fe (I1I) oxydant ensuite d’autres
sulfures, entrainant ainsi la dissolution des sulfures [Audry et al., 2005]. Les microorganismes
modifient ainsi la biodisponibilité des métaux dans leur environnement du fait de
I’acidification du milieu ou de I’excrétion de composés complexants les métaux. Un sol avec
une teneur totale en métal élevée peut présenter une faible fraction biodisponible du fait de la
présence de formes insolubles liées a la présence de microorganismes [Giller et al., 1998].
Shewanella putrefaciens CN32 permet la rédution du Fe (I11) des goethites et illites en
condition anaérobie, le Fe (1) est alors en partie en phase aqueuse et adsorbé en surface
[Dong et al., 2003]. Cette réduction est favorisée par des acides humiques [Dong et al., 2003].
Dans le cas de la réduction de Fe par la matiére organique, la présence de S. putrefaciens
CN32 augmente la réduction de Fe d’un facteur de 2 a 5, mais de maniére différente suivant
les matiéres organiques testées [Chen et al., 2003]. En effet, plus la teneur en aromatique est
élevée, plus cette augmentation est importante [Chen et al., 2003]. La matiére organique
facilite aussi le transfert d’électrons entre les microorganismes, les ions Fe** et les oxydes de
Fe (111) [Chen et al., 2003]. La matiere organique est alors « acceptrice d’électrons » par les
fonctions acétates, lactates et dihydrogenes oxydées, la matiére organique réduite donne alors
des électrons aux formes de Fe (I11) de maniére abiotique ce qui régénére la matiére organique
sous forme oxydée [Chen et al., 2003]. Les fonctions quinones sont en partie responsables de
ce role de la matiere organique du fait de la stabilité de leur radicaux libres intermédiaires et
de leur partie polycondensée aromatique pour des pH acides et neutres [Chen et al., 2003].

La pollution métallique présente également un effet sur les microorganismes: i) la
minéralisation de la couche de litiere baisse ce qui entraine une accumulation de matiere
organique dans cette couche, ii) la biomasse des microorganismes diminue (du fait d’une
dépense d’énergie accrue pour développer un mécanisme de résistance) et iii) la structure des
communautés change [Giller et al., 1998]. Dans d’autres cas, un taux normal de
décomposition de la litiére est cependant observeée, laissant supposer une colonisation rapide
par les arthropodes [Vandecasteele et al., 2002].

Les mécanismes de tolérance chez les microorganismes sont variés et inclus des liaisons entre
métaux et protéines, des polymeres (extracellulaires ou dans la paroi), une compartimentation
a l'intérieur des cellules, la formation de sulfures insolubles, une baisse du prélevement et une
exportation favorisée des meétaux (voire leur volatilisation dans le cas du Hg) [Giller et al.,
1998].
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[1I-C-4- Dépot de sédiments ou sol ?

I11-C-4-a- Qu’est-ce-qu’un sol ?

Le sol est un compartiment majeur de la biosphére, résultant de l'interaction entre

I’atmospheére et les couches les plus superficielles de la lithosphére [Sposito, 1998; Ramade,
2002], qui évolue sous I’influence du climat et de la végétation [Duchaufour, 1995] et qui
regroupe tous les matériaux minéraux ou organiques a la surface terrestre pouvant
potentiellement supporter le développement d’un végétal [Hollis, 1991].
La definition adoptée par la société américaine de science du sol en 1987 [Burden and Sims,
1999] est la suivante : « couche de matieére minérale non consolidée a la surface immédiate de
la terre, qui sert de substrat pour le développement de végétaux et qui est soumise a
Iinfluence du matériau parental, du climat, des organismes, de la topographie, tout cela
agissant sur une période de temps et produisant un produit -le sol- différent du matériau
parental par ses propriétés et caractéristiques chimiques, physiques, biologiques et
morphologiques. Le sol est un systeme complexe composeé de trois phases: une phase
gazeuse, une phase liquide et une phase solide, regroupant matieéres organiques et
inorganiques ».

111-C-4-b- Qu’en est-il des dépdts de sédiments ?

Composés de matieres organiques et minérales, les sédiments sont soumis aux mémes
processus de pédogénése que les sols, ce qui conduit certains auteurs considérent les dép6ts
de sédiment de curage comme des sols, les nommant DSDS (dredged sediment derived soil),
soit sol dérivé de sédiment de curage [Vandecasteele et al., 2005]. Cette assimilation des
dépdts de sédiments de curage a des sols est confortée par la similitude des approches. Les
facteurs d’enrichissement (voir I11-A-1) sont appliqués aussi bien pour les sols que pour les
sédiments. Le calcul du facteur d’enrichissement a permis la mise en évidence d’une pollution
en Ag, As, Sh, Cd et Pb dans des sédiments de la Vistule en Pologne avec une normalisation
par rapport a I’Yb [Szefer et al., 1999] ou en Cu et Zn dans ceux du sud-ouest de Taiwan avec
une normalisation par rapport a Fe [Lee et al., 1998]. Lee et al. [1998] concluent ainsi a la
pertinence de I’utilisation de la normalisation par rapport a Fe pour caractériser les sédiments
marins pollués. Les particularités principales des sols dérivés de dép6ts de sédiments sont une
teneur en CaCO; supérieure a 4% et une conductivité supérieure & 400 pS.cm™
[Vandecasteele et al., 2002]. De plus, les dép6ts sont exposés aux intempéries, des processus
de pédogenese se mettent par conséquent en place comme I’accumulation de matiére
organique, la décarbonatation, des changements de pH, une modification minéralogique qui
transforme la matrice initiale [Zikeli et al., 2005].

Selon la World Reference Base for Soil Ressources (ISS/ISRIC/FAO, 1998), les
sédiments ayant été déplacés par [I’activité humaine, il s’agirait de matériaux
anthropogeomorphes. Le terme « fluvisols » semble ici mal adapté du fait de la mise en depot
artificiel de ces sédiments, avec sur un méme site des superpositions de matériaux curés sur
différents biefs.

Conclusion

L’entretien des voies navigables conduit les gestionnaires a effectuer des opérations de
curage. Plusieurs millions de m® de sédiments sont ainsi curés chaque année en France. Les
sédiments ainsi collectés sont potentiellement pollués par des métaux, notamment Cd et Zn.
Ces boues de curage peuvent étre mises en dép6ts sur des sites terrestres. Ces sites sont
rapidement végétalisés. Cependant, peu d’étude ont été menées en France afin de les
caractériser et d’évaluer les risques de dissémination du Cd et du Zn présents. Nous nous
proposons dans un premier temps de caractériser des sites de dépbts de sédiments. Une
seconde étape consistera a évaluer I’impact du développement d’un couvert végétal sur le
statut de Cd et Zn au sein du sédiment essentiellement vis a vis de la percolation. Le role des
variations du régime hydrique sur la dynamique des métaux sera aussi étudié.
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Réalisation expérimentale et dynamique du
cadmium et du zinc

Chapitre 1V : Matériel et méthodes

Ce chapitre présente les matériels, sols et végétaux, ainsi que les principaux protocoles et
outils méthodologiques mis en ceuvre durant la these et communs a I’ensemble du document.
Les conditions expérimentales particuliéres sont précisées dans le chapitre correspondant.

IV-A- Matériel

IV-A-1- Les sites de dépobt de sédiments

Dix sites de dépbts de sédiments ont été visités dans différentes régions de France (Figure 1V-
1 et Tableau IV-1) (4 danslesud: A E, I,J;4danslenord: C, F, G, K; et 2dans le nord-
est: B, H). Pour chacun de ces sites, la date de I’épandage, la nature des sédiments et la
hauteur de sédiments mis en place sont relevés. A titre d’exemple, le site G est présenté plus
en détail en annexe, il s’agit de plus du site dont provient le sédiment utilisé le plus
fréqguemment au cours de cette étude.

4 sites

® Paris & Napty
2 sites

Figure 1V-1 : Localisation des sites de dépots de sédiments étudiés.

IV-A-2- Espéces végetales

Les especes vegétales utilisées sont : ray grass anglais (Lolium perenne), lupin blanc (Lupinus
albus) et colza, variété FORTE (Brassica napus). Ces especes représentent trois familles
différentes : Poacée (ray grass), Brassicacée (colza) et Fabacée (lupin blanc) présentant des
comportements variés en terme d’exsudation racinaire. Les Poacées mettent ainsi en place une
stratégie de type Il pour leur alimentation en Fe (via I’excrétion de phytosidérophores), tandis
que les autres espéces mettent en place une stratégie de type | basée sur une baisse du pH ou
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du Eh [Hinsinger, 1998]. Le lupin est adapté a des sols basiques, avec des pH de I’ordre de
7,5 [Dinkelaker et al., 1989]. Par ailleurs aprés une culture de lupin, une hausse de
I’accumulation de Cd a été constatée lors d’une culture de blé [Mench, 1998].

L’espéce arbustive utilisée est Salix alba (« saule blanc »). Elle est mise en place sous forme
de bouture, assurant ainsi une homogénéité génétique des plants utilisés. Les boutures
proviennent du contre canal du Rhone a Belley (01-France). Salix alba a été observé sur 6 des
10 sites de dép6t de sédiments étudiés en Belgique par Vandecasteele et al. [2002]. Salix alba
est par ailleurs planté sur des sites de dép6ts de sediments en Belgique [Mertens et al., 2001].
Il a un fort impact sur I’état d’humidité du sol du fait de sa surface foliaire importante [Negri
et al., 1996; Nyer and Gatliff, 1996]. L’évapotranspiration d’une culture de saule est ainsi
évaluée & 3,5 mm.j* pendant la période de croissance [Ledin, 1998]. Les semences des
especes végeétales sont conservées a 4°C et a I’abri de I’humidité avant le semis.

Site Localisation Date de dép6t | S (ha) | V (m°) Origine
A Aigues Mortes-Gard 30 2001 et 2002 I I Canal du Rhone/Séte
B Blénod lés Ponts & Mousson-Meurthe et 2002 | | |
Moselle 54
Canal longeant une fonderie
C Auby- Nord 59 1980 11,5 | 120000 métallique de métaux non
ferreux
E Etang du Grec-Hérault 34 1993 3 I Canal du Rhone/Séte
F Courriéres-Pas-de-Calais 62 1998 8,3 I Canal de Lens
G Flers en Escrebieux-Nord 59 2001 4,5 60 000 Scarpe moyenne
H Lerouville-Meuse 55 1995-1996 I I Port de Lerouville
I Pont de Lunel-Hérault 34 1997 55 I Canal du Rhone/Séte
J Bellegarde-Broussan-Gard 30 1980 I 13 000 Canal du Rhone/Séte
K Saint Laurent Blangy- Pas-de-Calais 62 1975 8,8 | 250000 Scarpe supérieur

Tableau IV-1 : Caractéristiques des sites de dépots visités.
| : inconnu

IV-A-3- Traitement phytosanitaire des cultures

Face a I’apparition de pucerons, d’aleurodes et de chenilles, un traitement insecticide peut étre
effectué. Il s’agit de 150 micro litres d’Applaud FL® (440 g.L™ buprofezine, insecticide
régulateur de croissance contre les aleurodes des cultures légumiéres et ornementales) et de 20
mL d’Insectes choc polyvalent (2g.L™ bifenthrine) de Fertiligéne® dilué dans un litre d’eau.
Ce traitement a été effectué une fois lors des cultures de Salix alba et de Lolium perenne,
Brassica napus oleifera et Lupinus albus (chapitre VI)

IV-B- Méthodes communes a I’ensemble des expérimentations

Sauf indications contraires, les analyses et expérimentations sont conduites en triplicat.
IV-B-1- Analyses chimiques des sédiments

IVV-B-1-a- Caractérisation physico-chimique géenérale

Vingt échantillons de sédiments de surface des sites de dépots sont préleves, avec une
répartition aléatoire sur une aire d’environ 400 m?. Ces échantillons sont homogénéisés afin
de former un lot représentatif du site de depot [Tack et al., 1998]. Les sédiments sont stockés
a 4°C pour les analyses réalisées sur matériaux frais ou bien séchés a des températures
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variables selon I’expérimentation. Les analyses sont effectuées par le laboratoire d’analyse
des sols de I'INRA (Arras) pour les travaux présentés dans le chapitre V. La granulométrie
des sédiments (5 fractions), leur pH a I’eau (NF 1SO 10390), le rapport C organique (NF 1SO
10694, méthode par combustion) sur N total (NF ISO 13878, méthode par combustion), le
calcaire total (NF ISO 10693), la CEC (NF X 31-130), les teneurs en bases échangeables
(teneurs en Ca, Mg, K et Na échangeables a la cobaltihexamine), la teneur en phosphore
assimilable Olsen, les teneurs totales (par minéralisation a I’acide fluorhydrique) en Cd, Cr,
Zn et Ni, ainsi que la conductivité totale sont déterminés aprés séchage a I’air et tamisage a 2
mm.

Le pH est également mesuré par nos soins, suivant la norme NF X 31-104 de novembre 1988,
I’échantillon est mis en solution dans de I’eau avec un rapport de masse 1/2,5. Aprés 2 heures
d’agitation, le pH est mesuré.

I\V-B-1-b- Extractions chimiques

Des extractions chimiques sélectives, a I’eau, au chlorure de calcium (CaCl,) et a
I’acide diéthylénetriamine-pentaacétique (DTPA) sont effectuées sur les sédiments. Les
extractions chimiques sont réalisées sur les matériaux frais (sauf précision contraire) en tenant
compte de la teneur en eau afin d’exprimer les résultats par rapport a la matiére séche. La
précision des mesures n’étant pas affectée par la température d’extraction et le temps de
contact pour Cd et Zn [Sahuquillo et al., 1999], les extractions sont effectuées a température
ambiante avec un temps de contact de 2 h. L’extractibilité du métal X par I’extractant Y est
notée X-v.

L’extraction au DTPA suit le protocole de la norme ISO 14870 (mars 2002). Une
solution d’extraction (0,1 mol.I"* de triéthanolamine, 0,01 mol.I"* de CaCl, et 0,005 mol.I*
d’acide diéthylénetriamine-pentaacétique amenée a pH=7,3) est mise a agiter avec le sédiment
(10 g d’échantillon dans 20 mL de solution) pendant 2 h. Apres 10 mn de centrifugation a
3000 g, le surnageant est filtré sur une membrane filtrante en nitrate de cellulose (0,45 um).
L’extrait est ensuite acidifié en attendant le dosage des métaux. Le DTPA est un complexant
organique qui permet d’extraire les éléments échangeables, une partie de ceux complexés par
la matiére organique et de ceux fixés sur les hydroxydes [Lebourg, 1996].

L’extraction au di-chlorure de calcium est réalisée avec une solution de CaCl, 0,01
mol.I". Dix grammes d’échantillon sont mis en agitation dans 100 mL de solution pendant 2
h. Aprés 10 mn de centrifugation a 1300 g, le surnageant est filtré (0,22 um) puis acidifié (0,5
% HCI) avant le dosage des métaux [Lebourg, 1996; Maiz et al., 1997]. Il s’agit d’une
extraction par une solution saline non tamponnée permettant la solubilisation des éléments par
des réactions d’échanges cationiques. Cette extraction utilisée comme premiére étape d’une
extraction séquentielle permet d’établir le méme classement concernant la mobilité de métaux
que deux autres schémas classiques pour des sols pollués [Maiz et al., 1997].

L’extraction a I’eau suit le méme protocole que celle au CaCls,.

IVV-B-1-c- Désorption

Les extractions chimiques permettent d’obtenir des données sur la teneur en métaux de la
matrice. Cependant, ces valeurs sont plus le reflet de la réponse des métaux a des réactifs
chimiques que celui de la réelle mobilité des métaux. Ainsi, les quantités de métaux extraites
par ces méthodes peuvent étre significativement différentes de celles absorbées par les plantes
[Wu et al., 2004]. D’autres méthodes comme les désorptions permettent d’estimer la tendance
des métaux contenus dans le sol a passer vers la phase aqueuse, et sont donc I’'un des
processus clé intervenant dans le transfert des métaux dans le systéeme sol-eau-plante.
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Wu et al. [2004] ont établi que la concentration en Cd obtenue dans la solution du sol
diminuait avec I’augmentation du ratio eau/sol, et suivait de facon trés proche la courbe
d’équation C=C;.H®, ol C est la concentration en Cd et H le ratio eau/sol (R2 supérieur a 0,9
pour les sols testés). La disponibilité des éléments du sol pour la plante est liée a trois
facteurs : la concentration de la solution du sol (facteur d’intensite), le pouvoir tampon du sol
(facteur de capacité), et le coefficient de diffusion (facteur de mobilité) [Wu et al., 2004].
Dans I’équation obtenue, C; représente la concentration en Cd de la solution du sol avec un
ratio 1, et ‘a’ caractérise la tendance de la concentration du sol a diminuer lorsque le ratio
augmente ; ‘a’ est donc inversement lié au pouvoir tampon du sol. Le ratio Cy/a est alors un
bon indice de la mobilité de Cd.

Les désorptions sont réalisées en melangeant le sédiment frais & de I’eau déminéralisée, a
différents ratios sédiment/eau : 1/1, 1/2, 1/4, 1/6, 1/10 et 1/20. Chaque échantillon est agité
pendant 30 mn puis laissé au repos pendant 24 h avec une agitation de 30 mn toutes les 12 h.
Il est ensuite centrifugé a 8500 tr.min* pendant 10 mn, puis le surnageant est filtré sur une
membrane filtrante en nitrate de cellulose (0,45 um) et acidifié a I’acide nitrique en attendant
le dosage des métaux. Chaque point de désorption est déterminé en duplicat.

Les désorptions suivant ce protocole donnent des résultats comparables a ceux obtenus avec
des extractions consécutives sur le méme échantillon pour Cd [Filius et al., 1998].

IV-B-1-d- Mesures isotopiques

e Pool isotopiquement échangeable a 7 jours

La mesure du pool de Cd échangeable a 7 jours est effectuée par la méthode des
échanges isotopiques présentée par Smolders et al. [1999]. Pendant 24 h, 2,5 g de MS de
matrice fraiche sont agités avec 25 mL de CaCl, 0,01 M et 60 uL de chloroforme. La solution
est alors marquée avec Cd™® par I’ajout de 25 mL d’une solution de CdCl, de 92 kBg.mL™.
La solution est ensuite agitée durant 7 jours puis centrifugée 20 mn. Apreés filtration, Cd
marqué et Cd total sont analyses. Le Cd ajouté via la solution marquée ne devant pas dépasser
0,1 % de la teneur en Cd en solution, ce protocole ne convient pas a toutes les matrices (ceci
explique aussi pourquoi les mesures isotopiques ne sont pas effectuées dans notre cas pour
Zn). Le pool de Cd échangeable a 8 jours est calculé a partir de la formule suivante :

Egj: Ro*Cd/r’

ou Rg correspond a la radioactivité introduite initialement (en BQq), r’ a la radioactivité finale
(en Bq) et Cd a la concentration finale en Cd (en pug.L™).

e Cinétiques d’échange isotopique

La méthode est basée sur la dilution dans I’ensemble des compartiments du sol ou il se
trouve, d’un isotope de I’élément a étudier. Un compartiment est défini par Atkins [1973]
comme un ensemble de composés ayant statistiquement les mémes propriétés cinétiques. Ces
compartiments peuvent étre caractérisés par des fractions isotopiquement échangeables a des
temps différents. Lorsqu’un radioisotope est mélangé avec un sol, il est distribué de facon
proportionnelle entre ces différentes fractions de métal froid. Si deux échantillons ayant été en
contact avec cet isotope montrent la méme activité spécifique (élément radioactif/élément
stable) aprés une période d’échange donnée, I’élément présent dans les deux échantillons
provient d’un méme compartiment du systéme. L’isotope radioactif **Cd?* (demie vie de 462
jours) a été fourni par Amersham (France). Il se présente sous forme de 1®Cd?®*, en solution
dans HCI 0,1 M. L’activité du '®Cd est de 9,34.10" Bq.g™ et son énergie de rayonnement
gamma 0,088 Mev. Les sources ont été diluées dans de I’eau ultrapure (MilliQ) de maniére a
obtenir environ 180 kBg.ml™ et ont été conservées & 4°C.

Des rapports de 10 g de sédiments dans 99 mL de CaCl, 0,01 M sont réalisés en trois
répétitions. Une solution de CaCl, a été utilisée pour faciliter les filtrations apres floculation
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des colloides. Les suspensions sont agitées pendant 21 h afin d’atteindre I’équilibre chimique
et une concentration constante de Cd®* en solution. Au temps to, 1 mL d’une solution de
199Cd?* est injecté dans la suspension agitée par un barreau aimanté. Plusieurs aliquotes de la
suspension sont préelevés a I’aide d’une seringue apreés des temps d’échange de 1, 4, 10, et 40
mn et filtrées immédiatement sur des filtres en nitrate de cellulose de porosité 0,2 pum
[Schmitt-Sirguey, 2004]. La radioactivité en solution est mesurée par y-spectrométrie.

La composition istopique (Cls) de Cd?* de la solution du sol est définie par
I’équation :

Cls=r/R*1/Cds

avec r; la quantité de 1%°Cd®* en solution (en Bg.kg™ de sédiment) et Cds la quantité de
Cd?*" stable dans la solution (en mg.kg™ de sédiment) & I’instant t. R est la radioactivité
introduite initialement en solution (en Bg.kg™ de sédiment) et mesurée a I’instant t. Cls est
exprimée en mg™ Cd.kg de sédiment. La quantité de Cd isotopiquement échangée entre le
temps to et le temps t est calculée par la formule :

r/Cds=R/Et
Suivant le rapport sédiment / eau utilisé la valeur de Cds est :
Cds=Meau/Mssdiment™Ccd

La décroissance de r/R et la représentation des compartiments Cd®* isotopiquement
échangeables en fonction du temps est décrite par un modéle mathématique proposeé par
Fardeau [1981] tel que :

r/R=m (t+(m)“")™ + Roo/Ry

Ou n rend compte de la décroissance de *°°Cd restant en solution et m est assimilé a
rmin/R [Fardeau et al., 1991]. Pour des temps d’expérience courts, il est possible de négliger
les paramétres mY" et Roo/RO ce qui permet de simplifier 1’équation :

rdR=(r1min/R)*t™"
soit In (r/R)=In (rimin/R)-n In (t)

Les parametres m et n peuvent étre déduits d’une régression sur les premiers points
expérimentaux du suivi de la cinétique d’échange (1, 4, 10 et 40 mn). Le ratio Rwo/Rg
correspond a la dilution maximale de la radioactivité dans le systéme. En faisant I’hypothese
que la quantité maximale, ou peut se diluer la radioactivité introduite, correspond a la quantité
totale de Cd dans la terre étudiée, I’équation devient :

r/R=m (t+(m)“")™" + Cds/Cd T

ou CdT est le Cd total contenu dans 1 kg de terre. On peut donc, grace a cette
modélisation de r/R, calculer Et pour des temps plus longs que ceux du laboratoire et ainsi
déduire la quantité de Cd isotopiquement échangeable E pour le temps d’une culture végétale.

Un compartiment échangeable du Cd est défini par un pool d’ions échangeables entre
deux temps. Le nombre de compartiments nécessaire pour représenter I’ensemble des ions
Cd*" du sédiment est fonction des intervalles de temps choisis. Suivant les auteurs et
I’élément considére, les compartiments ne sont pas definis pour les mémes temps d’échanges.
Ainsi, pour les ions phosphates [Fardeau, 1993], les compartiments ont été déterminés par
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rapport au fonctionnement biologique de la plante et en particulier les phénomeénes
d’absorption active des ions phosphates. Nous retiendrons les mémes compartiments pour
représenter les compartiments les plus mobiles (0-1 mn et 1 mn-24 h), I’ensemble des ions
Cd?* sera ainsi représenté a travers les compartiments suivants :

- entre 0 et 1 mn, qui représente les ions quasi-instantanément échangeables
comprenant les ions Cd** de la solution et de la phase solide du sol ayant les mémes
propriétés cinétiques.

- entre 1 mn et 24 h, qui correspond aux quantités d’ions échangeables pendant la
durée de prélévement actif d’une zone racinaire.

- entre 24 h et 80 jours pour rendre compte des quantités échangeables durant la
période de culture.

- au dela de 80 jours, représentant les ions non disponibles pour la plante.

La fraction non labile de Cd et Zn déterminée ainsi correspond a la méme fraction déterminée
par un isotherme de désorption dans du CaCl, 0,01M [Degryse and Smolder, 2005].

IV-B-2- Production de biomasse et teneurs en métaux des vegeétaux

Lors de la récolte, la masse de matiére fraiche est déterminée pour les parties
aériennes, ainsi que la teneur en eau (pesée avant et aprés 48 h a 75°C) des parties aériennes
et racinaires. Les teneurs en métaux dans les végétaux sont également déterminées.

Les teneurs en métaux dans les végétaux sont déterminées de la maniere suivante.
Apreés lavage puis séchage pendant 48 h a 75°C, les végétaux sont broyés dans un mortier en
agate [Schwartz et al., 2001]. Une prise d’essai de 0,5 g de MS est ensuite attaquée par 8 mL
HNO3 et 2 mL H,0,, et minéralisée au four micro-ondes, type CEM (Mars 5) [Sterckeman et
al., 2004]. Apres filtration sur papier filtre sans cendres Prolabo (filtration moyenne), puis
ajustement dans une fiole de 25 mL avec HNO3 [0,1 M], les métaux sont analysés par plasma
a couplage inductif (ICP) ou absorption atomique (AA). Tous les réactifs sont de qualité
Normapur (Prolabo) pour analyses de traces.

Le facteur de bio-concentration (BCF), rapport entre la teneur en métal du végétal et
celle du sédiment est ensuite calculé pour chaque espéce [McGrath and Zhao, 2003].

IV-B-3- Précaution d’usage et notation

Tout le matériel en contact avec les solutions utilisées est décontaminé par trempage
dans HNOj3 5% pendant 12 h suivi d’un double ringage a I’eau distillée.

Pour les dosages, la limite de détection est notée Id, la limite de quantification est
notée lg. Lorsqu’une mesure n’a pas été effectuée (les plantes n’ont pas poussé par exemple),
elle est notée ND (non déterminé). Les seuils de détection et de quantification de chacun des
protocoles sont calculés suivant la définition de I’lTUPAC (union internationale de chimie pure
appliquée). La formule est la suivante :

X =1Iml + k*S

ou X est la plus petite valeur du signal acceptable, S la déviation standard, c’est a dire
I’écart-type pour un minimum de 30 mesures et m la moyenne des mesures effectuées sur des
blancs (10 a 20 mesures). K est un coefficient qui prend les valeurs suivantes : k=3 pour la
limite de détection [Baffi et al., 2002] (notée Id) et k=10 pour la limite de quantification
(notée 1q). Lors de nos mesures, la relation entre le signal et la concentration étant linéaire,
nous pouvons appliquer le calcul précédent directement aux concentrations.
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IV-B-4- Analyse des résultats

IV-B-4-a- Analyse statistique
Le traitement statistique des données est effectué a I’aide du logiciel Statistica®©, version
6, avec un risque de premiere espece de 0,05%. Lors des comparaisons deux a deux, un test
non paramétriqgue (Mann-Whitney) ou un test paramétrique (ANOVA) sont utilisés. Les
résultats présentés s’appuient sur les tests paramétriques lorsque les hypotheses de normalité
et d’égalité des variances sont vérifiées et sur les tests non paramétriques dans le cas
contraire.

IVV-B-4-b- Mise en évidence de pollution

La mise en évidence d’une pollution d’origine anthropique ne peut étre faite uniquement
en comparant les teneurs totales des sediments a des valeurs seuils, sans tenir compte des
valeurs du fond géochimique [Baize, 2000]. Parallelement, une normalisation, basée sur la
corrélation entre les éléments en traces et un élément naturellement présent, Al ou Fe permet
d’estimer la part anthropique de la teneur des éléments en traces des sédiments [Svete et al.,
2001]. A partir de la mesure des teneurs totales en Al et en Fe, le facteur d’enrichissement
géochimique par rapport a chacun de ces métaux est calculé. Le facteur d’enrichissement
(FE,) par rapport a I’élément y est defini comme suit :

FE,= ([Elément trace]/[y])scdiment/ ([EI€éMent trace]/[y])ond géochimique

Un enrichissement en un élément en traces est mis en évidence, si le facteur d’enrichissement
correspondant est supérieur a 1,3 lorsque I’on dispose des valeurs du fond géochimique local
(Sterckeman, communication personnelle), et sinon lorsque FE est supérieur a 10. Pour des
sites du Nord-Pas-de-Calais, les valeurs du fond géochimiques utilisées correspondent aux
moyennes mesurée sur 758 horizons de sols [Sterckeman, 2004] soit 40,5 g.kg™ pour Al et
respectivement 0,26 ; 57,5; 12,8 ; 25; 23,2 : 59,7 mg.kg™ pour Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn, et
24,6 g.kg' pour Fe. Pour les autres sites, les valeurs du fond géochimiques utilisées
correspondent aux valeurs indiquées par Wedepohl [1995] pour la partie supérieure de la
crodte continentale soit 77,4 g.kg™ pour Al et respectivement 0,10 ; 35 ; 14,3 ; 18,6 ; 17 ; 52
mg.kg™ pour Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn, et 30,89 g.kg™ pour Fe.
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Chapitre V : Caractérisation de différents sites de dépots
de sédiments de curage en France

Différents contaminants chimiques rejetés dans I’environnement s’accumulent dans les
sédiments. La sédimentation peut induire des besoins de curage, notamment lorsqu’elle
entrave la navigation. Les sédiments curés peuvent étre laissés en eau (clapage, dépét en
graviere), utilisés en ingénierie environnementale ou encore déposés sur des sites de dép6t
terrestre. Dans la pratique, pour les 6 millions de m® de sédiments dragués annuellement dans
les eaux continentales en France, 70% sont mis en dépdts (en eau ou sec), 10% sont valorisés
en travaux publics, 7% sont épandus sur des terres agricoles et 3% clapés, utilisés en remblais
divers ou et traités [Carpentier et al., 2002]. Dans le cas d’un dép6t proche d’un cours d’eau
ou d’un canal, les polluants peuvent étre transférés aux sols environnants, a I’eau superficielle
ou souterraine [Bedell et al., 2003]. Les végétaux, via leurs systémes racinaires, peuvent jouer
un role dans le devenir des polluants des matrices contaminées [Adriano et al., 2004].

Différentes études de sites de dépbts terrestres des sédiments de curage ont été
menées, principalement aux USA [Beyer et al., 1990] et en Belgique [Vandecasteele et al.,
2002]. Peu d’études générales concernant ces sites ont cependant été conduites en France.
Une connaissance de la situation actuelle des dép6ts de sédiments en France est élaborée a
travers une approche de terrain via la visite de sites de dép6ts d’ages et de localisations variés.

Plusieurs sites francais de dépbt de sédiments sont visités afin de dégager leurs
caractéristiques pédologiques et botaniques. L’objectif est de déterminer les principales
caractéristiques physico-chimiques des sediments déposés liés a la dynamique des métaux et
d’approcher leur effet sur la végétation suivant des critéres de présence, de teneurs en
polluants et de morphologie du systeme racinaire. Des échantillons de sédiments et de
végétaux sont prélevés sur 10 sites contrastés et leurs teneurs en plusieurs métaux sont dosées.

V-A- Conditions expérimentales

Les dix sites présentes dans le chapitre V ont été visités et décrits. Pour chacun d’eux,
il a été relevé : la date de I’épandage, la nature et I’épaisseur des sédiments mis en place. Des
données concernant deux sédiments portuaires maritimes encore en place sont également
collectées. Les sédiments portuaires proviennent de la rade de Toulon (L) et du port de
Boulogne (D). lls ont été prélevés a I’aide d’une benne Van Veen de 10 L sur les 20/30
premiers centimetres du dépdt. A Toulon, les prélevements étaient sous 3 m d’eau, a
Boulogne (bassin Carnot) ils étaient sous 8 m d’eau. Ils ont de plus été soumis a des analyses
chimiques et a une étude minéralogique. Ces deux échantillons sont étudiés dans le cadre du
programme de recherche LITEAU (BRGM).

Les visites de sites sont réalisées durant les mois d’avril et mai 2003. Une approche de
terrain consiste en I’ouverture de fosses d’observation (1x1x1 m®) sur des zones homogénes
en terme de végeétation. Sur chaque site, deux ou trois fosses (F1, F2 et F3) sont creusees, dont
une sur un secteur non végétalisé (lorsqu’un tel espace existe), et deux sur des zones
veégétalisées. Des prélevements de sédiments sont réalisés en surface pour analyses.

V-A-1- Caractérisation des sédiments

De la méme maniére que pour des profils de sols, les profils de sédiments sont décrits
pour chaque fosse. Les horizons sont identifiés et caractérisés par des criteres descriptifs. Des
échantillons de I’horizon de surface, colonisé par les racines et des horizons plus profonds,
sont prélevés. L’horizon de surface de chaque site est analysé par le laboratoire d’analyse de
I’INRA d’Arras. La granulométrie des sédiments, leur pH a I’eau, le rapport C organique sur
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N total, le calcaire total, la CEC, les bases échangeables (teneurs en Ca, Mg, K et Na
échangeables a la cobaltihexamine), le P assimilable (Olsen), les teneurs totales en Cd, Cr, Zn
et Ni, ainsi que la conductivité totale sont déterminés apres séchage a I’air et tamisage a 2
mm. La densité apparente ainsi que la porosité totale sont également mesurées pour la couche
de surface de chaque fosse.

A partir de I’analyse granulométrique, le coefficient d’uniformité (C,) est calculé a
partir de la formule suivante :

Cu=Deo/D10
ou Dy représente I’ouverture du tamis au travers duquel x% du poids des grains passe.
Le coefficient d’uniformité permet de qualifier la répartition de la distribution
granulométrique d’uniforme (C,<2) ou de discontinue (C,>2).

Les humidités caractéristiques et plus particulierement les capacités au champs des
différents sédiments sont déterminées. Les sédiments, séchés a l'air et tamisés (2 mm), sont
portés a saturation en eau pendant 12 h par remontée capillaire. Une pression est ensuite
appliquée pendant une durée de 24 h. Deux valeurs de pF sont testées : 2 et 4,2 qui
correspondent aux pressions suivantes : 0,1 et 15 bars. L application de ces deux pressions
permet de déterminer la capacité de réservoir en eau pour les plantes du sol [McKeague et al.,
1984; Duchaufour, 2001].

V-A-2- Inventaire et caractérisation de la végétation du site

Lors des visites des sites, des individus de chagque espéce végétale présente sont
prélevés et identifiés. Le profil racinaire est élaboré a partir de la présence ou I’absence de
racines dans les mailles (2x2 cm?) d’une grille placée sur le coté de la fosse décrite. La densité
racinaire est évaluée a 60 cm de profondeur (profondeur habituelle d’enracinement en sol
agricole) comme étant le nombre de mailles compris entre 58 et 60 cm ayant au moins une
racine (sur les 30 mailles de cette profondeur). Une densité cumulée sur les 60 premiers
centimetres regroupe les observations sur les 900 carrés de 0 a 60 cm de profondeur.

Les teneurs en Cd et Zn dans les végétaux sont déterminées. Ce sont les métaux le plus
fréqguemment a I’origine de pollution dans le cas des dép6ts de sédiments [Vandecasteele et
al., 2002].

V-B- Etude des sites de dépbts

V-B-1- Caractérisation des sédiments

Les observations réalisées grace aux fosses permettent de mettre en évidence une
morphologie des dépdts: les profils observés sont le plus souvent constitués d’une
superposition de différents apports, comme illustré par la figure V-1. Selon Mathieu et
Pieltain [1997], les sediments étudies présentent des textures variées allant du sable au limon
moyen et a I’argile lourde, avec une prédominance des textures limoneuses (Tableau V-1). Le
calcul du coefficient d’uniformité (ou de Hazen) permet de qualifier la texture des sédiments
de discontinue. Les sédiments étudiés présentent un pH moyen de 8 (Tableau V-5), il varie de
neutre a trés basique avec des valeurs comprises entre 7 a 9 unités pH (Tableau V-1), ces
valeurs concordent avec les pH mesurés par Vandecasteele et al. [2003] sur 131 sols dérivés
de sédiments en Belgique. La teneur en CaCOj3 des sédiments étudieés permet de les qualifier
de modérément calcaires a tres fortement calcaires, comme le constatent également Tack et al.
[1996] sur des sites de dép6t de sédiments en Belgique. La teneur en P assimilable Olsen
moyenne est de 0,19 g.kg™ avec des valeurs allant de 0,01 & 0,49 g.kg™. Ces teneurs sont
élevées (A, D, H) voir tres élevées (B, C, E, F, G et K) sauf pour les sédiments | et J (trés
faible) et le sédiment L (satisfaisant) (Louis Florentin, communication personnelle).
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F G K

Figure V-1 : Exemple de profil observé dans les sites de dépdts de sédiments.

Le carbone organique présente des concentrations comprises entre 22,7 et 111,6 g.kg™
avec une moyenne de 63,7 g.kg™. Ces valeurs sont dans la méme gamme que les valeurs
variant de 14 & 62 g.kg™” relevées sur des sites de dépdts de sédiments en Belgique par
Vandecasteele et al. [2002]. La teneur en N est comprise entre 0,2 et 6,8 g.kg™ avec une
moyenne de 2,7 g.kg™, le rapport C/N variant de 9 & 180 avec une valeur moyenne de 39,3.
La conductivité a une valeur moyenne de 5,6 mS.cm™ et varie de 0,2 & 28,2 mS.cm™. A
I’exception des sédiments D et L qui sont salés, les valeurs obtenues sont du méme ordre de
grandeur que celles obtenues par Vandecasteele et al. [2005], qui mesurent des conductivités
allant de 0,23 & 2,37 mS.cm™ pour des sols Belges dérivés de dépots de sédiments. Comme
constaté pour les sols dérivés de dép6ts de sédiment par Vandecasteele et al. [2002], la teneur
en CaCOj3 est supérieure & 4 %, de méme la conductivité est supérieure & 0.4 mS.cm™ sauf
dans le cas des sédiments H, | et K. Pour le site I, la forte proportion de sable explique
probablement cette observation.

Tableau V-1 : Caractéristiques générales des sédiments préleveés.

Site AlB|CID|IEJFIGIHI]IJI[K] L
oH eau 83|79 7 |85| 9 | 72|78 |82 88|81 74| 83
Calcaire total (g.kg?) | 346 | 58 | 177 | 307 | 346 | 120 | 199 | 514 | 309 | 329 | 97 | 193
P Olsen (gkg?) _ |0,108]0,2860,155/0,095|0,311]0,479]0,228/0,090/0,029/0,013]0,491] 0,038
C organique (g.kgh) | 55,2 | 33,3 | 80,0 | 22,7 | 74,4 |111,6| 96,2 | 93.4 | 39,6 | 48,8 | 60,5 | 47,8
N (g.kg) 134 | 154 |2.07 | 251|391 |6.82| 2.7 | 274022101401 3.85
C/N 41 | 22 | 39| 9 | 19 | 16 | 36 | 34 | 180 | 48 | 15 12
CO”‘](';C;"C’:;‘?J)“"""’ 417 10,47 206|282]051|189|074|017 |025|1.64|019| 2699
_ [ Argiles (g-kg™) | 295 | 199 | 146 | 399 | 262 | 262 | 222 | 258 | 52 | 342 | 166 | 450
£ | Limons (g.kg?) | 426 | 405 | 764 | 468 | 279 | 639 | 563 | 297 | 82 | 626 | 742 | 421
e
S | sables(gkg?) | 279 | 396 | 90 | 133 | 459 | 99 | 215 | 445 866 | 32 | 92 | 129
c
8 LA-|LS- LS LA-|LA- AL/A
O) Texture S A Lm|AL A LA S S S |AL|Lm lourde

L A-S : limon argilo-sableux, L S-A : limon sablo-argileux, L m : limon moyen, A L :argile

limoneuse, L A : limon argileux, S :sable, A :argile.
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Les teneurs en métaux totaux des sédiments présentent des valeurs contrastées
(Tableau V-2). Certains sites ont des teneurs pres de 33 000 fois supérieures a d’autres (cas du
Cd) avec pour I’ensemble des métaux une concentration qui varie au minimum du simple au
triple. Les teneurs en d’autres métaux sont parfois trés élevées, comme pour le site C qui
contient environ 20 % de métaux au total. Les valeurs obtenues ici sont du méme ordre de
grandeur que celles obtenues pour un sédiment frais de la Scarpe inférieure par Vauléon et al.
[2001] : 6600 mg de Zn, 760 mg de Pb et 190 mg de Cd par kg de sédiment ou Bedell et al.
[2003] pour des sédiments frais de I’est de la France : de 145 a 12 220 mg de Zn, de 24 a 99,3
mg de Pb, 0,54 7,8 mg de Cd, 1,9 4 22,2 mg de Cr, 24,7 a 740 mg de Cu et 33,2 a 73,2 mg de
Ni par kg de sédiment sec. Le sédiment H est le moins contaminé par les métaux. A I’inverse
les sédiments C et B sont les plus contaminés.

Tableau V-2 : Teneur en métaux totauxdes sédiments.(mg.kg™ de MS)

Fe Al Cd Cr | Cu|[Ni| Pb Zn
22 300|144 400 1,0 |53,1/43,2(24,7| 54 |106,6
51 800(84 600| 3,6 |130,9(147,6/88,5/ 734 |963,5
42 800(30 000|5669,4/104,7|437,7|32,8|114013| 76198
21 300(32 400| 31,6 | 50,7 |69,5(15,8/ 714 |8358,6
16 100|137 100| 2,5 |41,3|31,3(18,3] 67 |117,2
24 80043 800| 7,0 |79,9|567,1/47,2| 432 | 1753
19 500|138 800 3,7 |62,7| 200 (36,5| 360 [1137,6
24 80037 200{ 1,1 |48,9|35,4(26,9] 39 |158,3
9900 (24300, 0,2 |252| 4,4 (10,1 14 | 28,6
30400/58 100| 0,3 |62,1|21,6|37,7| 39 88,6
17 400|133 700| 14,8 | 60,3 |79,7 (29,9| 365 |876,6
26 30054 200/ 0,4 |62,6|233,8/27,8] 121 |284,8

|—7<‘—'_IG)T||TIDOUJ>%'

Le calcul de FE a permis de mettre en évidence une pollution en Ag, As, Sb, Cd et Pb dans les
sédiments de la Vistule en Pologne avec une normalisation par rapport a I’Yb [Szefer et al.,
1999] ou en Cu et Zn dans ceux du sud-ouest de Taiwan en normalisant par rapport a Fe [Lee
et al., 1998]. Lee et al. [1998] concluent a la pertinence de I’utilisation de la normalisation par
rapport a Fe afin de caractériser les sédiments marins pollués.

Le calcul de FE par rapport a Al permet de détecter une anomalie en Cd, Cu, Pb et Zn
pour les sites F, G et K (FE>1,3) et D (FE>10), ainsi qu’une suspicion en ce qui concerne Cr
(1,3>FE>1,1) pour les sites F, G et K et D (FE>3). Cette teneur élevée en Cr est confirmée
par le calcul de FE par rapport a Fe pour les sites F, G et K. Les sites F, G et K présentant par
ailleurs une augmentation de leur teneur en Ni (Tableau V-3). Le site C présente une pollution
pour I’ensemble des métaux étudiés. Les sites A, B, E et H présentent un enrichissement en
Cd et une légére hausse de la teneur en Cu, les sites I, J et L présentent une Iégere hausse de
leur teneur en Cd, le site L présente une pollution en Cu. Les sites A, B, H et L présentent une
Iégere augmentation de leur teneur en Cr ; les sites H, B et J sont faiblement contaminés en
Ni. Les sites A,E, H, I et J sont Iégérement enrichis en Pb, les sites B et L présentant une
pollution plus marquée par ce metal. Les teneurs en Zn des sites A, E, H et L présentent une
Iégere augmentation, hausse plus importante pour le site B. L’ensemble de ces résultats est
confirmé par le calcul de FE par rapport a Fe, sauf dans les cas de Cr et Ni pour le site C, de
Cu pour le site D et de Pb pour le site L.

La CEC varie de 2,6 & 28,6 cmol+.kg™ avec une valeur moyenne de 17,7 cmol+.kg™
(Tableaux V-4 et V-5). Les teneurs en bases échangeables sont telles que les complexes
absorbants des sédiments sont tous saturés. Les teneurs en Al, Fe et Mn lors de I’extraction a
la cobaltihexamine sont en dessous des seuils de détection analytique sauf pour Mn dans
I”échantillon du sédiment C dont la teneur est 0,025 cmol+.kg™.
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Tableau V-3 : Facteur d'enrichissement en métaux des sédiments par rapport a Al.

Site Fe Cd Cr Cu Ni Pb Zn
A 1,3 16,6 2,6 53 2,3 5,6 3,6
B 1,5 32,2 3.4 9,4 4,4 39,5 17,0
C* 2,3 29437 2,5 46,2 1,8 6634 1723
D 1,6 740 3,5 11,6 2,0 100,4 384,2
E 1,1 51,6 2,5 4,6 2,1 8,2 47
F* 0,9 25,0 1,3 41,0 1,7 17,2 27,2
G* 0,8 14,9 1,1 16,3 1,5 16,2 19,9
H 1,7 22,4 2,9 5,2 3,0 4,8 6,3
I 1,0 54 2,3 1,0 1,7 2,7 1,8
J 1,3 4,3 2,4 2,0 2,7 3,1 2,3
K* 0,9 68,5 1,3 7.5 1.4 18,9 17,6
L 1,2 49 2,6 23,4 2,1 10,2 7,8

Les cases colorées (grisée) correspondant a des FE supérieurs a 1,3 pour les sites du Nord-
Pas-de-Calais (*) et a 10 pour les autres sites, donc a une mise en évidence de pollution.

Tableau V-4 : Capacité d’échange (cmol+.kg™), bases échangeables (cmol+.kg™) et taux de
saturation (%).

Site| CEC|Calcium|Magnésium|Potassium|Sodium|Taux de saturation
A |16,4| 18,06 7,71 14 13,63 Saturé
B [16,6] 1591 1,42 0,3 0,12 Saturé
C |13,8] 28,60 0,60 0,23 0,05 Sature
D |151] 9,09 28,08 4,37 129,59 Saturé
E [19,4] 10,72 4,62 2,08 3,15 Saturé
F 23,6/ 39,06 0,78 0,38 0,12 Saturé
G |16,6| 19,06 0,38 0,32 0,05 Saturé
H |23,1] 21,21 0,99 0,42 0,03 0,98
| [26] 414 0,36 0,2 0,06 Saturé
J |16,3| 25,66 3,13 0,18 0,66 Saturé
K |20,9] 19,21 0,81 0,63 0,05 0,99
L |28,2] 12,76 31,98 429 128,69 Saturé

Une grande variabilité inter-site peut par ailleurs étre constatée (Tableau V-5) tant sur
les caractéristiques agronomiques des sédiments prélevés que sur leurs teneurs en métaux.
Cette variabilité inter-site est également observée au niveau des densités apparentes et des
porosités des sédiments. La densité apparente varie en effet de 0,3 a 1,3 (Tableau V-6). Pour
des saprolites (granites altéres), la densité apparente observée varie de 1,33 a 2,55 [Sequeira
Braga et al., 2002], pour un sol sédimentaire, plus proche des sediments observeés ici, la
densité apparente varie entre 1 et 1,6 [Brahy et al., 2000]. Pour le site K, la fosse 2 présente
une densité apparente moindre que celle de la fosse 1, ce qui peut expliquer la plus grande
profondeur d’enracinement constatée sur la fosse 2 par rapport a la fosse 1. Ceci est
éventuellement a mettre en relation avec la technique utilisée lors du dragage, le mode de
mise en place influant sur la porosité des sols anthropiques [Beaudet-Vidal et al., 1998].
Aucune fosse ne présente de densité apparente supérieure & 1,6 g.cm?, limite au dela de
laquelle la croissance racinaire n’est généralement plus possible [Burden and Sims, 1999].

Une variabilité inter-site se retrouve également sur les réserves en eau utile des
sédiments, qui varient de 6,4 a 42,5 % de la MS (Tableau V-7). Le site | présente la réserve en
eau utile la plus faible, alors que les sites C, F, K et L présentent les réserves en eau utile les
plus élevées. Une variabilité intra-site est également constatée. Par exemple, la densité
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apparente varie pour le site E de 0,5 a 0,8. Au sein d’un dépét, la répartition granulométrique
est hétérogéne ; lors de la mise en place des sédiments les sables s’accumulent prés du
déversoir tandis que les limons se répartissent sur le reste du dép6t [Vervaeke et al., 2001,
Vandecasteele et al., 2002]. Aucune différenciation d’horizon ne semble apparaitre suite aux
dépébts, le profil pédologique constituant un empilement des différents matériaux de phases

successives de dépots.

Tableau V-5 : Variabilité des caractéristiques des sédiments (n=12).

Premier

Dernier

Moyenne|Médiane| Minimum|Maximum Quartile|Quartile Ecart type
pH eau 8,0 8,2 7,0 9,0 7,6 8,4 0,6
Calcaire total (g.kg™) 249,6 | 253,0 58,0 5140 | 1485 | 3375 | 131,22
P Olsen (g.kg™) 0,19 | 0,13 0,01 0,49 0,06 | 0,30 0,17
C organique (g.kg™) 63,7 | 578 22,7 1116 | 437 | 871 27,6
N (g.kg™) 2,7 2,6 0,2 6,8 1,4 3,9 1,8
CIN 393 | 27,9 9,0 180,0 | 157 | 401 46,1
Conductivité (mS.cm™) 5,6 1,2 0,2 28,2 0,4 3,1 10,3
CEC (cmol+.kg™) 17,7 16,6 2,6 28,2 157 | 22,0 6,3
Ca (cmol+.kg™) 18,6 18,6 41 39,1 11,7 | 234 9,4
Mg (cmol+.kg™) 6,7 1,2 0,4 32,0 0,7 6,2 11,1
K (cmol+.kg™) 1,2 0,4 0,2 4,4 0,3 1,7 1,6
Na (cmol+.kg™) 23,0 0,1 0,0 129,6 0,1 8,4 49,7
Fer (g.100g™") 2,6 2,4 1,0 5,2 1,8 2,8 1,2
Al (g.100g™) 43 3,8 2,4 8,5 3,3 4,9 1,6
Pb (mg.kg™) 9746,1 | 2404 | 14,3 [114013,0| 46,7 | 573,0 | 32836,6
Cd (mg.kg™) 4780 | 3.1 0,2 5669,4 | 0,7 | 10,9 | 16349
Cr (mg.kg™) 652 | 61,2 25,2 130,9 | 498 | 713 28,5
Cu (mg.kg™) 1559 | 74,6 4.4 567,1 | 334 | 2169 | 1793
Ni (mg.kg™) 330 | 289 10,1 88,5 215 | 37,1 20,2
Zn (mg.kg™) 7506,0 | 580,7 | 28,6 | 76198,0 | 111,9 | 14453 | 21755,1
Pmax d'enracinnement (cm) 80 75 32 130 54 108 34

Tableau V-6 : Caracteristiques physiques des couches de surface des depots.

. o . Porosité totale (cm®.g™)
Lieu Fosse|Densite apparente (séche) Dt=1-(pb/pp) avec pp=2.6 g.cm>
A F1 11 0,6
A F2 1,2 0,5
A F3 1.2 0,5
B F1 0,7 0,7
B F2 0,8 0,7
B F3 0,7 0,7
C F1 0,7 0,7
C F2 0,6 0,8
E F1 0,8 0,7
E F2 0,5 0,8
E F3 0,7 0,7
F F1 0,6 0,8
F F2 0,7 0,7
G F1 0,6 0,8
G F2 0,8 0,7
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. iy , Porosité totale (cm®.g™)
Lieu Fosse|Densité apparente (seche) dt=1-(ph/pp) avec pp=2.6 g.cm

G F3 0,8 0,7
H F1 1,0 0,6
H F2 0,8 0,7
H F3 1,0 0,6
I F1 0,9 0,6
[ F2 1,0 0,6
I F3 0,8 0,7
J F1 0,9 0,6
J F2 1,3 0,5
K F1 0,6 0,8
K F2 0,3 0,9
Moyenne 0,8 0,7
Premier quartile 0,7 0,6
Troisiéme quartile 1 0,7

Tableau V-7 : Humidités caractéristiques des différents sédiments (en % massique).

Sédiment

A|B|C|D|E

F

GIH|I|J|K]|]L

Capacité au champ

33,6/29,7| 68 [67,9/36,3

71,2

60,5/35,8/8,6/34,559,5|72,9

Réserve en eau utile

16,7| 17 |40,5/26,4|17,5

39

29,1 20 |6,4/21,5|42,6| 43

V-B-2- Observations de la végétation

La liste des especes végétales répertoriées sur les sites de dépbts permet de mettre en
évidence la présence de différentes familles dont par exemple des Brassicacees, des Poacees,
des Apiacées, des Fabacées, des Acéracées (Tableau V-8). Par ailleurs, des especes
considérées comme des colonisatrices spontanées observées dans le cadre de notre étude sont
également mentionnées dans d’autres études de sites de dépdts de sédiments, telle que Salix
sp. (présent sur la moitié des sites étudiés) [Tack et al.,, 1999], Sambucus nigra
[Vandecasteele et al., 2002], ou Urtica sp. [Tack et al., 1998; Vauléon et al., 2001]. Des
especes colonisatrices des anciens sites miniers fortement pollués comme Rumex sp. et Juncus
sp. sont également présentes [Freitas et al., 2004].

Tableau V-8 : Liste des especes végétales répertoriées sur les sites de dépbt de sédiments.

Genre espece Famille Nombre de site d'observations
Arabidopsis sp. Brassicacées 1
Arctium sp. Astéracees 2
Arenaria sp. Caryophyllacées 1
Arundo donax Poacées 1
Avena sterilis Poacées 1
Brassica napus oleifera Brassicacées 1
Buddleja davidii Buddlejacees 1
Cardaminopsis sp. Brassicacées 1
Carex paniculata Cyperacées 1
Carex sp. Cyperacées 1
Carex sp. Cyperacées 2
Chardon Astéracées 1
Chenopodium sp. Chenopodiacées 1
Convolvulus sp. Convolvulacees 1
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Genre espéce Famille Nombre de site d'observations
Cornus mas Cornacées 1
Cornus sanguinea Cornacées 1
Corylus avellana Betulacées ou 1
Corylacees
Dipsacus fullonum Dipsacées
Epilobium hirsutum Onagracées
Equisetum arvense Equisetacées
Eupatorium cannabinum Astéracees
Filipendula ulmaria Rosacées
Galium aparine Rubiacées
Galium sp. Rubiacees
Geranium pyrenaicum Géraniacées
Glechoma hederacea Lamiacées
Hedera helix Araliacées
Heracleum sphondylium Apiacées
Hordeum sp. Poacées
Humulus lupulus Cannabacées
Iris pseudacorus Iridacees
Juncus sp. Joncacées
Lychnis Caryophyllacées
Lycopus europeus Lamiacées
Lythrum salicaria Lythracées
Matricairia sp. Astéracees

Minuartia hybrida

Caryophyllacées

Myosotis sp.

Boraginacées

Petasites sp. Astéracées
Phalaris arundanicea Poacées

Populus tremula Salicacées
Potentilla sp. Rosacées

Ranunculus repens

Renonculacées

Ranunculus sp.

Renonculacées

Robinia pseudo-acacia Fabacees
Rubus sp. Rosacées
Rumex sp. Chenopodiacées

Salicornia sp. Chenopodiacées
Salix sp. Salicacées

Sambucus sp.

Caprifoliacées

Sambucus nigra

Caprifoliacées

Silene latifolia

Caryophyllacées

Solanum dulcamara

Solanacées

Sparganium sp.

Sparganiacées

Symphytum sp. Boraginacées
Tamarix sp. Tamaricacées
Tanacetum vulgare Astéracees
Tussilago farfara Astéracées
Typha latifolia Typhacé
Urtica sp. Urticacées
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La profondeur maximale d’enracinement varie fortement suivant le site (de 32 a 130

cm), ainsi que le pourcentage de présence racinaire entre 58 et 60 cm (de 0 a 77 %) et le
pourcentage cumulé de présence racinaire a 60 cm (de 8 a 70 %) (Tableau V-9). Les plantes

65



Chapitre V : Caractérisation de différents sites de dépbts de sédiments de curage en France

développées sur les sites J et K présentent les systemes racinaires les plus profonds. Le site B
présente les plus faibles profondeurs maximales d’enracinement, de I’ordre de 30 cm. Pour les
sites A et E, la profondeur maximale d’enracinement se situe entre 40 et 60 cm. Le
pourcentage de présence racinaire a 60 cm est nul pour 13 des 26 observations et est élevé
pour les fosses du site J (40 et 77 %). Le site J a par ailleurs le pourcentage cumulé de
présence racinaire a 60 cm le plus élevé (93 %) alors que le site G présente la valeur la plus
faible (8,2 %). Ces observations concordent avec celles de Ragab [1995] qui constate que les
racines d’une prairie paturée par des moutons se situent dans les 40 premiers centimeétres du
sol et celles de Crow et al. [2004] qui déterminent une profondeur maximale d’enracinement
de 1,3 m sur 7 sites végétalisés avec des saules et des peupliers. 1l y a donc une interface
sédiment/plante ou rhizosphere dans tous les sites qui est néanmoins présente dans des
proportions tres variables. Outre la variabilité inter-site constatée, une variabilité intra-site
peut &tre mise en évidence. Par exemple, la profondeur maximale d’enracinement varie de 24
a 78 cm pour le site G et de 38 a 120 cm pour le site H (Tableau V-9), le pourcentage cumulé
de présence racinaire a 60 cm varie pour le site G de 8,2 a 69,4 %. La variabilité du
développement des plantes se manifeste également via la répartition de la couverture végétale
sur les différents sites [Ernst, 1988], différentes zones pouvant étre identifiées. Sur le site G,
une zone est ainsi colonisée par Salix sp., une zone présente une végétation herbacée et une
troisieme zone une végétation éparse constituée de Matricaria sp.

Tableau V-9 : Observations des systemes racinaires sur les différentes fosses et densités
racinaires a 60 cm de profondeur.

Site|Fosse|Profondeur maximale (cm)— Densite raglnglre :
a60cm (%) |cumulée jusqu’a 60 cm (%)

A | F2 56 Absence de racine 27,3
A| F3 60 3,3 43,3
B| F1 30 Absence de racine 24,3
B| F2 Pas de végétation
B| F3 32 \ 0,0 | 28,7
C| F1 Pas de végétation
C| F2 72 6,7 41,0
E| F1 54 Absence de racine 51,3
E| F2 50 Absence de racine 51,3
E| F3 46 Absence de racine 54,1
F| F1 40 Absence de racine 23,4
F| F2 30 Absence de racine 36,7
G| F1 24 Absence de racine 8,2
G| F2 44 Absence de racine 39,9
G| F3 78 73,3 69,4
H| F1 120 33,3 63,2
H| F2 38 Absence de racine 46,6
H| F3 58 Absence de racine 69,1
| F1 72 3,3 41,1
| | F2 102 20,0 51,6
| | F3 34 Absence de racine 31,9
J| F1 106 76,7 93,1
J | F2 108 40,0 64,6
K| F1 108 43,3 52,1
K| F2 130 20,0 45,6
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L’accumulation des métaux dans les tissus des végétaux varie fortement d’un site a
Iautre. Ainsi, dans le cas de Salix sp., les teneurs en Cd varient de 1,5 mg.kg™ pour le site K &
34,5 mg.kg™ pour le site C (Tableau V-10). Les teneurs en Cd et Zn dans les parties aériennes
de Salix sp. des sites G et K sont du méme ordre de grandeur que celles mesurées par Mertens
et al.[2001] sur des dépots de sédiments en Belgique, avec de 1 & 6 mg.kg™ de MS pour le Cd
et de 100 & 700 mg.kg™ de MS pour Zn pour des teneurs des sédiments de 5,3 + 5,1 mg.kg™
de Cd et 528 + 365 mg.kg™ de Zn, ou par Alvarez et al. [2003] sur un ancien site minier qui
mesurent des teneurs en Zn dans les feuilles de Salix atrocinerea de 717 mg.kg™.

Pour le site C, les teneurs en Zn et Cd des parties aériennes sont les plus élevées. Cela
est probablement lié aux teneurs plus fortes en Cd et Zn du sédiment de ce site avec par
exemple 76 200 mg.kg™ de Zn.

Le facteur de bio-concentration permet d’estimer la fraction disponible du métal pour
le végétal considéré sur le site de dép6t et de classer les végétaux en fonction de leur aptitude
a accumuler les métaux (Tableau V-10). Le site G semble présenter une disponibilité de Cd et
de Zn pour Salix sp. supérieure a celle des sites K et C. De méme, le site H présente une
phytodisponibilité de Cd et de Zn pour Urtica sp. supérieure a celle des sites K et F. La
variabilité inter-site est ainsi encore mise en évidence, concernant cette fois le statut des
métaux vis a vis des plantes au sein des dépots de sédiments. Les especes de chacun des
végétaux considérés ici n’étant pas déterminées, il peut cependant s’agir d’une variabilité
entre espéeces.

Urtica sp. pour les sites F, H et K, Matricaria sp. sur le site B et Arabidopsis sp. sur
le site C présentent des teneurs en Zn et en Cd dans leurs racines supérieures a celles de leurs
parties aériennes. Le phénomene inverse est décrit pour Brassica napus oleifera sur le site E.
Lythrum salicaria concentre d’avantage de Cd dans ses parties aériennes que dans ses racines
mais présente un comportement inverse pour Zn. Par contre, Chenopodium sp. concentre plus
de Cd dans ses racines que dans ses parties aériennes et présente un comportement oppose
pour le Zn.

D’importantes variations sont également observées entre especes, Salix sp. accumule
ainsi moins de Cd et de Zn qu’Arabidopsis sur le site C, or Arabidopsis halleri est connue
pour étre une espece hyperaccumulant Cd et Zn [Schwartz et al., 2001]. Lythrum salicaria
présente une capacité d’accumulation de Zn supérieure a celle d’Urtica sp. dans ses parties
aériennes et racinaires. Par contre, pour Cd, Urtica sp. accumule d’avantage que Lythrum
salicaria dans ses racines, mais pas dans ses parties aériennes. Salix sp. accumule d’avantage
Cd et Zn dans ses parties aériennes qu’Urtica sp. Pour Salix sp., hormis pour Cd sur le site G,
aucune situation d’hyperaccumulation des métaux n’est constatée. Ces caractéristiques
consistent en un BCF des parties aériennes et un ratio entre les teneurs en métal des feuilles et
des racines supérieurs a 1 [McGrath and Zhao, 2003]. Les fortes teneurs en Zn et Cd
observées dans les vegétaux restent ainsi faibles par rapport aux teneurs des sédiments. Ainsi,
sur le site C, Arabidopsis sp. présente les teneurs en métaux les plus élevées mais le BCF est
de I’ordre de 0,1 compte tenu des concentrations élevées en Zn et Cd dans le sédiment.

Du fait des caractéristiques agronomiques des sédiments mis en dépots, un
couvert végétal se développe sur ces sites, entrainant la présence d’une rhizosphere. La
végetation observée est similaire a celle mentionnée dans la bibliographie. Le systeme
racinaire du couvert vegétal peux atteindre 1,3 m de profondeur, explorant ainsi un
volume non négligeable de sédiments. Les parties aériennes des végétaux présentent des
teneurs en métaux élevees, en raison d’une pollution métallique des sédiments. Le site C
se distingue particulierement des autres sites du fait des fortes teneurs en métaux au sein
du sédiment et dans les végétaux presents. Une grande variabilité est observée aussi bien
entre site, qu’au sein d’un méme site. Cette variabilité intra-site est a relier a
I’hétérogénéite de textures au sein d’un dépdt. Lors de la mise en place des sediments les
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sables s’accumulent pres du déversoir tandis que les limons se répartissent sur le reste
du dépots [Vervaeke et al., 2001; Vandecasteele et al., 2002].

Tableau V-10 : Teneur en cadmium et en zinc de végétaux préleves sur les sites de dépots
de sédiments et facteur de bio-concentration.

Teneur BCF
Site Espéce PA R PA R
Cd Zn Cd Zn Cd|Zn| Cd | Zn

A Chenopodium sp. 0,2+0,03 | 90,6 +1,9 1,7+0,3 |550+16|02|08| 1,7 |05

B Matricairia sp. 0,3+0,01 | 39,3+0,05 | 1,0+0,01 |108,5+1,3| 0,1 [<0,1] 0,3 | 0,1

Cc Arabidopsis sp. 609,9 £1,39| 8471 +58 |622,8 +43,6/6259 +409/0,1|0,1| 0,1 |01

C Salix sp. 34,5+1,8 |1100,9 £21,1 Non prélevé <0,1|<0,1|Non prélevé

E |Brassica napus oleifera| 0,9+0,05 | 54,9 45,32 | 0,6 +0,09 |28,4+1,81{0,3|05| 0,2 |0,2

F Urtica sp. <lq 43,8127 1602 |97,7+4,1|ND|<0,1| 0,2 | 0,1
G Salix sp. 8,5+0,2 |677,4+20,2 Non prélevé 2,3 | 0,6 [Non prélevé
H Urtica sp. 0,2+0,01 | 36,146,1 | 0,4+0,02 |50,4+44|0,2|0,2| 0,3 |0,3
H Lythrum salicaria 0,3+0,03 | 46,9+4,1 | 0,2+0,05 |579458|0,3|0,3| 0,2 |04
K Urtica sp. 0,3+0,1 | 54,7+23 | 0,6 0,02 |83,5+25|<0,1/0,1| <0,1 | 0,1
K Salix sp. 1,5+0,1 (347,54 £11,5 Non prélevé 0,1 | 0,4 |Non prélevé

teneur en mg.kg™ de MS, moyenne + I’écart type. Parties aériennes (PA) et racines (R)

V-C- Analyse des données

V-C-1- Analyse aux composantes principales

Uune analyse en composantes principales est effectuée, afin d’établir des corrélations
entre les différents paramétres mesurés et de constater un éventuel regroupement des sites par
exemple suivant leur localisation géographique ou leur age.

Compte tenu de I’absence de mesure de profondeur racinaire pour les sites portuaires
(D et L) car ces sédiments immergés n’ont pas fait I’objet de mises en dép6ts, deux analyses
statistiques seront effectuées. La premiere porte sur les 10 sites incluant la mesure de la
profondeur maximale d’enracinement observée, la seconde porte sur les 12 sites et n’incluant
donc pas cette mesure.

La premiére analyse en composantes principales met en évidence deux facteurs (ou
axes) principaux expliquant 52% de I’inertie totale du nuage de points (Figure V-2). Pour le
premier axe (comparaison avec une table de Student des coefficients de corrélation au seuil de
5%), I’axe positif regroupe les contributions des sables, du pH, du ratio C/N et celles des
limons, de Ca, de Fe, de Cr et de Cu sur I’axe négatif. Pour I’axe 2, I’axe négatif est expliqué
par la teneur en argile, les teneurs en Mg et en K, ainsi que la CEC.
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Figure V-2 : Projection sur le plan principal des variables (ACP avec 10 sites).

Le facteur 3 explique 15% de I’inertie totale du nuage de points. L axe correspondant
(comparaison avec une table de Student des coefficients de corrélation au seuil de 5%),
regroupe les contributions des caractéristiques agronomiques des sédiments (N, C et P Olsen)
et celle de Fe sur I’axe négatif (Figure V-3).

L’analyse de la matrice de corrélation des variables suivant les axes 1 et 3, expliquant
48 % de I’inertie totale du nuage de points, permet de mettre en évidence des corrélations
entre les variables (comparaison avec une table de Student des coefficients de corrélation au
seuil de 5%).

Des corrélations positives sont établies entre les variables suivantes : 1-Ca et Cu, 2-Fe,
Al, Cr, et Ni ; et 3-Pb, Cd, et Zn.

Des corrélations négatives sont établies entre les variables suivantes : 1-pH et Cr, 2-pH
et Cu, et 3- CaCOs et Cr.

Par ailleurs, les variables suivantes sont indépendantes : argile et Cr, argile et Cu,
limon grossier et Fe, pH et Al, pH et profondeur maximale d’enracinement, P et Fe, P et Al, C
organique et Cr, C organique et profondeur maximale d’enracinement, N et Cr, N et Ni, N et
Zn, le ratio C/N et Pb, le ratio C/N et Cd, le ratio C/N et Zn, la conductivité et Al, la
conductivité et Ni, la CEC et la profondeur maximale d’enracinement, Na et Al, Al et Cu, Pb
et Ni, Pb et la profondeur maximale d’enracinement, Cd et Ni, Cd et la profondeur maximale
d’enracinement, Ni et Zn, Zn et la profondeur maximale d’enracinement.
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Figure V-3 : lllustration de I'ACP avec 10 sites, projection sur le plan 1*3 des variables.

Cette ACP ne permet pas d’établir de corrélation entre la profondeur maximale
d’enracinement et les caractéristiques physico-chimiques du sédiment autre que des relations
d’indépendance. Il faut cependant noter qu’il s’agit des caractéristiques de la couche de
surface uniquement. L’enracinement de la végétation a cependant lieu dans les horizons sous-
jacents ce qui peut aussi expliquer I’absence de corrélation.

La projection des points représentant les différents sites sur le plan factoriel permet de
mettre en évidence différents groupes (Figure V-4). Le sédiment C, tres pollué, le sédiment F
a texture plus limoneuse et le sédiment | a texture plus sableuse se distinguent des autres
sédiments. Les sites C et | se distinguent également du fait de leurs faibles teneurs en argile,
Mg et K ainsi que leur CEC plus faible que celle des autres sites, surtout dans le cas du site I.
Les sédiments A et E, les plus salins, se distinguent également. Les autres sédiments (B, K, G,
J et H) ne sont pas statistiquement différents les uns des autres.

Aucune distinction ne peut étre établie suivant I’age des dépdts ou leur provenance
géographique via cette analyse.

La projection des points représentant les différents sites sur le plan 1*3 permet de
mettre en évidence différents groupes (Figure V-5). Le sédiment C, tres pollué, le sédiment I,
plus sableux et le sédiment A, du fait de ses caractéristiques argilo-sableuses, se distinguent
des autres sédiments. Les sites C et | se distinguent egalement du fait de leurs faibles teneurs
en argile, Mg et K ainsi que leur CEC plus faible que celle des autres sites, surtout dans le cas
du site I. Les sédiments F et K, se distinguent également du fait de leurs teneurs en P Olsen et
en N plus élevées que pour les autres sédiments. Les sédiments B et J constituent un groupe
au sein duquel la teneur en Fe est supérieure a celle des autres sédiments. Les sédiments G, H
et E constituent un groupe avec des teneurs en N plus faible que les sédiments B et J mais
plus élevées que celle des autres sediments.
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Figure V-4 : Représentation des sites sur le plan principal (ACP avec 10 sites).
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Figure V-5 : Représentation des sites sur le plan 1*3 (ACP avec 10 sites).
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Au bilan, seuls les sédiments G et H d’une part, B et J d’autre part, peuvent étre
regroupes et ce suivant principalement leur teneurs en N et en P. Les autres sédiments restent
des individus isolés, peut-étre du fait du poids de I’histoire locale du site, par exemple, le
sédiment F provient d’une portion de canal située en aval d’une station d’épuration ce qui lui
confeére des caractéristiques différentes des autres sédiments.

La seconde ACP avec les 12 sédiments, permet de mettre en évidence deux facteurs
principaux expliquant 56% de I’inertie totale du nuage de point. Le premier axe (comparaison
avec une table de Student des coefficients de corrélation au seuil de 5%), sur I’axe positif
regroupe les contributions des limons, de Ca, de Fe, de Cr et de Cu celles des sables, du pH et
de CaCOg sur I’axe negatif. Pour I’axe 2, I’axe négatif est expliqué par la teneur en argile, les
teneurs en Mg, K et Na ainsi que la conductivité et la CEC (Figure V-6).
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Figure V-6 : Représentation des variables sur le plan principal (ACP avec 12 sites).

Le facteur 3 explique 14.4% de I’inertie totale du nuage de points, soit 46 % pour les
axes 1 et 3. L’axe correspondant (comparaison avec une table de Student des coefficient de
corrélation seuil de 5%), regroupe les contributions des caractéristiques agronomiques des
sédiments (N et P Olsen) et celle de Pb, de Cd et de Zn sur I’axe négatif (Figure V-7).

L’analyse de la matrice de corrélation des variables permet de mettre en évidence des
corrélations entre les variables (comparaison avec une table de Student des coefficients de
corrélation au seuil de 5%).

Des corrélations positives entre les variables suivantes sont établies : 1- N et Cu, 2- Ca
et Cu, 3- Fe, Al, Cr et Ni, 4- Pb, Cd et Zn.
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Des corrélations negatives entre les variables suivantes sont établies : 1- pH et Cr, 2-
pH et Cu, 3- CaCOjs et Cr, 4- CaCOg et Ni.
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Figure V-7 : Représentation des variables sur le plan 1*3 (ACP avec 12 sites).

Par ailleurs les variables suivantes sont indépendantes : argile et Fe, argile et Cr, argile
et Cu, argile et Ni, limon grossier et Fe, pH et Al, P et Fe, P et Al, Pet Pb, Pet Cd, P et Zn, C
organique et Fe, C organique et Cr, C organique et Ni, N et Al, N et Cr, N et Ni, le ratio C/N
et Pb, le ratio C/N et Cd, le ratio C/N et Zn, la conductivité et Fe, la conductivité et Al, la
conductivité et Cu, la conductivité et Zn, Mg et Fe, Mg et Al, Mg et Cu, K et Al, Na et Fe, Na
et Al, Na et Cu, Na et Zn, Al et Cu, Pb et Ni, Cd et Ni, Ni et Zn.

La projection des points représentant les différents sites sur le plan factoriel permet de
mettre en évidence différents groupes (Figure V-8). Les sédiments C et F se distinguent du
fait de leurs teneurs en Ca, Cu et Cr élevées. Les sédiments D et L, sédiments portuaires se
distinguent par leur teneur en Mg, K et Na élevées ainsi que par leur forte teneur en argile,
leur conductivité élevée et leur relativement importante CEC. Le site | se différencie un peu a
I’écart des autres sites du fait de sa texture tres contrastée et de ses teneurs faibles en Mg, K et
Na. Les sédiments A, E, H d’une part et B, K, G et J d’autre part, ne peuvent étre distingués
les uns des autres. Les sédiments A, E et H présentent une teneur en CaCO3 plus élevée que
ceux du second groupe.

Aucune distinction ne peut étre établie suivant I’age des dép6ts ou leur localisation
géographique via cette analyse. L’introduction des sites portuaires par rapport a la premiere
ACP se traduit par un « resserrement » des autres sites suivant I’axe 2 (qui a pratiquement les
mémes variables explicatives dans les deux ACP) du fait des fortes teneurs en sels des
sédiments portuaires.
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Figure V-8 : Représentation des sites sur le plan principal (ACP avec 12 sites).

La projection des points représentant les différents sites sur le plan 1*3 permet de
mettre en évidence différents groupes (Figure V-9). Le sédiment | se distingue du fait de sa
granulométrie particuliere et de son pH relativement élevé. Le sédiment C se distingue du fait
de sa forte pollution en Cd, Zn et Pb ainsi que de sa teneur relativement élevée en Ca. Le
sédiment F se distingue par son caractére limoneux, ses teneurs en Ca, N, P Olsen et Cu
relativement élevées. Les sédiments D, A, L, J, E, H, G, K, B ne se distinguent pas les uns des
autres.

Au bilan, seul les sédiments D et L d’une part, A, E, B, K, G, J et H d’autre part,
peuvent étre regroupés. Les autres sédiments (I, F et C) restent des individus isolés, peut-étre
encore une fois du fait de I’importance de I’histoire locale du site, par exemple le sédiment F
provient d’une portion de canal située en aval d’une station d’épuration ce qui lui confere des
caractéristiques différentes des autres sédiments. De la méme maniére, le site C est situé en
aval d’une fonderie de métaux non ferreux.

Aucune distinction ne peut étre établie suivant I’age des dépdbts ou leur localisation
géographique via cette analyse.

Certaines corrélations sont mises en evidence lors des deux ACP (Tableau V-11).
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Projection des sites sur le plan constitué des facteurs 1 et 3.
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Figure V-9 : Représentation des sites sur le plan 1*3 (ACP avec 12 sites).

Tableau V-11 : Bilan des ACP, vert: corrélation positive ; rouge : négative ; bleu:
indépendance. Fond ACP avec 10 sites ; bordures et cases avec le chiffre 2 correspondent &
I’ACP avec 12 sites.

argile
limon fin
limon grossier
sable fin
sable grossier
pH eau
Calcaire total
P Olsen
C orga
N
CIN
Conductivité
CEC
Calcium
Magnésium
Potassium
Sodium
Fe
Al
Pb
Cd
C
Cu
N

zn
Pmax d'enracinnemen

argile

limon fin

limon grossier 2

sable fin 2| 2

sable grossier 2|

pH eau 2|

Calcaire total

N

P Olsen 2

Corga 2

N 2

CIN

Conductivité 2 2

CEC

Calcium B

Magnésium 2| 2

Potassium

Sodium

Fe 2 2 2

A 2 2

Pb 2

Cd

Cr 2

Cu

Ni

Zn
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La corrélation positive entre le pH et CaCO3 confirme le fait que plus un milieu est
chargé en CaCQOg, plus son pH est élevé. Les corrélations positives permettent de déterminer
que P se localise dans les limons grossiers au sein des sédiments. Par ailleurs, Ca et Cu sont
corréelés. Deux groupes de métaux semblent également se distinguer : Fe, Al, Cr et Ni d’une
part, et d’autre part Pb, Cd et Zn. Le premier groupe est également identifié par Sterckeman
[2004] lors de I’étude 758 horizons de surface dans le Nord-Pas de Calais. Cr et Ni seraient
par conséquent associés aux alumino-silicates et aux oxydes de Fe.

La corrélation négative entre le pH et Ca pourrait s’expliquer par la dissolution des
carbonates lorsque le pH est plus faible. Pour d’autres sédiments, présentant des pH plus
acides (3 a 6,3), une corrélation positive entre le pH et Ca extrait via de I’acide sulfurique et
chlorhydrique a cependant été mise en évidence [Beyer et al., 1990]. Le P ne semble pas lié a
CaCOg3, comme en témoigne la corrélation négative entre ces variables. De méme, Cr n’est
pas lié a CaCO3 comme le montre la corrélation négative entre ces deux éléments.

Les relations d’indépendance entre I’argile et Cr ainsi qu’entre I’argile et Cu
permettent de supposer que Cr et Cu ne sont pas spécifiquement localisés au sein des argiles.
Le Cr et Cu se distingueraient ainsi a nouveau de Zn et Cd qui se localisent sur les particules
les plus fines [Vauléon et al., 2001; Prokop et al., 2003]. Une corrélation entre la teneur en
argiles granulométriques et les teneurs en Cr, As, Fe, Al, Mn et Ni a pourtant été mise en
évidence sur des sédiments frais de la Seine [Carpentier et al., 2002], de méme que pour Pb,
Cr et Zn pour des sols de culture a proximité d’une usine métallifere [Kaasalainen and Yli-
Halla, 2003]. Le groupe « Pb-Cd-Zn » identifié précédemment est par ailleurs indépendant de
Ni. Compte tenu de la relation d’indépendance entre les limons grossiers et Fe, Fe ne semble
pas étre localisé spécifiguement dans les limons grossiers dans les sédients. Pour les mémes
raisons, les limons fins ne semblent pas étre spécifiquement porteurs de P dans les sédiments.

Au bilan, le P semble étre associé aux limons grossiers, qui ne seraient pas associés a
Fe, les argiles ne seraient spécifiquement associés ni a Cr, ni a Cu, les limons fins ne seraient
pas spécialement associés a P ; enfin CaCO3 ne serait pas associé a Cr et P.

Deux groupes de métaux Pb-Cd-Zn et Fe-Al-Cr-Cu semblent se distinguer tant au
niveau des corrélations positives que des relations d’indépendances. Le voisinage des sites et
les sources potentielles de métaux peuvent expliquer ces associations, par exemple le site C
riche en Pb-Cd-Zn est proche d’une industrie métallurgique des métaux non ferreux. Casas et
al. [2003] ont mis en évidence un regroupement du Zn-Cd-Cu-Cr au sein de sédiments en
place au fond d’un cours d’eau du nord-est de I’Espagne. Carpentier et al. [2002] ont eux
trouvés un regroupement Cr-Zn-Ni-Cu-Fe-Al-Mn pour les sédiments en place au fond de la
Seine. Pour les horizons de 11 sols forestiers francais, Hernandez et al. [2003] ont mis en
évidence un groupe constitué de Cr-Cu-Ni-Zn-Fe-Al et un second groupe incluant Cd et Pb.
Ces regroupements différents peuvent s’expliquer par les origines variables des métaux (type
de sols et/ou d’industrie a proximité). Une différenciation intervenant lors du séchage suite a
la mise en dépdt peut également étre possible.

Les corrélations entre les différents paramétres permettent de distinguer les
caractérisations indispensables a I’étude d’un site de celles que I’on pourrait qualifier de
caracterisations « complémentaires ». La détermination des paramétres complémentaires est
éventuellement possible a partir des premiéres, via des régressions multiples ou linéaires. Les
relations suivantes peuvent ainsi étre proposees :

P Olsen et CaCO3 R?= 0,3585 P Olsen = -0,0008 Calcaire + 0,3837
CaCOgs et pH R?= 0,3744 pH = 0,0029 Calcaire + 7,327
Sables fins et pH R?=0,3985 pH = 0,0042 Sf + 7,4704

Limons fins et sables grossiers R?*= 0,3483 Lf=-0,66 Sg + 311,33

CEC et argile R?=0,4017 CEC =0,0366 A + 8,4152

Chrome et pH R?= 0,4251 pH =-0,0141 Cr + 8,9578

Sables grossiers et sables fins  R?= 0,4346 Sg =1,1868 Sf - 30,011
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CaCOg et chrome R?= 0,4493 Calcaire = -3,0868 Cr + 450,84
P Olsen et limons grossiers R?= 0,4577 P Olsen = 0,0009 Lg + 0,037

P Olsen et azote R’=0,5016 P Olsen=0,0671 N +0,0105
Limons fins et sables fins R?= 0,553 Lf =-0,5501 Sf + 297,91
Cuivre et pH R%= 0.5645 pH =-0,0026 Cu + 8,443

C/N et sable grossier R?= 0,611 C/N =0,2154 Sg + 10,766
Limons grossiers et pH R*=0,6418 pH =-0,0037 Lg + 8,7239

CIN et CEC R?= 0,6488 C/N =-5,8529 CEC + 143,02
CaetpH R?= 0.6518 pH =-0,0526 Ca + 9,0204

Cette approche devra prendre en compte la variabilité aussi bien inter site (spécificité
du site et de son environnement) qu’intra site (segrégation granulométrique lors du dép6ts qui
entraine une variabilité importante des parameétres bio-physico-chimiques au sein des dép6ts
[Mertens et al., 2001]), une validation pourrait dans un premier temps étre effectuée avec
I’étude d’autres sites de dépots.

La réalisation d’une ACP sans prendre en compte le site C dont la pollution est
nettement plus marquée que pour les autres sites, conduit au méme résultats mais
individualise le site B du fait de sa forte teneur en Fe.

Le regroupement des sites proposés est alors le suivant :

D et L (sites portuaires, salinité élevée)

B

I (trés sableux)

F (en aval d’une station d’épuration des eaux usées)

C (en aval d’une usine métallurgique de métaux non ferreux)

AEH et KGJ avec pour le premier groupe un pH plus élevé, une teneur en calcaire

supérieur, une texture plus riche en sable et des teneurs en chrome et nickel plus

faibles que pour le second groupe.
L’identification des parameétres permettant le regroupement des sites de dépbts de sédiments
suivant leurs caractéristiques permet de proposer une clasification de ces sites. Une telle
clasification peut permettre d’identifier le type de site auquel correspond un dép6t de
sédiment et éventuellement d’évaluer sommairement les risques de tranferts des polluants de
ce dépbts par comparasison avec d’autres sites connus du méme groupe.

V-C-2- Proposition de classification des sols issus de sédiments

Une classification possible des sédiments consisterait a reprendre celle proposée par
Antonovie (1986). Il s’agit d’un classe particuliere de deposol, les matériaux de dragage
(dredged materials). Les sites pourraient ensuite étre distingués suivant leur caractere
saumatre (D et L) ou non (A, B, C, E, F, G, H, I, J, K), puis suivant leur localisation
particuliére (proximité d’une usine de traitement des eaux usées, d’une usine particuliére : C
et F). Un tel lien entre les activités industrielles et la teneur en différents métaux au sein des
sédiments d’un cours d’eau a déja été mis en évidence concernant une riviére polonaise
[Ciszewski, 2003]. La granulométrie permettrait ensuite de séparer le site | du reste des autres
sites (A, B, E, G, H, K, J, CetF, D etL). Lateneur en CaCO3 pourrait ensuite permettre de
distinguer différents groupes, peu calcaire (B), calcaire (K, G et J) et tres calcaire (A, E et H).

Selon la World Reference Base for Soil Ressources (ISS/ISRIC/FAO, 1998), les
sédiments ayant été déplacés par [I’activitt humaine, seraient des matériaux
anthropogéomorphes. Le terme plus classique de « fluvisols » semble ici mal adapté du fait de
la mise en dép6t artificiel de ces sédiments, avec sur un méme site des superpositions de
matériaux curés sur des biefs différents. Une part non négligeable mais difficile & quantifier
de ces seédiments provient d’activités industrielles, le terme de technogénique avancé par
Zikeli et al. [2005] peut étre proposé, ce qui conduirait & désigner ces sols comme des
anthrosols technogéniques, suivis d’une indication concernant leur teneur en calcaire, leur
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texture puis leur origine (matériaux de dragage). Le sol A serait ainsi désigné par anthrosol
technogénique, limon argilo-sableux fortement calcique issu de matériaux de curage
(technogenic anthrosol, highly calcaric sandy-clay silt from dredged material).

Une confirmation et/ou infirmation de la nécessité d’une classification spécifique pour
les dépdts de sédiments pourrait étre obtenue par la comparaison de sols sédimentaires (de
bassin sédimentaire comme le Bassin Parisien par exemple) avec les sites de dépdts de
matériaux de curage.

Conclusion

Les caractéristiques agronomiques des sédiments mis en dépdts permettent le développement
d’un couvert végétal, entrainant I’existence d’une zone rhizosphérique pouvant atteindre 1,3
m de profondeur. Les parties aériennes des végétaux présentent des teneurs en métaux
élevées, du fait d’une pollution métallique des sédiments et d’une fraction phytodisponible de
ces métaux. Les sédiments sont principalement limoneux. Deux groupes de métaux peuvent
étre distingués au sein des sédiments avec d’une par Pb, Cd et Zn et d’autre part, Fe, Al, Cr et
Ni. Le Cr et le Ni seraient associés aux alumino-silicates et aux oxydes de Fe, ils seraient par
conséquent susceptibles d’étre solubilisés lors d’un changement des conditions
oxydoréductrices. Une grande variabilité est par ailleurs observée aussi bien entre sites, qu’au
sein d’un méme site. Au sein d’un dép6t, par exemple, la répartition granulométrique est
hétérogene ; lors de la mise en place les sables s’accumulent prés du déversoir tandis que les
limons se répartissent sur le reste du dépdts [Vervaeke et al., 2001; Vandecasteele et al.,
2002]. La distinction entre sites, provient essentiellement de leur environnement proche, puis
de leur granulométrie et enfin de leur teneur en calcaire. Une classification de ces matériaux
en tant qu’anthrosol technogénique, sous unité du groupe des sols anthropogéomorphe, peut
étre proposée.
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Chapitre VI : Installation d’un couvert végétal sur des
sites de dépoOts de sédiments

Les végétaux via leurs systemes racinaires peuvent jouer un role dans la dynamique
des polluants de matrices contaminées comme des sédiments de curage [Adriano et al., 2004].
Il peut ainsi étre mis en jeu des phénomenes de fixation, d’adsorption ou au contraire de mise
en solution des polluants (via une variation de pH rhizosphérique) et une modification
physique ou chimique du sédiment. Dans ce chapitre, nous nous intéresserons aux risques de
transfert des métaux et plus particulierement de Zn et Cd contenus dans ces sédiments, en lien
avec le développement d’un couvert végétal. La disponibilité et les statuts de Cd et Zn
évoluent-ils au cours de « la vie » d’un site de dépdts de sédiments ? L’étude de dépbts de
sédiments a permis de confirmer d’une part la présence de polluants métalliques au sein des
dépdts notamment de Zn et Cd et d’autre part la présence d’un couvert végétal et donc d’une
rhizosphére associée. La mise en culture en conditions semi-contrélées de différents
sédiments prélevés in situ permettra d’évaluer I’impact du développement d’un couvert
végeétal sur le statut de Cd et Zn. Les objectifs des travaux décrits dans ce chapitre sont alors
d’évaluer, dans un premier temps, I’impact du développement d’une strate végetale herbacée
puis dans un second temps d’un couvert végétal de type arborescent sur la mobilité de Cd et
Zn présents dans des sediments en dépots.

VI-A- Développement d’'une strate herbacée

Les objectifs des cultures d’espéces herbacées menées sur les sédiments du chapitre
précédent sont multiples. Il s’agit d’évaluer la biodisponibilité des métaux en conditions
homogénes (mémes espéces végétales, méme stade végétatif et méme climat) et d’étudier un
éventuel effet plante sur la répartition des métaux dans les sédiments. Les modifications de la
répartition des métaux dans différents « compartiments » au sein des sédiments sont suivies
via des extractions chimiques sélectives sur sédiments cultivés et sur témoins non cultivés. De
plus, le pool échangeable de Cd est aussi déterminé via une méthode isotopique lorsque la
teneur en Cd totale du sédiment le permet. Par ailleurs, les résultats obtenus pour des cultures
sur des sediments contrastés permettront la sélection d’un sédiment pour I’acquisition de
connaissances plus approfondies dans la suite des travaux.

VI-A-1- Conditions expérimentales

Notre étude porte sur des sédiments provenant de canaux et de ports maritimes
(Chapitre 1V et V). Les sédiments des sites de la partie précédente sont utilisés ainsi que 2
sédiments portuaires fraichement curés (D et L). Douze matrices au total sont donc utilisées.
Les especes végétales cultivées sont les suivantes : ray grass (Lolium perenne), lupin blanc
(Lupinus albus) et colza (Brassica napus). Elles représentent trois familles différentes
classiqguement observées sur les sites de dépots de sédiments et possédant des caractéristiques
variées en terme d’exsudation racinaire. Les cultures sont réalisées en conditions semi-
contrélées, sous serre, de juin a septembre 2003. Des vases de végétation en plastique perces a
leur base et disposés sur une coupelle sont remplis de 0,8 kg de MS de sédiment. Une couche
drainante de gravier (2 a 3 cm) est mise en place a la base du pot. Chaque sédiment est exposé
a quatre modalités : sans culture (témoin), sous culture de ray grass, de lupin ou de colza. Les
pots sont disposés en randomisation totale. Les cultures sont effectuées sur des sédiments
humidifiés a 80 % de leur capacité au champ avec de I’eau distillée, sauf pour les sédiments D
et L qui sont maintenus humides par capillarité. Les arrosages sont réalises apres suivi de
I’humidité par pesée réguliére. Afin de diminuer la variabilité liée a I’utilisation de végétaux,
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des quadruplets sont réalisés. Une fertilisation des sédiments permettrait d’uniformiser les
caractéristiques agronomiques des matrices mais pourrait entrainer des modifications de leurs
caractéristiques (pH par exemple). Aucune fertilisation n’est donc réalisée. Lors de la récolte,
la masse de matiére fraiche (MF) des végétaux est déterminée pour les parties aériennes, ainsi
que la teneur en eau et la masse seche (MS) des parties aériennes et racinaires. Les teneurs en
Cd et Zn dans les végétaux sont d’autre part dosées. La germination des graines détermine le
début de I’expérimentation, il est donc différent pour chaque pot. La récolte a lieu apres la
méme durée de culture, cette durée correspond a I’obtention du premier fruit, sauf pour le ray
grass. Les durées de culture (entre la germination et la récolte) sont les suivantes : 49 jours
pour le lupin, 63 jours pour le colza et 80 jours pour le ray grass. Les témoins sont
échantillonnés en méme temps que le dernier pot du sédiment concerné. Afin de lutter contre
I’apparition de pucerons, d’aleurodes et de chenilles, un traitement insecticide a été effectué
sur I’ensemble des pots au 34° jour aprés germination.

Les sédiments sont caractérisés suivant les analyses prévues lors des prélévements
effectués sur les matériaux séchés. Des extractions chimiques sélectives, a I’eau, au CaCl, et
au DTPA sont effectuées sur la matrice des pots cultivés et témoins, afin de déterminer la
mobilité et la répartition de Cd et Zn au sein de ces phases pour chacune des modalités
(témoin, colza, ray grass ou lupin). Le pool de Cd échangeable a 7 jours est mesuré par la
méthode des échanges isotopiques présentée par Smolders et al. [1999]. Le pH et la teneur en
eau sont également mesurés. Lors du dépotage des lupins, une motte « racinaire » se
distinguait du reste de la terre du pot, la terre de cette motte (notée SR pour « sédiment
rhizosphérique ») est donc séparée du reste de la terre du pot (notée SNR, sédiment non
rhizosphérique). Pour le ray grass et le colza le systeme racinaire ayant colonisé I’ensemble
du pot aucune distinction n’est réalisée.

VI-A-2- Résultats et discussion

VI-A-2-a- Les végétaux

Les pesées des MF et MS des parties aériennes par pot permettent de distinguer des
groupes de sediments (Tableau VI-1). Sur les sédiments D et L, aucune des graines n’a germé.
Sur le sediment C, les lupins ont germé puis sont morts. Sur le sédiment A, seul le ray grass se
développe. Les sédiments A, D et L sont plus salins que les autres sédiments et le sédiment C
présente les hautes teneurs en métaux des sédiments utilisés ici. Ces observations peuvent
expliquer les difficultés de mise en culture. Enfin, sur les sediments H, | et J, les graines
germent et présentent néanmoins une croissance moindre que sur les sédiments E, F, G, K et
B. La majeure partie des sédiments semble donc pouvoir étre le support de végétaux, comme
illustré pour le sédiment E (Figure VI-1). Pour le ray grass, la production de biomasse varie
de 0,91 a 5,41 g de MS par pot pour les 9 sédiments sur lesquels les graines ont germées. Pour
le lupin, la production varie de 0,3 a 3,82 g de MS pour les parties aériennes. Ceci est
comparable aux observations de Castaldi et al. [2005], soit une récolte variant de 1 a 3,64 ¢
pour le lupin apres 8 semaines de culture sur un sol pollué, ou a celles de Zornoza et al.
[2002], 0,65 & 1,05 g de MS pour des plants de 35 jours cultivés sur de la perlite. Pour le
colza, la production varie de 0,36 a 3,81 g de MS pour les parties aériennes. Ceci est
comparable aux observations de Bernhard et al. [2005], qui aprés 9 jours de cultures en
lysimetre a I’extérieur, récoltent de 0,73 a 1,25 g de MS par plant.

Les teneurs en eau des parties aériennes ou racinaires des végétaux ne permettent pas
de distinguer les sediments les uns des autres (Tableau VI-1). La teneur en eau des parties
aériennes du lupin pour le sédiment C correspond a des plants n’ayant pas survécu apres la
germination. Les teneurs en eau varient de i) 215 a 286 % pour les parties aériennes du ray
grass (de 338 a 471 % pour les racines), ii) 295 a 416 % pour les parties aériennes du lupin
(de 368 a 710 % pour les racines), iii) 318 a 404 % pour les parties aériennes du colza (de 242
a 459 % pour les racines). Pour les parties aériennes du lupin, ces mesures sont comparables
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aux teneurs en eau mesurées pour des lupins aprés 35 jours de culture, soit 420 a 570 %
[Zornoza et al., 2002]. A I’inverse, pour les racines, les teneurs observées ici sont inférieures
aux mesures de Zornoza et al. [2002], soit de I’ordre de 1300 %, pour des cultures en
hydroponie sur de la perlite.

Colza Lupin blanc Ray grass

Figure VI-1 :Colza, Lupin blanc et ray grass respectivement 34, 44 et 34 jours apres la
germination pour le sédiment E.

Tableau VI-1 : Bilan de la production végétale sur les différents sédiments.

PA MF (g)| PA MS (g) |Teneur en eau PA (%)|Teneur en eau R (%)
ARaygrass| 3,45 %9094 29 271 ab 338 ab
BRaygrass| 87 " [258 ° 236 2 367 ab
E Ray grass|20,66 °© [541 °© 282 ab 402 ab
F Ray grass|15,01 ®'[411 ¢ 286 &b 471 0
G Raygrass| 83 "9[223 PPN 272 0 421 2D
HRaygrass| 58 ° [162 @ 257 &b 420 ab
| Ray grass| 3,81 %9[114 9" 215 ab 486 ab
JRaygrass|3,27 ? 091 ¢ 259 ab 383 ab
K Ray grass|14,91 *7[399 "° 274 b 368 2

BLupin | 67 “*[146 “*> | 364 1345 498 !
ClLupin 051 % |03 ° 68 2 /

E Lupin [1366 “°[265 ° 416 ! 636 !
F Lupin [11,36 >®[225 1783 416 1o 368 !
G Lupin [16,23 *° 329 *°7 | 395 >0 683 !
HLupin [683 * |1,75 *%° | 295 43 606 !
| Lupin [419 * [105 ° 298 4 555 !
JLupin 955 *°[2,12 >®79] 343 >0 710 !
K Lupin [19,48 %°[382 ° 408 ! /

B Colza (10,25 Y [2,28"WY¥ 2% 354 UV, w 326 uw
EColza [1097 " [255 " 330 uw 430 uw
FColza [169 Y [381 343 UV, x 340 uvw
GColza [839 " [168 "I 396 v 260 v
HColza [409 " 097 Y 318 ! 275 vV
IColza [157 * [036 ° 391 W X 459 W
JColza [193 Y [045 * 329 ux 293 bV, w
K Colza (11,74 Y [2,49 ! 404 U X 242 v

PA : Partie Aérienne, R : racines. Des lettres (ou chiffres) différents indiquent des différences
significatives (Anova ou Mann-Whitney, p<5%).
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Dans cette méme étude, la diminution de la croissance et la baisse de la teneur en eau
des parties aériennes observées lors de la hausse de la teneur en Cd de la solution nutritive
pour des lupins blancs cultivés sur de la perlite, ne sont pas confirmées [Zornoza et al., 2002].
Il s’agit ici de matrices différentes, la teneur en Cd n’est pas la seule différence entre ces
matrices, d’autres facteurs peuvent intervenir, comme les teneurs en nutriments.

Les teneurs en métaux des tissus des végétaux varient suivant le sédiment considéré et
suivant le métal étudié (Tableaux VI-2, VI-3 et VI-4). Le ray grass présente ainsi des teneurs
en Cd dans ses parties aériennes inférieures au seuil de quantification sur les sédiments E, H, |
et J mais contient 1 mg de Cd.kg™ de MS de feuilles lorsqu’il croit sur le sédiment A. Les
teneurs en Cd dans les parties aériennes du lupin sont inférieures a celles observées pour le
ray grass. La valeur limite en Cd pour les végétaux a vocation alimentaire en Europe est de
0,1 mg.kg™ de MS [Greger and Landberg, 1999; European Commission, 2001], ce qui est du
méme ordre de grandeur que les valeurs obtenues ici.

Les teneurs en Cd mesurées dans le cas du ray grass concordent avec les observations
de Maisonnave et al. [2001] avec de 0,1 & 2 mg.kg™ pour les parties aériennes et 12 mg.kg™
pour les racines de ray grass d’ltalie (Lolium multiflorum) cultivé sur un sol (amendé avec des
boues de station d’épuration des eaux usées) contenant 70 mg de Cd.kg™ de MS. Ces valeurs
concordent également avec les observations de Gérard et al. [2000], qui pour 4 sols avec des
teneurs respectives de 0,6 ; 8,9 ; 15,1 et 25,4 mg de Cd.kg™ de MS de sol, mesuraient 0,32 ;
0,85 ; 1,65 et 1,56 mg de Cd.kg™ MS dans les plantes, aprés 90 jours de culture. Les teneurs
en Cd et Zn mesurées dans les parties aériennes du ray grass concordent avec celles observées
par Aten et Gupta [1996] : 0,06 & 0,55 mg.kg™ de Cd et de 30 & 366 mg.kg™ de Zn pour du
ray grass cultivé sur des sols de Suisse. Les teneurs en Zn des parties aériennes concordent
également avec les observations d’Arienzo et al. [2004] : de 79 & 123 mg de Zn.kg™ de MS
avec cependant des teneurs totales dans les sols plus faibles que celles des sédiments utilisés
ici (de 157 & 679 mg.kg™). Le ray grass cultivé sur les sédiments F et G présente cependant
des teneurs en Zn supérieures a celles observées par Aten et Gupta [1996] malgré des teneurs
totales en Zn similaires a celles des sols utilisés par ces auteurs. Pour les sédiments F et G, Zn
est plus extractible, respectivement 15,2 et 9,1 mg de Zn.kg™ avec du CaCl, 0,01 M, que pour
les sols pré-cités (au maximum de 8,5 mg de Zn.kg™* avec du CaCl, 0,05 M). La mobilité de
Zn semble donc plus élevée dans les sédiments F et G que dans les sols de Suisse ou les autres
sédiments utilisés. De méme, pour les sediments A, F, G, H, I, J et K, Cd et Zn semblent plus
mobiles que lors des observations de Maiz et al. [2000] qui pour 13 sols avec des teneurs en
Cd de 0,5 & 7,4 mg.kg™ et en Zn de 292 & 2330 mg.kg™, dosent dans le ray grass de 0,11 &
0,38 mg de Cd.kg™ de MS et de 41,8 & 194,6 mg de Zn.kg™ de MS.

Tableau VI-2 : Teneur en Cd et Zn et BCF pour le ray grass.

Sédiment A B E F G H [ J K

_~ |palCd] L0 2 102 ¥ <lqg |05 '[02 ° <lq <lIq <lg |02 °?
2 o | |Zn[48,1 ™% 1523 3256 * [2154 ?]198,7 >°| 457 *3°%19,3 345895 0 1550]112 2 3
S S Cd| 3,9 1235 17 15 19 14556 3.1 5.2 22 247 1.2 1 0.5 36 1.0 15 2.0 157
= & |R(zn[182,4 7235571773 06,6 2° [536,5°°[585,8 1934 © [68,0 °2 |87,9 °° |451,3 7

BCF

PA Cd 11 0,0 ND 0,1 0,1 ND ND ND 0,0
Zn 0,5 0,1 0,2 0,1 0,2 0,3 0,7 0,3 0,1
R Cd 4,1 0,5 0,7 0,4 0,6 11 3,1 3,1 0,1
Zn 1,7 0,2 0,8 0,3 0,5 1,2 24 1,0 0,5

Parties aériennes (PA) et racines (R). Des chiffres différents indiquent des valeurs différentes
(Anova ou Mann-Whitney, p<5%) pour chaque ligne. ND : Non déterminé.
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Les teneurs en Cd mesurées dans les parties aériennes et racinaires du lupin sont
inférieures aux observations de Castaldi et al. [2005], avec des teneurs en Cd de 9,82 et 36,84
mg.kg™ de MS pour les parties aériennes et racinaires. Il s’agit de culture sur un sol dont Cd-
pTra est de 39,28 mg.kg™ soit plus élevé que pour les matériaux utilisés ici. 1l en est de méme
pour Zn avec des teneurs dans les lupins de 5780 et 850 mg.kg™ de MS respectivement dans
les parties racinaires et aériennes pour une valeur de Zn-otea de 1173 mg.kg™. Pour Cd, les
teneurs de lupin blanc apres 35 jours de culture sur de la perlite avec une solution contenant
18 ou 45 uM de Cd sont inférieures aux teneurs observées ici, avec de 1,5 & 2,5 pg.kg™ pour
les parties aériennes et de 37 & 67 pg.kg™ pour les racines [Zornoza et al., 2002].

Tableau VI-3 : Teneur en Cd et Zn et BCF pour le lupin.

Sédiment B lEJF] G |HII J K
—_ Cdl <lg | <lgq |0,1°% 02 % <lgq|<Ilg|01 % [03°%
’_—“—,'_"@ PA Znl55.4 3 < b c d ab,cd a
2o , q 97,7°/111,7 ¢[32,4 Y| <Iq (19,7 57,9
E 2 s [Cd] 0.6 03112209 ¥1,2%03 %04 * |ND
= Zn|112,6 41,1 {210 *348,1%59,8 452,32 <lq | ND

palCd ND | ND | 0 0O |[ND|ND| 04 0

. Zn 01 |[ND|O1] 01 [02[ND| 02 |01
@ r|Cd 02 [01[02[ 02 [11] 2 1,1 [ ND
Zn 01 |04]01] 03 [04[18] ND |ND

Parties aériennes (PA) et racines (R). Des lettres différents indiquent des différences
significatives (Anova ou Mann-Whitney, p<5%) pour chaque ligne. ND : Non déterminé,lq :
limite de quantification.

Pour le colza, les teneurs en Zn mesurées dans les parties aériennes et racinaires sont
inférieures a celles obtenues par Bernhard et al. [2005] en hydroponie ou sur un sol
artificiellement contaminés en Zn (de I’ordre de 100 mg.kg™ pour les feuilles et pour les
racines de 1 & 20 g.kg™).

Tableau VI-4 : Teneur en Cd et Zn et BCF pour le colza.

Sédiment B E F G H I J K
_ o |pa/Cdl06 ©/03 ° |09 °[05 °04 70206 *11
é'_g_’ Zn|30,2 29/22,6 *¢79|1145 4 "¢168,1 927,9% <Iq (35,8 %'|76,4 ¢
S 2 |, (Cdos8 103 " 108 203 ? <lId |06 %] <lg |05 2
~ Zn|56,7 2| <lg | 95 (904 "/ <Id | <lq | <lg |75 2°
oalCdl 02 | 01 01 | 01 ]03] 12 ] 17 ] 01

L Zn| 0 0,2 01 | 01 02| ND | 04 ] 01

@ [,lcd 02 [ 01 01 | 01 [ND| 33 | ND 0
Zn| 01 | ND 01 | 01 [ND|[ND | ND | 01

Parties aériennes (PA) et racines (R). Des lettres différentes indiquent des différences
significatives (Anova ou Mann-Whitney, p<5%) pour chaque ligne. ND : Non déterminé, Iq :
limite de quantification.

Par ailleurs, dans le cas du ray grass et du lupin les teneurs en Cd et Zn sont plus
élevées dans les racines que dans les parties aériennes. Cette tendance est inverse dans le cas
du colza. Pour le ray grass, Maisonnave et al. [2001] réalisent la méme observation pour Cd
mais pas pour Zn, cependant le sol alors utilisé est carencé en Zn. Pour le lupin, la méme
observation est réalisée pour Cd et Zn, avec dans le cas de Zn un ratio stable entre les teneurs
des parties aériennes et racinaires de 0,15, ratio trés inférieur a celui observé ici, de I’ordre de
0,5 [Castaldi et al., 2005]. Pour Cd, le ratio est ici de 0,18, ratio tres supérieur a celui observé
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par Zornoza et al. [2002], qui est de 0,04. Pour le colza, Bernhard et al. [2005] observent des
teneurs racinaires supérieures a celles des feuilles pour une culture en hydroponie avec
différentes doses de Zn. Le facteur de bio-concentration est tres variable avec certaines
valeurs au dessus de 1, la plante a alors concentré I’élément par rapport a sa teneur dans le
sédiment. Contrairement aux observations de Zornoza et al. [2002], qui constatent une baisse
de la teneur en Zn dans les feuilles de lupin blanc lors d’une exposition a Cd, aucune relation
ne semble lier les teneurs en Cd et Zn des parties aériennes ou racinaires, que ce soit pour le
ray grass, le lupin ou le colza. Dans le cas du colza, une hausse de I’accumulation de Cd dans
les racines semble cependant entrainer une baisse de celle en Zn. Ces résultats sont a
confirmer car peu de données sont disponibles pour les étayer.

VI-A-2-b- Les sédiments

e Teneur en eau

La moyenne des ratios teneur en eau / capacité au champ (Tableaux VI-5) varie de
0,45 (sédiment J et K lupin TNR) a 1,68 (sédiment D ray grass). Dans le cas des sédiments D
et L, ce ratio est tres supérieur a 1. Pour les autres sediments et pour les cultures de ray grass
et de colza, ce ratio se situe en général entre 0,6 et 1 sauf pour le sédiment G et dans le cas du
colza pour le sédiment I. Ces valeurs correspondent donc a I’objectif de ratio teneur en eau /
capacité au champ de 0,8 compte tenu des conditions particuliéres de la période de culture
(fortes chaleurs). Dans le cas du lupin, le ratio des sédiments rhizosphériques (SR) est
supérieur a celui des sédiments non rhizosphériques (SNR) selon un test de Mann-Whitney
avec un seuil de 5%. Un premier effet du lupin est ainsi mis en évidence, celui de pompe
hydraulique, avec un enrichissement en eau de la rhizospheére.

Tableau VI-5 : Rapport entre la teneur en eau des sédiments apres culture et leur capacité

au champ.
Colza|Lupin SR|Lupin SNR|Ray grass|Témoin
Moyenne | 0,91 | 1,06 0,58 0,89 0,99
Minimum| 0,64 | 0,77 0,45 0,53 0,74
Maximum| 1,04 | 1,31 0,84 1,68 1,56

e pH et mobilité de Cd et Zn
Le pH
La comparaison des pH des sediments pour les différentes cultures met en évidence
soit une baisse du pH lors de la maturation du sédiment (sédiment E, F, H, I, K), soit
aucune variation (sédiment B, G et J), ou dans quelques cas une hausse du pH (sédiment A et
C) (Tableau VI-6).

Le ray grass a un effet acidifiant peu marqueé et variable en fonction des sédiments
(constaté sur les sédiments A, G et J), allant de 0,2 unités pH (dans le cas du sédiment A) a
0,5 unités pH (pour le sédiment G).

Le colza acidifie également sa rhizosphére de I’ordre de 0,2 unités pH dans quelques
cas (sediments B, G et H). Sinon aucune variation n’est observeée (sédiment F, I, J et K) sauf
dans le cas du sédiment E (pH de la rhizosphere supérieur de 0,2 unités pH a celui du témoin).

Le lupin entraine une alcalinisation de sa rhizosphére (cas des sédiments B, E, F, H,
I, K), le pH de la rhizosphére du lupin étant supérieur a celui du témoin correspondant avec
un écart allant de 0,3 unités pH pour le sédiment F a 0,6 unités pH pour les sediments E, H et
I. Cette tendance se retrouve en comparant le sédiment rhizosphérique du lupin avec le
sédiment non rhizosphérique correspondant (sédiments B, E, F, G, H, I, J, et K). Le pH du
sédiment non rhizosphérique est inférieur a celui du témoin correspondant pour les sédiment
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E, G, H et K. Cette différence peut s’expliquer par la teneur en eau moindre mise en évidence
dans le seédiment non rhizosphérique par rapport au sédiment rhizopshérique.

Tableau VI1-6 : Comparaison du pH des sédiments frais apres différentes cultures.

Sediment|Colza|Lupin SNR|Lupin SR|Ray grass|Témoin| Initial
A ND ND ND | |76 *[78 P[75 @
B [71°¢]73 P [ 79 972 "¢[74 Pl74 P
C ND ND ND ND |71 2[69 P
D ND ND ND ND 7,6 ND
E ([79°% 76 ° |83 °l77 |77 9|8 °
F |67 °] 65 ¢ 7 %67 °©¢ |67 %97 °
G 7168 9|75 °|69 9[74 ¢[73 °©
H 72971 %79 2372 %9173 |76 °
I [78°| 76 °| 84 2|78 %P|78 ¢|79 °
J |74°% 75 %¢| 78 °|73 ¢ |76 “Y77 °©
K 69° 67 ®| 74 ¢ 7 "7 Pl72 ¢
L ND ND ND ND 7,5 ND

Deux lettres différentes indiquent, pour un sédiment donné, une différence statistique (Anova
ou Mann-Whitney, p<5%). ND : Non déterminé.

L’extractibilité & I’eau de Cd et Zn

Du fait des faibles teneurs en Cd extractible a I’eau dans les sédiments, il est difficile
de définir I’évolution de ce parameétre aprés culture. Dans le cas du ray grass par rapport au
témoin, Cd-eau augmente apres culture pour le sédiment G, diminue pour le sédiment F et ne
varie pas significativement pour les sédiments E et K (Tableau VI-7).

Pour le colza, Cd-eau diminue pour le sédiment E et ne varie pas sensiblement pour les
sédiments F, G et K.

Pour le sédiment rhizosphérique du lupin, Cd-eau diminue pour le sédiment F par
rapport au témoinou au sédiment non rhizosphérique et ne varie pas sensiblement pour les
sédiments E, G et K.

Tableau VI-7 : Cd extractible & I’eau sur sédiment frais aprés cultures (ug.kg™ MS).

Sédiment| Colza |Lupin SNR|Lupin SR|Ray grass| Témoin

A ND ND ND 0,9 <Id
B 28 *@ <Id <Id 22 | <lId
C ND ND ND ND [257 900
D ND ND ND <Id <Id
E 11 °] 12 P|12 3P| 16 P[22 2
F [173%9 1905 °¢[37 ?[128 9]168 °©
G 22 ¢| 55 9[32 ¢dl g2 9|14 ¢
H <Id <Id <lIg <lIg <Ig
I <Id <Id <Id <Id <lq
J <Id <Id <Id <lq <Id
K 23 °] 33 Pl14 P|27 P|55 P
L ND ND ND ND <Id

Deux lettres différentes, pour un sédiment donné, illustrent une différence statistique (Anova
ou Mann-Whitney, p<5%). ND : Non déterminé, Id : limite de détection, Iq: limite de
quantification.
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Zn-cau est trop faible pour permettre le dosage de cet élément hormis dans le cas du
sédiment C, pour lequel I’eau extrait 326 mg de Zn.kg™ de sédiment. Aucun effet plante ne
peut donc étre mis en évidence sur ce parametre.

L’extractibilité au CaCl,de Cd et Zn

Dans le cas des sédiments F et K, Cd-cacl, diminue aprés la culture du ray grass par
rapport au témoin. Cette diminution semble également intervenir pour le sédiment I. Pour les
sédiments A et J, une hausse de Cd-caci, intervient aprés culture de ray grass par rapport au
témoin. Aucune autre différence n’est significative (Tableau VI1-8). Cd-cacl, semble donc
évoluer différemment suivant la matrice suite a une culture de ray grass.

Cd-cacl, ne varie pas significativement suite a une culture de colza par rapport au
témoin, sauf pour le sédiment K ou elle diminue (Tableau VI-8). Elle tend également a
diminuer pour les sédiments H et I, mais augmente pour le sédiment J.

Cd-cacr, du sédiment non rhizosphérique du lupin ne présente pas de différence par
rapport au témoin pour les sédiments E, F, G et K. Elle diminue pour les sédiments H et | et
augmente pour le sédiment J. Dans le cas des sédiments F, G et J, Cd-cacl, diminue pour le
sédiment rhizospheérique du lupin par rapport au sédiment non rhizosphérique. Aucune autre
différence n’est significative. Dans le cas des sédiments F, K, H et I, Cd-caci, diminue pour le
sédiment rhizosphérique du lupin par rapport au sédiment témoin. Aucune autre différence
significative n’est constatée. Cd-caci, tend a diminuer apres une culture de lupin.

Zn-cacl, est trop faible pour permettre le dosage de cet élément, hormis dans le cas du
sédiment C, pour lequel CaCl, extrait 307 mg de Zn.kg™ pour la modalité témoin. Pour le
sédiment F, CaCl, extrait 5,6 mg.kg™ aprés la culture de colza, 5,7 mg.kg™ dans le sédiment
non rhizosphérique du lupin, 4,7 mg.kg™ aprés une culture de ray grass, et 5,6 mg.kg™ pour le
témoin. Aucune différence significative n’est observée, mais le lupin semble diminuer Zn-
cacl, car le seuil de quantification n’est pas atteint pour le sédiment rhizosphérique du lupin.

Tableau V1-8 : Cd extractible au CaCl, sur sédiment frais aprés cultures (ug.kg™* MS).

Sédiment| Colza [Lupin SNR|Lupin SR|Ray Grass| Témoin

4 1253 P| <id |63 °| <lIg
141 °| 226 %] 183 “ 18 °T| 24 °©
ND ND ND ND <Id
Deux lettres différentes, pour un sédiment donné, illustrent une différence statistique (Anova
ou Mann-Whitney, p<5%). ND : Non détermine, Id : limite de détection, Iq: limite de

quantification.

A ND ND ND 3,3 <Iq
B 54 % 39 9| 49 942 ?|56 ¢
C ND ND ND ND [358 380
D ND ND ND ND <Id
E 34 °[ 42 P°[ 37 P93 P[103°
F |80,37%% 524 Y| 325 ?[406 °© |521 ¢
G 234 91268 9] 187 °|245 %¢[246 %°
H <Iq <Iq <Id [66 °[95 °
I <Id <Id <Id <lq 3,5
J

K

L

L’extractibilité au DTPA de Cd et Zn

Apres culture de ray grass, les sediments H, | et K présentent une baisse de Cd-ptra
par rapport au témoin non cultivé (Tableau VI1-9). Aucune différence n’est significative pour
les sediments B, E, F, G et J. La culture du ray grass ne semble pas modifier Cd-bTpa sauf
dans quelques cas.
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Pour le colza, Cd-ptra par rapport au témoin est supérieure pour les sédiments B, F et
G, et inférieure pour le sédiment I. Aucune différence n’est notée pour les sediments E, H, J et
K. Le colza n’aurait donc pas tendance a modifier Cd-pTpa, hormis dans certains cas.

Le sediment non rhizosphérique du lupin ne présente pas de différence par rapport au
sédiment rhizosphériqgue. Néanmoins, pour les sédiments B, G et J, le DTPA extrait
d’avantage de Cd dans le sediment non rhizosphérique du lupin que dans le sédiment témoin.
Le sédiment rhizosphérique du lupin présente une extractibilité du Cd au DTPA supérieure au
témoin pour les sédiments B, F, G et J mais inférieure pour le sédiment I. Aucune autre
différence n’est notée pour le sédiment rhizosphérique du lupin et pour le témoin. Le lupin
semble donc augmenter le pool de Cd extractible au DTPA

Dans le cas du ray grass, les sédiments B et G présentent une baisse de Zn-pTra par
rapport au témoin (Tableau VI-10). Pour le sédiment H, Zn-pTtpa augmente apres une culture
de ray grass par rapport au témoin. Aucune autre différence n’est significative.

Pour le colza, Zn-pTea par rapport au témoin est supérieure pour les sédiments G, H et
I. Aucune différence n’est notée pour les sédiments B, E, F, J et K. Le colza aurait donc
tendance a ne pas modifier Zn-pTpa.

Le sédiment non rhizosphérique du lupin présente une extractibilité de Zn supérieure a
celle du sédiment rhizosphérique pour le sédiments G et H. Par rapport au témoin, pour les
sédiments F, G, H et I, le DTPA extrait d’avantage de Zn dans le sédiment non rhizosphérique
du lupin que dans le sédiment témoin. Le sédiment rhizosphérique du lupin présente une
extractibilité de Zn au DTPA supérieure au témoin pour les sédiments B, F, G et K. Aucune
autre différence n’est notée entre le sédiment rhizosphérique du lupin et le témoin. Le lupin
tend donc a augmenter Zn-oTpa dans certains cas.

Tableau VI-9 : Cd extractible au DTPA sur sédiment frais aprés cultures (mg.kg™ MS).

Sédiment| Colza |Lupin SNR|Lupin SR|Ray Grass| Témoin
A ND ND ND [0,058 2 0,056°%
B (0632 /0315 ? 0,300 ?[0,235 °©|0,247°¢
C ND ND ND ND 180
D ND ND ND ND 0,078
E 10,072 °| 0,216 ¢ [0,073 90,0712 © |0,207 ¢
F  [2,082 [ 1520 “®[1,421 ®T[ 1,291 %T[1,278¢%¢
G (0597 0650 ¢[0589 ?[0,444 °0,481°
H [0,067 °| 0,069 °© [0,063 °[0,049 ?0,062°
|  |0,004 ¢] 0,008 “¢[0,007 °]0,005 ©[0,013¢
J 10,015 9] 0,029 °© (0,023 °|0,012 ¢ 0,012
K 10625%% 0841 ?[1,005 ¢[0,617 °©[1,059°¢¢
L ND ND ND ND 0,021

Deux lettres différentes, pour un sediment donné, illustrent une différence statistique (Anova
ou Mann-Whitney, p<5%). ND : Non déterminé, Id : limite de détection, Iq: limite de
quantification.
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Tableau VI-10 : Zn extractible au DTPA sur sédiment frais aprés cultures (mg.kg™ MS).

Sédiment | Colza |Lupin TNR|Lupin TR/Ray Grass| Témoin
A ND ND ND 54 %52 @
B 32,3 9334 ©9[345 9257 %287 °©
C ND ND ND ND 192,0
D ND ND ND ND 38,8
E 65 “9 73 ° |56 %Y 61 9|76 ¢
F [242,7%T/2579 9 (2490 9[2195 °© [2334°T
G 1602 ©[1925 P [167,4 ° 1204 @ [150,3 ¢
H 11,0 ¢/ 106 %¢| 84 ' 95 ©9 84 T
[ 08 ¢/ 09 °]07 " 09 "o06 °
J 06 /09 °“[o06 ° 10 °|/08 ¢
K [103,9 ©1108,9 ©%®¢[1150 ¢ | 91,0 °|963 °©
L ND ND ND ND 19,6

Deux lettres différentes, pour un sédiment donné, illustrent une différence statistique (Anova
ou Mann-Whitney, p<5%). ND : Non déterminé, Id : limite de détection, Iq: limite de
quantification.

Le pool labile a 8 jours

Cette méthode d’évaluation du pool échangeable n’a pu étre utilisées que pour les
sédiments F, G et K. L’analyse statistique des résultats obtenus pour I’évaluation du pool de
Cd échangeable a 8 jours via une méthode isotopique, pour ces sediments ne met pas en
évidence d’effet « plante » global (Figure VI-2). Seul dans le cas du sédiment K une
différence significative est notée : le pool labile du sédiment ayant supporté la culture de colza
est moins élevé que celui du témoin. Les valeurs obtenues ici sont du méme ordre de grandeur
que celles obtenues par Smolders et al. [1999] pour des sols agricoles qui contenaient de 0,33
44,01 mg de Cd.kg™.

4,00 -

2,50
BColza

ORay grass
BLupin SR
W Lupin SNR
WTémoin

2,00 4

E8j Cd en mg.kg‘]

1,50 4

0,00

F G
Sédiment

Figure VI-2 : Evaluation du pool labile : valeur de Eg; pour le cadmium.

Le calcul du rapport entre le pool labile de Cd et la teneur totale du sédiment met en évidence
un statut différent du Cd dans les trois sédiments considérés. Dans le sédiment F, le Cd est
nettement plus mobile que dans le sédiment G, lui-méme présentant du Cd encore plus mobile
que dans le sédiment K (Figure VI-3). Ces valeurs sont largement inférieures a celles
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observées par Smolders et al. [1999] pour des sols agricoles belges dont le pool de Cd
échangeable a 8 jours représente de 62 a 70 % de la teneur en Cd totale.
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Figure VI-3 : Evaluation de la mobilité de Cd : rapport du pool labile sur la teneur totale
en Cd.

e Bilan des effets de la végétation

A partir de I’ensemble des résultats obtenus, il est possible d’établir un bilan des effets
de la culture de plantes sur I’extractabilité des métaux des sediments frais (Tableau VI-11).
Cd-cact, dans des sédiments de la riviére Savannah aux Etats-Unis est de Iordre de 40 pg.kg™
pour une teneur totale de 0,5 & 1,1 mg.kg™ [Seaman et al., 2001]. Les valeurs observées ici
sont plus faibles, probablement du fait des pH plus élevés (supérieur a 7 pour les sédiments
étudiés ici, de I’ordre de 4,2 pour ceux de la riviere Savannah). Ceci n’est pas Vérifié pour les
sédiments F et C dont les teneurs totales en Cd sont respectivement 7 et 5670 mg.kg™ contre
environ 1 mg.kg™ pour les sédiments américains [Seaman et al., 2001]. Cd-oTra pour une
boue de station d’épuration des eaux usées ayant suivi différents traitements de stabilisation,
varient de 0,37 & 3,1 mg.kg™ de MS [Fuentes et al., 2004]. Les valeurs obtenues ici pour les
sédiments A, H, I, J et L sont inférieures, tandis que celles obtenues pour le sédiment C sont
supérieures a celles dosées dans des boues urbaines. Les teneurs totales en Cd des boues (1,1
4 18,3 mg.kg™ de MS) sont cependant inférieures & celles des sédiments C et D et supérieures
a celles des sédiments A, | et J. La comparaison du pourcentage de Cd total extractible par le
DTPA, qui varie de 17 & 30% pour les boues, permet de mettre en évidence une plus faible
mobilité de ce métal pour les sédiments C, D, H, I, J et K mais plus élevée pour le sédiment L
(Tableau VI-12).
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Tableau VI-11 : Bilan des effets des cultures de végétaux sur le pH et les teneurs en métaux
extractibles et isotopiquement échangeables des sédiments frais.

Parametre/plante Colza Lupin (SR/Témoin) Ray grass
Baisse (B, G et H) Baisse (A,G et J)
pH Stable (F, I, J et K) Stable (G et J) Stable (B, E, F, H, | et K)
Hausse (E) Hausse (B, E, F, H, | et K)
Cl-eas Baisse (E) Baisse (F) Baisse (F)
Stable (F, G et K) Stable (E, G et K) Stable (E, K)
Hausse (G)
ZN-eau aucun effet mesuré aucun effet mesuré aucun effet mesuré
Baisse (K, Het 1) Baisse (F, K, Hetl) Baisse (F, K et I)
Cd-cact, Stable (B, E, F et G) Stable (B, E et G) Stable (B, E, G et H)
Hausse (J) Hausse (A, J)
ZNn-cacl, aucun effet mesuré Baisse (F) aucun effet mesuré
Baisse (1) Baisse (I) Baisse (H, | et K)
Cd-ptpra Stable (E, H, J, K) Stable (E, H et K) Stable (B, E, F, G et J)
Hausse (B, F et G) Hausse (B, F, G et J)
Baisse (B et G)
Zn-DTPA Stable (B, E, F, J et K) Stable (E, H, I et J) Stable (E, F, I, J et K)
Hausse (G, Het ) Hausse (B, F, G et K) Hausse (H)
Es; Stable Stable Stable

Tableau VI-12 : Pourcentage de Cd et de Zn extractibles par le DTPA pour les différents
sédiments secs pour les 4 modalités.

A B |CD E F G H I J K |L
Cd|19a 23|16 226|6|7|6a88|272a33/26a46|12a14/5a16/10a 15| 7 a 10 |54
Zn| 17 6 ]1/3|12a28/13416|19a25/114135a11] 23 |17a18/35

Zn-pteAa pour des boues de station d’épuration des eaux usées, varie de 80 & 168
mg.kg™? de MS. Les valeurs obtenues ici pour les sédiments A, B, E, H, I, J et K sont
inférieures, tandis que celles obtenues pour les sédiments C, D, F et G sont supérieures. Les
teneurs totales en Zn des boues (458 & 871 mg.kg™ de MS) sont cependant inférieures & celles
des sédiments C, D, F et G et supérieures a celles des sédiments A, E, H, I, J et L. La
comparaison du pourcentage de Zn total extractible par le DTPA, qui varie de 11 a 37 % pour
les boues, permet la mise en évidence d’une mobilité de Zn moindre pour les sédiments B, C,
D et | (Tableau VI-12). Les extractibilités de Cd et Zn semblent donc plus faibles dans les
sédiments de curage que dans les boues de stations d’épuration des eaux usées citées ici. La
répartition de ces deux métaux n’est pas la méme au sein des boues de station d’épuration des
eaux usées et au sein des sédiment de curage. Le Cd et le Zn échangeables, complexeés par la
matiére organique et fixés sur les hydroxydes représentent une plus faible proportion de la
teneur total dans nos sédiments que dans les boues citées ici.

Pour le colza une baisse de plusieurs unités pH a proximité des racines lors d’une
carence en K ou P a été mise en évidence [Hoffland et al., 1989; Hinsinger et al., 1993]. Cette
acidification serait due a une synthése et une excrétion accrue de citrate et de malate. A
I’inverse, lorsqu’il n’y a pas de carence en P une alcalinisation de la rhizosphére est observee
[Hoffland et al., 1989]. Une baisse du pH est mesurée pour les sédiments B, G et H. Ces
sédiments sont parmi ceux présentant les plus faibles teneurs en K et en P. Le sédiment B est
par ailleurs celui qui a la teneur en calcaire total la plus faible, ce qui lui confére un pouvoir
tampon moins fort que celui des autres sédiments. Pour le sédiment E, plus riche en K et en P,
une alcalinisation est observée suite a la mise en culture.

Pour le lupin blanc, une baisse du pH de 2,7 unités est observée a proximité des
racines lors d’une carence en P par Dinkelaker et al. [1989]. Cette variation du pH
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s’accompagne en outre d’une hausse de Zn-ptea. Les teneurs en P des sédiments sont
cependant nettement supérieures a celle du sol de I’étude précitée. Une baisse du pH jusqu’a
0,4 unité pour un sol acide (pH=5,1) et une hausse jusqu’a 0,6 unité pour un sol basique
(pH=7,3) sont mises en évidence suite a une culture de lupin blanc [Pastor et al., 2003]. Dans
notre cas, le pH a d’avantage tendance a augmenter qu’a baisser, ce qui est cohérent avec les
observations de Pastor et al. [2003] car les sédiments sont basiques. Cependant,
I’extractibilité au DTPA augmente suite a la culture de lupin blanc sur les sédiments utilisés
ici.

Vauléon et al. [2001] observent une hausse de la mobilité de Zn et Cd suite & une
culture de ray grass sur des sediments ainsi qu’une baisse du pH des percolats. Dans notre cas,
seuls les sédiments A, G et J présentent une baisse de pH, la hausse de mobilité de Cd et Zn
n’apparait ici que dans quelques cas. A I’inverse, Perronnet et al. [2000] observent une hausse
du pH suite a une culture de ray grass de 3 mois et aucune différence du pool extractible au
CaCl, pour Cd et Zn. Apres 90 jours de culture de ray grass, Arienzo et al. [2004] observent
une légére décroissance du pool de Zn lié¢ a la matiére organique avec des extractions
séquentielles pour des sols industriels pollués en Cu, Pb et Zn. Dans notre cas, deux
observations corroborent cette observation avec une diminution de la fraction de Zn
échangeable, complexée par la matiére organique et fixée sur les hydroxydes.

VI1-A-2-c- Effet de I’espéce végétale cultivée sur le sédiment

e Effet global de la mise en culture sur I’extractabilité des métaux

La mise en culture entraine des variations des paramétres chimiques mesurés sur les
sédiments. Les comparaisons de I’évolution du pH et des différents pools extractibles de Cd et
de Zn permettent de mettre en évidence des liens entre les évolutions de ces paramétres.
L’analyse des valeurs absolues du pH et des extractibilités permet de tester I’influence du pH
sur I’extractibilité de Cd et Zn. L’analyse de la différence de pH entre sédiments cultivés et
témoins, et de celle des valeurs absolues d’extractibilités permettent de valider I’influence
éventuelle de cet écart de pH sur les variations d’extractibilité. Le faible nombre de valeur
concernant Zn-eau et Zn-cacl, ne permet pas d’analyse statistique sur ces parametres.

L’utilisation du test non paramétrique de Spearman (au seuil de 5%) permet de mettre
en évidence des corrélations négatives entre les valeurs du pH et les différentes teneurs en Cd
et Zn extractibles suite a la mise en culture (Tableau VI-13). Le pH est donc une variable
gouvernant I’extractibilité des différents pools de Cd et Zn des sédiments. L’augmentation de
Cd-caci, lors d’une baisse du pH a déja été mise en évidence dans de nombreux cas et en
particulier pour des sols miniers [Ullrich et al., 1999]. Concernant I’extractibilité de Zn, une
valeur limite du pH (pH=6) avait été mise en évidence lors de cette méme étude. Cette
différence avec nos résultats peut s’expliquer soit par la nature différente des matrices
étudiées (ici aucun pH n’est inférieur a 6), soit par une autre molarité de la solution
d’extraction de CaCl, (0,5M).

L’utilisation du test non paramétrique de Spearman (au seuil de 5%) permet de mettre
en évidence des corrélations entre les différences de pH des sédiments cultivés par rapport au
témoin et celles des extractabilités. Seules les variations de Cd-eau et Cd-caci, sont corrélées
aux variations de pH. Les variations de pH liées a la mise en culture des sédiments semblent
expliquer les variations d’extractibilités, hormis dans le cas des extractions au DTPA.

Sur I’ensemble des données, les différentes extractions sont corrélées entre elles selon
un test de Spearman (Tableau VI-14). Les variations des 3 différentes extractibilités de Cd
étant corrélées, Cd subirait donc des modifications similaires pour I’ensemble des mesures
effectuées au sein de ces trois pools. Par ailleurs, la corrélation entre Cd-btra et Zn-btra
permet de supposer une similarité de comportement de Cd et Zn lors de I’extraction au DTPA.
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Tableau VI-13 : Coefficient de corrélation de Spearman entre le pH et les différentes
extractibilités des métauxsur sédiments frais suite aux cultures.

Valeur absolue|Ecart par rapport au témoin
pH/Cd-cau -0,77 -0,61
pH/Cd-cacl, -0,7 -0,4
pH/Cd-pTra -0,68 N
pH/Zn-pTrPA -0,72 N

Les coefficients, lors d'une corrélation significative sont indiqués ; N, signifie non corréle.

Tableau VI-14 : Coefficient de corrélation de Spearman entre les différents extractibilités
des métaux sur sédiments frais.

Cd-cac1,|Cd-DTPA|ZN-DTPA
Cd-eau | 0,80 | 0,73 | 0,72
Cd-cacl,| 1,00 | 0,96 | 0,87
Cd-ptea| 0,96 | 1,00 | 0,93
Les coefficients, lors d'une corrélation significative sont indiqués.

L utilisation du test non paramétrique de Spearman (au seuil de 5%) permet de mettre
en évidence des corrélations entre la variation de Cd-eau, Cd-caci, et Cd-pTea (Tableau VI-15).
L’action des plantes concernerait par conséquent I’ensemble de ces trois pools. Par ailleurs, la
corrélation entre la variation de Cd-ptea et celle de Zn-ptra permet de supposer que Cd et Zn
réagissent de maniere similaire a I’action de la plante.

Tableau VI-15 : Coefficient de corrélation de Spearman sur les écarts par rapport au
témoin pour les différents extractibilités des métaux.

Cd-cacl,|Cd-DTPA|ZN-DTPA
Cd-eau | 0,52 0,41 N
Cd-caci,| 1,00 | 0,42 N
Cd-ptra| 0,42 1,00 0,25
Les coefficients, lors d'une corrélation significative sont indiqués ; N, signifie non corrélé.

e Variabilité de I’extractabilité des métaux en fonction de I’espece
vegétale cultivée

Cas du colza

Dans le cas du colza, les variations de Cd-eau, Cd-cacl, et Cd-pTrA sont corrélées aux
variations de pH (Tableau VI-16). L’évolution de ces différents pools suite a la mise en
culture de colza serait donc principalement due a la modification du pH entrainée par cette
culture.

Tableau VI-16 : Coefficient de corrélation de Spearman entre la variation de pH et celle
des extractibilités des métaux aprés une culture de colza.

pH/Cd-eau pH/Cd-cacl, pH/Cd-pTrA pH/Zn-pTPA

Coefficient de corrélation -0,71 -0,53 -0,39 N

Les coefficients, lors d'une corrélation significative, sont indiqués ; N, signifie non corrélé.
L’utilisation du test non paramétrique de Spearman (au seuil de 5%) permet de mettre

en évidence des corrélations entre la variation de Cd-cacl, et celle de Cd-prea (coefficient de
régression = 0,73). Dans ce cas, Cd-eau ne varie pas de la méme maniere que Cd-cacl, et Cd-
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DTPA en présence du colza, de méme que dasn ces conditions Cd-btra et Zn-ptea ne semblent
pas réagir de la méme manieére.

Cas du ray grass

Dans le cas du ray grass, aucune corrélation significative n’apparait entre les
variations du pH et les variations d’extractibilités de Cd et Zn. La modification du pH induite
par la plante ne permet donc pas d’expliquer les variations d’extractibilités constatées. Seules
les variations de Cd-eau et Cd-cacl, sont corrélées (coefficient de corrélation = 0,83). Les pools
de Cd extractible a I’eau et au CaCl, réagiraient par conséquent de la méme maniere a la
présence du ray grass.

Cas du lupin

Concernant le lupin, aucune corrélation n’apparait, pour les sédiments rhizosphériques
ou non, entre la variation de pH et les variations d’extractibilités de Cd et Zn. La modification
du pH rhizospherique induite par la plante ne permet donc pas d’expliquer les variations
d’extractibilités constatées. Les pools de Cd et Zn extractibles au DTPA semblent évoluer de
la méme facon suite a la présence du lupin car les variations de ces deux pools sont corrélées
(coefficient de corrélation de 0,4). En outre, il apparait un lien entre le pool de Cd extractible
a I’eau et celui de Zn extractible au DTPA.

Concernant le sédiment rhizosphérique, les variations de Cd-eau et Cd-pTra sont
corrélées (0,72), ainsi que celles de Cd-cacl, et Cd-ptra (0,59). Ces pools de Cd semblent donc
réagir de la méme facon a la présence du lupin.

Conclusion:

e A un niveau global, le pH est une variable gouvernant I’extractibilité du Cd et du Zn
des différents étudiés. La variation de pH liée a la mise en culture des sédiments
semble expliquer les variations d’extractibilité, hormis dans le cas des extractions au
DTPA. L’effet plante tend a étre similaire sur I’évolution des compartiments de Cd
extractibles a I’eau, au CaCl, ou au DTPA. Le Zn et le Cd réagissent de maniére
similaire lors de I’extraction au DTPA.

e Pour le colza, les pools de Cd extractibles a I’eau et au CaCl, resteraient stables,
tandis que les pools de Cd et de Zn extractibles au DTPA subiraient tous deux une
augmentation. La modification des différents compartiments de Cd suite a la mise en
culture serait due a la modification du pH des sédiments. Dans ce cas, le pool de Cd
extractible a I’eau ne réagirait pas de la méme maniere que les pools de Cd
extractibles au CaCl, et au DTPA. Les pools de Cd et de Zn extractibles au DTPA ne
semblent pas réagir de maniére similaire a la mise en culture.

e Pour le ray grass, la modification du pH ne permet pas d’expliquer les variations
d’extractibilité des métaux constatées. Les pools de Cd extractibles a I’eau et au
CaCl, semblent baisser apres culture.

e Pour le lupin, dans le cas de sédiments rhizosphériques ou non, les pools de Cd et de
Zn extractibles au DTPA semblent évoluer de la méme facon. Pour le sédiment non
rhizosphérique, apparait en outre un lien entre le pool de Cd extractible a I’eau et
celui de Zn extractible au DTPA. Pour le sédiment rhizospheérique, les pools de Cd
semblent réagir de la méme facon a la présence du lupin.

VI1-A-2-d- Biodisponibilité du cadmium et du zinc des sediments.

e Prédictibilité de la biodisponibilité de Cd et Zn
Pour le ray grass, les teneurs des parties aériennes et des racines en Zn peuvent étre
déduites de Zn-otra ou de la teneur totale en Zn des sédiments (Tableau VI-17). Une telle
relation n’est cependant pas vérifiee pour du ray grass cultivé sur un sol issu d’une friche
industrielle en Italie [Arienzo et al., 2004]. La teneur en Cd des racines est corrélée a Cd-cacl,
et Cd-ptra ainsi qu’a la teneur totale de Cd du sediment. Ces résultats ne concordent pas avec
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ceux de Maiz et al. [2000], qui établissent pour des sols pollués, une corrélation entre la
fraction échangeable (extraite au CaCl, suivant le méme protocole que celui utilisé ici) de Cd,
de Cu et de Zn et les teneurs en ces éléments des parties aériennes du ray grass (Lolium sp.).
Par ailleurs, aucune corrélation entre les extraits au DTPA de ces métaux et les teneurs dans le
ray grass n’est constatée. Le fait que les extraits au DTPA soient réalisées suite a I’extraction
au CaCl, (schéma d’extraction séquentielle) explique peut-étre cette différence. En outre, les
concentrations mesurées dans les plantes et le logarithme des teneurs extractibles en Cd et Zn
ne sont pas corrélés ici, contrairement aux observations de Aten et Gupta [1996].

Tableau VI-17 : Régression lineaire pour le colza, le lupin et le ray grass entre les teneurs
en Cd et Zn dans les parties aériennes (PA) et les racines (R) et I’extractibilité de ces
métaux dans les sédiments.

Lupin Colza Ray grass
cd / DTPA (0,75)
PA Teneur totale (0,77) /
DTPA (0,80) DTPA (0,95)
Zn Teneur totale (0,76) DTPA (0.85) Teneur totale (0,81)
CaCl, (0,78)
Cd g?gk((%%(g) H,0 (0.92) DTPA (0.68)
R ’ Teneur totale (0,92)
21| DTPA(0,99) | DTPA (0,87)
Teneur totale (0,97) Teneur totale (0,73)

La mention de I’extractant indique I’existence d’une relation linéaire statistiquement
significative. R? entre parenthéses.

Pour le lupin, la teneur en Cd des racines et Cd-cacl, et Cd-ptpa sont corrélées. Les teneurs en
Zn des parties racinaires et aeriennes sont corrélées a Zn-otpa, ainsi qu’a la teneur totale du
sédiment en Zn.

Pour le colza, la teneur en Cd des parties aériennes est correlée & Cd-ptra, ainsi qu’a la teneur
totale du sediment en Cd. La teneur en Zn des parties aériennes est corrélée a Zn-ptea. Pour
les racines, Cd-eau et la teneur en Cd sont corrélés.

Globalement pour Zn, I’extraction au DTPA et les teneurs totales des sediments sont corrélées
a la teneur dans les parties aériennes et racinaires des différents végétaux cultivés ici. Zn-eau et
Zn-cacl, ne semblent pas corrélées aux teneurs en Zn des végétaux. Dans nos essais, aucun
extractant ne semble pouvoir prédire les teneurs en Cd des vegétaux. Ces observations
rejoignent en partie celles réalisées par Su et al. [2003] pour le mais. En effet dans cette étude,
aucune corrélation n’avait pu étre établie entre les teneurs en Cd des parties racinaires et
aériennes du mais et différents extractants (DTPA et les cing pools d’extraction séquentielles :
échangeables, lies au carbonates, aux oxydes de fer et de manganése, liés a la matiére
organique et résiduel). Par ailleurs, cette étude avait aussi établi pour Zn, que le pool
extractible au DTPA, le pool échangeable (CaCl,, 1M), les pools résiduel et lié a la matiéere
organique ainsi que la teneur totale étaient corrélées avec les teneurs en Zn des parties
aériennes du mais. La différence concernant la corrélation entre Zn-cacl, et celle des végétaux,
peut étre liée a la différence de concentration de la solution d’extraction ou au fait qu’il ne
s’agisse pas des mémes especes végétales.

e Caractéristiques des sédiments et biodisponibilité de Cd et Zn.
Les éléments nutritifs majeurs des sols influent sur le préléevement des métaux par les
plantes [Hursthouse, 2001]. L apport de fertilisants, N, P ou K, peut entrainer des variations
de I’accumulation des métaux par les végétaux, avec une hausse de I’accumulation dans le
mais et le blé aprées fertilisation [Mench, 1998]. Les amendements peuvent aussi immobiliser
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les métaux des sols via les mécanismes suivants: favoriser l'adsorption et la précipitation des
métaux avec les phosphates, hydroxydes et carbonates ou former des complexes organo-
métalliques insolubles [Bolan et al., 2003]. Par exemple, la bioaccumulation de Zn par
Eisenia fetida diminue lors d’amendements phosphatés du fait de la formation de complexes
de phosphate de Zn [Ownby et al., 2005]. L’application de NH;" a entrainé une hausse de la
teneur en Cd des parties aériennes du ray grass par rapport a un apport NH;-NO3z [Wu et al.,
1989]. Ce phénomeéne serait explicable par une variation de pH différente suivant I’apport
effectué, NH," induisant une acidification de la rhizosphére. Une corrélation est également
observée pour le ray grass entre les teneurs en Cd des racines, celles en Zn des parties
aériennes et racinaires et les teneurs du sediment en N. Pour K, dans le cas du blé, une
augmentation de la teneur en Cd des feuilles et des racines est observé suite a une hausse de
I’apport en potassium via des fertilisants [Zhao et al., 2003]. Dans notre cas, les teneurs en Cd
des parties racinaires et aériennes du ray grass sont également corrélées au teneur en K des
sédiments (Tableau VI-18). Ce lien n’est par contre pas mis en évidence pour Zn. La plus
grande mobilité des métaux en présence de K s’explique peut-étre par des échanges ioniques
entre I’ion K" et les ions métalliques conduisant & une désorption plus importante des métaux,
comme observé par Gao et al. [2003] lors de la désorption de Cd et de Cu dans le cas d’une
solution de désorption faiblement concentrée en acides organiques. Les ions potassium
favorisent le transfert des nitrates des racines vers les feuilles [Chiy and Phillips, 2002]. Ils
facilitent peut-étre également celui de Cd dans le cas du ray grass. Lors d’une culture de
Brassica juncea sur différents sols, il a été observé une baisse du prélevement de Cd par la
plante lors de la hausse des teneurs en phosphates [Bolan et al., 2003]. La précipitation des
métaux avec les phosphates est un mécanisme pouvant expliquer cette observation [Adriano
et al., 2004]. Nous observons ici I’inverse pour le colza, qui est également une Brassicace. Il
s’agit cependant non pas d’apport via des fertilisants mais des teneurs « intraseques » des
sédiments.

Pour le lupin, seule la teneur en K du sédiment et celle en Cd des racines sont
corréelées. Une relation étroite entre I’alimentation en Cd d’une part et P, K et Mn d’autre part
est pourtant suggérée par Zonorza et al. [2002].

Tableau VI-18 : Existence d'une régression linéaire significative (a 5%) entre les teneurs
en Cd et Zn des plantes et les caractéristiques des sédiments.

. Cd Zn

Plante Elément PA R PA R
N Non Oui Oui Oui
Ray grass P,0s Non Oui Non Oui
K Oui Oui Non Non
N Non Non Non Non
Colza P,Os Oui Non Non Non
K Non Non Non Non
N Non Non Non Non
Lupin P,Os Non Non Non Non
K Non Oui Non Non

PA : Partie Aérienne, R : Racine.

Le colza et le lupin sont des végétaux de type I, contrairement au ray grass et au blé,
qui sont de type I, ce qui explique peut-étre les différences de comportement observées ici.
Les végetaux de type Il mettent en effet en place une stratégie pour leur alimentation en Fe
basée sur I’excrétion de phytosidérophores, tandis que les espéces de type | mettent en place
une stratégie basée sur une baisse du pH ou du Eh [Hinsinger, 1998]. Lors d’une carence en
K, le colza tente ainsi d’assurer son alimentation en cet élément en abaissant le pH de sa
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rhizosphere [Hinsinger et al., 1993]. Dans les méme conditions, le ray grass n’entraine pas de
variation du pH rhizospheérique.

VI1-A-2-e- Conclusion et choix d’un sédiment

La mise en culture des sédiments permet de mettre en évidence un effet des plantes sur leur
pH et I’extractibilité de Cd et Zn. La variation de pH ne semble cependant pas étre le seul
mecanisme mis en jeu pour modifier le statut des métaux au sein des sédiments. Toutefois,
I’effet observé varie suivant le sédiment considéré et son amplitude est trés faible, malgré
I’amplification des phénomenes par le faible volume de sol offert a I’exploration racinaire.
L’impact du couvert végétal se manifeste alors peut-étre d’une maniére plus prononcée lors
des cycles de séchage / humidification que subissent les dép6ts de sédiment sous conditions
climatiques réelles. Pour les sédiments marins sur lesquels aucune espece végétale ne s’est
développée, le choix des plantes n’était pas pertinent car elles n’étaient pas halophytes. Dans
ce cas spécifique et dans le but de répondre a la question du risque du développement d’un
couvert végétal sur les dépdts, d’autres plantes (Suaeda maritima, Spartina sp. ?) seraient a
tester pour confirmer I’absence d’effet plante.

Au vu des résultats obtenus, les différentes extractions chimiques mises en ceuvre
permettent une prédiction acceptable, a priori, de I’extraction des métaux par la plante. Les
caractéristiques agronomiques des sédiments semblent également constituer un facteur
important du prélevement de Zn et Cd notamment pour le ray grass.

Les résultats des essais culturaux permettent d’orienter le choix d’un sédiment pour
les expérimentations suivantes. La sélection d’un sédiment parmi les 10 sédiments étudiés
jusgu’a présent permettra d’augmenter le nombre de mesures et de réplicats. Les critéres de
choix retenus pour la sélection de ce sédiment sont les suivants :

e aptitude a supporter le développement de végetaux: si I’on veut acquérir des
connaissances approfondies sur I’influence d’une espéce végétale sur la composition
du sédiment, il faut que ce dernier soit suffisamment « peu toxique » pour permettre la
croissance de la plante (cas des sédiments B, E, F, G, H, I, Jet K).

e extractibilité initiale au CaCl, suffisante pour Cd et Zn: parallelement au critere
précedent, il faut que le sediment soit suffisamment « pollué » a I’état initial pour que
I’on puisse mesurer le cas échéant une diminution significative de la teneur en
contaminants apres culture (cas des sediments F, G et K).

Seuls trois sédiments (F,G et K) sont compatibles simultanément avec ces deux
criteres Le site G a éteé retenu, compte tenu du fait que les sites F et K sont contrastés par
rapport a la moyenne des sites. Ce choix est justifié par I’ancienneté du site K, qui est
végeétalisé depuis de nombreuses années et de la localisation particuliere du site F (aval d’une
station d’épuration des eaux usées). Le site G proposé pour la suite des travaux a en outre
I’avantage d’étre assez représentatif de la moyenne des sédiments observés lors de la
campagne de terrain. De texture limoneuse, ses teneurs en métaux (Al, Cd, Cr, Fe, Ni, Pb et
Zn), son pH, ses teneurs en calcaire, P Olsen, N, sa conductivité, son ratio C/N, sa CEC, ses
teneurs en Ca et K échangeables et la profondeur maximale d’enracinement observée sur les
sites sont compris entre le premier et le dernier quartiles calculés a partir des résultats obtenus
sur les 10 sédiments échantillonnés. Seule la teneur en C organique du sédiment G est
supérieure au dernier quartile et les teneurs en Mg et Na échangeables sont en dessous de la
valeur du premier quartile. Par ailleurs le sédiment G semble présenter une disponibilité de
Cd et de Zn pour Salix sp. superieure a celle des sites K et C (Cf chapitre V).
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VI-B- Développement d’une strate arborée, culture de Salix alba

Les essais culturaux en conditions contrélées avec Lolium perenne, Lupinus albus et
Brassica napus, ont permis de tester des especes annuelles. Du fait d’un large éventail
génomique, de facultés d’adaptation (par exemple redistribution des racines dans les zones
moins polluées des sols), les arbres peuvent se développer sur des sols pollués et tolérer des
polluants [Pulford and Watson, 2003]. Nous nous proposons donc de déterminer I’influence
d’une espece arborescente, qui explorera des horizons plus profonds des dépdts de sédiments,
sur la mobilité de Cd et Zn, a travers la composition des percolats, le transfert vers la
végétation et des extractions chimiques sélectives sur le sédiment. L’espece testée ici est le
saule. Ce choix est motivé par le fait que le saule se retrouve naturellement sur les sites de
dépdt de sédiments, il s’agit de la seconde étape de la succession végétale lors de la
végétalisation naturelle du site. De plus, le saule est une espece utilisée de maniére classique
lors de la végétalisation de sites, par exemple dans un but de phytoremédiation [Schroder,
2003]. Le saule est enfin une pompe hydraulique efficace [Sander and Ericsson, 1998], son
développement pourra avoir un impact, notamment sur les propriétés hydriques du sédiment
et ainsi indirectement sur le statut des métaux.

VI-B-1- Conditions expérimentales

Le sédiment choisi (sédiment G) est préleve sur un site de dép6t situé a Flers-en-
Escrebieux (59) le 1°" Avril 2004. Seule la partie supérieure du dépét (moins de 20 cm de
profondeur) est échantillonnée. Le lot de sédiment est ensuite débarrassé des racines et
éventuels déchets qu’il contient, puis tamisé a I’aide d’un tamis de 2 cm, ceci afin d’assurer
I’homogéneité de la matrice étudiée. Comme il s’agit d’un prélevement différent de celui
utilisé dans les autres chapitres, les teneurs totales en Cd, Cr, Cu, Ni et Zn sont a nouveau
déterminées (Tableau VI-19). Les teneurs mesurées sont différentes de celles obtenues lors de
la premiére campagne de prélévement, mais restent cependant du méme ordre de grandeur.

Le saule utilisé est I’espece Salix alba (« saule blanc »), il est mis en place sous forme
de bouture. Salix alba a été observé sur 6 sites de dépot de sédiments en Belgique dans une
étude portant sur 10 sites [Vandecasteele et al., 2002].

Tableau VI1-19 : Teneur totale en Cd, Cr Cu, Ni et Zn du sédiment G lors du 2°
prélévement.

Métaux Cd Cr Cu Ni Zn
1 178,2 640,0
mg.kg~ de MS 2,9 (3,7) | 48,3 (62,7) (200,0) 40,0 (36,5) (1137,6)

Les valeurs entre parenthéses correspondent a la premiere campagne d’échantillonnage.

VI1-B-1-a- Mise en culture
Ce travail porte sur le comportement et la croissance du saule sur un sédiment pour
différentes durées : 70, 112 et 209 jours. Vingt-quatre pots d’une contenance de 50 L (40 cm
de hauteur et 20 cm de rayon) sont mis en place, en randomisation totale, sous serre, le 21
avril 2004. Ces pots sont perforés dans leur fond ; un tuyau, raccordé a un sac a dialyse,
permet de récupeérer les percolats du sediment. Les sacs a dialyse sont changeés réguliérement,
une fois par semaine, pour analyser les liquides récoltés. Une grille plastique a maille fine a
été placée au fond de chaque pot et recouverte d’une couche drainante de 5 cm environ de
graviers préalablement lavés a I’eau déminéralisée et autoclavés. Chaque pot est ensuite
rempli de sédiment (tamisé a 2 cm), ce qui représente environ 18 kg MS (Figure VI-4). La
moitié des pots (12) sert de témoins, et n’est donc pas cultivée. L autre moitié est plantée de
deux boutures de saules par pot ; les boutures sont des sections de tiges, d’une longueur de 40
cm chacune. Elles sont enterrées de 20 cm dans les pots. Les premiers bourgeons témoignant
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la reprise des boutures sont observés environ 2 semaines apres leur plantation. L’ensemble
des végétaux sont traités contre les pucerons et autres insectes. De plus, les pots sont
régulierement désherbés manuellement.

L’ensemble des pots (plantés ou témoins) est arrosé trois fois par semaine a I’eau
déminéralisée, de facon a maintenir une teneur en eau la plus constante possible. Pour cela,
chaque pot est pese, puis arrosé jusqu’a obtention du poids correspondant a une teneur en eau
égale a 110% de la capacité au champ. Dans certains cas, ou aucun percolat n’était observé, la
quantité d’eau a été augmentée de 200 mL par séance d’arrosage. Le but est alors d’obtenir,
une quantité de percolats comprise entre 500 mL et 1,5 L par semaine et par pot, de facon a ce
que les analyses de ces percolats puissent étre réalisées.

O Arrosage tri- Suivi plantes :

— hebdomadaire - Croissance des parties aériennes (PA)
relevée 1 fois /semaine
0 - A chaque récolte, mesure des PA et

parties racinaires (PR) ; matiére frafche

AT 5 et séche (MF et MS).
|| 2 «pieds» ( )
de saule

. ] Sédiment :
- 18 kg MS de - Etat 0 et a chaque récolte
sédiment o Distinguer R
(rhizosphérique) et NR (non
rhizosphérique)
[Zomzmmmmnznzmanneant il dCOL.jChe 0 pH, extractions sélectives
e rainante (HNO3, CaCl, et DTPA) et
:IjE Fine grille deésorption
0
‘ — | Dispositif de Percolat (relevé hebdomadaire)
soutirage des - Métaux totaux
percolats - Eh, pH, COT et conductivité

Figure VI-4 : Schéma de la mise en place des cultures de saule.

Un éclairage artificiel par néons (de marque Grolux Sylvania) est mis en place ; celui-
ci fonctionne de 8 h a 20 h, de fagon a assurer une photopériode de 12 h. Les néons sont fixés
de fagon a assurer une luminosité homogene dans I’ensemble de la serre. Celle-ci est de 500
lux en moyenne au niveau des pots, la longueur d’onde est comprise entre 400 et 700 nm. Les
températures ont variées entre 17,4 et 31,2°C lors des collectes de percolats. Les températures
minimales et maximales entre deux collectes ont variees entre 16,2 et 32,5°C (Figure VI-5).
Ceci est dansla gamme des températures optimales pour les croissances racinaires et foliaires
de diverse espéces végétales (15-35°C) [Marschner, 2003]
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Figure VI-5: Températures lors des recoltes de percolats et températures minimales et
maximales entre les récoltes.

VI1-B-1-b- Evolution des cultures et du sédiment

e Végétaux et percolats

Lors de chaque récolte, la biomasse végétale est pesée pour les parties aériennes
(feuilles et tiges) et pour les racines. Sur certains pots (3), aucune des deux boutures mise en
place ne s’est développée. Ces pots ne sont pas pris en compte par la suite. Pour les pots sur
lesquels une des deux boutures s’est développée, la bouture s’étant développée sera notée
« bouture poussée » et par opposition, I’autre bouture sera notée « bouture non poussée ». La
bouture (partie initialement mise en place) sera séparée des tiges nouvellement poussées et
des feuilles lors des dosages des teneurs en Cd et Zn.

Les percolats sont collectés chaque semaine. Leur volume est relevé, puis ils sont
analysés (COT, pH, conductivité, métaux (Cd et Zn) et anions/cations : CI, NO,", NOs', PO,*
, SO,%, Ca**, K*, Mg?*, Na* et NH4"). Le potentiel d’oxydo-réduction (Eh), la conductivité et
le pH sont mesurés immédiatement apres le prelévement des échantillons afin d’éviter toutes
modifications liées au stockage.

e Le sédiment

Les analyses sont réalisées sur le sédiment initial frais, puis sur le sédiment issu des
vases de végeétation apres récolte. Deux épaisseurs 0-15 cm et 15-30 cm notées
respectivement « couche supérieure » et « couche inférieure » sont distinguées. La couche
supérieure est d’avantage colonisée par les racines des saules lors de la premiere récolte (70
jours).

Le pH des sédiments est déterminé (NF X 31-104). Les statuts de Cd et Zn sont évalué
a travers des extractions chimiques effectuées en triplicats. Les extractants chimiques utilisés
sont : CaCl,, DTPA et HNO;3 (extraction des métaux fixés aux oxydes [Planquart et al., 1999]
protocole identique a I’extraction au CaCl, mais avec HNO3; 0,1 M). La fraction des métaux
extraite avec HNO;3 (0,1 M) représente la fraction géo-chimiquement active, c’est-a-dire la
fraction contrélant la concentration dans la solution du sol [Tipping et al., 2003]. La mobilité
de Cd et Zn est également appréhendée via des expériences de désorption [Wu et al., 2004].
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VI-B-2- Résultats et discussion

Le taux de survie a 209 jours des boutures de saules est de I’ordre de 50 % (Figure VI-
6). En comparaison, pour une plantation de saule sur un ancien lac (sur les sédiments de fond)
en Suede, le taux de survie des boutures a 3 ans est en moyenne de 54% [Ledin, 1998].

Figure VI-6 : Culture de saule apres 70 jours.

VI1-B-2-a- Les végétaux

e Production végétale

La production de feuilles et de tiges par les saules est tres variable d’un pot a I’autre,
comme en témoigne les fortes valeurs des écarts types (Tableau VI1-20). Lors de la premiére
récolte, la production étant tres faible, la biomasse des triplicats de saules a été mélangée. En
conséquence, la comparaison statistique de cette récolte avec la production des autres récoltes
n’est pas possible. Les biomasses des parties racinaires et des tiges augmentent entre 70 et
112 jours, celle des feuilles n’augmente pas. Entre 112 et 209 jours, les biomasses fraiches ou
seches augmentent pour les feuilles, les tiges et les racines. Les biomasses obtenues apres 70
et 112 jours de culture sont du méme ordre de grandeur que celles obtenues pour Salix
viminalis récolté aprés 90 jours de culture sur un sol suisse acide et sont inférieures a celles
obtenues sur un sol suisse calcaire [Hammer and Keller, 2002]. Les teneurs en eau des saules
varient de 60 a 786 %. Ceci est plus élevé que les teneurs en eau mesurées a Ispra en ltalie
pour Musa ensete J.M. (327 %), Acer pseudoplatanus L. (186%) ou Hedera helix L. (137 a
175 %) [Caccato et al., 2001]. La teneur en eau des tiges et des feuilles a 209 jours est
inférieure a celle & 112 jours. Le phénomene est inverse pour les racines. Pour les boutures
ayant poussés la teneur en eau augmente significativement uniqguement entre 112 et 209 jours.
Pour les boutures non poussée, aucun paramétre ne présente de différence entre le 112° et le
209° jour. Au 112° jour, la teneur en eau des boutures ayant poussées est supérieure a celle des
boutures non poussé, mais ceci n’est plus observé au 209° jour de culture.

La croissance des parties aériennes, représentée par le suivi de la longueur maximale,
est comparable pour I’ensemble des pots (Figure VI-7). Apres 100 jours de culture, les
longueurs des parties aériennes varient de 28 a 66 cm. Elles sont du méme ordre de grandeur
que les longueurs obtenues par Vandecasteele et al. [2005] qui vont de 46,2 a 63,3 cm pour
Salix viminalis clone « Aage » aprés 100 jours de culture sous serre, mais demeurent
inférieures a celles obtenues pour Salix fragilis clone « Belgisch Rood » (de 52,3 a 91,3 cm).
Cette différence est peut-étre due aux différences entre les espéces et les clones, ou encore a
des différences de conditions expérimentales. De plus, un effet phytotoxique de Cu présent
dans le sédiment peut-étre une autre hypothese. Cu entraine en effet une baisse de la
croissance d’un facteur 2 pour une concentration de 100 mg.L™ dans la solution du sol pour
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Salix viminalis [Mant et al., 2003]. La concentration en Cu dans les percolats est ici de 23,7
ng.L™ le 196° jours de culture, ce qui n’accrédite pas cette hypothése.

Tableau VI-20 : Production végétale et teneur en eau a 70, 112 et 209 jours des saules
cultivés sur le sédiment G.

Temps de culture Organe végétale |Biomasse fraiche (g) | Biomasse séche (g) | Teneur en eau (%)
Feuille 5,3 0,9 480
70 jours Tige 1,6 0,3 500
Racine 1,0 0,1 620
Feuille 55+48° 1,2+0,94° 330 +48 °
Tige 2,7+2,7°9 0,6 0,7 360 +45 ©
112 jours Racine 23+14" 0,3+0.2° 584 +83
Bouture poussée 36,0 +10,0 ° 18,2 56 ' 99 +8 "
Bouture non poussée 25,0 +10,0 " 15,8 +6,7 % 59 +37
Feuille 447 +214° 13,459 ¢ 227 30"
Tige 29,4 172" 10,2 +6,2! 196 +18 '
209 jours Racine 19,0 +10,1 " 22+12° 786 +18 "
Bouture poussée 63,3 +22,6° 25,1476 149 +17"
Bouture non poussée 28,6 +6,1" 12,7 +11” 124 +29”

Moyenne +écart-type. Deux lettres différentes a coté de valeurs correspondantes a 112 et 209
jours indiquent une différence statistique significative (Mann-Whitney, p<5%).

120 4

fi i

40

(
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Figure VI-7 : Longueur moyenne des parties aériennes du saule au cours du temps.

e Teneur en Cd et en Zn des saules

Les teneurs en Cd et en Zn obtenues dans la biomasse de saules cultivés sur le
sédiment G varient pour Zn de 445 & 579 mg.kg™ MS pour les racines, et de 41 & 1437 mg.kg
1 MS pour les parties aériennes suivant les organes considérés (Tableau V1-21). Les teneurs
en Cd varient respectivement de 3,2 & 9,8 mg.kg™ MS et de 0,76 & 2,12 mg.kg™ MS pour les
parties racinaires et aériennes (Tableau VI-21). Pour Zn, ces valeurs sont du méme ordre de
grandeur que celles observées pour des saules se développant sur des sites de dépots de
sédiments, soit en moyenne 709 mg.kg MS de Zn pour les parties aériennes, elles sont en
revanche trés inférieures & celles obtenues pour Cd, soit 15 mg de Cd.kg™® MS (Chapitre V).
Pour Cd, ces valeurs sont supérieures a la valeur limite admise pour les cultures alimentaires
en Suéde (0,1 mg.kg™® MS) [Greger and Landberg, 1999]. Par ailleurs, pour des feuilles de
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Salix alba récoltées sur des sites de dép6t de sédiments en Belgique, la teneur en Cd varie de
0,3 & 4,5 mg.kg™? MS, celle en Zn de 89 & 628 mg.kg™ MS pour des sédiments contenant
moins de 0,5 mg.kg™ de Cd et entre 7 et 112 mg.kg™ de Zn [Vandecasteele et al., 2002]. Le
Cd et le Zn semblent donc moins disponibles dans les sédiments de notre étude que dans ceux
étudiés par Vandecasteele et al. [2002], peut-&tre du fait d’un pH inférieur pour la plupart de
ces derniers sédiments (5a 7,7).

Tableau V1-21 : Teneurs en Cd et en Zn des saules aprés récoltes (mg.kg™ de MS).

Désignation Métal| Racines | Tiges | Feuilles Boutures poussées
Site Cd 154345 *
Zn 347 a 1100 *
initial 50 2 ]

. Cd 35534 194 | 0,76%3 0,9 95,34
folours 70 579717 133%2 | 53gll | 41 PrU1?
112 iours | Cd 198 bd8lnge % 121™° 1,16 1%°

J Zn |445%%° 208"°| 883'°® 67 13"7
209 .Ours Cd 3,2 d, 13 1,65 I, 14 2’12 0,13,14 1,26 s, 15

J Zn | 455¢10 3470107 1437 01 165412

Pour une méme colonne, des lettres differentes indiquent une différence (p< 5%). Pour une
méme ligne, des chiffres différents a droite des valeurs indiquent une différence (Mann-
Whitney, p<5%). * plante entiere faute de matériel végétal suffisant.

La teneur en Cd et en Zn dans les boutures ayant poussées augmente au cours de la
culture. Ainsi au bout de 112 jours, les boutures présentent des teneurs en Zn supérieures a
celle des boutures initiales. Un enrichissement progressif en Cd et en Zn apparait également
pour les feuilles et les tiges avec un accroissement des teneurs obtenues entre 70 et 209 jours
de culture. Le ratio entre les concentrations apres 70 et 209 jours de culture est de I’ordre de 3
pour Zn et de 2,5 pour Cd. Cet enrichissement lorsque I’age des feuilles augmente est
également observé par Sander et Ericsson [1998] pour Salix viminalis dans le cas de Cd et Zn
et par Rosselli et al. [2003] toujours pour Salix viminalis mais uniquement dans le cas de Zn
avec un facteur 3 entre le 3° et le 8° mois de culture pour les concentrations mesurées dans les
feuilles. Ce phénomeéne n’est pas observe pour les racines. L’accumulation dans les feuilles
peut constituer un mécanisme de protection contre la toxicité des métaux, un autre mécanisme
de protection étant un stockage dans les racines [Pulford and Watson, 2003]. L’accumulation
dans les feuilles peut en outre permettre la détoxification des plantes lors de la chute des
feuilles [Dahmani-Muller et al., 2000].

Au sein des parties aériennes, Zn s’accumule d’avantage dans les feuilles que dans les
tiges. Cette localisation de Zn dans les feuilles est également constatée aprés 100 jours de
culture sur des sols dérivés de dépbts de sediments de curage pour Salix viminalis et Salix
fragilis [Vandecasteele et al., 2005] ou pour Salix viminalis cultivé sur des sols suisses
pendant 90 jours [Hammer and Keller, 2002]. Si les teneurs en Cd des feuilles sont
supérieures a celles des tiges de Salix viminalis cultivé sur 10 sols différents en Suede [Klang-
Westin and Eriksson, 2003], ce phénomene n’est pas observé dans notre epérimentation.

e Quantités de Cd et de Zn exportées par les saules
Les quantités de Cd et de Zn dans les végétaux augmentent avec la durée de culture
(Tableau VI1-22). La hausse conjuguée des teneurs en métaux des végétaux et de la biomasse
produite explique cette augmentation. Apres 209 jours de culture, 0,2 % du Zn et 0,15 % du
Cd initialement présents dans les pots ont été prélevés par les saules. Contrairement aux
résultats obtenus par Klang-Westin et Eriksson [2003], la quantité de Cd exportée par les
feuilles est supérieure a celle exportée par les tiges.
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Tableau VI-22 : Quantités de Cd et de Zn exportées par pot dans les saules pour différentes
périodes de culture.

70 jours 112 jours 209 jours
Cd (g)[Zn (mg)| Cd(ug) | Zn(mg) | Cd(ng) | Zn(mg)
Feuille 060 | 049 | 149+115 |1,030.76 | 2844 +052 | 17,94 +1.99
Tige 026 | 0,03 | 036022 | 012010 |16.61 12,01 3,39 £5.45
Racine 047 | 0,08 | 210137 | 0122002 | 529193 | 0,74 £0.35
Bouture ND ND 19,27 +14,57 1,18 +0,15 27,36 +16,6 3,55 +2,15
Total PA 005 | 052 |21.12 1570 2.33 £0.71 76,70 £32.20| 25,46 860
Total dans les plantes 1,42 | 0,60 |23,22+1526 2,46 0,71 |82,00 +34,10| 26,20 +8,90
0,
Total PA en % 0,002 | 0,005 |0,041 +0,0305/0,020 +0,00(0,148 +0.062(0.222 +0,075
du métal du pot
0,
Total dans les plantesen % |, 353 | 005 | 0,045 +0,029 [0,021 £0,00(0. 158 +0.066|0,228 +0,078
du métal du pot

PA : Partie Aérienne, ND :Non déterminé.
VI1-B-2-b- Le sédiment

e pH du sédiment

Les couches inférieures présentent un pH inférieur a celui du sédiment initial (pH=
7,22) et a celui des couches supérieures et ceci lors de chacune des trois récoltes (Tableau VI-
23). Le pH du sédiment apres 112 jours de suivi est supérieur a celui observé apres 70 jours
de suivi, a la fois pour les couches inférieures et supérieures des pots végétalises et pour la
couche inférieure des pots témoins. Ceci n’est pas confirmé apres 209 jours de culture.

Apres 70 jours d’expérimentation, le pH des sédiments cultivés est inférieur a celui
des témoins pour la couche de surface et supérieur pour la couche plus profonde. Apres 112
jours de suivi, les pH des couches supérieures sont comparables, que le pot soit ou non planté.
La couche inférieure des pots plantés présente un pH plus élevé que celui des témoins. Apres
209 jours, aucune différence n’est & noter entre les témoins et les pots végétalisés. Pour
I’ensemble des couches (sauf la couche supérieure des témoin), il semble que le pH augmente
entre le 70° et le 112° jour puis diminue entre le 112° et le 209° jour. Par ailleurs, tous les pH
sont différents aprés 70 jours de culture, un effet lié au saule apparait seulement pour les
couches inférieures apres 112 jours et aucun effet n’est noté aprés 209 jours.

Tableau VI-23 : pH du sédiment apres les différentes récoltes de saules.

70 jours 112 jours 209 jours
Témoin 0-15cm 7,178 7,197 7,190
15-30 cm 7,01° 7,08°¢ 7,050 "¢
Plants 0-15 cm 7,13°¢ 7,20 K 7,17 &M 1K
15-30 cm 7,05 ¢ 7,129 7,06 )49

Des lettres différentes a droite des valeurs indiquent une différence (Mann-Whitney,
p<5%). Ne sont pas comparées les couches différentes a des temps différents.

Extractions chimiques simples

Les extractibilités au CaCl, de Cd et de Zn sont inférieures a celles du sédiment initial
pour I’ensemble des modalités a 70, 112 et 209 jours, sauf celle de Cd pour la couche
inférieure des témoins a 70 jours (Figures VI-8 et VI-9).
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Figure VI1-8 : Cd extractible au CaCl, pour différents périodes de culture de saule.

Sup. : couche supérieure. Inf.: couche inférieure. Des chiffres différents au-dessus des
histogrammes indiquent une différence (Mann-Whitney, p<5%). Sont comparés: i) le
sédiment initial a tous les autres, ii) pour deux dates différentes les témoins entre eux et iii)
les pots végétalisés entre eux, puis iv) pour une méme date les témoins avec les pots
végétalisés et enfin v) les différentes couches pour chaque pot.

L’extractibilité de Cd diminue entre 70 et 112 jours pour les pots plantés comme pour
les témoins, mais diminue uniquement pour la couche inférieure des témoins entre le 112° et
le 209° jour. La diminution entre le 70° et le 112° jour, ne se retrouve que pour la couche
supérieure des témoins dans le cas de Zn. Entre le 112° jours et le 209° jours, Zn-caci, ne
présente pas de différence significative. Aucune différence n’apparait entre les pots plantés et
les témoins, aprés 70, 112 ou 209 jours d’expérimentation en ce qui concerne les
extractibilités de Cd et de Zn au CaCl,, hormis a 112 jours pour la couche supérieure dans le
cas de Zn. La couche de surface de ce pot vegétalisé présente alors une extractibilité de Zn
inférieure a celle du témoin. Aucune différence n’est notée pour Zn aprés 209 jours de culture.
Apres 70 et 112 jours de suivi, Zn-caci, dans la couche la plus profonde est supérieure a celle
de la couche de surface, que les pots soient ou non plantés. Ceci n’est plus Vérifié apres 209
jours de culture. Cette différence suivant la profondeur n’apparait pas dans le cas des
extrcations Cd au CaCl..

104



Chapitre VI : Etablissement d’un couvert végétal

9,00

w0l | I I I

7,00

o
[=)
=]

o
[=}
S

Olnitial

dh fh Kk W70 jours

b i,ln k,n,o 0112 jours
e : j, m, {‘ 0209 jours

»

[=}

<}
|

Zn extrait en mg.kg™
o
o

w
=}
s}
<]
— o
@
@
3
o

2,00 q

0,00

Témoin sup Témoin inf Planté sup Planté inf

Figure VI-9 : Zn extractible au CaCl, pour différents périodes de culture de saule.

Sup. : couche supérieure. Inf.: couche inférieure. Des chiffres différents au dessus des
histogrammes indiquent une différence (Mann-Whitney, p<5%). Sont comparés: i) le
sédiment initial a tous les autres, ii) pour deux dates différentes les témoins entre eux et iii)
les pots végeétalisés entre eux, puis iv) pour une méme date les témoins avec les pots
végétalisés et enfin v) les différentes couches pour chaque pot.

Les extractibilitées avec HNO3 de Cd et de Zn sont supérieures a celles du sédiment
initial pour les deux modalités a 112 jours, mais inférieures a 209 jours (Figures VI-10 et VI-
11). A 70 jours, aucune différence n’apparait entre le sédiment initial et les sédiments
cultivés.

Les extractibilités de Cd et Zn a HNO3 augmentent entre 70 et 112 jours pour les pots
plantés comme pour les pots témoins. Elles diminuent ensuite entre 112 et 209 jours.

Aucune différence n’apparait entre les pots plantés et les pots témoins, apres 70, 112 et
209 jours de culture en ce qui concerne les extractibilités de Cd et Zn avec HNOs, hormis a
112 jours pour la couche inférieures dans le cas de Zn. Les pots végétalisés présentent alors
une extractibilité de Zn inférieure a celle des pots témoins.

Aprés 112 jours de suivi, I’extractibilité de Cd dans la couche la plus profonde est
supérieure a celle de la couche de surface, que les pots soient ou non plantés. Les pots apres
70 jours de suivi, ne présentent pas cette différence. Dans le cas de Zn, cette gradation suivant
la profondeur apparait uniquement pour les pots témoins a 112 jours et a 209 jours.

Zn-ptrA est inférieure a celle du sédiment initial pour les deux modalités a 70, 112 et
209 jours, sauf dans le cas de la couche inférieure des pots végétalisés a 70 jours (Tableau VI-
24). Cd-ptra augmente pour I’ensemble des pots par rapport a celle du sédiment initial.
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Les extractibilités de Cd et Zn au DTPA ne varient pas entre 70 et 112 jours ni entre
112 et 209 jours, sauf entre le 70° et le 112° jour pour la couche supérieure des pots plantés
dont I’extractibilitt de Zn diminue et la couche inférieure des pots témoins dont
I’extractibilité de Cd augmente.

200,00 4
180,00 +

XY, z,u

160,00

140,00

120,00 -

st " I O Initial
100,00 + I —I— W70 jours
0112 jours

80,00
0209 jours

Cd extractible avec HNOaug.kg‘]

60,00 -

40,00 —— —

20,00 -

0,00

Témoin sup Témoin inf Planté sup Planté inf

Figure VI-10 : Cd extractible avec HNO3 pour différents périodes de culture de saule.

Sup. : couche supérieure. Inf.: couche inférieure. Des chiffres différents au dessus des
histogrammes indiquent une différence (Mann-Whitney, p<5%). Sont comparés: i) le
sédiment initial a tous les autres, ii) pour deux dates différentes les témoins entre eux et iii)
les pots végeétalisés entre eux, puis iv) pour une méme date les témoins avec les pots
végétalisés et enfin v) les différentes couches pour chaque pot.

Aucune différence n’apparait entre les pots plantés et les témoins, apres 70 jours, 112
jours et 209 jours de culture en ce qui concerne les extractibilités de Cd et Zn au DTPA,
hormis a 112 jours pour la couche supérieure dans le cas de Zn. Les pots végétalisés
présentent alors une extractibilité de Zn supérieure a celle des témoins. Ceci est cohérent avec
les observations de Hammer et Keller [2002], qui mettent en évidence une baisse du pool de
Cd extractible au DTPA et une hausse de celui de Zn dans la rhizosphere de Salix viminalis
aprées 90 jours de culture pour un sol suisse acide et aucun changement pour le sol calcaire par
rapport & un pot non cultivé. Le sol calcaire est plus proche du sédiment G utilisé dans notre
expérimentation.

Apres 112 jours de suivi, I’extractibilité de Zn, dans la couche la plus profonde est
supérieure a celle de la couche de surface pour les témoins. Les autres pots ne présentent pas
cette différence. Cette gradation n’apparait pas dans le cas de Cd, pour lequel une diminution
de Cd-ptra apparait méme apres 209 jour de culture pour les pots végétalisés dans la couche
inférieure par rapport a la couche supérieure.
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Figure VI-11 : Zn extractible avec HNO3 pour différents périodes de culture de saule.

Sup. : couche supérieure. Inf.: couche inférieure. Des chiffres différents au dessus des
histogrammes indiquent une différence (Mann-Whitney, p<5%). Sont comparés: i) le
sédiment initial a tous les autres, ii) pour deux dates différentes les témoins entre eux et iii)
les pots végétalisés entre eux, puis iv) pour une méme date les témoins avec les pots
végétalisés et enfin v) les différentes couches pour chaque pot.

Tableau VI1-24 : Extraction au DTPA sur le sediment apreés les culture de saule.

Cd (ug.kg™ MS) | Zn (mg.kg™ MS)
Initial 233,02 208,02
oot témoin 0-15 cm 521,7 VWt 179,0 Z “f’
70 jours 15-30 cm 508,9 " Z'X 179,0>&
oot plants 0-15cm 519,1 "tS 187,09
15-30 cm 529,3 V-4 188,5 %9 N
.| 0-15cm 538,77V 17? 161,3 ¢
112 | PottemOIN = em | 5529137 1744770
jours |\ o | 0-15cm 559,6 %2> 169,9
potp 15-30cm |  544,0%%° 177,0 VKT
oot témoin 0-15cm 584,2 Y%7 165,8 ¢ m"
209 15-30 cm 540,2 %% ©8 165,8 M °
jours oot planté 0-15 cm 545,357 170,7 %P
15-30 cm 537,8 4% 172 NLo-p

Des lettres ou des chiffres différents a droite des valeurs moyennes pour chague parametre
signifient des valeurs différentes (Mann-Whitney, p<5%).

Au bilan, les pools extractibles au CaCl, et avec HNO3; semblent évoluer de la
méme maniere pour Cd et Zn. Les pools de Cd et Zn, extractibles au DTPA, n’évoluent
pas de maniére comparable. Par ailleurs, I’évolution des pools de Cd et Zn extractibles
au CaCl, semblent évoluer de maniére inverse a ceux extractibles avec HNO:s.

e Désorption
Les courbes de désorption sont réalisées pour Cd, Cr, Cu, Ni et Zn, sur le sédiment
initial. Compte tenu des coefficients de régression obtenus, seules les désorptions de Cd, Ni et
Zn sont poursuivies (Tableau VI-25). Seuls les essais concernant Cd et Zn sont interprétées.
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Tableau VI-25 : Coefficients de régression obtenus lors des désorptions
sur le sédiment initial.

Cr Cu
0,041 0,396

Cd
0,991

Ni
0,967

Zn
0,968

RZ

Le ratio Cy/a de Zn augmente par rapport a sa valeur initiale pour la couche inférieure
des pots plantés aprés 70 jours de culture (Tableau VI-26). Il diminue dans les autres cas, sauf
pour la couche inférieure des témoins (pour les trois dates de récolte), la couche supérieure
des témoins apres 70 jours de culture et la couche inférieure des pots végétalisés aprés 112
jours de culture. La comparaison des résultats obtenus pour les pots végétalisés ou non ne
permet pas de mettre en évidence un effet plante. Le ratio Ci/a de Zn ne présente pas de
variation suivant la profondeur. Ce ratio diminue ou reste stable au cours des cultures. Ainsi
entre le 70° et le 112° jour de culture, il diminue pour les deux couches des pots végétalisés.

Les valeurs obtenues pour le ratio C;/a de Cd sont du méme ordre de grandeur que
celles établies par Wu et al. [2004] pour différents sols contaminés, a savoir de 0,75 a 31,6.
Le ratio Cy/a de Cd diminue par rapport a sa valeur initiale pour les couches supérieures
uniquement apres 70 et 112 jours de culture, pour I’ensemble des couches aprés 209 jour de
culture (Tableau VI-27). La comparaison des résultats obtenus pour les pots végétalisés ou
non ne permet pas de mettre un effet plante en évidence.

Le ratio C,/a de Cd augmente avec la profondeur sauf pour les pots végétalisés apres
209 jours de culture et les témoin aprés 70 jours de culture. Ce ratio diminue ou reste stable
au cours des cultures.

Tableau VI-26 : Ratio C,/a obtenus via les désorptions pour Zn sur le sediment initial
et apreés les récoltes (mg.L™).

Moyenne|1% quartile|3°™ quartile|Ecart-type
Initial 1,26 ° 1,23 1,28 0,03
a, I K
Pot témoin 0-15cm 1,12 aJ 0,83 1,65 0,46
70 jours 15-30cm| 1,46 1,24 1,70 0,23
pot plante |0-£5.cm | 1.05 '] 098 1,14 0,08
15-30 cm| 1,65 ¢! 1,48 1,77 0,15
d, k
Pot témoin 0-15cm| 0,80 a 0,72 0,93 0,12
. 15-30cm| 1,29 1,12 1,52 0,20
112 jours .
Pot planté 0-15cm 0,71 0,66 0,77 0,06
15-30cm| 1,12° 0,86 1,40 0,27
i
Pot témoin 0-15 ¢m 0,30a i 0,25 0,30 0,07
. 15-30 cm| 0,67 * 0,52 0,63 0,35
209 jours FoT
Pot plantd 0-15cm [0,50 " 0,36 0,73 0,20
15-30cm[ 0,649 ] 0,59 0,73 0,08

Des lettres différentes a droite des valeurs moyennes pour chaque parametre signifient des
valeurs différentes (Mann-Whitney, p<5%).
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Tableau VI-27 : Ratio C,/a obtenus via les désorptions pour Cd sur le sédiment initial
et aprés les récoltes (ug.L™).

Moyenne |1% quartile[3*™ quartile|Ecart-type
Initial 3,06%° 2,91 3,16 0,13
Pot témoin 0-15cm| 2,32¢™ 1,60 2,85 0,64
270 iours 15-30cm| 3,50° 3,08 3,71 0,36
] Pot planté 0-15cm 2,66 ° 2,64 2,70 0,03
P 15-30 cm| 3,29%" 2,74 3,70 0,50
d,b,m, o
Pot témoin 0-15¢cm (1,99 - 1,13 2,81 0,84
. 15-30cm| 2,61~ 2,31 3,02 0,37
112 jours Thp
Pot planté 0-15cm| 1,88 "™ 1,68 2,00 0,17
15-30 cm|2,47 ™Al 177 3,18 0,70
1,k 0
Pot témoin 0-15cm | 1,28 e 1,20 1,38 0,11
209 jours 15-30 cm 1,69I | 1,38 1,80 0,38
Pot planté 0-15c¢cm| 1,71""P 0,69 2,84 1,08
Plante e 30 cm| 1,84779 | 131 219 0,46

Des lettres différentes a droite des valeurs moyennes pour chaque parametre signifient des
valeurs différentes (Mann-Whitney, p<5%).

V1-B-2-c- Les percolats

e Lesvolumes
Le ratio entre les volumes percolés et évaporés ne présente pas de différence entre les
pots végétalisés et les témoins. Cet indicateur présente une forte variabilité pour une méme
modalité de culture (Tableau VI-28). Le maintien de la masse des pots a 110% de la capacité
au champ demande un arrosage comparable que les pots soient ou non végétalisés, I’effet
pompe attendu du saule n’est pas établi.
Le ratio entre les volumes de percolats et d’arrosage ne présente pas de différence entre les
pots plantés et les pots témoins (Figure VI-12). La présence de la plante n’entraine donc pas
de baisse de la percolation. Aprés une premiére phase de mise en place, ou le ratio a
augmenté, il s’est stabilisé autour de la valeur 0,35. Les écarts types sont tres importants du
fait de comportements hydriques irréguliers et différents d’un pot a I’autre, probablement du
fait de I’établissement de chemins préférentiels.

Tableau VI-28 : Volume total d'arrosage et ratio entre percolats et évaporation
(évalué par la différence entre I'arrosage, le volume des percolats
et celui d'eau contenu dans les sédiments) lors des recoltes.

V total d'arrosage (en L) |Ratio percolation/évaporation

20 fours Témoin 11,6 +3,1 0,63 +0,48
J Plantés 12,7+2.,6 0,56 +0,22
. Témoin 19,7 +5 0,46 +0,44

112 ] ] ]
Jours Plantés 23735 052 +0.2
. Témoin 44 3 £12,5 0,97+0,58

2 3 ] ] ]
09 jours Plantés 62.6 +6 1 0,60 20,18
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Figure VI-12 : Ratio moyen des volumes de percolat et d'arrosage au cours du temps en
présence et en absence de saules.

e Lesteneursen CdetenZn

Les teneurs en Zn mesurées sont de I’ordre du dixiéme de mg.L™. Elles sont du méme
ordre de grandeur que celles mesurées pour des solutions de sols hydromorphes bretons
soumis & des épandages de lisiers de porcs, soit 0,07 & 0,5 mg.L™ [Trolard et al., 2002].
Aucune différence significative apparait entre les pots végétalisés ou non concernant la
quantité cumulée de Cd ou de Zn exportée par les percolats (Figures VI-13 et VI-14). Apres
209 jours de culture, les pots témoins ont, en moyenne, exporté 9 mg de Zn et 19 pg de Cd via
les percolats, les pots végétalisés 7 mg de Zn et 14 ug de Cd. L’importance des écarts types
notamment sur les pots témoins est probablement liée a des problémes de fonctionnement
hydraulique.

35 4

30

25 +

20 +

—e—Témoins

15 —4

Cadmium en pg

—a —a—Plantés

IN
AN
ANAt

10 4 /,/‘

0 30 60 90 120 150 180 210
Suivi en jour

Figure VI-13 : Quantité cumulée de Cd exportée par percolation au cours du temps en
présence et en absence de saules.
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Figure VI-14 : Quantité cumulée de Zn exportée par percolation au cours du temps en
présence et en absence de saules.

e Le pH des percolats
Le pH des percolats présente des valeurs moyennes allant de 6,9 & 7,6. Aucune
différence significative n’apparait entre le pH des percolats des pots végétalisés et celui des
témoins quel que soit le temps de culture (Figure VI-15). Les écarts types sont la encore tres
importants et illustrent la variabilité inter-pot déja évoquée concernant la production végétale.

7,60 F _ )
3 740 T r\\{/' /"\\ 2<’“><£/1 \{ [ [ - ——Témoins
¥ /'\-u L" /1 / \L/ ST —m—Plantés

'/f- I 1 T J\ \T Al ] /]

T

0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 200 220

Temps en jour

Figure VI-15 : pH des percolats au cours du temps en présence et en absence de saules.

e La conductivité des percolats
La conductivité présente des valeurs moyennes allant de 1,9 & 2,65 mS.cm™. Elle
présente une premiere phase d’augmentation rapide pendant 20 jours puis se stabilise vers 2,5
mS.cm™ avant de décroitre & partir de 100 jours (Figure VI-16). Aucune différence
significative ne peut étre établie entre les pots végétalisés et les pots témoins.
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Figure VI-16 : Conductivité des percolats au cours du temps en présence et en absence de
saules.

e Le potentiel d’oxydoréduction des percolats

Des valeurs du potentiel d’oxydoréduction de I’ordre de 400 a 500 mV, correspondent
a un milieu oxydant, des valeurs inférieures a 300 mV indique I’absence d’oxygene. Le
potentiel d’oxydoréduction présente des valeurs moyennes allant de 286 a 390 mV. Il
d’oxydoréduction présente différentes phases d’évolution, une premiére baisse de 380 mV a
environ 290 mV a lieu lors des cents premiers jours (Figure VI-17). Le potentiel
d’oxydoréduction des percolats remonte ensuite jusqu’au environ de 340 mV avant de
redescendre a nouveau vers 300 mV. Aucune différence significative n’est a noter entre les
pots végétalisés et les pots témoins.

410 q

350 -
g —e—Témoins
—e—Plantés
310 | M = 1 V\

290 S &
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w
@
o
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Figure VI-17 : Potentiel d'oxydoréduction des percolats au cours du temps en présence et
en absence de saules.

e Le carbone organique total (COT) dans les percolats
La quantité moyenne de COT exportée via les percolats augmente linéairement au
cours du temps (coefficient de régression supérieur a 0,95) (Figure VI-18). Aucune distinction
ne peut étre effectuée entre les percolats des pots végétalisés et ceux des témoins.
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Figure VI-18 : Quantité cumulée de carbone organique percolée au cours du temps en
présence et en absence de saules.

e Lesanions et les cations dans les percolats
Les teneurs en NO,, NH,", PO,* sont en deca des seuils de détection analytiques. La
teneur moyenne en chlorures des percolats varie de 1,53 & 10,6 mg.L™ (Figure VI-19). Ces
teneurs décroissent au cours du temps et aucune différence n’est observée entre les témoins et
les pots végétalisés (écarts types de I’ordre de 1,5 mg.L™). Ceci peut en partie expliquer la
baisse de conductivité observee précédemment.

12,00 4
10,00 4

8,00 +

/\ A DA
N
M

Clenmg.L™

7 W

2,00 —\L\“

0,00 T T T T
0 50 100 150 200

Suivi en jour
Figure VI-19 : Teneur en CI" des percolats de saule au cours du temps en présence et en
absence de saules.

Les teneurs en sulfates et en Ca”* des percolats des pots témoins et cultivés ne sont pas
statistiquement différentes, elles varient entre 905,6 et 1755,6 mg.L™ pour les sulfates et entre
417,7 et 717,7 mg.L™* pour le Ca?*. Elles décroissent au cours du temps.

Les teneurs en nitrates des percolats ne présentent pas de différence significative entre les
témoins et les pots cultivés, sauf au 175° et au 207° jour de culture, avec des valeurs plus
basses pour les percolats des pots cultivés. Elles varient entre 15,6 et 209,9 mg.L™ et
présentent une décroissance au cours du temps. Sous une prairie de ray grass, la teneur en
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nitrates des percolats présente également une décroissance au cours du temps, avec une teneur
maximale de 47,5 mg.L™ [Chiy and Phillips, 2002].

La teneur moyenne en Na* des percolats varie de 14,1 a 4,1 mg.L™ (Figure VI-20).
Aucune différence n’est observée entre les pots témoins et les pots végeétalises (écarts types de
I’ordre de 2 mg.L™). Une décroissance au cours du temps est observée.
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Figure VI1-20 : Teneurs des percolats de saule en Na* au cours du temps en présence et en
absence de saules.

La teneur moyenne en K* des percolats varie de 26,1 & 6,6 mg.L™ (Figure VI-21).
Aucune différence significative n’est observée entre les témoins et les pots végétalisés (écarts
types de I’ordre de 4 mg.L™) avant le 131° jour de culture. La teneur en K* des percolats des
pots cultivés est inférieure a celle des percolats des témoins, le 131° jour, le 161° jour, du 175°
au 196° jour puis au 207° jour.

La teneur moyenne en Mg®* des percolats varie entre 6,23 et 15,05 mg.L™, elle décroit
au cours du temps. Aucune différence significative n’est observée entre les témoins et les pots
végétalisés (écarts types de Iordre de 2 mg.L™).
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Figure VI-21 : Teneurs en K* des percolats de saule au cours du temps en présence et en
absence de saules.

114



Chapitre VI : Etablissement d’un couvert végétal

VI-B-3- Bilan des effets du vieillissement et de la présence de Salix
alba sur le sédiment

L’arrosage des saules correspond environ a une pluie de 400 mm sur 210 jours ce qui
est de I’ordre de grandeur de la pluviométrie observée dans le pays de Galles pour la période
de paturage (334 a 551 mm) [Phillips and Chiy, 2002].

VI1-B-3-a- Le vieillissement du sediment

La comparaison des pots témoins et du sédiment initial permet de mettre en évidence
les effets du vieillissement du sédiment en I’absence de couvert végétal.

La composition des percolats évolue lors du vieillissement du sédiment. Les teneurs en
CI', Ca**, SO.%, NO3, Na*, K* et Mg?* diminuent, entrainant une baisse de la conductivité.

Aucun effet du vieillissement n’est constaté sur le pH du sédiment. Les pools de Cd et
Zn extractibles au CaCl, diminuent et se stabilisent dans le cas de Cd. A I’inverse, les pools
de Cd et de Zn extractibles avec HNO3; augmentent aprés 112 jours de suivi puis diminuent
apres 209 jours de suivi. Concernant les pools extractibles au DTPA, Cd et Zn présentent des
comportements différents. Le pool de Zn extractible au DTPA diminue puis se stabilise,
tandis que celui du Cd augmente au cours du temps. Les pools mobiles de Cd et Zn auraient
donc tendance a diminuer au cours du temps, ce qui est confirmé par I’évaluation de leur
mobilité par les expériences de desorption. Les taille des compartiments plus « stables »
augmente puis diminue dans le cas de Cd. Pour Zn, la taille du compartiment le plus stable
diminue.

La diminution du pool échangeable est peut-étre liée a I’exportation de Cd et Zn via
les percolats. Les quantités de Cd et de Zn percolées apres 112 jours de suivi n’expliquent
cependant pas intégralement les diminutions observées pour les pools extractibles au CaCl, de
ces métaux. Pour Zn, environ 2 mg par pot (soit 0,02 % du total) sont exportés au bout de 112
jours via les percolats. La baisse de I’extractibilité est alors de I’ordre de 3,5 mg.kg™ de
sédiment soit environ 60 mg par pot. Aprés 209 jours, 8 mg de Zn sont exportés par les
percolats (soit 0,07 % du total). La baisse de I’extractibilité est alors de I’ordre de 4,2 mg.kg™
de sediment soit environ 72 mg par pot. Une partie des métaux initialement extractibles au
CaCl,, c’est a dire considérés comme échangeables, est devenue moins disponible et peut
expliquer en partie la hausse de la taille du pool extractible avec HNO3 observée a 112 jours.
Une partie de Zn n’est plus accessible via les extractions réalisées et semble par conséquent
moins mobile.

VI1-B-3-b- L’effet de Salix alba

La comparaison des pots témoins et des pots vegétalisés permet de mettre en évidence
les effets des saules sur le sédiment et les percolats. Aucune variation de pH du sédiment n’est
observée suite a la mise en culture. Peu d’effets sont observés sur les extractibilités de Cd et
Zn. Aprés 112 jours de culture, la couche supérieure des pots végétalisés présente cependant
une augmentation de la taille du pool de Zn extractible au CaCl, et au DTPA. Une baisse du
pool extractible avec HNOj3 est observée pour la couche inférieure. Aprés 209 jours de
culture, seule I’extractibilité de Cd dans la couche supérieure de sédiment augmente par
rapport au témoin. La mobilité de Cd dans la couche supérieure semble donc augmenter sous
I’influence du saule, ce qui n’est pas confirmé par les expériences de désorption. Aucun effet
plante n’est en effet mis en évidence via les désorptions pour Cd et Zn.
Concernant les volumes de percolat, aucun effet de la culture des saules n’est mis en
évidence. Les percolats des pots végétalisés présentent des teneurs en NO3™ et K™ inférieures a
celles des témoins, mais aucune variation des teneurs en metaux n’est mise en évidence. Cela
concorde en partie avec les observations de Wang et al. [2001], qui constatent une baisse des
teneurs en NOg3, Ca®*, Mg?*, K* et NH," dans la rhizosphére de Picea abies L. et Fagus
sylvatica L. et aucune modification en ce qui concerne les ions Na*, CI et SO4>. A I’inverse,
dans la rhizosphére de Thlaspi goesingense, Wenzel et al. [2003] constatent sur site, pour un
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sol de serpentine, une hausse de la teneur en Ca**, SO,%, K*, et en Mg®* dans les rhizospheéres
de Thlaspi goesingense et Silene vulgaris. Seule la baisse de la teneur en NO3™ est également
observée pour Thlaspi goesingense, Silene vulgaris et Rumex acetosella.

La végétalisation des sites ne semble pas, dans nos conditions expérimentales, avoir d’impact
sur le devenir de Cd et Zn au sein du sédiment.

Concernant le prélevement de Cd et Zn par les saules, Salix alba ne semble pas présenter les
mémes capacités que Salix viminalis cultivé sur des sols de Suisse, ces différences peuvent
provenir en partie des caractéristiques des supports de culture et en partie des différences de
comportement entre genres au sein d’une méme espéce (Tableau VI-29).

Pour Salix alba, les teneurs dans les feuilles apres 70 ou 112 jours de culture sur les sédiments
sont inférieures a celles présentées par Salix viminalis aprés 90 jours de culture sur des sols de
Suisse calcaire et acide [Hammer and Keller, 2002]. Cependant, malgré des teneurs totales en
Cd inférieures, Cd-ptra est supérieur dans les sols suisses par rapport au sediment utilisé dans
notre expérienc. Par ailleurs, le pH du sédiment G est plus proche de celui du sol calcaire que
de celui du sol acide.

Concernant Zn, Zn-otea dans le sédiment est comparable a celle du sol acide et supérieure a
celle du sol calcaire [Hammer and Keller, 2002]. Les teneurs observées dans les feuilles
montrent que Salix alba extrait plus de Zn que Salix viminalis cultivé sur un sol calcaire mais
moins que Salix viminalis cultivé sur un sol acide.

Les mémes constatations peuvent étre effectuées en ce qui concerne les tiges pour Cd et Zn et
en ce qui concerne les racines pour Zn. Pour Cd dans les racines, Salix alba présente des
teneurs tres supérieures a celles observées pour Salix viminalis [Hammer and Keller, 2002].
La répartition de Cd entre les parties aériennes et racinaires semble donc différente. Salix alba
accumulerait le Cd dans ses parties racinaires de maniere plus importante que Salix viminalis,
ce qui pourrait par ailleurs expliquer les teneurs moindres observées dans les parties
aeriennes.

Tableau VI-29 : Comparaison des résultats pour Salix alba avec ceux pour Salix viminalis
[Hammer and Keller, 2002].

Temps Teneur totall Teneur extractible | Teneur fetiille Teneur
Espece cuﬂire I[s)c|>_: oLt CdDTPA soZln matg) racine Cld
. Cd Zn . . Cd Zn ma.kg
(oun (gkg™) | (mgkg™?) (mg-kg™)
Salix alba 70 7 2,9 | 640 233 208 0,76 538 3,55
Salix alba | 112 7 1 29 | 640 233 208 121 | 883 9,8
Salix g0 1781 176 | 666 | 364 43 487 | 353 | 149
viminalis
Salix gy 59| 249 [1144| 801 223 | 356 |2326| 104
viminalis
Conclusion

Les sédiments permettent le développement de la végétation, qu’il s’agisse d’une strate

herbacée ou arbustive. La strate herbacée modifie le pH et I’extractibilité de Cd et Zn des
sédiments. La variation de pH n’explique pas a elle seule la modification du statut des métaux
au sein des sédiments. Par ailleurs, I’effet observé est variable suivant le sédiment.
Au vu des résultats obtenus, les différentes extractions chimiques permettent une prédiction
acceptable a priori de I’extraction des métaux par la strate herbacée. Les caractéristiques
agronomiques des sédiments semblent également constituer un facteur majeur du prélévement
de Cd et Zn notamment pour le ray grass.
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Chapitre VI : Etablissement d’un couvert végétal

La végétalisation du sédiment G par Salix alba entraine peu de modifications en ce qui
concerne le statut de Cd et Zn dans le sédiment et leurs teneurs dans les percolats. Le
fonctionnement hydrique du sédiment ne semble pas non plus affecté par la présence de ce
type de couvert végétal. Par contre, un transfert de Cd et Zn vers les parties aériennes de Salix
alba a lieu. Ceci souleve la question du devenir de la biomasse aérienne en terme de gestion
des sites de déepdts de sédiments, mais aussi en terme des espéces constituant le couvert
végétal. En effet, a I’inverse du saule et du colza, le ray grass et le lupin présentent des teneurs
en Cd et Zn plus élevées dans les racines que dans les parties aériennes. Ceci est confirmé
pour le ray grass par Maisonnave et al. [2001], qui réalisent la méme observation pour Cd. La
politique choisi concernant la gestion du site détermine donc I’espéce cultivée : ray grass et
lupin dans un but de phytostabilisation, et éventuellement saule et colza dans un but
d’extraction.
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Chapitre VII : Influence du séchage des sédiments sur la
mobilité des métaux

Le séchage des sédiments extraits, consécutif a leur mise en dép6t constitue une étape
cruciale dans I’évolution de leur qualité. Des modifications des caractéristiques physico-
chimiques des sédiments ont été mises en évidence par la comparaison de I’évolution d’un
sédiment maintenu sous une lame d’eau et d’un sédiment mis a sécher [Tack et al., 1996]. La
mobilité des métaux et notamment de Cd subit ainsi de fortes modifications [Khalid et al.,
1981; Tack et al., 1996; Stephens et al., 2001]. Les dépbts de sédiments de curage sont
également soumis aux variations de conditions climatiques, qui peuvent avoir un impact
supplémentaire sur leur évolution. Des variations périodiques de la teneur en eau sont ainsi
susceptibles de modifier les caractéristiques physico-chimiques des sols [Crosnier and
Delolme, 2002]. Par ailleurs, les alternance de périodes de séchage et de réhumidification ont
de nombreux effets. Un sédiment soumis & des cycles successifs de séchage / humidification
évolue différement d’un sédiment maintenu constamment sous une lame d’eau [Tack et al.,
1998].

Dans un premier temps, nous étudierons la variabilité de la mobilité des métaux suite
au séchage des sédiments. La mobilité des métaux sera mesurée via des extractions
chimiques. Puis nous nous intéresserons au role de la végétation lors des cycles de séchage /
humidification. Le développement de végétaux n’entrainerait-il pas des modifications
indirectes de la dynamique des métaux au sein du dépdt de sédiment par exemple via les
modifications hydrauliques liées au développement du systéme racinaire et a
I’évapotranspiration ? Sur quel volume de sédiment les modifications induites par ces
végétaux se manifestent-elles ? Afin de répondre a ces questions, des cultures en rhizotrons
dispositifs de grande taille sont mises en place. L’utilisation de rhizotrons permet de suivre
notamment la composition du percolat en fonction de la densité racinaire.

L’objectif est alors d’étudier les éventuels effets couplés des cycles de séchage -
humidification et de I’installation d’un couvert végétal de lupin sur la dynamique de Cd et Zn
présents dans les sédiments.

VII-A- Effets de la température de séchage des sédiments sur
I’extractibilité des métaux

Apreés le dragage, les sediments peuvent étre stockés dans des dépéts terrestres. La
connaissance de la spéciation des polluants métalliques présents dans les sédiments permet
d’évaluer le risque de dissémination des métaux a partir de ces dépots [Bourg, 1988]. Les
extractions chimiques, comme cela a déja été démontré pour les sols, peuvent permettre
d’approcher la spéciation des métaux et de prévoir leur transfert vers les végétaux [Aten and
Gupta, 1996; Kaasalainen and Yli-Halla, 2003; Song et al., 2004]. Le protocole de
préparation des échantillons avant analyse peut néanmoins fortement varier d’une étude a
I’autre. Par exemple le séchage peut-étre effectué a I’air [Zhang et al., 2003] ou a différentes
températures : 25°C [Caille et al., 2005], 35°C [Hammer and Keller, 2002; Kaasalainen and
Yli-Halla, 2003], 40°C [Legret et al., 1994; Keller et al., 2003], 45°C [Chao and Zhou, 1983;
Emmanuel and Erel, 2002], 50°C [Chandrajith et al., 2001], 60°C [Planquart et al., 1999;
Akpan et al., 2002; Alvarez et al., 2003], 65°C [Ownby et al., 2005], 105°C [Trolard et al.,
2002; Degryse et al., 2003; Dijkstra and Fitzhugh, 2003; Vervaeke et al., 2003]. Il a été
démontré que, par exemple, dans le cas d’une solution humique contenant des métaux non
complexés, le séchage peut potentiellement entrainer la formation de complexes métalliques
ou causer la cristallisation de nouvelles phases [Xia et al., 1997]. Dans ce chapitre, I’objectif
est alors d’étudier I’influence de la température de séchage sur la mobilité des métaux Cd et
Zn des sédiments mesurée a I’aide d’extractions chimiques.
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VII-A-1- Conditions expérimentales

Les dix sediments prélevés en France sur différents dépots de sédiments de curage
sont utilisés (Chapitre 1V), ainsi que deux sediments provenant d’opération de curage de port
(notés D et L).

VI1I-A-1-a- Comparaison entre sédiments frais et sechés a 105°C

Les teneurs totales en métaux (Cd et Zn) sont déterminées pour les 12 sédiments, ainsi
que leurs extractibilités a I’eau, au CaCl; et au DTPA. Ces caractérisations sont réalisées sur
les matrices fraiches ou séchées a 105°C pendant 48 h. La teneur en eau et le pH sont
également mesurés.

VI1I-A-1-b- Comparaison entre 4 températures de séchage

Pour un des sediments, I’extractibilité a I’eau est remplacée par I’extractibilité avec
HNOs. Les extractibilités de Cd, Cr, Cu, Cr, Ni et Zn sont déterminées sur le sédiment frais,
apres séchage a I’air, a 60°C ou a 105°C pendant 48 h.

VII-A-2- Résultats
V1I-A-2-a- Comparaison entre sédiments frais et sechés a 105°C

e pH
Le pH des sédiments frais varie entre 6,7 et 7,8. Les sédiments séchés a 105°C
présentent des pH compris entre 6,3 et 7,5 (Figure VII-1). La différence due au séchage peut
atteindre 0,7 unité pH pour le sédiment K. Pour les sédiments | et J, aucune différence n’est
observée entre les deux traitements. Globalement, les sédiments sechés a 105°C, présentent
un pH inférieur aux sédiments frais.

8 -

T 7 @ Séché a 105°C

W Frais

Sédiment

Figure VII-1 : pH des 12 sediments frais ou séchés a 105°C.
* indique une différence statistiquement significative (Mann-Whitney, p<5%).

e Extractibilité de Cd
Le Cd est moins extractible pour les matériaux frais que pour les sédiments séchés a
105°C (Tableau VII-1). Pour les sédiments C, E et F, les extractibilités a I’eau ne présentent
pas de différences significatives. Il en est de méme pour I’extractibilité au CaCl, dans le cas
des sédiments C, E, F, G, H et I. Pour les sédiments E et J, aucune différence n’est observée
pour I’extractibilité au DTPA. La différence atteint 500 % pour I’extractibilité a I’eau du
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sédiment G, 160 % pour I’extractibilité au CaCl, du sédiment K et 800% pour I’extractibilité
au DTPA du sédiment L. En général, la différence est de I’ordre de 50 % entre les sédiments
frais et secs pour les sédiments utilisés dans nos expériences. L’extractibilité a I’eau est
souvent sous la limite de détection analytique.

Tableau VI1I-1 : Extractibilité du Cd a I’eau, au CaCl, et au DTPA
pour les sédiments frais ou séchés a 105°C.

Extractibilité du Cd| A I’eau (ug.kg™) Au CaCl, (ug.kg™) |AuDTPA (mg.kg™)
Sédiment Séché a 105°C| Frais [Séché a 105°C| Frais [Séché a 105°C|Frais
A <Id <Id 6,96 <lq 0,18¢ 0,06"

B 1,9 <Id 10,1 5,6 0,58' 0,25

C 288400 [257900| 312380° [358380° 316~ 180"

D <Id <Id <Id <Id 2,090 0,08"

E 14,17 2,2 68,4™ 10,3™ 2,21° 0,11°

F 14,3 16,87 51,2" 52,1" 2,08° 1,281

G 8,6° 1,4° 45,9° 24.6° 1,03 0,48"

H <lq <lqg 4,7° 9,5 0,15° 0,06'

[ 1,6 <lg 4,7° 3,51 0,03 0,01

J <Id <Id <lq <lq 0,04" 0,01"

K 9,4° 5,5 62,8" 24.0° 1,52 1,06

L <|d <|d <ld <|d 0,188* 0,022

Pour chaque extraction, des lettres différentes indiquent des statistiquement significative
(Mann-Whitney, p<5%). Id : limite de détection, Ig :limite de quantification.

e Extractibilité de Zn

Pour Zn, I’extractibilité a I’eau est trop faible pour permettre sa mesure, a I’exception
des sédiments F séché & 105°C (10,5 mg.kg™) et C séché & 105°C (456 mg.kg™) et frais (326
mg.kg™). Pour le CaCl, et le DTPA, I’extractibilité sur sédiment frais est inférieure a celle
mesurée sur sédiments séchés a 105°C (Tableau VII-2). Les différences sont de I’ordre de 80
% et de 170 % pour I’extractibilité au CaCl, respectivement pour les sédiments C et F. Pour
I’extractibilité au DTPA, les différences varient entre 12 % pour le sédiment F et 620 % pour
le sédiment D. La différence d’extractibilité de Zn au DTPA n’est pas significative pour le
sédiment F.
L’extractibilité a I’eau de Cd et Zn est trop faible pour étre mesurée, de méme que
I’extractibilité de Zn au CaCl,. Par la suite, I’extractibilité avec HNO3; 0,1 M est utilisée. Cet
extractant extrait la fraction des métaux liée aux oxydes [Planquart et al., 1999]. Il est aussi
considére comme extractant de la phase géo-chimiquement active [Tipping et al., 2003].

Suivant les mémes critéres que ceux énoncés dans le chapitre précédent, le sédiment G est
choisi pour la suite des experiences.
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Tableau VII-2 : Extractibilité du Zn au CaCl, et au DTPA
pour les sédiments frais ou séchés a 105°C.

Extractibilité de Zn|  Au CaCl (mg.kg™) Au DTPA (mg.kg™)
Sédiment Séchés a 105°C| Frais |Séchésa 105°C| Frais
A <lq <Iq 18,4 5,2
B <Iq <lg 61,4 28,7"
C 557,0 307,09 433,0" 192,0°
D <lqg <lg 279,0 38,81
E <lqg <lqg 33,3 7,6°
F 15,2" 5,6' 261,7" 2334
G 9,1 <Iq 235,8" 150,3"
H <lq <Iq 19,4" 8,4
I <lq <lq 3,2Y 0,6
J <lqg <lg 1,7% 0,8°
K 7,4 <lg 795,8° 481,5°
L <lq <Iq 99,9° 19,6

Pour chaque extraction, des lettres différentes indiquent des différences significatives (Mann-
Whitney, p<5%). Id : limite de détection, Iq :limite de quantification.

VI1I-A-2-b- Comparaison entre 4 températures de séchage.

e Extractibilité au CacCl,

Le séchage des sédiments a 105°C modifie I’extractabilité de Cd et Zn par rapport a
des extractions rélisées sur les sédiments frais. Les extractibilités au CaCl, de Cr et Cu
augmentent avec la température de sechage (Tableau VI1-3). Cette hausse atteint 500 % pour
Cr et 2100 % pour Cu entre le sédiment frais et le sédiment séché a 105°C. Les extractibilités
de Cd, de Ni et de Zn sont supérieures apres un séchage a 105°C par rapport a un séchage a
60°C. Les extractibilités de ces métaux pour le sédiment séché a I’air ou a 60°C sont
cependant inférieures a celle du sédiment frais. Pour Zn, I’extractibilité du sédiment frais est
la plus élevée. Les hausses des extractibilités de Cd et Zn aprés séchage a 105°C par rapport
au sédiment frais observées dans le paragraphe précédent n’apparaissent pas ici.

L’extractibilite au CaCl, de Cd, Cr, Cu, Ni et Zn au sein des sediments est liée a
la température de séchage.

Tableau VI1-3 : Extractibilité au CaCl, de Cd, Cr, Cu,Ni et Zn en fonction
des températures de séchage du sediment G.

Frais |Séché a I’air|Séché a 60°C|Séché a 105°C
Cd (ug.kgh|26,4°| 14,7° 12,2 ¢ 26,7°
Cr (ug.kg?)|0,50%| 0,582 7,02° 26,78 ¢
Cu (mg.kg™)|0,15°| 0,34" 0,94 3,31
Ni (ug.kg?) [182,0% 98,7 1247 "™ 231,3"
Zn (mg.kg™h)| 7,2¢ 2,1° 1,9° 51

Pour chaque métal, des lettres différentes indiquent des différences significatives (Mann-
Whitney, p<5%).
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e Extractibilité avec HNO3
Comme pour I’extractibilité au CaCl,, les extractibilités de Cr et Cu avec HNOj3
augmentent avec la température de séchage, respectivement de 1160 % et de 330 % (Tableau
VII-4). L’extractibilitt de Cd ne présente aucune différence suivant la température de
séchage. Pour Ni et Zn, les extractibilités sont supérieures de 10 a 20 % apres séchage a I’air
par rapport aux autres températures de séchage.

Tableau VI1-4 :Extractibilité avec HNO3 pour Cd,Cr, Cu, Ni et Zn en fonction
des températures de séchage.

Frais [Séché a I’air|Séché a 60°C|Séché a 105°C
Cd (ug.kgh[140™ 154™ 143" 148 ™
Cr(ug.kgh| 8° 122 32° 104 ©
Cu(mgkghlo7"| 119 20" 28"
Ni (mg.kgH)[2,2"% 2,5 2,0 2,2 "
Zn (mg.kg)[116 9| 130°¢ 107 ¢ 110 ¢

Pour chaque métal, des lettres différentes indiquent des différences significatives (Mann-
Whitney, p<5%).

e Extractibilité au DTPA

Les extractibilités au DTPA de Cu, de Ni et de Zn augmentent de 17 a 30 % aprées séchage a
I’air par rapport aux autres températures de séchage (Tableau VII-5). L’extractibilité au
DTPA de Cr augmente avec la température de séchage, cette hausse atteint 1110 %. Pour Cd,
le sédiment séché a I’air présente la plus forte extractibilite, ensuite I’extractibilité décroit
lorsque la température de séchage augmente, jusqu’a 30 %. L’extractibilité de Cd est
systématiquement plus basse pour le sediment frais. La hausse de I’extractibilité de Cd apreés
séchage a 105°C par rapport au sédiment frais observée précédemment est confirmée. Ceci
n’est pas vérifié pour Zn.

Tableau VII-5 :Extractibilité au DTPA de Cd, Cr, Cu, Ni et Zn en fonction
des températures de séchage.

Frais |Séché a I’air|Séché a 60°C|Séché a 105°C
Cd (ug.kgh| 2337 449° 365 P 313*
Cr(ugkgH| 44" 6,7" 17,9° 53,3°P
Cu (mg.kgh)| 475" 665" 53,4 " 54,6 "
Ni (mgkgh)|34Y| 45" 317" 357
Zn (mg.kg™)[208 ¢ 260 ° 203" 2159

Pour chaque métal, des lettres différentes indiquent des différences significatives (Mann-
Whitney, p<5%).

VII-A-3- Discussion

Peu d’études s’intéressent au role de la température de séchage de matériaux friables sur
I’extractibilit¢ des métaux qu’ils contiennent. Les travaux disponibles se focalisent
principalement sur la comparaison entre échantillons frais et séches a I’air sans faire varier la
température de séchage. Par exemple, pour un sol calcaire, avec un ajout de Zn, la quantité de
Zn extrait au DTPA diminue lorsque la température d’incubation augmente [Ma and Uren,
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1997]. Pour 15 sols ruraux de Chine, les échantillons frais présentent une fraction mobile,
évaluée par extraction séquentielle, inférieure a celle des échantillons séchés a I’air [Wang et
al., 2002]. Les normes concernant les extractions chimiques préconisent le séchage a I’air des
échantillons. Ce protocole est d’ailleurs également utilisé pour de diverses études sur la bio-
disponibilité des métaux. Les corrélations entre le prélevement par du blé et les différentes
fractions des métaux mesurées par une extraction séquentielles, sont cependant plus fortes
pour des échantillons frais que pour ceux séches a I’air [Wang et al., 2002]. Par ailleurs, les
sols et les sédiments sont exposés naturellement a des cycles de séchage et d”humidification
du fait des intempéries, qui modifient leur teneur en eau. Ces cycles modifient par exemple la
taille du compartiment de Zn extractible au DTPA [Ma and Uren, 1997].

Cd-prra dans des boues de station d’épuration lyophilisées au préalable varie de 0,37 a 3,1
mg.kg™? MS [Fuentes et al., 2004]. Ces valeurs sont du méme ordre de grandeur que celles
obtenues pour les sédiments étudiés, sauf pour le sédiment C qui est tres pollué. Les teneurs
totales en Cd dans ces boues varient entre 1,1 et 18,3 mg.kg™. Cd-btra représente de 17 & 30
% de la teneur totale en Cd des boues de station d’épuration et de 8 a 27 % dans notre étude.
Pour 2 sols suisses, avec des teneurs totales en Cd de 1,76 et 2,49 mg.kg™, Cd-prra sont de
364 et 801 pg.kg™ pour des sols séchés & 35°C [Hammer and Keller, 2002]. En terme de
pourcentage de la teneur totale extractible au DTPA, I’extractibilité du Cd est i) inférieure
pour les sédiments C, D, H, I, J et K, ii) du méme ordre de grandeur que pour les boues et les
sols suisses pour les autres sédiments et iii) pour le sediment L, Cd-otea est plus élevée pour
le sediment.

Zn-otpa dans les boues de station d’épuration varie de 80 & 168 mg.kg™ MS pour des teneurs
totales de 458 & 871 mg.kg™ [Fuentes et al., 2004]. C’est beaucoup plus élevé que pour la
majorité des sédiments (B, E, H, I, J, L), qui ont également des teneurs totales inférieures,
sauf le sédiment B. Cependant, pour les boues de station d’épuration, la fraction extractible au
DTPA représente de 11 a 37 % de la teneur totale et de 13 a 40 % dans notre cas. Pour 2 sols
suisses, un calcaric Regosol et un Fluvisol, avec des teneurs totales en Zn de 666 et 1144
mg.kg?, Zn-otea est de 43 et 223 mg.kg? [Hammer and Keller, 2002]. En terme de
pourcentage de la teneur totale par rapport aux boues urbaines, Zn-DTPA est i) inférieure
dans les sédiments B, C, D, 1, ii) du méme ordre de grandeur pour les autres sédiments et iii)
supeérieure pour le sédiment K. L’extractibilite au DTPA représente la méme proportion de la
teneur totale pour tous les sédiments que pour les sols suisses sauf dans le cas du sédiment K,
dont I’extractibilité est 1a encore supérieure.

La température de séchage est un facteur modifiant I’extractibilité des métaux. Pour Cr et Cu,
I’extractibilité semble augmenter avec la température de séchage. Ces métaux ont une forte
affinité pour la matiére organique [Tack et al., 1996; Carpentier et al., 2002; Fuentes et al.,
2004; Amir et al., 2005] et les modifications de cette matiére organique peuvent étre a
I’origine des variations d’extractibilité observées. Une instabilité des valeurs obtenues avec
une extraction séquentielle pour deux sédiments séchés a I’air puis stockés a 40°C par rapport
a un stockage a 20°C ou —20°C est également observée et imputée aux changement dans les
statuts de la matiére organique et du Fe et du Mn [Quevauviller et al., 1997]. Pour Ni et Zn, la
température de séchage semble avoir une influence similaire : I’extractibilité au CaCl, décroit
lorsque la température de séchage augmente sauf pour le matériel séché a 105°C. Les
extractibilités avec HNOj3 et au DTPA augmentent lorsque I’on passe d’échantillons frais aux
échantillons séchés a I’air et ensuite diminuent lorsque la température de séchage augmente.
Dans la premiere étape, le pool échangeable semble décroitre au profit de formes plus liées a
la phase solide du sédiment et dans la seconde étape, c’est le contraire. Cela semble étre
similaire pour Cd, mais I’extractibilit¢ avec HNO3z; ne varie pas pour ce metal. Pour un
substrat anoxique, lors du séchage, les proportions des métaux liés aux sulfures décroissent
fortement [Calmano et al., 1993]. Cela peut modifier I’extractibilité chimique de ces métaux.
L’évolution de I’activité des populations microbiennes lors du séchage cause de nombreux
changements physico-chimiques et est une hypothese supplémentaire pouvant expliquer les
modifications d’extractabilité des métaux.
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Des extractions séquentielles réalisées sur un sédiment du port d’Hambourg juste aprés le
dragage, lyophilisé ou séché sous flux d’air a 60°C [Forstner and Kersten, 1988] montrent que
le pool échangeable des métaux augmente au détriment des pools liés aux sulfures et a la
matiére organique.

L’influence du stockage du sédiment a également été étudiée en comparant la toxicité
mesurée par des bioessais d’un sédiment frais, congelé ou lyophilisé. La congélation et la
lyophilisation augmentent la toxicité du sédiment par rapport au sediment stocké frais
[Geffard et al., 2001].Le temps de stockage est également un parameétre gouvernant les
évolutions de la toxicité des sédiments [Moore et al., 1995], avec une augmentation cyclique
de la toxicité (pour Nereis arenaceodentata) des sédiments avec le temps de stockage entre 2
et 4°C du fait de cycle concernant la teneur en ammoniac. Une autre étude montre une
augmentation de la teneur en P organique extractible avec NaHCOj3 (de 95 % en moyenne) et
la décroissance de la part inorganique (en moyenne de 21 %) pour des sols du Royaume-Uni
stockés séchés a I’air pendant trois ans [Turner, 2005].

Le séchage des sédiments entraine des modifications de I’extractibilité des
métaux, notamment Cd et Zn, variable suivant la température de séchage. Les
sédiments in situ sont soumis a des cycles de séchage / humidification. Par ailleurs les
sites de dépdts de sediments sont souvent végétalisés, ce qui pose la question de I’effet
conjugué des cycles de séchage / humidification et de la présence d’un couvert végétal.

VII-B- Impact d’une culture de Lupinus albus couplée a des cycles
séchages-humidifications d’un sédiment

Au cours de la mise en culture d’une strate herbacée sur I’ensemble des sédiments
(chapitre V1), les conditions étaient telles que la densité racinaire qui s’est développée n’a
probablement rien de commun avec celle sur un site de dép6t. Par conséquent, la question de
la représentativité des observations réalisées se pose avec certainement une surestimation des
effets. La mise en culture est ici réalisée sur un plus grand volume de sédiment afin de se
rapprocher des conditions rencontrées sur le terrain.

VII-B-1- Conditions expérimentales

Comme dans les expérimentations précédentes, le sédiment G, provenant de Flers-en-
Escrebieux est a nouveau utilise. Le sediment est stocké & 4°C avant sa mise en ceuvre.
L’espece végétale cultivée est le lupin blanc (Lupinus albus). Les cultures sont réalisées dans
des rhizotrons (dispositifs en PVC équipée d’une face transparente) de 250x80x450 mm?®,
équipés a leur base d’un dispositif de récupération des percolats situé (Figure VII-2).
Rhizotron provient de I’association de rhizo, signifiant racine en grec et tron désignant I’outil,
cela décrit une installation permettant I’observation des racines a travers une surface
transparente [Klepper and Kaspar, 1994]. Les rhizotrons permettent d’obtenir des
informations sur le comportement du systeme racinaire confronté au sol [Danneels et al.,
1992; Schipper et al., 2001], méme si ces données sont monoplanes et que la structure du
profil est reconstituée [Klepper and Kaspar, 1994]. Ces dispositifs sont placés sur un portoir
incliné afin que les racines rencontrent par géotropisme positif la face transparente placée du
coté bas [Klepper and Kaspar, 1994]. Un cache est appliqué sur la face vitrée afin de limiter
I’exposition des racines a la lumiére.

Une premiére série de 6 rhizotrons est soumise a un arrosage régulier (trihebdomadaire)
correspondant a une pluviométrie annuelle de 960 mm. A titre de comparaison, la
pluviométrie est de I’ordre de 1000 mm par an au Pays de Galles [Phillips and Chiy, 2002] et
équivalente a 1100 mm par an a Ottawa durant la saison de croissance des végétaux [Ma et
al., 1999]. Trois de ces rhizotrons sont végétalisés, trois autres non et servent de témoin. Une
seconde série de dispositifs est soumise a des cycles de séchage/humidification. Trois
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rhizotrons sont végétalisés, trois autres non. L apport total en eau est identique pour les deux
séries. Le séchage correspond a des période avec un arrosage moindre pendant une semaine,
la réhumidification correspond a des périodes d’arrosage plus intense. La premiere série est
notée « régulier », la seconde est notée « cycle ». La série « cycle » regoit soit 2 ; 1,5 ; 0,5 fois
la quantité d’eau apportée a la série réguliére, ou n’est pas arrosée du tout. Ceci correspond a
des situations réelles de périodes trés humides, humides, séches, ou tres seches. Les
dispositifs sont placés en chambre de culture & une température de 20°C avec une
photopériode de 16 h quotidienne. Les cultures sont menées de Juin a Aodt 2004, sur 80 jours.

Figure VII-2 : Rhizotrons utilisés pour la culture des lupins.

La composition des percolats et le statut des métaux dans le sédiment (via des
extractions chimiques sélectives et des courbes de désorption) sont déterminés.
L’enracinement est suivi a travers la face transparente des rhizotrons et la taille des systémes
racinaires mesuree a I’aide du logiciel Winrhizo©. La longueur du systeme racinaire est en
effet plus discriminante que la masse racinaire pour distinguer différents traitements. La
longueur des racines est aussi un facteur prédominant dans I’explication du prélevement
racinaire des métaux [Keller et al., 2003]. Afin de décrire la disponibilité du Cd au sein du
sédiment, des cinétiques d’échanges isotopiques sont réalisées. Une approche minéralogique
est menée en collaboration avec le CEREGE afin d’identifier les minéraux présents et
éventuellement les phases porteuses des métaux étudiés. Ce suivi est réalisé sur les sédiments
des rhizotrons avant puis apres la période de culture. Un diffractometre Philips avec une anti-
cathode de cobalt est utilisé a une longueur d’onde de 1,79 A,

VII-B-2- Résultats et discussion
VI11-B-2-a- Les végétaux

e Production de biomasse

Le rendement en biomasse des parties aériennes est inférieur a celui obtenu lors de la
mise en culture sur 12 sédiments (3,29 g de MS pour le sédiment G, chapitre VI), mais reste
du méme ordre de grandeur. Les forts ecarts types s’expliquent en partie par le fait qu’il
puisse y avoir soit 2, soit 3 plants de lupin qui se sont développés sur un méme rhizotron. La
biomasse vegétale produite ne présente pas de différence significative entre les deux
modalités de culture (Tableau VII-6). La biomasse fraiche ou séche est cependant toujours
supérieure pour les rhizotrons arrosés régulierement par rapport a ceux soumis aux
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alternances humidifications/dessications. Li et al. [2001] observent également une baisse de la
biomasse des parties aériennes d’une variété de Triticum aestivum pour une culture arrosée
irréguliérement par rapport a une culture arrosée réguliérement. La teneur en eau des parties
racinaires de la série soumise a des cycles d’arrosage est inférieure a celle des lupins arrosés
plus réguliérement. Les valeurs obtenues sont comparables a celle du chapitre VI, soit 395 %
pour les parties aériennes et 683 % pour les parties racinaires.

Pour Lupinus albus, apres 8 semaines de culture, Castaldi et al. [2005], observaient une
production du méme ordre de grandeur pour les parties aériennes (1,00 a 3,64 g) et légérement
inférieure (0,06 a 0,36 g) pour les racines. Apres 35 jours de culture, Zornoza et al. [2002]
observent également une production de I’ordre du gramme des parties aériennes de Lupinus
albus et de I’ordre de 0,4 g pour les racines. Les difficultés de récolte des racines et des temps
de cultures différents peuvent expliquer ces écarts dans les résultats.

Tableau VI11-6 : Production végétale (MF et MS) et teneur en eau.

Série Masse fraiche (g)|Masse seche (g)|Teneur en eau (%)
Régulier PA| 12,3 J_r6,6ba 2,8+1,3 Z 330 +30 i
R 6,3+4,1 0,8+0,5 730 £30
Cycle PA| 55%32 Z 1,3+0,8 ; 320 £20 °
R 2,817 0,4 £0,2 620 +40 ¢

Moyenne * écart type, n=3. Partie aérienne (PA) et racine (R). Des lettres différentes pour
chaque parametre signifient des valeurs différentes (Mann-Whitney, p<5%).

e Teneur en Cd et Zn des lupins

Les teneurs en Zn des parties aériennes des lupins varient de 124 & 169 mg.kg™ MS et
celles des racines de 556 & 1005 mg.kg™. Aucune différence significative en terme de
concentration en Zn dans les racines n’apparait entre les deux modalités d’arrosage (Tableau
VII-7). Pour les parties aériennes, les lupins soumis aux cycles d’arrosages présentent des
concentrations inférieures a ceux arrosés régulierement. Les teneurs observées pour les parties
aériennes sont du méme ordre de grandeur que celle obtenue précédemment (Chapitre VI),
soit 112 mg.kg™® MS. A Iinverse, pour les racines, les teneurs mesurées sont supérieures a
celle obtenue précédemment, soit 348 mg.kg™ MS. 1l en est de méme concernant les facteurs
de bio-concentration, bien que le sediment utilisé dans le chapitre VI, présentait une teneur
totale en Zn supérieure au sédiment utilisé dans ce chapitre (640 versus 1138 mg.kg™ de
sédiment). Ceci peut-étre di a des conditions de culture mieux contrdlées lors de cette
seconde culture. La quantité de Zn extraite par les végétaux (dans les parties aériennes ou
racinaires) varie de 0,17 a 0,63 mg par rhizotron, et représente de 0,007 a 0,02% de la quantité
de Zn present dans les rhizotrons. Les quantités exportées par les parties aeriennes sont du
méme ordre de grandeur que celles exportées par du ray grass (respectivement 16,8 ug et 231
pg pour Cd et Zn) apres 3 mois de culture sur un sol amendé avec des feuilles de plante
hyperaccumulatrice concentrées en métaux (Thlaspi caerulescens) [Perronnet et al., 2000].
Dans ce sol amendé, les teneurs totales étaient de 2,07 mg de Cd.kg™ et 51,9 mg de Zn.kg™.

Tableau VII-7 : Teneur en Zn, facteur de bio-concentration (BCF), quantité de Zn extraite
et % extrait pour les lupins.

Série Zn (mg.kg™)|BCF|Quantité de Zn (mg)|% du stock de Zn des rhizotrons
Régulier PA| 155+12°% |0,24 0,44 +0,22 0,02 +0,009
R| 8724116 ° |1,36 0,63 +0,34 0,02 +0,01
Cycle PA| 128+6° |0,2 0,17+0,1 0,007 £0,004
R| 809+92° |1,26 0,32 40,2 0,013 +0,008

Moyenne * écart type, n=3. Parties aériennes (PA) et racines (R). Des lettres différentes pour
chaque parametre signifient des valeurs différentes (Mann-Whitney, p<5%).
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Les teneurs en Cd des parties aériennes des lupins varient de 96 & 189 pg.kg™ MS et
de 3,67 & 5,34 mg.kg™ MS pour les racines. Pour les parties aériennes, ces teneurs sont du
méme ordre de grandeur que la limite admise pour les cultures alimentaires en Europe (0,1
mg.kg™ MS) [European Commission, 2001].

Aucune différence significative en terme de concentration en Cd n’apparait entre les
deux modalités d’arrosage pour les parties aériennes et racinaires des lupins (Tableau V1I-8).
Pour les parties aériennes, les lupins soumis aux cycles d’arrosage présentent cependant des
concentrations légérement inférieures a ceux arroses plus régulierement. Les teneurs en Cd
mesurées dans les parties aériennes sont du méme ordre de grandeur que celle obtenue
précedemment pour le sédiment G en culture sous serre (chapitre VI). Pour les racines, les
teneurs mesurées sont nettement supérieures a celle obtenue lors des essais du chapitre VI. I
en est de méme concernant les facteurs de bio-concentration.

La quantité de Cd extraite par les végéetaux varie de 0,30 a 3,65 ug par pot, et
représente de 0,003 a 0,032 % de la quantité de Cd présent dans les rhizotrons.

Les concentrations et les quantités de Cd ou de Zn dans les parties aériennes des
lupins sont inférieures a celles observées dans les racines, que les plantes soient ou non
soumises a des cycles d’arrosage. Ceci confirme les résultats acquis dans le chapitre VI. En
effet, les teneurs en Cd et Zn mesurées dans les parties aériennes et racinaires du lupin sont
nettement inférieures a celles obtenues par Castaldi et al. [2005]. Ils mesurent 9,82 et 36,84
mg de Cd.kg? MS pour les parties aériennes et racinaires de lupin blanc cultivé sur un sol
dont le Cd-otra est de 39,28 mg.kg™, soit nettement plus élevé que pour les matériaux utilisés
dans nos essais. Il en est de méme pour Zn avec des concentrations dans les lupins de 5780 et
850 mg.kg™ MS, respectivement dans les parties racinaires et aériennes pour une valeur de
Zn-otpa de 1173 mg.kg™. Toujours pour Zn, dans le cas de lupin blanc aprés 12 semaines de
culture, Pastor et al. [2003] observent des teneurs de 15,8 & 3605,0 mg de Zn.kg™ pour un sol
acide et de 23,0 2 102,9 mg de Zn.kg™ pour un sol basique dans les parties aériennes. Pour les
racines, des teneurs de 100 & 5200 mg de Zn.kg™ pour un sol acide et de 51,9 & 851,3 mg de
Zn.kg™* pour un sol basique sont dosées. Les sols utilisés présentent des teneurs totales de 33 &
700 mg de Zn.kg™. Les données obtenues, pour un sédiment basique (pH=7,2), concordent
avec les observations concernant un sol basique (pH=7,3). Pour Cd, les teneurs en Cd de lupin
blanc aprés 35 jours de culture sur de la perlite avec une solution contenant 18 ou 45 pM de
Cd sont inférieures aux teneurs que nous observons, avec de 1,5 & 2,5 pg.kg™ pour les parties
aériennes et de 37 & 67 ug.kg™ pour les racines [Zornoza et al., 2002]. Par ailleurs,
I’accumulation de Cd et Zn dans les racines plutét que dans les parties aériennes est observée
pour Zn avec un ratio stable entre les teneurs des parties aériennes et racinaires de 0,15
[Castaldi et al., 2005]. Ce ratio est proche de celui observé dans notre essai qui est de I’ordre
de 0,16. Pour Cd, ce ratio est de 0,03, ratio proche de celui calculé par Zornoza et al. [2002],
qui est de 0,04.

Tableau VI1-8 : Teneur en Cd, facteur de bio-concentration (BCF), quantité de Cd extraite
et % extrait pour les lupins.

Série Cd (ug.kg™)|BCF|Quantité de Cd (ug)|% du stock de Cd des rhizotrons
Réqulier PA| 148 +38°% 0,05 0,39 +0,10 0,003 +0,001
R 4765 +522 °| 1,64 3,65 +2,52 0,032 + 0,023
Cycle PA| 108 +11,6 * 0,04 0,30 £ 0,08 0,003 +0,001
R |4563 +839°/1,57| 2,44 +0,44 0,021 +0,005

Moyenne + écart type, n=3. Parties aériennes (PA) et racines (R).Des lettres différentes pour
chaque parametre signifient des valeurs différentes (Mann-Whitney, p<5%).

Pour Zn, les quantités exportées par les parties aériennes sont légerement supérieures a
celles exportées par du ray grass (respectivement 16,8 ug et 231 pg pour Cd et Zn) apres 3
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mois de culture sur un sol (amendé avec des feuilles de Thlaspi caerulescens) qui présentait
des teneurs de 2,07 mg de Cd.kg™ et 51,9 mg de Zn.kg™ [Perronnet et al., 2000]. Elles sont en
revanche inférieures pour Cd. Ceci est confirmé par un pool de Cd extractible au CaCl,
supérieur pour le sol utilisé que pour le sédiment G (250 & 300 ug.kg™ versus 20 pg.kg™) et
un pool de Zn extractible au CaCl, plus réduit (0,8 mg.kg™ versus 4 mg.kg™).

e Analyse des systemes racinaires

Peu de différences apparaissent entre les systémes racinaires des différentes modalités
de culture (Figure VI11-3). La longueur moyenne du systeme racinaire par plant varie de 2,96
(£0,99) cm & 152,6 (+42,6) cm pour les plants arrosés réguliérement entre 3 et 77 jours et de
1,7 (£2) a 111,1 (£27) cm pour les plants soumis aux cycles d’arrosage (Figure VI1I-3). La
longueur moyenne du systéme racinaire par plant de lupin est plus élevée, seulement les 18°,
20° et 27° jours dans le cas des plants arrosés régulierement. Maggio et al. [2004] ont
également mis en évidence, pour Brassica oleracea capitata (Group cv Peto PSX 286), que la
mise en place d’un systeme d’irrigation conduit au développement d’un systéme racinaire
plus long. A I’inverse, pour Glycine max Merr., la mise en place d’un systéeme d’irrigation
semble entrainer une diminution de la longueur racinaire [Hoogenboom et al., 1988]. Il s’agit
cependant de cultures in situ donc des conditions moins contrélées, avec par exemple de
fortes variations de températures.

Le nombre de racine varie de 0 a 118 (x2) pour les plants arrosés régulierement et de 0,33
a 64 (+60) pour ceux soumis aux alternances arrosage-dessication. Les différences sont
significatives pour les 10°, 18° et 20° jours. Le nombre d’embranchement des systémes
racinaires varie de 4,7 (+3,4) au 10° jour a 18 (*17) au 77° jour pour les plants soumis aux
cycles et de 8,2 (£3,9) a 54 (£5) pour ceux arrosés régulierement. Les différences sont
significatives aux 10° 18° 20°, et 27° jours. Le nombre de croisement de racines varie de 0,39
(£0,35) a 10 (3) pour les plants arrosés régulierement et de 0,33 (£0,58) a 2 (x2) pour ceux
soumis aux cycles d’arrosage entre le 13° et le 77° jour. Le systéme racinaire des plants
arrosés régulierement semble donc étre d’avantage développé et ramifié que celui des plants
arrosés par alternance. Cette différence n’est cependant significative que pour les 18° et 20°
jours qui correspondent a la premiére période séche pour les lupins soumis aux cycles. Les
différences qui apparaissent apres le passage d’une période trés humide a une période tres
séche se maintiennent au cours du premier cycle et ne sont plus perceptibles ensuite (fin du
premier cycle au 38° jour). Un effet de la premiére période séche sur la morphologie racinaire
est donc bien perceptible. Néanmoins, du fait des conditions contr6lées de culture et de
I’homogénéité du sédiment, cette différence n’est pas confirmée dans le temps. Le systeme
racinaire des lupins arrosés par alternance initialement moins developpé ne présente par la
suite plus de différence avec celui des lupins arrosé régulierement.

La croissance des systemes racinaires peut étre modélisée sur une période de culture
en utilisant les équations suivantes :
- pour les lupins arrosés régulierement :
L (en cm) = 55,41 Ln (t en jours)-83,51 avec R*=0,94
- pour les lupins soumis aux cycles d’arrosage :
L (en cm) = 40,45 Ln (t en jours)-57,40 avec R?=0,92.

Sur les 30 premiers jours de culture (temps d’exploration de I’ensemble du volume par les
racines), une régression linéaire peut modéliser la croissance racinaire, les équations obtenues
sont alors les suivantes :
- pour les lupins arrosés régulierement :
L (en cm) = 3,82 * t (en jours) — 8,32 avec R*=0,98
- pour les lupins soumis aux cycles d’arrosage :
L (en cm) = 2,92 * t (en jours) — 4,42 avec R*=0,97
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Cette modélisation montre bien un effet sur la premiére période de culture (environ 30 jours),
qui se confirmerait ensuite avec un systeme racinaire réduit pour les lupins arrosés
irrégulierement sans que cette différence ne soit significative.
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Figure VII-3 : Longueur du systeme racinaire au cours du temps.

VI11-B-2-b- pH, teneurs en eau et en métaux du sédiment

e pH et teneur en eau du sédiment

Le pH du sédiment aprés la période de culture est comparable a celui du sédiment
initial (environ 7,2). Ceci n’est pas verifié dans le cas du témoin arrosé régulierement, ou le
pH est inférieur (environ 7) (Tableau VI1-9). Pour les rhizotrons soumis a un arrosage régulier
un pH plus élevé est observé pour les rhizotrons végétalisés que pour les témoins. Cet effet ne
se retrouve pas lors d’arrosages cycliques. Les valeurs de pH obtenues sont inférieures a
celles obtenues lors des cultures précédentes (Chapitre VI). Une baisse moins prononcée du
pH de la rhizosphére du lupin arrosé régulierement est également mis en évidence lors des
cultures sous serre (chapitre VI). La teneur en eau des rhizotrons végétalisés est inférieure a
celle des témoins. Par ailleurs, les témoins soumis & des arrosages irréguliers présentent une
teneur en eau inférieure au sédiment des rhizotron exposés a un arrosage régulier.

Tableau VI1-9 : pH et teneur en eau du sediment initial et apres culture des lupins.

pH Teneur en eau en %

Moyenne|Ecart type|Moyenne|Ecart type
Initial 7,22 N.D. N.D. N.D.
T- 7,042 0,02 61,3 ° 0,4

Plant¢ | 7,18° | 0,16 |538°°| 104
T-cycle | 7,10*°| 0,13 | 60,1° 0,4
Planté cycle| 7,09*° | 012 | 54,1° 3,8
N=3. Des lettres différentes indiquent des différences significatives (Mann-Whitney, p<5%).

e Extractions chimiques simples
Les ordres de grandeur des extractibilités de Cd et Zn au CaCl,, a HNO3 et au DTPA sont
comparables a ceux obtenus lors des cultures précédentes (Tableaux VII-10 et VII-11). Cd-
cacl, et les extractibilités de Zn diminuent pour toutes les modalités par rapport au sédiment
initial. Cd-+no, et Cd-ptra augmentent pour I’ensemble des modalités par rapport au sédiment
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initial. Aucun effet plante n’apparait pour I’extractibilité de Cd. Dans le cas des rhizotrons
soumis a un arrosage régulier, Zn-cacl, baisse apres culture des lupins. Une hausse de Cd-ptra
et Zn-pTra suite a une culture de lupin a précédemment été mise en évidence par rapport au
témoin, avec un arrosage régulier. Le CaCl, extrait environ 0,7% (0,6 & 0,7%) du Cd et 0,6%
(0,5 a 0,6%, sauf sédiment initial 1,1%) du Zn présent dans le sédiment. HNOj3 extrait environ
5% (4,9 a 5,6%) du Cd et 15% (15,1 a 18%) du Zn présent dans le sédiment. Le DTPA extrait
20% (20,9 a 21,6% sauf sédiment initial 7%) du Cd et 30% (28,3 a 32,5%) du Zn présent dans
le sédiment. Le Cd serait donc, en proportion, moins présent que Zn sous les formes
complexées par la matiere organique et fixées sur les hydroxydes, ce qui expliquerait sa plus
faible extractabilité par le DTPA.

Tableau VI11-10 : Extractibilité de Cd pour le sédiment apres récolte.

Extractibilité du Cd Extractibilité/teneur totale (%)
CaCly* HNOg* DTPA | CaCl, = HNO; | DTPA
Sédiment initial| 26,4 +2,0® | 140,0+9,0°/0,20+0,02¢ 0,9 4,9 7,0
T- 19,2+0,8°1595+8470,60+0,05" 0,7 5,6 20,9
Planté  18,7+0,5"¢159,3+9,4"0,61+0,05" 0,7 5,6 21,3
T-cycle | 17,8+1,6°|151,8+7,470,60+0,03" 06 5,3 20,9
Planté cycle 19,0 +0,7"°¢153,3+8,8°%70,62+0,06" 0,7 5,3 21,6

Extractibilité en mg.kg™ sauf * en pg.kg™ MS. Des lettres différentes indiquent des différences
significatives (Mann-Whitney, p<5%).

Tableau VII-11 : Extractibilité de Zn pour le sédiment apres récolte.

Extractibilité du Zn (mg.kg™? MS)  |Extractibilité/teneur totale (%)
CaCl, HNO; DTPA CaCl, | HNO; | DTPA
Sédiment initial| 7,2+ 1,3' [1155+9,7™208,0+16,0° 11 18,0 32,5
T- 40+03)] 978+67' 11864+61" 0,6 15,3 29,1
Planté 37+02% 999+36' 1832+71"| 06 15,6 28,6
T-cycle [35+06° 964+48' 180,8+62"| 0,5 15,1 28,3
Planté cycle 3,8+0,37%100,2+3,9'/182,1+136" 0,6 15,7 28,5

Des lettres différentes indiquent des différences significatives (Mann-Whitney, p<5%).

e Désorption du Cd et du Zn

Aucune différence n’apparait entre les rhizotrons végétalisés et les témoins, pour Cd et
Zn (Tableau VI11-12). Les lupins ne semblent pas avoir d’effet sur la mobilité de Cd et Zn
évaluee grace aux désorptions. Le sédiment témoin arrosé régulierement présente une baisse
du ratio Cy/a pour Cd et Zn par rapport au sédiment initial. Pour Zn uniquement, le ratio Cs/a
des sédiments du rhizotron soumis aux cycles diminue par rapport a celui du sédiment initial.
La comparaison des rhizotrons soumis aux cycles d’arrosage avec ceux arrosés régulierement
ne permet pas de mettre en évidence un effet des cycles sur le statut de Cd dans le sédiment,
ni pour Zn dans les rhizotrons témoins. Pour les rhizotrons végétalisés, une baisse du ratio
Ci/a de Zn est observée suite a un arrosage irrégulier par rapport a un arrosage régulier, la
mobilité de Zn diminuerait donc sous I’effet d’un arrosage irrégulier.

Tableau VI1-12 : Ratio C,/a des désorptions pour Cd et Zn pour les différentes modalités.

Sédiment initial, Témoin Planté  Témoin cycle|Plante cycle
Cd 3,06 £0,13% 12,49 +0,16 2,82 +0,21 *® 2,67 +0,38 > 2,88 +0,07 °
Zn| 1,25+0,03% |1,08+0,1Y 1,19 +0,08 *¥ 0,95 +0,16 ¥ 1,06 +0,03 *

Des lettres différentes indiquent des différences significatives(Mann-Whitney, p<5%).
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e Cinétique d’échange isotopique du Cd

Les valeurs du ratio ri/R varient de 0,009 a 0,011 et celle du coefficient n varient de
0,154 a 0,190 (Tableau V1I-13). Ces valeurs concordent avec celles obtenues par Gray et al.
[2004] pour une vingtaine de sols, dont le ratio r1/R varie de 0,01 a 0,05 et le coefficient n de
0,131 a 0,385. Ces valeurs sont inférieures a celles obtenues pour des sols agricoles
contaminés, par Schmitt-Sirguey [2004], avec des ratios ri/R compris entre 0,015 et 0,035 et
un coefficient n compris entre 0,22 et 0,36. Le compartiment du Cd disponible entre 0 et 1
min (Eo.1mn) represente entre 57,9 et 65,1% du Cd total du sédiment. Ces valeurs sont tres
nettement supérieures a celles obtenues par Schmitt-Sirguey [2004], dont les Eg-1mn
représentent de 6,8 a 21,4% du Cd total. Le compartiment disponible entre 1 mn et 24 h
représente de 22,6 a 27,2%, tandis que pour des sols agricoles contaminés, Schmitt-Sirguey
[2004], observe des valeurs entre 19,4% et 54,9%. Le compartiment disponible entre 24 h et
80 jours varie de 6,3 a 8,1%, et celui disponible au-dela de 80 jours varie de 5,9 a 10,4%. Peu
de Cd reste donc non disponible sur le temps de culture. Aucune différence n’est constatée
entre les modalités et le sédiment initial en ce qui concerne Eo.1mn. Seule une différence entre
le sédiment initial et celui issu des rhizotrons végétalisés et soumis aux cycles est mise en
évidence. Les compartiments échangeables a 24 h et a 80 jours sont moins éleves dans le
sédiment cultivé et soumis aux cycles d’arrosage. Le pool échangeable a plus de 80 jours est
par conséquent supérieur pour ce sédiment. La mise en culture et les cycles d”humidification-
dessication auraient donc des effets cumulatifs et diminueraient la mobilité de Cd.

Tableau VI1-13 : Résultats des cinétiques d'échanges isotopiques de Cd.

Initial T- sans cycle |Plante sans cycle| T- avec cycles|Planté avec cycles

N 0,190 +0,025/0,176 +0,039| 0,182 £0,025 | 0,174 +0,021 | 0,154 +0,037

rm/R 10,010 £0,001]/0,010 +0,001| 0,010 £0,001 | 0,011+0,001 | 0,009 +0,001

Eimn 1,89+0,14%| 1,68 +0,15% | 1,72+0,03* | 1,78+0,06% | 1,71+0,21°

Eoan 2,55 +0,13"[2,41+0,09" | 2,45 +0,09”° [246 +0,09"°| 2,37+0,03°

Exsoi 2,73 40,09 92,64 £0,09 “°| 2,67 £0,07 “® 2,67 +0,07*°| 2,60 £0,04°
Eoxmen% | 651477 [ 5794537 | 592+09" | 615+19° 589+74"
Eimn2an €N %| 22,7 4049 | 2724589 | 252219 | 233159 22,6 46,8 ¢
Easnesien%| 63+14" | 811" 78+05" 7,3+06" 8,1+1,7"
Essojen% | 59+30' | 88+3"! 79+25" 78+24" 10,4 +1,4]

Des lettres différentes indiquent des différences significatives(Mann-Whitney, p<5%).

e Composition minéralogique

L’étude minéralogique ne différencie pas le sédiment avant et aprés culture : les
spectres obtenus se superposent. Dans les deux cas, les minéraux principaux identifiés sont :
de la muscovite ((K, Na)(Al, Mg, Fe)2(Siz 1A10,0)0), de la pyrite (FeS;), de la calcite (CaCOs),
du quartz (SiOy), de I’albite (NaAlSi3Og), de la sanidine ((Na, K)(SizAl)Og), de la kaolinite
(AlSi,05(0OH),4) et du gypse (CaSQg4). Pour un sédiment frais de la baie d’Authie, les
principaux minéraux identifiés sont : quartz, feldspath, argile (illite, kaolinite, illite/smectite),
hématite, micas, pyrite, carbonate et dolomite [Billon et al., 2002]. Pour le sédiment d’un
bassin routier, le quartz, la kaolinite, la montmorillonite, et I’illite sont également identifiés,
mais ni calcite, ni dolomite ne sont présents [Lee et al., 1997]. Pour un dép6t de sédiment du
canal de la Scarpe, de la sphérite, de la willemite et de la zincite, ainsi que des oxyhydroxydes
de Fe et des phyllosilicate zincifére sont identifiés [Isaure, 2001].

V11-B-2-c- Les percolats

e Volume des percolats
Les rhizotrons soumis aux cycles d’arrosages présentent des ratios entre volumes de
percolats et d’évapotranspiration supérieurs a ceux des autres rhizotrons (Tableau VII-14).
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Les ratios des rhizotrons végétalisés sont inférieurs a ceux des témoins du fait de la
contribution de I’évapotranspiration.

Tableau V11-14 : Moyenne des ratios entre le volume des percolats et I’évapotranspiration
(évaluée par différence entre arrosage, percolat et eau contenue dans les sédiments).

Moyenne | Ecart type
Témoin 0,45° 0,03
Végétalisé 0,06° 0,06
Témoin cycle 0,58 ¢ 0,13
Végétalisé cycle 0,25 ¢ 0,09

Des lettres différentes indiquent des différences significatives (Mann-Whitney, p<5%).

Les rhizotrons végétalisés présentent un volume de solution percolé inférieur a celui
des témoins (Figure VI11-4). La différence est significative dés le 20° jour pour les rhizotrons
arrosés réguliérement et a partir du 48° pour les rhizotrons arrosés par cycles. Les systémes
racinaires ont alors respectivement une longueur de 80 et 100 cm. Pour les rhizotrons soumis
aux cycles d’arrosages, la présence de végétation réduit le volume percolé lors des périodes
humides et tres humides.
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Figure VI1I-4 : Volumes moyens cumulés des percolats au cours du suivi.

Les cycles d’arrosages influent sur le débit des percolats, induisant une absence de
percolation durant les périodes seches. Pour les rhizotrons végeétalisés, les cycles augmentent
le volume percolé, méme sur un cycle entier (exemple du 38° au 66° jour), ol la quantité
d’eau apportée est la méme. De plus, pour les rhizotrons soumis aux cycles d’arrosages, les
périodes d’arrosage intense correspondent a des volumes percolés plus importants.

e Quantités de Cd et de Zn percolées

La quantité de Zn percolée par rhizotron varie de 133 & 910 pg (Tableau VI1I-15). A
partir du 34° jour, la quantité de Zn percolée par les témoins est supérieure a celle des pots
végétalisés avec un arrosage régulier (Figure VI1I-5). Ce résultat est peut-étre dd aux faibles
volumes percolés pour les rhizotrons végétalisés. Pour la quantité de Zn percolée, aucune
différence n’apparait entre les rhizotrons soumis aux cycles et les autres. La fraction de Zn
exportée est comprise entre 0,005 et 0,04 % et reste de I’ordre du dix milliéme de la quantité
totale de Zn présente dans le rhizotron. Ces valeurs sont comparables, voire légerement plus
élevées, a celle de I’horizons A (0 a 40 cm) d’un andosol volcanique sous une culture de pin
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avec une pluviométrie de 700 a 1000 mm par an, ou I’exportation annuelle par les percolats
représente 0,0115 % du stock de Zn [Semlali et al., 2002]. La quantité de Cd percolée varie
de 3,1 a 21,5 pg. Pour les rhizotrons végétalisés, les cycles d’arrosages diminuent la quantité
de solution percolée. Aucune différence n’apparait entre les rhizotrons végetalisés et leur
témoin. La fraction de Cd exportée varie de 0,03 a 0,18% du total. Elle est supérieure a celle
obtenue pour Zn. Pour Cd, un flux important est observé pendant les 30 et 40 premiers jours
respectivement pour les rhizotrons végétalisés et les témoins arrosés régulierement. Dans la
période suivante, la quantité de Cd percolée diminue. Lors d’un arrosage cyclique, des flux
importants de Cd sont observés lors des périodes humides et tres humides (Figure VI11-6).
Dans le cas de Zn, ces flux sont également observés pour les rhizotrons arrosés par alternance.

Tableau V11-15 : Bilan des quantites de Cd et de Zn exportées par les percolats.

Quantité exportée par les percolats (ug)|% du stock présent dans le rhizotron
Zn Cd Zn Cd
T- 910 + 67 ® 15,7 +11,5%1 0,04 £ 0,004 0,14+0,1
Planté 133 +155° 31+43° 0,005 + 0,006 0,03+0,04
T- cycle 836 +132° 18,8+4,6° 0,03 + 0,005 0,17 £ 0,04
Planté cycle, 565 + 308 *° 215+7,6° 0,02 0,01 0,18 + 0,06

Des lettres differentes indiquent des differences significatives (Mann-Whitney, p<5%).
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Figure VI11-6 : Quantité de Cd exporté par les percolats au cours du temps.

e Autres caractéristiques chimiques

Le pH

Les percolats des rhizotrons non soumis a des cycles d’arrosages présentent un pH
plus élevé que ceux soumis aux cycles. Cependant, le faible volume des percolats pour les
rhizotrons soumis aux cycles empéche la mesure du pH sur les 25 derniers jours et pour
certaines semaines (périodes tres seches). Cette observation reste donc a confirmer.

Aucune différence significative de pH des percolats n’apparait entre les rhizotrons
végeétalisés et les témoins.

Le carbone organique total

Contrairement aux cultures de Salix alba (Chapitre VI), une différence apparait entre les
témoins et les rhizotrons végétalisés arrosés réguliérement a partir du 31° jour de culture : la
quantité cumulée de COT exportée par les témoins est supérieure a celle exportée par les
rhizotrons végeétalisés (Figure VII-7). Pour les rhizotrons arrosés irrégulierement, cette
différence n’est significative que les 56° et 80° jours de culture. L’effet des cycles n’est visible
que les 14° et 17° jours de culture pour les rhizotrons végétalisés et les 14°, 17°, 45°, 52° et 73°
jours pour les témoins. Suite aux cycles d’arrosage, les quantités de COT percolées baissent
pour les témoins augmentent pour les rhizotrons végétalisés.
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Figure VI1I-7 : Quantité cumulée de COT percolée au cours du temps.
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La conductivité
Aucune différence statistiguement significative n’apparait entre la conductivité des percolats
des rhizotrons du fait de la présence de végétaux, hormis au 31° jour de culture avec dans le
cas des lupins arrosé régulierement avec une conductivité supérieure pour les percolats des
rhizotrons végetalisés (Figure V1I-8). Les cycles d’arrosages entrainent une baisse de la
conductivité au 31° jour pour les rhizotrons végétalisés, au 52° 59° et 80° jour pour les
rhizotrons témoins.
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Figure VI1-8 : Conductivité des percolats au cours du temps.

Les anions et les cations dans les percolats

Pour I’ensemble des percolats, les concentrations en Fe et en ions PO,* sont en-
dessous des seuils de détection analytiques. Pour les ions CI, NOg,, SO.*, Ca®*, Mg?*, Mn**
et Na', les quantités cumulées percolées pour les témoins arrosés réguliérement peuvent
s’exprimer comme une fonction linéaire du temps (R? compris entre 0,980 et 0,995). Par
ailleurs, les quantités exportées peuvent étre classées suivant I’ordre décroissant suivant :
témoin - témoin soumis aux cycles d’arrosage > végeétalisés soumis aux cycles d’arrosage >
végetalisés arroses régulierement. Les quantités d’ions exportées par les rhizotrons exposés
aux cycles d’arrosage sont plus élevées suites a des périodes séches. Ceci est lié a des
volumes de percolats plus conséquents dans ces conditions. Les teneurs en NO3™ des percolats
varient de 1,7 & 237,3 mg.L™. Seules celles des rhizotrons végétalisés arrosés réguliérement
sont inférieures & la limite européenne de potabilité des eaux fixée & 50 mg.L™[Chiy and
Phillips, 2002].

L’effet des cycles d’arrosages est perceptible surtout pour les témoins. Pendant les
périodes humides, les rhizotrons soumis aux cycles exportent d’avantages d’ions que les
autres. Les périodes seches rééquilibrent les deux. Seule la quantité totale d’ion CI" exportée
apres 80 jours présente une différence significative avec une hausse des quantités suite a un
arrosage régulier. Les rhizotrons végétalisés exportent d’avantage lors de I’exposition aux
cycles d’arrosage surtout entre les 14° et 17° jours. Aucune différence n’est observée apres 80
jours de culture. Par exemple, la quantité totale de Mn percolée ne présente pas de différence
significative entre les rhizotrons végétalisés soumis ou non aux cycles d’arrosage. Cette
guantité de Mn est cependant supérieure pour les rhizotrons témoins, suite aux arrosages
cycliques du 24° au 45° jour.

L’effet de la végétalisation est également perceptible avec une baisse des quantités
exportées par les percolats suite a la végetalisation Cet effet est plus marque pour les
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rhizotrons arrosés réguliérement. Pour Mn®*, aucune différence n’apparait, hormis au 49° jour
pour les rhizotrons exposés a des cycles d’arrosage. Pour les rhizotrons arrosés réguliérement,
du 52° jour jusqu’a la fin, la quantité de Mn exportée par les rhizotrons témoins est supérieure
a celle exportée par les rhizotrons végétalisés. Pour les ions CI, SO.*, Ca?*, Na*, Mg®* et
NOjs’, les différences, entre les rhizotrons végétalisés ou non, sont significatives apres 80 jours
de culture, et ce quelle que soit la modalité d’arrosage. Cette différence apparait autour du 30°
jour de suivi lors d’un arrosage régulier et autour du 50° jour dans le cas d’un arrosage par
alternance.

Des corrélations (corrélation de Speermann) apparaissent entre les concentrations des
différents anions et cations et celles des métaux dans les percolats. Pour I’ensemble des
rhizotrons, les teneurs en Ca?* et en SO,* provenant probablement de la dissolution du gypse
sont corrélées. Pour les rhizotrons arroses régulierement, une corrélation entre les teneurs en
Ca’* et Na' apparait. Elle n’est pas constatée pour les rhizotrons soumis aux cycles
d’arrosage. Ceci peut-étre dd a une précipitation de sel de Ca lors des cycles d’arrosages. A
I"inverse, pour les percolats d’une prairie, Ca’* et Na* sont inversement corrélés [Phillips and
Chiy, 2002]. Les teneurs en Mg** et SO4%, ainsi que celles de Na* et SO, et celles de Na* et
Mg“* sont également corrélées sauf pour les rhizotrons plantés arrosés réguliérement. Cela
peut indiquer une dissolution de la muscovite. La corrélation entre Mg?* et Na* dans les
percolats est également observée dans les percolats d’une prairie [Phillips and Chiy, 2002].
Les teneurs en carbonates et en Ca®* sont corrélées uniquement pour les rhizotrons plantés
arrosés régulierement, témoignant d’une dissolution de la calcite. Des corrélations avec les
métaux n’apparaissent que pour les rhizotrons soumis aux cycles d’arrosages. Seule la
corrélation entre Zn et les ions SO, est avérée pour les témoins et les rhizotrons végétalisés.
L’oxydation des sulfures lors du séchage pourrait expliquer cette corrélation. Elle peut
provenir de I’oxydation de la pyrite et de la percolation des ions SO4* en résultant ainsi que
du Zn qui lui était associé. Dans le cas des témoins, les teneurs des percolats en CI', NOj3 et
Mn?* sont négativement corrélées avec celle en Cd. La teneur en Ca** est corrélée avec celle
en Zn. Pour les rhizotrons végétalisés, seule la teneur en Na* est corrélée a celle en Cd et les
teneurs en Mg®" et Na* sont corrélées a celle en Zn. Pour les percolats d’une prairie de Lolium
perenne, la corrélation entre Na* et Cd est également observée. Le Zn est a I’inverse,
négativement corrélé avec la teneur en Mg [Phillips and Chiy, 2002]. Pour les rhizotrons
veégétalisés arroses irrégulierement une corrélation entre Cd et Zn apparait également.

VII-B-3- Vieillissement du sédiment, effets de la culture de Lupinus
albus et des cycles d’arrosages

La comparaison des rhizotrons soumis a des cycles d’arrosages avec Ceux arroses
réguliérement permet de mettre en évidence les effets des cycles de sechage / humidification
sur la dynamique de Cd et Zn en I’absence ou en présence de végétaux. La comparaison des
rhizotrons témoins avec le sédiment initial met en évidence les effets du vieillissement du
sédiment.

Le coefficient «a» du Cd obtenu lors des essais de désorption est inférieur a celui
obtenu pour Zn. Le pouvoir tampon du sédiment utilisé semble donc plus important en ce qui
concerne Cd que Zn, ceci se retrouve dans le fait que le pourcentage de Cd exporté par les
percolats est supérieur a celui du Zn. Les extractions sélectives atteignent des pools de métaux
nettement plus importants que ceux exportés par les percolats et les lupins. La quantité de
métaux exportée par les percolats est plus forte que celle exportée par les lupins. Le principal
effet des lupins est alors la perturbation qu’ils entrainent sur les écoulements de I’eau.
L’exportation totale de métaux (cumulant celle liée aux parties aériennes des végétaux et celle
liée aux percolats) pour les rhizotrons végetalisés (respectivement 573ug et 735 ug pour les
réguliers et les cycles) se rapproche de I’exportation par les percolats pour les rhizotrons non
végeétalisés (respectivement 910 et 836 g pour les réguliers et les cycles).
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Sur site, les lupins sont présents sur une période d’environ 80 jours (correspondant
environ au temps nécessaire pour atteindre le stade floraison). Cette période est
principalement centrée sur la période estivale. Les apports d’eau par les précipitations sont
donc en général plus proches du scénario cycle que du scénario régulier.

VI11-B-3-a- Vieillissement du sédiment

Le vieillissement du sédiment se manifeste par une baisse du pH. Cd-cacl,, Zn-cacl,
diminuent, tandis que Cd-uno, et Cd-ptea augmentent. Zn-vno, et Zn-prtpa diminuent
également. Ces observations (hormis la baisse de Zn-Hno;) correspondent aux observations
réalisées dans le chapitre VI sur les témoins des cultures de saule. La diminution de la fraction
la plus disponible des métaux peut en partie s’expliquer par leur lessivage et leur exportation
via les percolats. Cependant seul 0,9 mg de Zn par rhizotron environ est exporté par les
percolats, tandis que la différence d’extractibilit¢ au CaCl, concerne environ 14 mg par
rhizotron. Le Zn devient donc moins extractible au cours du temps et ceci pas uniqguement du
fait de I’exportation de Zn échangeable via les percolats. Pour Cd, la baisse du pool
extractible au CaCl,, s’accompagne d’une hausse des autres pools. Le Cd devient donc moins
mobile au cours du temps en s’associant au sein de formes plus stables.

Concernant les expérimentations de désorption, elles montrent que le ratio Cy/a de Zn
diminue. Pour Cd, aucune différence n’apparait, sauf dans le cas d’un arrosage régulier, ou le
ratio C,/a diminue. Ces observations concordent avec les résultats des extractions chimiques.
La baisse du ratio Ci/a correspondant a une baisse de I’extractibilité au CaCl,, et donc une
baisse de la mobilité. Aucun effet n’est observé pour les différents compartiments
échangeables évalués avec les cinétiques d’échanges isotopiques.

V11-B-3-b- L’effet de Lupinus albus

L’exposition de lupins blancs a des teneurs croissantes en Cd permet de mettre en
évidence une hausse des teneurs en Cd dans les parois cellulaires des feuilles et des racines
avec notamment dans les racines une stratégie de sequestration du Cd par des groupes thiols (-
SH) [Zornoza et al., 2002]. L’exposition a une contamination en Cd entraine une baisse de la
masse des nodules racinaires [Carpena et al., 2003]. Par ailleurs, le lupin blanc croit
d’avantage sur un sol acide, mais il est alors moins tolérant & une pollution par Zn que sur un
sol basique [Pastor et al., 2003]. Une baisse du pH de 2,7 unités lors d’une carence en P est
observée a proximité des racines de lupin blanc par Dinkelaker et al. [1989]. Cette variation
du pH s’accompagne en outre d’une hausse de Zn-btra. La teneur en P assimilable Olsen du
sédiment G est cependant supérieure a celle du sol de I’étude précitée. Une baisse du pH
jusqu’a 0,4 unité pour un sol acide (pH=5,1) et une hausse jusqu’a 0,6 unité pour un sol
basique (pH=7,3) sont mises en évidence suite a une culture de lupin blanc [Pastor et al.,
2003]. Le sédiment testé dans notre expérimentation présente une teneur en P Olsen
supérieure a celle du sol utilisé par Dinkelaker et al. [1989] et un pH neutre, aucune variation
du pH n’est alors observée.

e Cas du sediment arrose régulierement
Une baisse moins prononcée du pH par rapport au sédiment initial est observée suite a
la culture de lupin dans le cas d’un sédiment arrosé régulierement. La teneur en eau du
sédiment cultivé est également inférieure a celle du témoin. Zn-caci, diminue de 1,2 mg par
rhizotron suite a la culture de lupin. Les lupins prélévent environ 1,1 mg de Zn par rhizotron.
Il semblerait que les lupins prélevent Zn dans le pool extractible au CaCl,. Aucun effet n’est
noté sur les extractions avec HNOj et le DTPA pour Cd et Zn, ni par ailleurs sur les
désorptions de ces métaux ou leur cinétique d’échange isotopique.
Par ailleurs, la mise en culture conduit & une baisse de la quantité percolée et de la
guantité de Zn exportée par les percolats de 0,8 mg, ce qui est inférieur a la quantité de Zn
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prélevée par les végetaux. Les végétaux semblent diminuer la quantité d’anions/cations
présente dans les percolats.

e Cas du sédiment soumis a des cycles d’arrosage

Dans le cas des rhizotrons soumis a un arrosage irrégulier, la teneur en eau du
sédiment est moindre pour le sédiment végétalisé par rapport au témoin. De plus, la quantité
percolée par rapport aux rhizotrons témoins diminue. Les quantités de Zn et Cd exportées par
les percolats ne présentent pas de différences mais la végétation semble diminuer la quantité
d’anions/cations présente dans les percolats. Aucun effet plante n’est mis en évidence sur le
statut des métaux dans le sédiment via les extractions chimiques sélectives, les désorptions ou
les cinétiques d’échanges isotopiques.

V11-B-3-c- L’effet des cycles d’humidification

L’arrosage irrégulier entraine une baisse de la biomasse produite, ainsi qu’une teneur
plus faible en Cd et Zn des parties aériennes des lupins. La longueur des systémes racinaires
est par ailleurs plus importante dans le cas des rhizotrons arrosés réguliérement. La teneur en
eau du sédiment non vegétalisé, arrose régulierement, est supérieure a celle du témoin arrosé
irrégulierement. Par ailleurs, la quantité de solution percolée augmente lorsque I’arrosage est
irrégulier. Les percolats des rhizotrons arrosés régulierement exportent en outre d’avantage de
cations/anions que ceux des rhizotrons arrosés irrégulierement. Pour les rhizotrons
végétalisés, les percolats des rhizotrons arrosés de maniére irréguliere exportent d’avantage de
Cd que ceux arroses régulierement. L’exportation de Cd se fait de maniere massive lors des
épisode plus arrosés successifs a des périodes de séchage, comme observé pour Zn par
Vauléon et al. [2001].

Pour les rhizotrons témoins seulement, les cycles d’arrosages semblent entrainer une
baisse des pools de Cd et Zn extractibles au CaCl,. Aucun effet n’est noté sur les extractions
avec HNO;3 et DTPA. Dans le cas des désorptions, pour les rhizotrons végétalisés, les cycles
semblent limiter la mobilité de Zn.

V11-B-3-d- Effet cumulatif du vieillissement du sédiment, des cycles
d’arrosage et de la végetalisation

L’effet cumulé du vieillissement, des cyles d’arrosage et de la mise en culture se
traduit par une stabilisation de Cd, avec une baisse Cd-cacl, et une hausse du pool extractible
au DTPA. Ceci est confirmé par les résultats des cinétiques d’échanges isotopiques de ce
métal, avec une hausse du pool échangeable aprés 80 jours. Les désorptions permettent de
mettre en évidence un effet similaire pour Zn. Ces observations sont confirmées pour Zn par
une baisse des pools extractibles par CaCl,, HNO3 et DTPA.

Conclusion

La température de séchage d’un sédiment influe sur I’extractibilité des métaux. Pour
Cr et Cu, les extractibilités augmentent en méme temps que la température de séchage. Pour
Ni et Zn : i) les extractibilités au CaCl, décroissent lorsque la température de séchage
augmente sauf pour le matériel séché a 105°C, ii) les extractibilites avec HNO3 et au DTPA
augmentent lorsque I’on passe d’échantillons frais aux échantillons séchés a I’air, et ensuite
diminuent lorsque la température de séchage augmente. Le comportement est identique pour
Cd, hormis pour les extractions avec HNOg3, pour lesquelles aucune différence significative
n’est notée.
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Les modifications observées lors du séchage du sédiment concernant les extractibilités
de Cd et de Zn justifient le choix de travailler sur les sédiments frais. En conditions reelles,
les plantes sont en effet en contact avec des sédiments frais.

Par ailleurs, la présence de végétaux entraine une modification du comportement
hydraulique du sédiment. Cette perturbation a des impacts sur le devenir de Cd et de Zn. Au
bilan, la végétation limite la percolation. Les cycles d’arrosages entrainent une hausse de la
quantité de Cd et Zn exportée par les percolats et une baisse de la quantité de métaux exportée
par la végétation. Dans la mesure ou les parties aériennes du couvert végétal d’un dép6t de
sédiments sont prises en charge par le gestionnaire, il peut étre judicieux de limiter la
percolation. Ceci peut-étre réalisé en établissant un couvert végétal et en maintenant une
irrigation ou en adaptant I’infiltration du site, afin d’éviter les cycles de séchage -
humidification.
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Discussion des résultats

Chapitre VIII : Devenir du cadmium et du zinc des dépbts
de sédiments de curage

Ce chapitre vise a déterminer le devenir de Cd et Zn en utilisant les données obtenues
lors des différentes expériences présentées dans les chapitres précédents. Les résultats
concernant les caractéristiques particulieres des sites de dépots de sédiments, notamment leur
pollution métallique sont discutés. Les résultats obtenus sont également utilisés afin d’établir
des conseils en matiére de gestion de ces sites, notamment sur le choix et le devenir des
végétaux a mettre en place, lors d’une revégétalisation et sur I’organisation hydraulique.
Enfin, compte tenu des caractéristiques observées des sites, leur évolution a long terme est
discutée.

VIII-A- Caractéristiques des sites de dépots de sédiments

VIII-A-1- Des sols hétérogenes

Les sédiments résultent de l'interaction entre I’atmosphere et les couches superficielles de
la lithosphere sous I’influence du climat et de la végétation. Apres leur mise en dép6t, leur
évolution est a nouveau sous I’influence du climat, des organismes du sol, de la végétation et
du temps. Ils peuvent donc étre considérés comme des sols, a I’instar de ce que Vandecasteele
et al. [2005] ont décrit. De plus, ils correspondent a la définition proposée par Rossiter
(communication personnelle). Cette proposition est la suivante : le terme sol désigne les
matériaux non consolidés ou consolidés par une pédogenése récente de la surface qui se
distinguent des roches, ou sous jacents a un pavement ou encore sous une couche d’eau
inférieure a 2 m.

Par ailleurs, les méthodes d’étude des sols tant au laboratoire qu’in situ sont transposables
a I’étude des sédiments. La connaissance d’un dép6t et de son évolution peut étre abordé via
le creusement de fosses pédologiques avec I’observation des différents horizons et de la
densité racinaire en fonction de la profondeur (Chapitre V). Les extractions chimiques et les
cinétiques d’échanges isotopiques, outils de caractérisation de la dynamique des métaux dans
les sols, peuvent également étre employées pour I’étude de la mobilité des métaux dans les
sédiments. Dans le cas des extractions chimiques, des corrélations sont également observées
entre I’extractabilité des métaux (notamment au DTPA) et leur phytodisponibilité (Chapitre
VI).

Compte tenu de ces observations, les sédiments des sites de dépbts peuvent étre
considérés comme des sols, soulevant le probléme de leur classification.

De fortes variabilités des caractéristiques physiques et chimiques inter-sites mais aussi
intra-sites sont mises en évidence. La répartition granulométrique est par exemple
hétérogéne : lors de la mise en place, les sables s’accumulent pres du déversoir tandis que les
limons se répartissent sur le reste du dépdts [Vervaeke et al., 2001; Vandecasteele et al.,
2002]. Par ailleurs les sédiments présentent un ratio C/N élevé. Cette forte hétérogénéité et ce
ratio C/N sont caractéristiques des sols sous influence humaine [Morel et al., 2005]. Une
distinction entre les sites, suivant leur environnement proche, peut étre effectuée, puis en
fonction de leur granulométrie et de leur teneur en calcaire. Les sédiments sont
principalement limoneux. Leur teneur en CaCOs3 est généralement supérieure a 4 %, et la
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conductivité est supérieure & 0,4 mS.cm™. Ceci est également constaté en Belgique, pour les
sols dérivés de depdts de sédiments par Vandecasteele et al. [2002]. Par ailleurs, leur pH est
neutre ou basique.

Selon la World Reference Base for Soil Ressources (ISS/ISRIC/FAO, 1998), les
sédiments, ayant été déplacés par I’activité humaine, sont des matériaux anthropogéomorphes.
Une part non négligeable mais difficile a quantifier de ces sédiments provient d’activités
industrielles. Le qualificatif de technogénique avancé par Zikeli et al. [2005] peut étre
propose, ce qui conduirait a désigner ces sols comme des anthrosols technogéniques. Leur
classification pourrait étre complétée par une indication concernant leur teneur en calcaire,
leur texture puis leur origine (matériaux de dragage). Le sédiment G serait ainsi désigné par
anthrosol technogeénique, limon argilo-sableux calcique issu de matériaux de curage
(technogenic anthrosol, calcaric sandy-clay silt from dredged material). Une autre proposition
consisterait a identifier les sédiments de curage mis en dép6t comme des matériaux transporté
par I’activité humaine. Il pourrait donc s’agir a ce titre de technosols, compte tenu de
I’importance de I’épaisseur des dépdts (plus de 50 % en volume et plus de 50 cm d’épaisseur
a moins de 1 m de la surface). Le préfixe spolic est alors proposé afin d’indiquer qu’il s’agit
de technosol du fait du transport de matériaux naturelles par I’activité humaine. Le préfixe
anthric indique qu’il s’agit d’un anthrosol. Le sédiment G serait alors un spolic anthric
technosol calcaric. Cette classification propose également des indications sur la toxicité
(zootoxic par exemple en cas de toxicité des plantes poussées sur ces sols pour les animaux
et/ou les humains). Cette classification ne précise cependant pas qu’il s’agit de matériaux
issus d’opérations de curage, il s’agit pourtant de sol particulier constitué par la superposition
d’horizons correspondant aux différentes opérations de curage. Par ailleurs, la teneur en
polluants des sédiments ne diminue pas lorsque la profondeur augmente contrairement a un
sol « classique » contaminé par des retombées atmosphériques ou par la mise en place de
déchets.

VIII-A-2- Une pollution métallique avérée

Les sediments sont souvent pollués par des métaux et des composés organiques
[Hursthouse, 2001], se pose alors la question de la pollution des sites de dép6t de ces
sédiments. Les sites de dépdts de sédiments présentent des teneurs en Cd et Zn supérieures a
celle du fond géochimique local (Chapitre 1V).

Deux groupes de métaux sont identifiés suivant leur comportement vis a vis du lessivage
dans 5 sédiments de sites de dép6ts : Zn, Cd et Ni d’une part et d’autre part, Cu, Pb et Cr
[Cappuyns et al., 2004]. Cela ne correspond pas a nos observations sur les 10 sites visités,
pour lesquels les corrélations entre les teneurs de deux groupes identifiés sont Pb, Cd et Zn
d’une part et par ailleurs, Fe, Al, Cr et Cu. Par ailleurs, lors des essais de désorption, des
résultats exploitables ont été obtenus pour le groupe Ni, Cd et Zn, a I’inverse du groupe Cr,
Cu. De plus, pour 692 sédiments de I’ile d’Hokkaido au Japon, un groupe incluant Cd, Pb et
Zn est identifié notamment en lien avec d’anciennes mines [Ohta et al.,, 2005]. Le
regroupement des métaux dépend probablement du fond géochimique local, cependant deux
groupes semblent pouvoir étre identifié d’une maniére plus générale, avec Cd et Zn d’une part
et d’autre part, Cr et Cu.

Les teneurs en métaux observées peuvent avoir des effets toxiques. Ainsi concernant Cd et
Zn, suite a la comparaison avec les limites de peu d’effet et d’effet moyen de sédiments
marins et d’estuaires (Effects Range-Low et Effects Range-Medium) fixées respectivement a
1,2 et 9,6 mg.kg™ pour Cd, 150 et 410 mg.kg™ pour Zn [Long et al., 1995], seuls les
sédiments A, | et J présentent une faible probabilité d’induire un effet toxique. Ces seuils
concernent les effets biologiques évalués par des tests de toxicité, de bioaccumulation et
d’effets sur les communautés. Apres la prise en compte de Cr, Cu, Ni et Pb, seul le sédiment |
demeure dans la catégorie de faible probabilité d’effet toxique induit. Les sédiments A, E, H,
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J et L présentent alors des effets possibles et les sediments B, C, D, F, G et K des effets
probables. Le sédiment G présente une forte probabilité d’effets compte tenu de ses
concentrations en Pb et Zn. Les teneurs du sédiment G en Cd et Cu sont par ailleurs
supérieures aux limites de faibles probabilités d’observer un effet toxique. La prise en compte
des composés organiques conduirait probablement & une hausse du nombre de sédiments
classés dans la catégorie de forte probabilité d’observations d’effets toxiques.

Cette pollution métallique peut avoir des effets : sur les microorganismes des sols, sur une
baisse du carbone et de I’azote microbien ainsi que de la diversité microbienne pour un sol
contenant du Cd par rapport a un témoin [Akmal et al., 2005]. Dans certains cas, comme par
exemple sédiment du site C et une partie du site G, cette pollution métallique ou organique
(forte odeur d’hydrocarbures lors du creusement d’une fosse sur la partie peu végeétalisé du
site G) peut entraver le développement du couvert végétal.

VIII-B- Criteres de gestion raisonnée des sites de dépot de
sediments

VIII-B-1- Une végétation abondante

Les sites de dépbts de sédiments sont pollués, notamment par des métaux. La
vegétation constitue un des facteurs pouvant déterminer la dynamique des metaux. La
connaissance de la végétation se développant sur les sites de dépbts de sédiment permet de
caractériser I’interface entre les sediments et les plantes, et, I’influence du couvert végétal sur
la dynamique des métaux.

VI111-B-1-a- Etablissement d’un couvert végétal

Les sites de dépots de sédiments sont au moins partiellement végétalisés de maniére
spontanée. Ces matrices vérifient ainsi un des criteres définissant un sol.

La mise en place d’un phyto-traitement (stabilisation ou extraction) impose le choix
des espéces mises en place parmi celles ayant la capacité a se développer sur les sites a traiter
[Rosselli et al., 2003]. Compte-tenu du large éventail d’espéces vegeétales recensées lors des
visites de site, de la forte densité du couvert végétal (Photo VIII-1), et du developpement des
especes testées lors des mises en culture, ce critére ne semble pas limitant dans le cas des
dépdts de sediments. Sur la plupart des sédiments testés en conditions contrélées, Lolium
perenne, Brassica napus et Lupinus albus se développent (Chapitre VI). Par ailleurs, Salix
alba, croit sans difficulté sur le sediment G, choisi pour sa représentativité par rapport aux
sédiments du territoire national (Chapitre V1). Le développement de végétaux sur ces matrices
contaminees est possible du fait de la mise en place de mécanismes d’adaptation. Ainsi, pour
Populus sp., les mécanismes d’adaptation a de fortes teneurs en Zn dans le milieu de culture
incluent une hausse du taux de production et de consommation des tri-peptides glutathiones
[Di Baccio et al., 2005]. Une toxicité de Zn, avec une baisse de la production et du nombre de
feuilles, et I’apparition de chloroses, est observé pour Populus sp., lors de cultures
hydroponiques, avec des concentrations en Zn de I’ordre de 325 & 650 mg.L™[Di Baccio et
al., 2005], donc nettement plus élevées que celles observées dans les percolats des cultures
mises en place dans nos expérimentations.

Des problemes de salinité peuvent cependant apparaitre pour certains sédiments,
notamment des sédiments issus des opérations de curage des estuaires ou des ports maritimes.

La visite des sites de dép6t révele une forte hétérogéneité des caractéristiques de la
matrice d’un méme dép6t (Chapitre V). Afin d’obtenir une couverture vegétale sur I’ensemble
du site, le choix du couvert végétal doit tenir compte de cette hétérogéneité [Ernst, 1988]
(Photo VIII-2 a et b).
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Figure VI1II-1 : Végétation du site K.

Figure VIII-2 : Hétérogénéité de la couverture végétale d’un site de dépdt : végétation du
site G, au milieu du dépét (a) ou a son extrémité (b).

VI11-B-1-b- Impact de la végétation sur le devenir des métaux

Les végétaux modifient les caractéristiques physiques et chimiques de leur rhizosphere
[Lemanceau and Heulin, 1998], ce qui peut modifier la biodisponibilité des métaux [Feng et
al., 2005]. La mise en culture sur des volumes réduits de sédiment permet de mettre en
évidence certaines modifications de I’extractibilité de Cd et Zn du fait de la présence de
vegetaux. Cd-cacl, décroit suite a la mise en culture de ray grass, de colza ou de lupin, Cd-pTra
et Zn-ptpa augmentent apres une culture de colza ou de lupin et diminuent ou restent stables
aprés une culture de ray grass (Chapitre VI). La mise en culture dans des volumes de
sédiments plus importants masque ces effets, probablement du fait d’une densité racinaire
moindre lors de I’augmentation du volume. Ainsi, seule une baisse de Zn-caci, est observée
apres la mise en culture de lupin dans le cas d’un arrosage régulier. Les caractéristiques de
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désorption des métaux et les mesures isotopiques ne permettent pas de mettre en évidence de
modification du statut des métaux suite a la mise en culture. Il s’agit cependant d’une unique
mise en culture, les plantes pouvent dans certains cas, avoir un effet visible sur la qualité des
sols seulement apres plusieurs cycles de cultures successifs [Arienzo et al., 2004].

Outre les modifications de la disponibilité des métaux au sein des sédiments, les
végétaux influent également sur leur dynamique via les prélevements qu’ils réalisent. Les
parties aériennes des végétaux peuvent ainsi participer a I’exportation des métaux du
sédiment. La végétation se développant sur les sites de dép6ts de sédiments présente en effet
des teneurs en métaux de I’ordre des limites admises, pour les végétaux consommeés, par
I’Union Européenne [European Commission, 2001], notammentpour le Cd. Concernant Cd et
Zn, I’exportation de métaux par les parties aériennes ne représente cependant qu’une infime
partie du contenue des dépdts de sédiments. Les teneurs mesurées varient cependant suivant
les conditions de culture : la mise en place d’un arrosage régulier entraine ainsi une hausse
des teneurs en Zn des parties aériennes de lupins.

L’accumulation des métaux dans les parties aériennes des végétaux peut étre utilisée
dans un but de phytoextraction. Bien qu’ils ne soient pas considérés comme des
accumulateurs, du fait de concentrations trop faibles dans leurs parties aériennes, les saules
peuvent cependant étre utiliser en phytoremédiation du fait de leur forte productivité en terme
de biomasse [Rosselli et al., 2003]. D’une maniere générale, afin que la phytoextraction soit
possible, deux conditions doivent étre vérifiées, un facteur de bio-concentration >1 et un ratio
teneur foliaire/ teneur racinaire >1 [McGrath and Zhao, 2003]. Pour les espéces cultivées dans
notre étude, les facteurs de bioconcentration du ray grass, du lupin et du colza sont inférieurs
a 1. De plus pour le lupin, et le ray grass, le ratio entre teneur foliaire et racinaire est
également inférieur a 1. Pour le saule, apres 112 et 209 jours de culture, le facteur de
bioconcentration pour les feuilles est supérieur a 1, de méme que le ratio entre teneur foliaire
et racinaire dans le cas de Zn uniquement. Ray grass, colza et lupin ne peuvent donc pas étre
utilisés dans un but de phytoextraction. Lupin et ray grass pourraient cependant étre utilisés
dans un but de phytostabilisation du fait qu’ils se développent sur la plupart des sols testés
(comme constaté par [Arienzo et al., 2004] pour le ray grass) et de leur ratio entre les teneurs
foliaires et racinaires faibles. Salix alba pourrait étre envisagé comme un phytoextracteur de
Zn. Cependant, en tenant compte de la quantité extraite par rapport a la quantité contenue
dans le volume de sol exploré par les racines (pour nous la profondeur du pot mais d’avantage
sur un site), comme préconisé par Mertens et al. [2005], Salix alba n’est alors pas un
phytoextracteur. Il extrait en effet seulement quelques dixiemes de pourcent du Cd et Zn
présent par récolte. Ceci dépend cependant de la biomasse produite et du facteur de
bioconcentration. La biomasse produite augmente probablement pendant les premiéres années
lors d’une culture, le facteur de bioconcentration varie également en fonction de la teneur du
sol par exemple.

VIII-B-2- Des percolats contaminés

Les sites de dépots des sédiments aprés curage sont soumis aux intempéries. L’eau de
pluie percole a travers ces dépo6ts et atteint la nappe phréatique ou est collectée et stockée dans
un bassin de rétention (avant un éventuel rejet aprés contréle des teneurs en polluants). Les
percolats ayant traversé les dépots de seédiments sont potentiellements contaminés, la présence
d’un couvert végétal peut éventuellement modifier le volume et la composition de ces
percolats. Notre étude a montré que la présence de Salix alba n’influe pas sur la quantité de
percolat obtenue ni sur les quantités de Cd et Zn exportés par les percolats. A I’inverse, la
présence de lupin blanc entraine une baisse du volume de percolat ainsi que de la quantité de
Zn contenue dans les percolats pour un arrosage régulier. De plus, pour un méme volume total
apporté, un arrosage régulier diminue le volume de percolat par rapport a des apports d’eau
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irréguliers. Un arrosage régulier diminue également la quantité de Cd contenue dans les
percolats sous une culture de lupin.

Par ailleurs, la contamination des percolats conduit a une exportation de métaux

supérieure a celle liée aux parties aériennes des végétaux. Ainsi, les quantités de Cd et Zn
exportées par les percolats sont supérieures a celles exportées par les végétaux, aussi bien
pour Salix alba que pour Lupinus albus. Les percolats exportent de I’ordre de un pour mille
de la quantité totale de Zn présent dans le sédiment sous une culture de lupin ou de saule ou
sans aucune culture (soit en ordre de grandeur, 10 fois ce qu’exportent les parties aériennes).
De plus, notre expérimentation se limite a la période de culture des végétaux, I’hiver, la
croissance de la végétation est stoppée, mais la percolation se poursuit.
Compares aux seuils fixés par le décret n°2001-1220 du 20 décembre 2001, indiquant des
valeurs limites pour les eaux souterraines potabilisables, la teneur des percolats en SO4> est
supérieure a la limite de 250 mg.L™ fixée. La teneur en nitrate est également supérieure a la
limite de 100 mg.L™* au début de I’expérimentation. Par ailleurs, lors de la mise en culture de
lupins, les percolats présentent une teneur en Cd supérieure a la limite (5 pg.L™). 1l s’agit
cependant ici d’une part des teneurs des percolats et non des teneurs dans la nappe phréatique
et d’autre part d’essais réalisés sur des hauteurs de sédiments inférieures a celles des dépots.
Les conditions réductrices des horizons les plus profonds des dépdts peuvent éventuellement
conduire & I’immobilisation des métaux et & une accumulation de ces métaux au sein de ces
horizons. Nous ne pouvons donc pas conclure que la percolation de I’eau de pluie a travers un
site de dépbts de sédiments non équipées d’un dispositif de récupération des percolats conduit
a rendre I’eau de la nappe phréatique non potabilisable.

VIII-B-3- Entretien des sites

VI111-B-3-a- Devenir et suivi de la production végétale

Le développement d’un couvert végétal sur un site de dépdt conduit a la mise en place
d’une couche de litiere [Vervaeke et al., 2001], 90% des feuilles de saule sont ainsi
minéralisées sur 3 ans de culture [Ledin, 1998]. Les végétaux se développant sur un site de
dép6t présentent des teneurs en métaux particulierement élevées comme observées sur 10
sites de depdts de sediments répartis sur I’ensemble du territoire national (Chapitre V). En
automne, ou lors de la mort de ces végétaux, les métaux sont incorporés a la couche de litiére,
au sein de laquelle ils ont un statut totalement différent de leur statut initial dans le sédiment,
participant & I’accumulation de meétaux en des points de fortes contaminations au sein des
horizons de surface [Perronnet et al., 2000]. Par ailleurs Armeria maritima ssp. halleri, par
exemple, utilise la chute de feuilles ayant accumulés d’avantage de métaux que les autres
feuilles comme moyen de détoxification [Dahmani-Muller et al., 2000]. La litiere présente
ainsi une teneur totale en Cd supérieure a celle du sediment sur laquelle des saules se sont
développés [Vervaeke et al., 2003], cette observation est également effectuée sur d’anciens
sites industriels avec une végétation herbacée [Schwartz et al., 2001]. Par ailleurs, les feuilles,
incorporées dans des sols non contaminés participent a la dispersion de la pollution, les
métaux des feuilles présentent une grande disponibilité et peuvent étre transférés en large
quantité vers d’éventuelles cultures avoisinantes [Perronnet et al., 2000]. La constitution
d’une couche d’humus peut, de plus, conduire a une hausse des concentrations en substances
humiques dans les eaux de lessivage et dans la solution du sol. Or I’’adsorption des métaux
sur les minéraux varie suivant la teneur en substance humique. Ainsi, le carbone organique
dissous issu d’un percolat de décharge complexe Cd et Zn et facilite leur désorption
[Christensen et al., 1996]. Par ailleurs, la complexation des métaux par les substances
humiques, maintient les métaux en solution. Aucun flux de métaux n’est cependant observé
d’une litiere de feuilles de Salix viminalis apres 8 mois [Greger et al., 2003]. La gestion des
parties aériennes produites peut donc s’ imposer lors de la végétailsation des sites de dépots de
sédiments afin d’éviter d’une part une dissémination de la pollution métallique via
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I’exportation des parties aériennes des végétaux et d’autre part I’augmentation de la teneur en
métaux des percolats.

Dans le cas du site de dépdt dont est issu le sédiment G, les teneurs foliaires en Cd et Zn des
saules sont respectivement de 2,12 et 1437 mg.kg™. La production foliaire, d’un site
végétalisé avec Salix sp., peut étre estimée entre 2 et 8 t.ha™.an™ [Klang-Westin and Eriksson,
2003]. Entre 4,2 et 37 kg de Cd.ha™.an™ et entre 2,8 et 25,3 t de Zn.hat.an™ peuvent
potentiellement étre exportés du site. Ceci peut entrainer une dissémination de la pollution
métallique dans le cas ou les feuilles quitteraient le site.

VI111-B-3-b- Gestion des sites

Compte tenu de I’importance relative des quantités de métaux exportés par les
percolats et les végétaux, il semble intéressant de collecter les percolats des dép6ts de
sédiments et éventuellement de les traiter afin de maitriser la dissémination de la pollution
métallique. Par exemple, sur le site G, un géotextile étanche a été mis en place. Les percolats
sont alors collectés et leur teneur en métaux analysés avant d’étre éventuellement rejetés dans
le canal. Par ailleurs, le couvert végétal devrait limiter les volumes des percolats et diminuer
leur teneur en nitrates, par exemple, la teneur des percolats des rhizotrons plantés est toujours
inférieure & 100 mg de NOs".L™?, contrairement & celle des témoins. Enfin, la mise en place
d’une irrigation du dépdt permettrait de limiter la quantité de Cd présente dans les percolats
en évitant les cycles de séchage / humidification des sols, la teneur des percolats est ainsi
supérieure a la limite pour rendre potable les eaux souterraines jusqu’au 38° jour de culture
pour les rhizotrons arrosés réguliérement et jusqu’au 80° jours pour ceux soumis a des cycles
d’arrosage. Une telle irrigation augmenterait cependant les volumes percolés a travers le dép6t
de sédiments et reste de plus difficilement réalisable compte tenu de la raréfaction de la
ressource en eau. La mise en place, d’un géotextile étanche avec un exutoire sous
dimensionné permet par exemple de maintenir une humidité au sein du dépot. D’autre part, la
collecte et la mise en décharge de ces feuilles (ou de leurs cendres aprés combustion)
permettrait de limiter la dissémination de Cd et de Zn. Afin d’estimer le risque de
dissémination de la pollution métallique des sites de dépbts des sédiments a priori, une
estimation des teneurs en Cd et Zn des végétaux se développant sur les sites de dépodts de
sédiment peut étre effectuée grace a I’extractibilité de ces métaux et dans certains cas a partir
des caractéristiques agronomiques de sols.
La gestion « agricole » de la végétation mise en place sur les sites de dépbts de sédiment peut
étre envisagée. Ainsi, un travail du sol par labour augmente I’évaporation et en limitant la
formation d’une crodte en surface du sol augmente I’infiltration [Hatfield et al., 2001]. A
I’inverse la destruction de la croQte de surface accroit le potentiel d’érosion [Hatfield et al.,
2001]. Par ailleurs, la mise en place d’un labourage n’entraine pas de modification de la
solubilité de Cd et Zn en fonction du pH [Tack et al., 1996]. En outre, les labours influent
également sur le rendement des cultures et sur la disponibilité de I’azote [Hatfield et al.,
2001]. L’impact de la mise en place de labour doit donc étre évalué en fonction du site, de sa
végétation, et de la politique mise en ceuvre. La fertilisation des sites peut également
permettre d’augmenter la production de biomasse, ce qui peut étre intéressant dans le cas de la
phytoextraction. Ainsi, Schwartz et al. [2003] constatent une hausse de la biomasse végétale
produite suite a une fertilisation avec des nitrates entrainant une augmentation de la quantité
de Cd exportée malgré une baisse de la concentration en Cd des végétaux lors d’essai de
phytoextraction de Cd par Thlaspi caerulescens. Cependant, la fertilisation peut également
entrainer des variations des teneurs en métaux dans les végétaux, notamment dans le cas des
parties aériennes du ray gras pour Cd et Zn.
En conclusion, la collecte des percolats afin de vérifier leur teneur en métaux avant un
éventuel rejet est nécessaire afin de limiter la dissémination de la pollution métallique. La
collecte des parties aériennes doit étre envisagée dans le cas de sédiments présentant une forte
extractabilité chimique des métaux, le choix d’espece adaptée a la phytostabilisation (lupin et
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ray grass) peut se révéler intéressant afin de s’affranchir de cette contrainte. Dans le cas
contraire, une politique de phytoextraction peut étre mise en place avec éventuellement une
fertilisation du site et un labourage.

VIII-C- Evolution a long terme des sites de dépbts de
sédiments

VIII-C-1- Acidification

L’incorporation de la litiere au sol peut dans certains cas entrainer des modifications de

pH. Ainsi, Xu et Coventry [2003] constatent, suite a I’incorporation de la biomasse de lupins
au sol, une hausse du pH sur 10-15 jours, puis une baisse avec au final peu de changement a
30 jours. Aucun effet n’est noté dans la méme étude pour le blé. Jonsson et al. [2003] constate
une baisse de 0,2 unité pH sur 11 ans pour des zones forestieres couvertes par Picea abies L.
Karst. et Pinus sylvestris L. en Suede. Cette modification du pH entraine une hausse de la
lixiviation des nutriments [Jonsson et al., 2003]. Cette acidification est liée aux dépdts
atmosphériques [Jonsson et al., 2003]. Une acidification du sol est également mise en
évidence pour des sols forestiers entre 1967 et 1997 suite aux dép6ts atmosphériques [Bailey
et al., 2005].
Duan et al. [2004] mettent en évidence une acidification de 0,5 keg.ha™.an™ en Chine du fait
de I’exportation des parties aériennes des végétaux. Les apports atmosphériques peuvent étre
évalués a 4 eq.ha’.an™ [Cappuyns et al., 2004]. La capacité & neutraliser les ions H* (Acid
Neutralizing Capacity, ANC) atteignant le site peut étre évaluée a partir de la teneur en
CaCOg3, en considérant 20 mol d’ANC.kg-1 de CaCO; [Cappuyns et al., 2004].
L’acidification des sols, suite au développement des arbres, a long terme peut induire une
mobilisation des meétaux [Pulford and Watson, 2003], notamment de Cd et Zn dans des
sédiments mis en dépdt [Tack et al., 1996]. La hauteur des dép6ts est supérieure a 1 m dans
35% des cas pour la partie haute de la riviere Scheldt et dans 64% des cas pour la partie basse
[Vandecasteele et al., 2002]. Ceci est également vrai pour la plupart des sites que nous avons
étudiés. Par conséquent, afin d’évaluer I’ANC des sites de depots, nous considérerons 1 m de
dépdt. Si I’on consideére par ailleurs que les parties aériennes des végétaux sont exportées,
I’acidification des sites de dépdts de sédiments n’aurait alors pas lieu avant 16 000 ans pour
les sites les plus sensibles (B et K) (Tableau VII1I-1). Ceci rejoint les observations de Brahy et
al. [2000], qui pour un sol sédimentaire sous une forét de Fagus sylvatica et Quercus robur et
borealis observent une décalcification sur 3 a 4 m apres environ 20 000 ans de pédogéneése
pour un matériel initial contenant 10 a 12 % de CaCOs;. L’évolution de ces sols étant
caractérisée par une décalcification puis une migration des argiles et autres minéraux, I’ANC
est alors faible et le sol s’acidifie [Brahy et al., 2000].

Tableau VI11-1 : Simulation du nombre d’années avant une acidification des dép6ts de

sédiment.
Site A B C E F G H [ J K
PH 83 | 79 | 7 9 [ 72 ] 78] 82 8,8 81 | 74
CaCOs (g.kg™) 346 | 58 | 177 | 346 | 120 | 199 | 514 | 309 | 329 | 97
ANC (mol.kg™) 692 | 1,16 | 354 | 692 | 24 | 398 | 10,28 | 6,18 | 6,58 | 1,94

Par ha pour 1 m (k mol) | 83040 | 8120 {23010 [48440|15600|27860| 92520 | 55620 | 72380 | 8730

Nomb;(figi’fai‘ggteigi avant |1 ¢4 762116 111|145 65596 111|30 952|55 278|183 571|110 357|143 611|17 321

L’acidification débute aprés dissolution de tout le CaCO; présent.
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VIII-C-2- Minéralogie

La composition minéralogique d’un sol est sous I’influence de la végétation et plus
largement des processus d’altération. Tous les minéraux ne présentent pas les mémes
caracteéristiques de sorption des métaux. L’évolution minéralogique des dépdts de sédiments
peut donc entrainer des variations de la dynamique des métaux.

La nature minéralogique des phases formées lors de I’évolution des minéraux présents
est fonction de la lixiviation de la matrice [Taboada and Garcia, 1999]. Les minéraux
principaux ayant été identifiés dans le sédiment G sont les suivants: la muscovite ((K,
Na)(Al, Mg, Fe),(Siz1Al0)0), la pyrite (FeS,), la calcite (CaCOs), le quartz (SiOy), I’albite
(NaAlSi3Og), la sanidine ((Na, K)(SisAl)Og), la kaolinite (Al;Si,Os(OH)4) et le gypse
(CaSO,). La composition minéralogique du sédiment G est a rapprocher de celle d’un sol
sédimentaire en Belgique, agé de 16 000 ans, qui est composé de quartz, feldspaths, micas,
kaolinite et qui contenait en outre a I’origine de 10 a 12 % de CaCOj3 [Brahy et al., 2000]. Ces
composés sont retrouvés dans le sédiment G avec des feldspaths (albite et sanidine) et des
composés qui n’ont pas encore été lessives comme la calcite, la pyrite et le gypse.

La kaolinite observée dans le sédiment G peut provenir de I’altération de biotite [Begonha and
Sequeira Braga, 2002]. Cependant, les autres produits de la dégradation de la biotite comme
la gibbsite, la chlorite et les oxydes de fer ne sont pas observés [Le Pera and Sorriso-Valvo,
2000; Le Pera et al., 2001; Begonha and Sequeira Braga, 2002]. La gibbsite étant le dernier
état de la dégradation des alumino-silicates [Sequeira Braga et al., 2002], elle n’est peut-étre
pas encore formée. La kaolinite pourrait également provenir de la dégradation de feldspaths
(sanidine et albite). La kaolinite est en effet un produit de la dégradation des feldspaths
[Begonha and Sequeira Braga, 2002]. Cependant, dans le cas d’une forte disponibilité de
silice, la dégradation des feldspaths conduit également a la formation d’halloysite [Scarciglia
et al., 2005]. La présence de quartz, donc de silice, dans le sédiment G, laisse supposer que de
I’halloysite pourra apparaitre par la suite.

Les minéraux observés dans le sédiment G, comme le quartz, la muscovite et la biotite
peuvent provenir de I’altération de granite [Begonha and Sequeira Braga, 2002] ou de gneiss
[Le Peraetal., 2001].

L’évolution de cette matrice devrait correspondre a la disparition des feldspaths (sanidine et
albite) au profit de la kaolinite, puis de la kaolinite au profit de gibbsite. La formation de
smectite a partir de la muscovite peut également intervenir, notamment dans le cas d’un
lessivage limité [Taboada and Garcia, 1999]. La smectite pouvant conduire a la formation de
zéolite dans les zones peu drainées, soit a un mélange avec de I’halloysite (kaolinite) et de
I’illite [Prudéncio et al., 2002]. Par ailleurs, la percolation entraine la dissolution du gypse, de
la muscovite, de la calcite et de la pyrite.

Ces changements minéralogiques peuvent avoir un role sur la mobilité des métaux du fait de
capacités de sorption différentes pour chaque composeé. L’adsorption sur la smectite est ainsi
dix fois plus élevée que sur I’illite pour Cd et Zn [Helios Rybicka et al., 1995].

Compte tenu des incertitudes sur la dynamique des métaux contenu dans les sédiments
mis en dépots a long terme, les sites sur lesquels des sédiments sont mis en dépdt doivent étre
répertoriés. Un suivi de leur évolution sur le long terme devrait également étre envisage.

Conclusion

L’étude de ces sites de dépdts de sédiments permet de les identifier comme des
technosols ou des sols anthropogéomorphes et de les caracteriser. Ils présentent une forte
variabilité et sont souvent pollués aussi bien par Cd que par Zn. Le choix du mode de gestion
des sites de dép6t impose la nature du couvert végétal mis en place, qui s’avere déterminant
pour le devenir de Cd et Zn. Une plantation de saules favorise le transfert vers les parties
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aériennes (éventuellement dans un but de phytoextraction), mais impose de collecter et de
traiter les parties aériennes. La mise en place d’un couvert végétal compose de lupin blanc et
de ray grass permet de phytostabiliser Cd et Zn. Dans tous les cas, les percolats exportent une
guantité non négligeable de Cd et Zn. Leur collecte et traitement peut donc s’avérer
nécessaire. A plus long terme (15 000 ans), I’acidification de ces sols sous I’influence des
dépdts atmosphériques et éventuellement de I’exportation des parties aériennes des vegétaux,
conduira a une hausse de la mobilité de Cd et Zn. L’évolution minéralogique de ces sols sous
I’influence du climat et de la végeétation peut également entrainer une variation de la mobilité
de Cd et Zn.
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Conclusion générale

Les sédiments des voies navigables accumulent de nombreuses substances chimiques,
dont des metaux (Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb et Zn), de I’arsenic, des organochlorés et des
hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP).

Face aux risques d’inondations et aux génes occasionnées pour la navigation, des
opérations de curage sont mises en place. Un des devenir principal des matériaux enlevés est
la mise en dépbt sur sol. Des transferts des polluants peuvent alors s’effectuer vers les sols
environnants, vers I’eau superficielle, ou encore vers la nappe phréatique. Le développement
d’un couvert vegétal sur ces sites peut influer sur le devenir des polluants des matrices
contaminées, via des phénoménes de fixation, d’adsorption ou au contraire de mise en
solution des polluants et une modification physique ou chimique du sédiment.

L’eétude de différents sites de depdts de sediments en France, met en évidence les
caracteristiques agronomiques des sédiments concernés permettant le développement d’un
couvert végétal. La zone rhizosphérique peut atteindre 1,3 m de profondeur. La pollution
métallique avérée des sédiments est a I’origine de teneurs métalliques élevées dans les parties
aériennes des végétaux. Les teneurs de deux groupes de métaux peuvent étre corrélées entre
elles au sein des sédiments avec d’une part Cd, Pb et Zn et d’autre part, Al, Cr, Fe et Ni. En
outre, Cr et Ni, probablement associés aux alumino-silicates et aux oxydes de fer, seraient
susceptibles d’étre solubilisés lors d’un changement des conditions oxydoréductrices. Une
grande variabilité est par ailleurs observée aussi bien entre sites, qu’au sein d’un méme site.
Par exemple, la végeétation varie fortement suivant la zone étudiée d’un méme site. Les
différences entre sites, proviennent essentiellement de leur environnement proche, puis de leur
granulométrie et des teneurs en calcaire de leurs sédiments constitutifs. Une classification de
ces matériaux en tant qu’anthrosols technogéniques, sous unité du groupe des sols
anthropogéomorphes, peut étre proposée.

Trois especes végétales, Lupinus albus, Lolium perenne et Brassica napus, ont été cultivées
afin d’étre les plus représentatives possibles des divers comportements des végétaux en terme
d’exsudation racinaire. Ces végétaux représentent trois familles différentes: Poacées,
Fabacees et Brassicacées. Leur mise en culture a permis d’identifier un effet des plantes sur le
pH et I’extractibilité de Cd et Zn. La modification du pH des sédiments ne semble cependant
pas étre le seul mécanisme mis en jeu pour modifier le statut des métaux au sein des
sédiments. Par ailleurs, I’effet observé est variable suivant le sédiment considéré et son
amplitude est tres peu marquée. Dans le but de répondre a la question du risque lié au
développement d’un couvert végétal sur les dépbts de sédiments, des plantes halophytes
(Suaeda maritime et Spartina sp. par exemple) devraient étre testées pour confirmer I’absence
d’effet plante. Au vu des resultats obtenus, les différentes extractions chimiques simples
permettent une prédiction acceptable a priori de I’extraction des metaux par la plante. La
présence de nutriments semble également constituer un facteur majeur de I’accumulation de
Cd et Zn notamment par les Poacées.

Salix alba peut croitre sur les sédiments issus de dépots. Les teneurs dans les percolats et le
statut de Cd et Zn dans le sédiment sont peu modifiés suite a la végétalisation de ces dépbts de
sédiments avec Salix alba. Ce couvert vegétal n’affecte pas non plus le fonctionnement
hydraulique. Un transfert de Cd et Zn vers les parties aériennes de Salix alba est observe,
nécessitant une prise en charge des parties aériennes produites. Le choix des espéces
constituant le couvert vegétal est donc déterminant en terme de mobilité de Cd et Zn car, a
I’inverse de Salix alba, Lolium perenne et Lupinus albus présentent des teneurs en Cd et Zn
plus élevées dans les racines que dans les parties aériennes.
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La présence de Lupinus albus limite la percolation des eaux de précipitation a travers les
sédiments. Les cycles séchage/humidification entrainent une augmentation des quantités de
Cd et Zn exportées par les percolats, ainsi qu’une baisse des quantités de métaux exportées
par la végetation. Dans la mesure ou les parties aériennes de la végétation d’un dépét de
sédiments sont gérées au sein d’une filiere compléte par le gestionnaire du site, il peut étre
judicieux de limiter la percolation en établissant un couvert végétal et en adaptant
I’infiltration du site (par exemple avec un travail de I’horizon de surface par labour), afin
d’éviter les cycles de séchage - humidification. Par ailleurs, le séchage des échantillons avant
analyses pour réaliser des diagnostics influe sur I’extractibilité des métaux. Pour Cr et Cu, une
hausse de la température de séchage entraine une augmentation de I’extractibilité. Pour Ni et
Zn, I’extractibilité au CaCl, décroit suite a une hausse de la température de séchage sauf pour
le matériel séché a 105°C, les extractibilités avec HNOj3 et au DTPA augmentent lorsque 1’on
passe d’échantillons frais aux échantillons séchés a I’air, puis diminuent lorsque la
température de séchage augmente. Le comportement est identique pour Cd, hormis pour les
extractions avec HNOj3, pour lesquelles aucune différence n’est notée. L’évolution de la
nature de la matiére organique lors du séchage, ainsi que celle des populations de
microorganismes sont peut-étre a I’origine de ces observations.

Le choix du mode de gestion détermine la nature du couvert végétal a mettre en place, qui
s’avere lui-méme déterminant pour le devenir de Cd et Zn. Une plantation de Salix alba
favorisera la phytoextraction de certains métaux, mais impose la collecte et le traitement des
parties aériennes. Un couvert végétal composé de Lupinus alba et de Lolium perenne permet
de phytostabiliser Cd et Zn. Dans tous les cas, les percolats exportent une quantité non
négligeable de Cd et Zn. Leur collecte et traitement peuvent donc s’avérer nécessaire. A plus
long terme, 15 000 ans, I’acidification de ces sols néoformés sous I’influence des dépdts
atmosphériques et éventuellement de I’exportation des parties aériennes des végétaux,
conduira a une hausse de la mobilité de Cd et Zn. L’évolution minéralogique de ces sols peut
également entrainer une variation de la mobilité de Cd et Zn, notamment I’altération de la
muiscovite en smectite puis en illite, la sorption sur Iillite étant 10 fois moins forte que sur la
smectite.

De nombreuses questions restent ouvertes afin de préciser la dynamique des métaux au sein
des dépots de sediments et les mécanismes mis en jeux. L’étude de cultures successives sur
des volumes de sediments plus élevés avec une réincorporation des parties aériennes dans le
sol permettrait de caractériser la dynamique des métaux au sein des dépbts de sédiments sur
une période plus longue. De méme, le suivi d’une culture de Salix alba sur plusieurs périodes
de culture permettrait de confirmer son potentiel d’utilisation en phytoextraction. Par ailleurs,
la comparaison de population de végétaux de sites pollués ou non peut permettre d’identifier
les mécanismes mis en jeux dans la tolérance des végétaux aux polluants et leur transfert
éventuel vers les parties aeriennes. En outre, ce travail pourrait étre complété par une étude de
la microbiologie de sites de dép6ts de sédiments : quels sont les rdles des microorganismes du
sol dans le transfert des métaux vers la phase liquide et vers les végetaux ? Les
microorganismes des sites de dépbts sont-ils particuliers ? Quels roles jouent-ils lors du
séchage des sédiments? Quelles sont leurs évolutions lors des cycles de séchage /
réhumidification ? Enfin une étude plus approfondie d’un site permettrait d’étudier la
répartition des métaux au sein des différents horizons au cours du temps, dans les percolats et
la nappe phréatiques. Les conditions réductrices des horizons les plus profonds conduisent-ils
a I’accumulation des métaux dans les horizons les plus profonds suite a I’immobilisation des
métaux contenus dans des percolats ?
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Caractéristiques du site A (Aigues Mortes - 34)

Localisation du site
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Annexe

Fosse 1(AM1) (schéma et photo)

0-20 cm : texture argileuse - structure grumeleuse - peu compact - teinte brun-jaune grisétre (10 YR 6/2) - trés forte
effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (10%)

20-70 cm: texture argileuse — structure massive-meuble - teinte gris (7.5 Y 6/2) - forte effervescence a HCI - tdche blanche
d’hydromorphisme - peu d’éléments grossiers (9%)

Fosse 2 (AM2)(schéma, photo et profil racinaire)

0-20 cm : structure grumeleuse - peu compact - teinte gris (7.5 YR 6/1) - trés forte
effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (12%)
20-90 cm : structure grumeleuse - peu compact - trés forte effervescence a HCI -

tache rouille d’hydromorphisme inclusion matériaux de I’horizon inférieur
90-120 cm : structure massive - peu compact -teinte jaune grisatre (2.5 Y 6/2) - tres
forte effervescence a HCI

Fosse 3 (AM3) (schéma, photo et profil racinaire)

0-40 cm : structure grumeleuse — peu compact -teinte brune jaune-grise —
tres forte effervescence a HCI - éléments grossiers : 18% (coquillages et

cailloux) - taches noires 30% de méme nature que I’horizon 3 en forme de
langue
0-60/70 cm : structure massive — peu compact - teinte grayish-olive - trés

forte effervescence a HCI - éléments grossiers : 9% (coquillages et cailloux)
60/70-110 cm : structure massive - meuble -teinte  grise - trés forte
effervescence a HCI - éléments grossiers : 10% (coquillages et cailloux)



Analyse de I’horizon de surface :

Granulométrie :

Granulométrie

6%

22%

13%

30%

- Aigues Mortes

@ Argile

W Limon fin

O Limon grossier
O Sable fin

W Sable grossier

Caractéristiques générales :

Carbone total | Azote total | C/N |pH eau | Calcaire total | P,Os Olsen Connqlléchﬁ'ff en
eng.kg” eng.kg”
5518 | 1,34 41,18 83 346 | 0,108 4,17

Extractions chimiques :

Avec la cobaltihexamine (en cmol+.kg™)

Avec HF (mg.kg™)

CEC| Ca

Mg

K

Na Al Fe Mn

Fe Al Pb | Cd Cr | Cu Ni

Zn

16,4 | 18,06

7,71

1,4

13,63 | <0,02 | <0,01 | <0,005 |22300| 44400 | 54,1 | 0,97 | 53,1 | 43,2 | 24,7

106,6

Espéces végétales relevées:

Famille

Genre espéce

Chenopodiacées

Chenopodium sp.

Annexe
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Caractéristiques du site B (Atton - 54)
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Annexe

Fosse 1(Atl) (schéma, photo et profil racianire)

\_/—\
=

0-15 cm : structure grumeleuse - compact — teinte brune (7.5 YR 5/3) — faible effervescence a HCI — quelques éléments grossiers
(37%)

15-65 cm : structure massive — compact — teinte brune, noire (10 YR 5/3) - faible effervescence a HCI — peu d’éléments grossiers
(12%) — taches noires de réduction

Fosse 2 (At2) (schéma et photo)

0-20 cm : structure polyédrique — trés compact — teinte brune grisatre (10 YR 5/2) —faible effervescence a HCI — quelques
éléments grossiers (28%)

20-60 cm : structure grumeleuse — trés compact — teinte brune, noire (10 YR 5/3) — effervescence & HCI — quelques éléments
grossiers (26%) — taches noires de réduction

Fosse 3 (At3) (schéma, photo et profil racinaire)

0-10 cm: structure grumeleuse — trés compact - teinte brune noire (10 YR 4/3) — faible effervescence & HCI — quelques
éléments grossiers (25%)

10-60cm : structure grumeleuse — trés compact - teinte grise brune (2.5 Y 5/3) — effervescence a HCI — présence de cailloux
(37%) — taches plus sombres.



Analyse de I’horizon de surface :

Granulométrie :

24% 20% mArgile

W Limon fin
OLimon grossier

16% 2704 O Sable fin
13% W Sable grossier

Caractéristiques genérales :
Carbone total | Azote total pH eau | Calcaire total | P,O5 Olsen Conr?]léc.:g%i'gfz en
en g.kg™ eng.kg”
33,3 154 [21,62] 7,9 58 | 0,286 0,47

Annexe

Granulométrie - Atton

Extractions chimiques:

Avec la cobaltihexammine en cmol+.kg™

Avec HF (mg.kg™)

CEC Mg | K Na Al Fe Mn Fe Al Pb | Cd | Cr | Cu | Ni Zn
16,6 | 1591 | 1,42 | 0,3 | 0,12 | <0,02 | <0,01 | <0,005 | 51800 | 84600 |734,4| 3,59 |130,9(147,6/88,5| 963,5
Espéces végétales relevées:
Famille Genre espéce Nom courant
Asteracées Eupatorium canabinum | Eupatoire a feuille de chanvre
Asteracées Matricaire sp.

Boraginacées

Myaosotis sp.

Brassicacées

Cardominopsis sp.

Caryophylacées Arenaria sp.
Caryophylacées Minuartié sp.

Lythracées Lythrum salicaria salicaire
Renonculacées Ranonculus sp.

Rubiacées Galium sp.




Caractéristiques du site C (Auby - 59)
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Fosse 1(Aul)
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Anexe

0-60 cm : texture argilolimoneuse (avec grains de quartz) — structure grumeleuse (et polyédrique au niveau macroscopique) —
compact — teinte jaune sombre (2,5 Y 6/3) — faible réaction a HCI — peu d’éléments grossiers (10%) — taches rédox couleur

rouille

60-80 cm : texture limonosableuse — structure grumeleuse — compact - teinte orangée (7,5 YR 6/6) — pas de réaction a HCI —

présence d’éléments grossiers (38%) (cailloux de concassage)

80-90 cm : texture limonosableuse — structure grumeleuse — peu compact - teinte jaune sombre (2,5 Y 6/3) — faible réaction a

HCI — présence d’élément grossiers (29%) (cailloux) - tAches rédox couleur rouille

90-110 cm : texture argileuse — structure lité massive — compact - teinte grise lumineuse (7.5 Y 8/1) — forte réaction a HCI — peu

d’éléments grossiers (12%) - taches rédox couleur rouille

110-130 cm : texture sableuse — structure lité particulaire — compact - teinte grise jaunatre (2,5 Y 5/3) — faible réaction a HCI -

trés peu d’éléments grossiers (2%)

Fosse 2 (Au2)
3 v \ e ¥ l'__!"

/"\.__,f"’-/—‘(“

P

0-20 cm : texture argilo-limoneuse - structure litée (polyédrique au niveau macroscopique) — compact — teinte grise olive (5 Y

6/2) — effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (13%)

20-40 cm : texture argilo-limoneuse - structure litée — compact — teinte grise jaunatre (2.5 Y 6/1) — faible effervescence a HCI -

peu d’éléments grossiers (15%) (fragments de briques)

40-80 cm (jusqu’a 120 cm a la tariére) : texture sablo-limoneuse — structure grumeleuse — compact - faible effervescence a HCI



Analyse de I’horizon de surface :

Granulométrie :

Granulometrie - Auby

3%

6%

28%

@ Argile

W Limon fin
OLimon grossier
O Sable fin

W Sable grossier

Caractéristiques générales :

Carbone total | Azote total | C/N |pH eau | Calcaire total | P,Os Olsen Connqlléchq'? en
eng.kg” eng.kg”
80,89 | 2,07 39,08 7 177 | 0,155 2,06

Extractions chimiques :

Avec la cobaltihexammine en cmol+.kg™

Avec HF (mg.kg™)

CEC| Ca

Mg

K |Na| Al

Fe

Mn Fe Al Pb

Cd

Cr Cu | Ni Zn

13,8/28,6

0,6

0,23|0,05/<0,02

<0,01

0.025|42800/3000/114013

5669,4

104,7|437,7/32,8/76198

Espéces végétales relevées:

Famille

Genre espéce

Nom courant

Brassicacées

Arabidobsis sp.

Caprifoliacées

Sambucus sp.

Cornacé Cornus mas cornouiller méle
Cornacé Cornus sanguinea cornouiller sanguin
Papillonacées Robinia pseudacacia robinier
Salicacées Salix sp.
Urticacées Urtica sp.

Anexe
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Caractéristiques du site E (Carnon - 34)

Localisation du site
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Fosse 1(Cal)
T e

g
0-15/20 cm : structure grumeleuse — meuble — teinte brune grisatre (5 YR 6/2) —
effervescence a HCI — peu d’éléments grossiers (8%)
15/20-25/30 cm : structure grumeleuse — peu compact — teinte grise brunatre (10 YR
6/1) - effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (6%)
25/30-40/50 cm : structure polyédrique — compact — teinte grise brunatre (10 YR 6/1)
— effervescence a HCI — présence d’éléments grossiers (23%)
40/50-75 cm : structure polyédrique/massive — compact — teint olive grisatre (5 Y
6/2) — effervescence a HCI - présence d’éléments grossiers (29%) — eau a 65 cm

Fosse 2 (Ca2)
RN Y v 4 ¥

0-10 cm : structure particulaire — meuble — teinte grise (5 Y 5/1) — effervescence a HCI — peu d’éléments grossiers (9%)
10-60 cm : structure massive — peu compact — teinte olive grisatre (5 Y 5/2) - effervescence a HCI — peu d’ éléments grossiers
(12%)

60-65 structure particulaire — peu compact — teinte grise jaunatre (2.5 'Y 6/1) — forte effervescence & HCI — peu d’éléments
grossiers (10%)

65-80 structure massive — compact - effervescence a HCI — eau a 75 cm

Fosse 3 (Ca3)

0-30 cm : structure massive — peu compact — teinte brune grisatre (7,5 YR 5/2) — forte effervescence a HCI — peu d’éléments
grossiers (13%)

30-40 cm : structure particulaire - peu compact — teinte grise sombre jaunatre (2,5 Y 5/2) - forte effervescence a HCI - peu
d’éléments grossiers (11%)

40-60 cm : structure massive - peu compact — teinte grise jaunatre (2,5 Y 6/1) - forte effervescence a HCI - peu d’éléments
grossiers (15%) — eau & 60 cm



Analyse de I’horizon de surface :

Granulométrie :

16%

30%

26%

Granulomeétrie - Carnon

@ Argile

W Limon fin
OLimon grossier
O Sable fin

W Sable grossier

6%
Caractéristiques générales :
Carbone total | Azote total | C/N |pH eau | Calcaire total | P,Os Olsen Conr?]lécgm'gia en
eng.kg” eng.kg”
7435 | 391 [1902] 9 346 | 0311 0.51

Extractions chimiques:

Avec la cobaltihexammine en cmol+.kg™

Avec HF (mg.kg™)

CEC| ca [Mg| K [Na| Al | Fe

Mn Fe Al |Pb

Cd | Cr

Cu| Ni | Zn

19,4/10,72|4,62|2,08/|3,15/<0,02|<0,01

<0,005|16100|37100|67

2,52|41,3|31,3|18,3|117,2

Espéces végétales relevées:

Famille

Genre espéce

Nom courant

Asteracées

Matricaire sp.

Brassicacées Brassica napus oleifera colza
Chenopodiacées Salicornia sp. salicorne
Onagraceaoe Epilobium hirsutum
Poacées Hordeum sp. orge
Rubiacées Galium sp.

Annexe



Caractéristiques du site F (Courriere - 62)

Localisation du site
WaMichelin It'“mf

E - 1
Bt .
__)J Birminghant o :l'-"q .
‘-;L“ = | ﬂllll'll-lh-ll'[i}]rll
' Dﬁil L-::rﬂon 4 F“"'*“"»“" @
= o
- Hm:-nr’l.
V) L),
e ‘j‘?.n;mn I IH St
Lﬂ Eru:clrmi |
: :-‘I;H?" J_F“;cuar' =1 |:’ H =
A | Paris
gt A L"“mT |
m S : P
= Origans Strasbourd,
f
4.
“Mariee =i ,_-_.'t._..—-":‘—
Y LF o g Zoren
% [T S M

Annexe

Dernier dép6t effectué en 1998
Sédiment provenant du canal de Lens
Site de 8,3 hectares

Localisation des fosses :




Annexe

Fosse 1(Col)

- 4

0-30 cm : texture limono-argileuse — structure grumeleuse — meuble — teinte brune grisatre et jaunatre (10 YR 4/2) — faible

effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (6%)
30-40 cm : horizon de transition, mélange des horizons 1 et 3
40-60 cm : texture argileuse — structure massive — peu compact — sol en place sous jacent au dép6t

Fosse 2 (Co2)

XY » a0y

0-40 cm : texture limono-argileuse — strucuture grumeleuse — meuble — teinte grise brunatre (5 YR 4/1) — effervescence a HCI —
peu d’éléments grossiers (9%)
40-60 cm : texture argileuse — structure massive — meuble — effervescence @ HCI — eau a 60 cm



Analyse de I’horizon de surface :

Granulométrie :

29%

Granulométrie - Courriere

2%

8%

mArgile

W Limon fin
OLimon grossier
O Sable fin

35% Hl Sable grossier
Caractéristiques générales :
Carbone total | Azote total | C/N |pH eau | Calcaire total | P,Os Olsen Conr?]lécgm'gia en
en g.kg™ en g.kg® Ex_tra_ctlons
11156 | 6,82 1636 7,2 120 | 0479 1,89 chimiques :
Avec la cobaltihexammine en cmol+.kg™ Avec HF (mg.kg™)
CEC| Ca |[Mg| K | Na | Al Fe Mn Fe Al Pb |Cd| Cr| Cu | Ni | Zn
23,6/39,06|0,78/0,38/0,12(<0,02|<0,01|<0,005|24800|43800(431,9|7,02|79,9/567,1|47,2|1753

Espéces végétales relevées:

Famille

Genre espéce

Nom courant

Boraginacées

Myosotis sp.

Chenopodiacées

Chenopodium sp.

Lythracéaé Lythrum salicaria salicaire
Rosacées Potentilla sp.

Rubiacées Galium aparine gaillet gratteron
Salicacées Salix sp.

Solanacée Solanum dulcamara

morelle douce ameére

Sparganiacées

Sparganium sp.

Urticacées

Urtica sp.

Annexe



Caractéristique du site G (Flers en Escrebieux - 59)
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0-20 cm : texture argilo-limoneuse — structure grumeleuse — meuble — teinte grise brunatre (7,5 YR 6/1) — faible effervescence a
HCI - peu d’éléments grossiers (5%)

20-60 cm : texture limono-argileuse — structure massive — meuble — teinte olive grisatre (5 Y 5/2) - faible effervescence a HCI -
peu d’éléments grossiers (9%) — eau a 60 cm

Fosse 2 (F2) (schéma, photos et profil racinaire)

0-30 cm : texture sablo-limoneuse — structure particulaire — meuble — teinte brune grisatre (5 YR 6/2) — effervescence a HCI —
peu d’éléments grossiers (8%) (coquilles de moules)

30-40 cm : texture limono-sableuse — structure grumeleuse — meuble — teinte grisatre brune jaunatre (10 YR 5/2) — forte
effervescence & HCI — peu d’éléments grossiers (9%)

40-70 cm : texture sablo-limoneuse — structure grumeleuse — meuble — teinte grise brunatre (7,5 YR 6/1) - effervescence & HCI —
peu d’éléments grossiers (15%) (coquilles)

70-120 cm (+ 60 cm a la tariere) : texture argilo-limoneuse — structure massive — meuble — teinte grise brunatre (10 YR 6/1) —
faible effervescence a HCI — présence d’éléments grossiers (34%)
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Fosse 3 (F3) (schéma, photos et profil racinaire)

0-70 cm : texture limoneuse — structure litée — compact — teinte grise (5 Y 6/1) — peu d’éléments grossiers (7%)
70-120 cm : texture argilo-limoneuse — structure massive — meuble — teinte gris brunatre (5 YR 5/1) — présence d’éléments
grossiers (28%)

Analyse de I’horizon de surface :

Granulométrie :

Granulométrie - Flers en Escrebieux

6% 22% O Argile

@ Limon fin
0O Limon grossier
O Sable fin

m Sable grossier

Caractéristiques générales :

Carbone total | Azote total | C/N | pH eau | Calcaire total | P,Os Olsen Congtéczlr\#tle en
eng.kg! en g.kg™
96,2 27 356 | 7,8 1990 | 023 0,7

Extractions chimiques :

Avec la cobaltinexammine (cmol+.kg™) Avec HF (mg.kg™)

CEC| Ca|Mg|K|Na|] Al | Fe | Mn |Fe | Al | Pb |[Cd| Cr| Cu | Ni| Zn
16,6/19,1/0,40,3|0,1|<0,02|<0,01|<0,005(19,5|38,8/359,7|3,7|62,7|200,0/36,5/1137,6




Espéces végétales relevées:

Famille Genre espéce Nom courant
Astéracées Arctium sp. Bardane
Astéracées Tusilage farfara

Buddlejacées Buddleja davidii | Arbre aux papillons

Chenopodiacées Rumex sp.

Cyperacé Carex paniculata

Equisetacées Equisetum Préles

arvense

Lythracées Lythrum salicaria Salicaire
Rubiacées Galium aparine Gaillet gratteron
Salicacées Salix sp. Saule
Typhacé Typha latifolia
Urticacées Urtica sp. Ortie
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Caractéristiques du site H (Lerouville — 55)

Localisation du site
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0-13 cm : structure grumeleuse - peu compact - teinte brune (7,5 YR 5/3) - forte effervescence a HCI - forte présence d’éléments
grossiers (60%)

13-48 cm : structure grumeleuse - peu compact - teinte orange jaunatre (10 YR 6/3) - forte effervescence a HCI - forte présence
d’éléments grossiers (43%) - inclusion : structure polyédrique, texture sableuse, forte effervescence a HCI, éléments

grossiers 69%

48-93 cm : structure grumeleuse - peu compact - teinte brune terne (7,5 YR 5/4) - forte effervescence a HCI - forte présence
d’éléments grossiers (40%) - inclusion : structure massive, texture argileuse, peu compact, forte effervescence a HCI, peu
d’éléments grossiers (15%) et structure massive, texture argileuse, peu compact, forte effervescence a HCI, présence d’ éléments
grossiers (35%)

93-140 cm : structure polyédrique - teinte brune terne (7,5 YR 6/3) - forte effervescence a HCI - forte présence d’éléments
grossiers (47%)

Fosse 2(Le2) (schéma, photos et profil racinaire)

0-30 cm : texture argilo-limoneuse - structure grumeleuse - meuble - teinte brune jaunatre (10 YR 5/3) - tres forte effervescence a
HCI - présence d’éléments grossiers (26%) - inclusion noire argileuse

30-55 cm : texture sableuse - structure particulaire - trés compact - teinte grise lumineuse (10 YR 8/2) - tres forte effervescence a
HCI - présence d’éléments grossiers (39%)

55-60 cm : texture argileuse - structure grumeleuse - trés compact - teinte brune jaunatre (10 YR 5/6) - forte effervescence a HCI
- présence d’éléments grossiers (38%)

Fosse 3(Le3) (schéma, photos et profil racinaire)

Y WPU Y ¥
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0-25/30 cm : texture limono-argileuse - structure grumeleuse - meuble - teinte brune jaunatre (10 YR 4/3) - effervescence a HCI -
Présence d’éléments grossiers (33%) - inclusion : texture argileuse, structure massive, peu compact, teinte jaune grisatre (2,5Y

5/2) - présence d’éléments grossiers (29%)
25/30-60 cm : texture limono-argileuse - structure grumeleuse - peu compact - teinte brune jaunatre (10 YR 5/4) - forte

effervescence a HCI - forte présence d’éléments grossiers (44%)
60-80 cm : texture sableuse - structure particulaire - trés compact - teinte grise lumineuse (10 YR 8/2) - effervescence a HCI -

forte présence d’éléments grossiers (43%)

Analyse de I’horizon de surface :

Granulométrie :

Granulomeétrie - Lerouville

@ Argile

W Limon fin
OLimon grossier
0 Sable fin

W Sable grossier

11%

Caracteéristiques genérales :

Carbone total | Azote total | C/N |pH eau | Calcaire total | P,Os Olsen Con:]léc.:g%iﬁé en
eng.kg™ eng.kg”
93,38 | 2,74 34,08, 8,2 514 0,09 0,17
Extractions chimiques :
Avec la cobaltihexammine en cmol+.kg™ Avec HF (mg.kg™)

CEC| Ca |[Mg| K |Na| Al Fe Mn Fe Al | Pb |Cd| Cr |Cu| Ni | Zn
23,1|21,21/0,99/0,42/0,03|<0,02|<0,01|<0,005|24800|37200|39,3|1,1/48,9/35,4/26,9|158,3

Espéces végétales relevées :

Famille Genre espéce Nom courant
Asteracées Eupatorium canabinum Eupatoire a feuille de chanvre
Asteracées Pétasites sp.

Asteracées Tanacetum corymbozum tanaisie
Caryophylacées Lichnis
Caryophylacées Silene latifolia
Convolvulacées Convolvulus sp. Lyseron
Corylacées Corylus avéllana noisetier
Cyperacées Carex sp.
Dipsacées Dipsacum fullonum cabaret des oiseaux ou cardere
Géraniacées Geranium pyrenaicum




Famille Genre espéce Nom courant
Iridées Iris pseudacorus iris jaune
Labiacées Glechoma hederacea
Lythracées Lythrum salicaria salicaire
Ombelliferes Eraclum spondilium Berce spondile ou patte d'ours
Polygonacées Rumex sp.
Rosacées Phillipandula ulmeria Reine des prés
Rosacées Rubus sp.
Rubiacées Galium aparine gaillet gratteron
Rubiacées Galium sp.
Salicacées Populus tremula tremble
Salicacées Salix sp.
Urticacées Urtica sp.
Chardon 1 composé type chardon

Valerianacées

Valerianella carinata
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Caractéristiques du site | (Lunel - 34)

Localisation du site

ViaMichelin I

e Dernier dépdt effectué en 1997
e Site de 5,5 hectares

Localisation des fosses :

Chemin de halage

Casier vidé

Lunel




Fosse 1(Lul) (schéma, photo et profil racin

Annexe
aire)

0-50/60 cm : structure particulaire - meuble - teinte grise lumineuse (10 YR 7/1) -
effervescence a HCI - présence d’éléments grossiers (18%)

50/60-60/70 cm : structure massive - peu compact - teinte jaune grisatre (2,5 Y 7/2) - effervescence a HCI - peu d’éléments

grossiers (12%)

60/70-90 cm : structure massive - peu compact - teinte grise lumineuse (5 Y 7/2) - faible effervescence a HCI - présence
d’éléments grossiers (17%) - eau a 90 cm

Fosse

2 (Lu2)(schéma, photo et pro

fil racinaire)

T

]

=
(]
n

0-10 cm : structure particulaire - meuble - teinte jaune grisatre (2,5 Y 6/2) -
effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (4%) (coquillage)

10-40/60 cm : structure massive - peu compact - teinte jaunatre brune grisatre
(10 YR 6/2) - effervescence & HCI - peu d’éléments grossiers (3%) — inclusion
grise sableuse

40/60-100/140 cm : structure massive - peu compact - teinte grise lumineuse
(10 Y 7/1) - faible effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (14%)
100/140-140 cm : structure massive - compact - teinte orange jaunétre (10 YR
6/4) - effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (9%) - eau a 140 cm

Fosse 3 (Lu3) (schéma, photo et profil racinaire)

[y v v ¢ Wt

0-80 cm: structure particulaire - meuble - teinte gris jaunatre (2,5 Y 6/1) - forte
effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (12%)

80-100 cm : structure massive - meuble - teinte grise brunatre lumineuse (7,5 YR 7/1) -
effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (6%) - eau a 100 cm
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Analyse de I’horizon de surface :

Granulométrie :

Granulomeétrie - Lunel
5%

4%

@ Argile
4% . .
W Limon fin

570, 30% OLimon grossier
0 0

] Sable fin

W Sable grossier

Caractéristiques générales :

Carbone total|/Azote totall C/N |pH eau|Calcaire total|P,Os Olsen|Conductivité en mS.cm™

en g.kg™ en g.kg™”
3961 | 0,25 180,05 8,8 309 | 0,029 0,25

Extractions chimiques :

Avec la cobaltihexamine (en cmol+.kg™) Avec HF (mg.kg™)

CEC|Ca |Mg| K |Na| Al Fe Mn | Fe | Al |[Pb| Cd | Cr |Cu| Ni | Zn
2,6 |4,14/0,36|0,36|0,06/<0,02|<0,01/<0,005/9900|24300|14,3|0,172|25,2|4,4|10,1|28,6

Espéces végétales relevées:

Famille Genre espéce | Nom courant
Joncées Juncus sp. jonc
Tamariscinées| Tamarix sp. tamaris




Caractéristiques du site J (Saint-Gilles - 34)

Localisation du site

oy )Y ST
_ fav

Localisation des fosses :

Contre canal

Volume :13 000m®
Sédiments du canal du Rhéne
a Séte

Régalage en tas le long des
berges

Une partie des sédiments ont
déja été évacués

Dernier dép6t effectué en
1980
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Fosse 1(SG1) (schema, photo et profil racinaire)

7

0-30/40 cm : structure grumeleuse - peu compact - teinte brune terne (7,5 YR 5/3) - forte effervescence a HCI - peu d’éléments
grossiers (8%)

30/40-50 cm : structure grumeleuse - peu compact — teinte jaune grisatre sombre (2,5 Y 5/2) - effervescence a HCI - présence
d’éléments grossiers (24%)

50-80/100 cm : structure polyédrique - peu compact - teinte grise jaunatre (2,5 Y 6/1) - forte effervescence a HCI - peu
d’éléments grossiers (10%)

80/100-130 cm : structure massive - compact - teinte jaune terne (2,5 Y 6/3) - effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers
(6%)

Fosse 2 (SG2)(schéma, photo et profil racinaire)

0-25 cm : structure grumeleuse - peu compact - teinte olive grﬁtre 75Y
6/2) - forte effervescence a HCI - présence d’éléments grossiers (26%)
25-30/60 cm : structure massive - compact - teinte olive grisatre (5 Y 6/2) -
faible effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (3%)

30/60-100 cm : structure grumeleuse - compact - teinte brune grisatre (7,5
YR 5/2) - forte effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (3%)
100-140 cm : structure polyédrique - compact - teinte jaune grisatre (2,5 Y
6/2) - effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (9%)




Analyse de I’horizon de surface :

Granulométrie :

Grafg}ojlométrie - Saint Gilles

2%
13%

50%

@ Argile

W Limon fin
OLimon grossier
O Sable fin

W Sable grossier

Caracteéristiques genérales :

Carbone total | Azote total | C/N |pH eau | Calcaire total | P,Os Olsen Conductl\_/llte
(mS.cm™)
eng.kg™ en g.kg™
48,81 | 1,01 ]48,33] 8,1 329 | 0,013 1,64

Extractions chimiques

Avec la cobaltihexamine (en cmol+.kg™)

Avec HF (mg.kg™)

CEC| Ca | Mg

K | Na| Al Fe

Mn Fe

Al

Pb| Cd | Cr |[Cu| Ni | Zn

16,3/25,66|3,13

0,18/0,66/<0,02/<0,01

<0,005|30400|58100

39,3/0,331|62,1/21,6/37,7/88,6

Espéces végétales relevées:

Famille Genre espéce Nom courant
Poacées Arundo donax Canne de provence
Poacées Avena sterilis Avoine sauvage

Rubiacées Galium sp.
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Caractéristiques du site K (Saint-Laurent Blangy - 62)

Localisation du site
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Provenance : Scarpe supérieure
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Localisation des fosses :
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Fosse 1(SLB1) (schéma et photo)

0-10 cm : texture limono-argileuse — structure grumeleuse — meuble — teinte jaune grisatre (2,5 Y 6/2) — forte effervescence a
HCI - peu d’ éléments grossiers (9%)

10-15 cm: texture limono-sableuse — structure grumeleuse — peu compact — teinte jaune lumineuse (2,5 Y 7/3) - forte
effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (10%)

15-30 cm : texture limono-argileuse — structure lithé — compact — teinte grise jaunatre (2,5 Y 4/1) - faible effervescence a HCI -
peu d’éléments grossiers (5%)

30-90 cm : texture argilo-limoneuse — structure polyédrique — compact — teinte brune grisatre (7,5 YR 5/2) - effervescence a HCI
— peu d’éléments grossiers (8%)

90-125 cm : texture limono-argileuse — structure grumeleuse — compact — teinte brune grisatre (7,5 YR 5/2) - faible effervescence
a HCI — peu d’éléments grossiers (3%)

Fosse 2 (SLB2)(schéma, photo et profil racinaire)

0-10/15 cm : texture limoneuse — structure grumeleuse — meuble — teinte jaunatre
brune et grisatre (10 YR 5/2) — effervescence & HCI — peu d’éléments grossiers
(10%)

10/15-35/40 cm : texture limoneuse — structure litée — compact — teinte brune terne
(7,5 YR 6/3)- effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (1%)

35/40-110 cm : texture argilo-limomneuse — structure polyédrique — compact — teinte grise jaunatre (2,5 Y 5/3) — faible
effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (12%)

110-120 cm : texture limono-argileuse — structure grumeleuse (macroscopique : polyédrique) — compact — teinte grise jaunatre
(2,5 Y 5/3) - effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (7%)
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120-145 cm (175 cm a la tariere) : texture limoneuse — structure litée — compact — teinte jaune lumineuse (7,5 Y 7/3) — forte
effervescence a HCI - peu d’éléments grossiers (6%)

Analyse de I’horizon de surface :

Granulométrie :

Granulometrie - Saint-Laurent Blangy

0%
9%

17%

@ Argile

24%

W Limon fin
O Limon grossier
O Sable fin

W Sable grossier

Caractéristiques genérales :

Carbone total | Azote total | C/N |pH eau | Calcaire total | P,Os Olsen Conr?]gcgmﬁf en
en g.kg™® en g.kg™”
60,46 | 4,01 |1508] 74 97 | 0,491 0,19
Extractions chimiques :
Avec la cobaltihexamine (en cmol+.kg™) Avec HF (mg.kg™)
CEC| Ca |[Mg| K |[Na| Al | Fe | Mn Fe Al Pb | Cd | Cr|Cu| Ni | Zn
20,9/19,21/0,81/0,63|0,05|<0,02(<0,01|<0,005|17400(33700|364,6|14,83/60,3/79,7|29,9/876,6
Espéces végétales relevées:
Famille Genre espéce Nom courant
Araliacées Hedera helix lierre terrestre
Asteracées Lappa communis bardane
Asteracées Matricaire sp.
Asteracées Pétasites sp.
Boraginacées Myosotis sp.
Boraginacées Symphytum sp. consoude
Cannabinées Humulus lupulus houblon
Caprifoliacées Sambucus nigra sureau noir
Cyperacé Carex sp.
Iridées Iris pseudacorus iris jaune
Labiacées Lycope pied de loup
Poacées Phallaris arondanicea | faux roseaux
Renonculacées Ranonculus repens
Rubiacées Galium aparine gaillet gratteron
Salicacées Salix sp.




Famille Genre espéce Nom courant
Sparganiacées Sparganium sp.
Urticacées Urtica sp.
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