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Résumé

Malgré la réglementation, la pollution anthropique (azote, phosphore, éléments-traces métalliques (ETM),
produits pharmaceutiques, coliformes fécaux, etc.) liée aux rejets urbains (stations de traitement des eaux
urbaines (STEU) et rejets urbains par temps de pluie (RUTP)) n’est pas négligeable car elle fragilise les
écosystémes aquatiques et peut nuire a la santé humaine. Pour améliorer cette situation, la quantité de
polluants se trouvant dans les eaux usées traitées ou de ruissellement urbain doit étre amoindrie. Les zones
humides sont des merveilles de la nature et sont souvent qualifiées de rein de la Terre du fait de leurs facultés
a filtrer les polluants; elles seraient donc de bonnes candidates pour épurer ces eaux urbaines.
Malheureusement, elles sont en fort déclin depuis quelques siécles (13 % des zones humides du 17¢™¢siécle
persistaient au début du 21°™¢siécle). C’est pourquoi en 2011 est né le projet AZHUREV (Aménagement d'une
Zone Humide a Reims pour I'Epuration et le Vivant). Ce projet a permis la construction d’une zone humide
artificielle (ZHA) ou zone de rejet végétalisée (ZRV) de grande taille (6 ha) (mise en eau en 2017) a la sortie
de la STEU du Grand Reims (capacité de 470000 équivalents habitants). Elle est composée de trois bassins de
2 ha alimentés en paralléle, par une partie des effluents de la STEU (10 %), ou des RUTP (25 %) lors
d’événements pluvieux, pour améliorer la qualité de ces eaux avant leur rejet dans I'environnement.
Initialement ce qui différenciait ces bassins étaient la quantité et le type de végétaux émergés plantés
(Phragmites australis, Glyceria maxima, Scirpus lacustris). Dorénavant ce n’est plus le cas car la proportion
de végétaux plantés a drastiquement diminué, P. australis étant la seule espéce toujours présente, au profit
d’espeéces opportunistes (submergées ou flottantes). Ces bassins ont la capacité de réduire la concentration
de nombreux composés via différents processus tels que |’oxydation/réduction (azote, ETM), la
précipitation/coprécipitation avec les carbonates et le sulfure d’hydrogéne (ETM), la biodégradation
(produits pharmaceutiques), la photolyse (produits pharmaceutiques, coliformes fécaux) I'adsorption sur les
sédiments (ETM et produits pharmaceutiques) ou encore I'assimilation des végétaux (azote et phosphore).
La plupart de ces mécanismes sont dépendants a la fois des bactéries et des végétaux aquatiques. De ce fait
la capacité d’épuration des bassins est supérieure en été grace aux températures élevées et aux jours plus
longs. L'activité bactérienne a un effet direct sur les polluants et les genres bactériens retrouvés a la sortie
de la ZRV font partie du cycle de I'azote, du soufre et du carbone. L’effet des végétaux est quant a lui indirect
en promouvant le développement bactérien (source de carbone et d’énergie, support pour le biofilm) et en
apportant de la matiere organique dans les sédiments lors de la sénescence (site d’adsorption pour les
polluants). Ces végétaux sont aussi une source de nourriture, une zone d’habitat et/ou de nidification pour
de nombreux animaux sauvages qu’ils soient considérés comme « nuisibles » (rat musqué ou ragondin) ou
non (cygne, foulque, canard, grebe, grenouille, libellule, demoiselle, gammare, limnée, etc.). L'intérét
environnemental de cette ZRV est double, car elle améliore la qualité des eaux urbaines avant leur rejet dans
le milieu récepteur tout en fournissant le gite et le couvert pour de nombreuses espéces animales
dépendantes de ce type de milieu. L'interconnexion des multiples variables mesurées a été retranscrite sous
la forme d’un modele conceptuel. Ces résultats sont encourageants pour une éventuelle extension de la ZRV.



Abstract

Despite regulations, the anthropic pollution (nitrogen, phosphorus, trace elements (TE), pharmaceuticals,
faecal coliforms, etc.) related to urban wastewater (wastewater treatment plant (WWTP) and urban
stormwater runoff (USR)) is not negligible because it weakens aquatic ecosystems and it can be harmful for
human health. In order to minimize its impact, the amount of pollutants must be reduced. Wetlands are
wonders of nature and are often describe as Earth’s kidney due to their capacity to filter pollutants, so they
would be interesting candidates. Unfortunately, they have been in decline for several centuries (13 % of 17"
century wetlands still remain at the beginning of the 21™" century. This is why in 2011 the AZHUREV project
(Aménagement d'une Zone Humide & Reims pour I'Epuration et le Vivant) was born. This project allowed the
implementation of a large scale (6 ha) surface-flow constructed wetland (CW) (first water supply in 2017) at
the outlet of the Grand Reims WWTP (capacity of 450,000 population equivalents). It is composed of three
basins of 2 ha fed in parallel, by part of the effluents of the WWTP (10%), or by the USR (25 %) during rainy
events, to improve the quality of these waters before their discharge into the environment. Initially these
basins were different because of the quantity and type of emergent vegetation planted (Phragmites australis,
Glyceria maxima, Scirpus lacustris). Today, there is no more difference because the proportion of planted
plants has drastically decreased, P. australis being the only species still present, to the benefit of
opportunistic species (submerged or floating). These basins were able to reduce the concentration of many
compounds through various processes, oxidation/reduction (nitrogen, TE), precipitation/coprecipitation
with carbonates and hydrogen sulphide (TE), biodegradation or photodegradation (pharmaceuticals, faecal
coliforms), adsorption to sediments (TE and pharmaceuticals), or uptake by plants (nitrogen and
phosphorus). Bacteria and aquatic plants are responsible for most of these mechanisms. Thus, the basins are
better able to remove pollutants in summer due to the higher temperatures and longer days. Bacterial
activity has a direct effect on pollutants and the bacterial genera found at the outlet of the CW take part in
the nitrogen, sulphur and carbon cycles. Whereas the effect of plants is more indirect by promoting bacterial
development (source of carbon and energy, support for the biofilm) and by bringing organic matter
(adsorption site for pollutants) into the sediment during senescence. These plants are also a source of food
(submerged or floating plants), a habitat and/or nesting area (emergent plants) for many wild animals,
whether they are considered "harmful" (muskrat or coypu) or not (swan, coot, duck, grebe, frog, dragonfly,
damselfly, gammarid, snail, etc.). Therefore, this CW offers two advantages: it improves the quality of urban
water before it is discharged into the receiving environment and it provides food and shelter for many animal
species that depend on this type of environment. The interconnection of the multiple variables measured
has been transcribed into a conceptual model. These results are encouraging for a possible extension of the
CW.
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En France, les rejets des stations de traitement des eaux urbaines (STEU) sont réglementés par un
arrété (arrété du 21 juillet 2015) qui fixe les teneurs maximales en carbone organique, matiere en suspension,

azote et phosphore qu’elles peuvent rejeter.

Mais existe-t-il une réglementation pour les autres polluants ? La réponse est non malheureusement
a quelques exceptions pres : les STEU ne sont pas équipées pour éliminer les micropolluants organiques
(produits pharmaceutiques, pesticides, phtalates, etc.), micropolluants inorganiques (éléments-traces
métalliques (ETM) et terres rares) et polluants microbiologiques (bactéries pathogenes et virus). Bien
entendu, certains processus au sein des STEU peuvent retenir ou dégrader les polluants les plus labiles mais
d’apres plusieurs études les teneurs en sortie sont parfois proches du seuil d’écotoxicité pour les organismes
aquatiques (Kiaune et Singhasemanon, 2011 ; Bielmyer et al., 2005 ; Blewett et al., 2016 ; Schwaiger et al.,
2004 ; Niemuth et Klaper, 2015 ; Chikae et al., 2004 ; Carnevail et al., 2010 ; Liang et al., 2017). Ces études se
concentrent sur un ou deux composés alors que le mélange retrouvé au sein des effluents est largement plus
complexe. De plus, elles s’intéressent aux toxicités aigiies et non chroniques des polluants alors que les STEU
sont des sources continues de pollution. Les villes peuvent aussi engendrer diverses pollutions par le biais
des rejets d’eaux pluviales lorsque le réseau est séparatif. Les eaux pluviales s’enrichissent en divers polluants
lorsqu’elles s’écoulent sur les batiments (ETM), sur les routes (ETM, hydrocarbures) ou a travers les jardins
publics et privés (pesticides, engrais) avant d’étre rejetées directement dans le milieu récepteur sans subir

de traitement.

La mise en place de nouvelles réglementations pour limiter le rejet de ces polluants permettrait de
diminuer la pression anthropique exercée par les villes sur I'environnement aquatique. Seulement les
installations pour le traitement de ces composés sont coliteuses énergiquement (ozonation, rayonnement
UV, ultrafiltration/osmose inverse) ou engendrent une pollution supplémentaire (chloration). Une solution
pour parfaire le traitement de ces effluents et de ces eaux pluviales serait de se tourner vers la nature et
notamment vers les zones humides. Celles-ci sont parfois décrites comme les reins de la Terre car elles
fonctionnent comme des filtres absorbant les déchets provenant de sources naturelles ou humaines. En
partant de ce constat, la botaniste Kathe Seidel a commencé dans les années 50 a étudier la capacité de
traitement de zones humides artificielles (ZHA). Ces ZHA ont gagné en popularité durant les années 90
(Vymazal, 2011a) et furent utilisées non seulement pour les eaux usées mais aussi pour les eaux usées
traitées comme traitement de finition. En France, ces derniéres sont appelées zone de rejet végétalisée (ZRV).
La définition est donnée par I'arrété du 21 juillet 2015 qui stipule qu’une ZRV est : « un espace aménagé
entre la station de traitement des eaux usées et le milieu récepteur superficiel de rejets des eaux usées
traitées. Cet aménagement ne fait pas partie du dispositif de traitement des eaux usées mais est inclus dans
le périmétre de la station ». Les ZRV ne sont donc sujettes a aucune réglementation (seuils de rejet,
rendements épuratoires, taille, taux d’infiltration, rapport surface/volume, etc.) mais lors de leur

implantation, différents objectifs peuvent étre attendus :
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- hydrauliques : lissage des pics de débit, diminution du volume d’eau rejeté,
- écologiques : amélioration de la qualité du rejet, création d’un réservoir de biodiversité, traitement
des eaux de pluie,

- sociétaux : valorisation écologique, aspect paysager.

Ces ZRV sont encore peu étudiées et celles utilisées lors de travaux de recherche sont des installations
de petites tailles (en France, 50% des ZRV traitent moins de 500 équivalents habitants (EH) et ont des surfaces
inférieures a 1 ha) voire de trés petites capacités (microcosmes). Par conséquent les résultats obtenus sont
difficilement extrapolables pour comprendre le fonctionnement de ZRV de plus grandes tailles en France. De
plus, la contribution de chaque mécanisme d’élimination reste encore indéterminée, le devenir de certains
polluants peu étudié (terres rares, phtalates, composés perfluorés, bactéries antibiorésistantes, etc.), I'effet
sur la biodiversité guére documenté et les méthodes de suivi sur le long terme ainsi que I'entretien rarement

évoqués.

C’est pourquoi en 2011 est né le projet AZHUREV (Aménagement d'une Zone Humide a Reims pour
I'Epuration et le Vivant), rassemblant cing partenaires et soutenu par le ministére de la transition écologique
et I'agence de I'eau Seine-Normandie dans le cadre de 'appel a projet « Projets innovants dans le domaine
de I'ingénierie écologique ». Ce projet a permis la construction d’une ZRV de démonstration de grande taille
(6 ha) a la sortie de la STEU du Grand Reims (fin des travaux et mise en eau en 2017). Elle est composée de
trois bassins de 2 ha alimentés en parallele, implantés par différents types de végétation en quantité variable.
Elle a pour objectif premier d’améliorer la qualité d’une partie des eaux traitées (250 m3.h?) provenant de la
STEU du Grand Reims, ainsi que de traiter les rejets urbains de temps de pluie (RUTP) car le réseau est

séparatif. Son second objectif est de constituer un réservoir pour la biodiversité.

Cette thése s’inscrit au sein de ce projet avec trois grands objectifs :

- étudier le changement des paramétres physico-chimiques et comprendre les différents mécanismes
naturels mis en jeu au sein de la ZRV tout au long des saisons favorisant I’élimination de divers
polluants pour évaluer si la ZRV améliore ou non la qualité des eaux provenant de la STEU du Grand
Reims et des RUTP de la ville de Reims,

- réaliser un suivi de la flore et de la faune aquatique et montrer que la construction d’'une ZRV peut
étre un réservoir pour la biodiversité,

- élaborer un modele conceptuel des ZRV et étudier la possibilité d’'une extension de cette ZRV.

Pour répondre aux objectifs fixés, une instrumentation dédiée a été progressivement mise en place et
des campagnes de prélevements ont été programmées tous les mois entre 2019 et fin 2021 pour
échantillonner des eaux, des végétaux et des sédiments et observer |'évolution floristique et faunistique au

cours des saisons et des années.
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Le présent manuscrit est composé d’onze chapitres répartis en trois parties :

- L’état de I’art bibliographique : le chapitre 1 énumeére différents polluants retrouvés dans les rejets
urbains (station de traitement des eaux urbaines (STEU) et rejets urbains par temps de pluie (RUTP))
et leurs effets sur la santé du milieu aquatique récepteur. Le chapitre 2 traite de I’histoire des zones
humides et de la démocratisation des zones humides artificielles pour le traitement des eaux. Les
nombreux processus mis en place au sein des zones de rejets végétalisées (ZRV) pour parfaire le
traitement des eaux urbaines sont également évoqués,

- Les matériels et méthodes: le chapitre 3 est une description de la ZRV de Reims avec
I'instrumentation in-situ ainsi que la stratégie d’échantillonnage établie pour les trois années de suivi.
Le chapitre 4 résume les méthodes d’analyses et expérimentales,

- Lesrésultats et leur discussion : la ZRV ne serait rien sans eau et donc le chapitre 5 analyse la masse
d’eau au sein de la ZRV. La diversité de la flore sur les bords et dans les bassins est étudiée dans le
chapitre 6 avant d’analyser les effets de la ZRV sur les macropolluants (chapitre 7), sur les ETM
(chapitre 8), sur les micropolluants organiques (chapitre 9) et sur les microorganismes (chapitre 10).

Enfin le dernier chapitre, le chapitre 11 discute de I'impact positif de la ZRV sur la faune environnante.

Ce manuscrit s’acheve par une conclusion générale, avec la réalisation d’'un modele conceptuel de la
ZRV d’aprés les résultats obtenus durant les travaux de these, et les perspectives pour approfondir la

compréhension des ZRV.
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Chapitre 1. Les rejets urbains : une pollution anthropique

1.1. Les stations de traitement des eaux urbaines (STEU)

L’eau sous forme liquide est une ressource naturelle précieuse et indispensable pour toute forme de
vie active sur la Terre que ce soit pour un microorganisme, un végétal ou un animal, complexe ou simple,
petit ou grand. Sans elle pas d’Homo sapiens. Il est donc crucial pour le bien de notre espéce, mais aussi celui

des autres, de la préserver et de la traiter.

Globalement, I'utilisation de I’eau peut étre répartie entre trois secteurs : 'eau domestique (hygiene,
alimentation, loisir), I'eau agricole (irrigation, bétail), qui représente 70 % en moyenne de I'eau bleue (eaux
de surface et souterraines) utilisée dans le monde (Rosen, 2000) et I'eau industrielle (procédés et énergie).
Si I’eau verte (eaux pluviales) est ajoutée dans I'équation, la part de la consommation de I'eau agricole passe
3 92% (Hoekstra et Mekonnen, 2012). La majeure partie de cette eau agricole est utilisée pour l'irrigation et
sera évapotranspirée par les végétaux ou rejoindra directement le milieu naturel par ruisselement ou par
infiltration. Lors de son usage |'eau peut s’enrichir en composés d’origine biologique (feces, sang, bactéries,
etc.), d’origine chimique (microplastiques, produits phytosanitaires ou pharmaceutiques, éléments-traces
métalliques, hydrocarbures, etc.), d’origine minérale (potassium, calcium, sodium, etc.) et subir des
modifications physico-chimiques (température, turbidité, pH notamment) (Hooda et al., 2000 ; Inoue et al.,
2022 ; Kretschmer et al., 2002 ; Kushwaha et al., 2011 ; Levy et al., 2011 ; Li et al., 2014). Ces eaux ne doivent
pas étre rejetées dans le milieu récepteur en |'état car elles peuvent avoir des effets déléteres sur
I’environnement et la santé humaine (Ali et al., 2019 ; Carvalho, 2017 ; Du et al., 2020 ; Hekster et al., 2003 ;
Shao et al., 2019 ; Vardhan et al., 2019). Par conséquent, des traitements avec des procédés adaptés en
fonction de la source sont nécessaires. La majeure partie (60 %) de ces eaux enrichies proviennent des zones
urbaines et sont traitées par des stations de traitement des eaux urbaines (STEU) (Zhou et al., 2022) (> 22000
STEU en France en 2020') qui sont des installations d’assainissement collectif. Les eaux entrant dans ces
installations sont appelées « eaux usées » et sont composées d’eaux domestiques ou eaux urbaines et d’eaux
industrielles, traitées ou non, rejetées dans le réseau urbain. Les eaux pluviales qui ruissellent sur les surfaces
imperméables (routes, toitures, etc.) et a travers les parcs et jardins peuvent aussi étre prises en charge par
les STEU lorsque le réseau est unitaire (eaux domestiques et eaux pluviales collectées par le méme réseau).

Sinon elles sont directement rejetées dans le milieu naturel lorsqu’il est séparatif.

Avec I'essor de ces STEU dans les années 60, la réglementation européenne pour préserver un bon
état écologique des cours d’eau a évolué a travers des objectifs de moyens dans un premier temps (Directive
du conseil du 21 mai 1991 relative au traitement des eaux résiduaires urbaines 91/271/CEE) puis par des
objectifs de résultats (Directive 2000/60/CE du Parlement européen et du Conseil du 23 octobre 2000,

toujours en vigueur et établissant un cadre pour une politique communautaire dans le domaine de I'eau).

1 https://www.assainissement.developpement-durable.gouv.fr
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Ces obligations dictées par les directives européennes ont été transcrites en droit frangais notamment avec
I'arrété du 21 juillet 2015 relatif aux systémes d'assainissement collectif et aux installations d'assainissement
non collectif, a I'exception des installations d'assainissement non collectif recevant une charge brute de
pollution organique inférieure ou égale a 1,2 kg.j* de DBOs, arrété qui vise a réglementer la charge de
polluants en sortie des STEU. Les cing parameétres concernés par cet arrété sont la demande biologique en
oxygene sur cing jours (DBOs), la demande chimique en oxygene (DCO), les matieres en suspension (MES), le
phosphore et I'azote dont les teneurs moyennes journalieres rejetées vers le milieu naturel ne doivent pas

dépasser un certain seuil (Tableau 1-1).

Tableau 1-1 : Performances minimales des STEU attendues en France pour les paramétres DBOs, DCO, MES, phosphore et azote.

Parametres Charge brute de pollution organique produite par Concentration maximale a respecter,
I'agglomération d'assainissement en kg.j! moyenne journaliére
DBOs <120 35mg 0,.L1
>120 25 mg 0,.L1
DCO <120 200 mg 0,.L1
>120 125 mg 0,.L1
MES <120 /
>120 35 mg.Lt
Azote > 600 et < 6000 15 mg.L!
> 6000 10 mg.L?
Phosphore > 600 et < 6000 2mg.L?
> 6000 1mg.L?

Les concentrations maximales a respecter dans les effluents pour ces parametres sont définies par la
charge brute de pollution organique produite par I'agglomération en kg.j* de DBO:s. Il est possible que des
échantillons journaliers soient non conformes mais cela n’'empéche pas une installation d’étre en régle. Car
les performances sont jugées conformes ou non en fonction du nombre annuel d’échantillons non conformes
(ce nombre varie en fonction de la taille des STEU). Toutefois, s’il y a présence de zones a usages sensibles
(zones de baignade, conchylicultures, piscicultures, captages d’eau ou péche a pied) a proximité de la STEU,
les pouvoirs publics (maire ou préfet) peuvent imposer des traitements complémentaires (UV ou chloration)

pour éliminer certains germes potentiellement pathogénes (par exemple : coliformes fécaux).

Les eaux acheminées jusque dans les STEU sont aussi enrichies en polluants organiques (produits
pharmaceutiques, hydrocarbures aromatiques polycycliques, produits de soins personnels, produits
phytosanitaires, etc.), en polluants inorganiques (éléments-traces métalliques et terres rares), en
microplastiques et en polluants biologiques (virus, bactéries pathogenes antibiorésistantes ou non). Les
teneurs en sortie de STEU conventionnelles (prétraitement, traitement primaire, traitement biologique,
traitement tertiaire) de ces polluants non ciblés par la réglementation par rapport aux teneurs en entrée,
sont soit plus faibles (Carletti et al., 2008 ; Clara et al., 2005 ; Karvelas et al., 2003 ; Santos et al., 2007 ; Turan,
2021), soit similaires (Clara et al., 2005 ; Santos et al., 2007 ; Telgmann et al., 2012), soit plus élevées (Rizzo

et al., 2013 ; Zhang et al., 2009a). La plupart des STEU aujourd’hui ne sont pas équipées pour éliminer ce type

12665 STEU en France sont non conformes en performance (https://www.assainissement.developpement-
durable.gouv.fr)
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de polluants : elles ont été congues pour éliminer les composés carbonés, azotés et phosphorés. Ce mélange
de substances libéré dans les milieux aquatiques naturels est une source de pollution ponctuelle qui exerce

une pression non négligeable sur ces milieux.

1.2. Les rejets urbains par temps de pluie (RUTP)

Par ailleurs, lorsque le réseau est séparatif, les eaux pluviales ne sont pas véhiculées vers la STEU mais
sont détournées et rejetées directement dans le milieu naturel. Ce sont les rejets urbains par temps de pluie
(RUTP). Lors de leur ruissellement sur les routes, sur les toits ou a travers les jardins publics ou privés, les
eaux pluviales s’enrichissent en divers polluants organiques (hydrocarbures aromatiques polycycliques,
produits phytosanitaires, retardateurs de flammes) et inorganiques (éléments-traces métalliques) et en
microplastiques (Brown et Peake, 2006 ; Burant et al., 2018 ; Gobel et al., 2007 ; Kafi et al., 2008 ; Miiller et
al., 2020). Les dépobts atmosphériques, les activités liées aux transports et les structures métalliques des
batiments semblent en étre les principales sources de pollution (Miller et al., 2020). Ces RUTP représentent
une source de pollution diffuse venant des zones urbaines et cela peut constituer une deuxieme pression

pour les milieux aquatiques.

1.3. Des milieux aquatiques sous l'influence de la pollution anthropique

Une fois ces composés rejetés dans I'environnement aquatique, différents mécanismes/processus
peuvent intervenir et modifier leur devenir. Certains peuvent étre rapidement dégradés soit via le
rayonnement solaire (photodégradation), soit par dégradation/transformation microbienne. Bien que le
terme dégradation soit utilisé, cela ne veut pas dire qu’elle sera totale et bien souvent des produits de
dégradation appelés métabolites secondaires seront libérés. Les composés les plus récalcitrants pourront
étre adsorbés (sorbants : sédiments, particules en suspension, racines), selon leurs caractéristiques physico-
chimiques et celles de I'adsorbant, sédimentés ou précipités. Par ailleurs, une grande partie de ces polluants,
dégradables ou non, sont facilement absorbés par la faune et la flore sauvage aquatique. Dans certains cas
I’absorption progressive de ces composés dans les organismes donne lieu a de la bioaccumulation. La
bioaccumulation engendre souvent la biomagnification, qui peut étre définie comme une augmentation de
la concentration interne d'une substance xénobiotique dans les organismes aux niveaux trophiques
successifs d'une chaine alimentaire qui peut se terminer par I’étre humain. C'est pourquoi il est possible de
retrouver des composé perfluorés dans les tissus des ours polaires (Bossi et al., 2005 ; Bytingsvik et al., 2012).

La pollution anthropique infligée aux milieux aquatiques est mondiale.

Ces composés n’étant pas inertes pour les organismes qui les absorbent, ils peuvent avoir des effets
non négligeables qui ne respectent pas forcément la relation dose-effet décrite par ce vieil adage de
Paracelse « Tout est poison, rien n’est poison, c’est la dose qui fait le poison » (exemple : les perturbateurs
endocriniens). Cependant, il n’est pas obligatoire qu’ils rentrent dans un organisme pour lui occasionner des

dégats comme dans le cas des macropolluants.

11



ETAT DE ’ART 1. Les rejets urbains : Une pollution anthropique

1.3.1. Macropolluants

Les macropolluants correspondent aux parametres réglementés par I'arrété du 21 juillet 2015 que sont
la DBOs, la DCO, les MES, le phosphore et I'azote. Leurs valeurs maximales rejetées dans les milieux
récepteurs en France par les STEU sont connues et sont limitées par I'arrété bien qu’il puisse y avoir des

dérives.

1.3.1.1. Azote et phosphore

Malgré une réduction des concentrations en azote et phosphore dans les eaux usées grace aux STEU,
la présence post-traitement de ces deux composés dans les effluents, méme si elle est infime (Harper, 1992)
peut entrainer I'eutrophisation d’'un milieu aquatique récepteur. L’eutrophisation débute par I'efflorescence
d’algues ou de phytoplancton (dinoflagellés, cyanobactéries, etc.) lorsqu’il y a un apport suffisant en
phosphore (composé retrouvé dans I’ADN, I’ARN et I’ATP) et en azote (composé indispensable pour la
synthése de protéines) biodisponibles pour leur développement. Chaque espéce a son propre ratio optimal
azote/phosphore (Smith, 1982) et ne peut se développer si un des nutriments est en dessous du niveau
minimum pour soutenir la croissance. Certaines espéces de cyanobactéries arrivent a contourner ce
probléeme en fixant I'azote atmosphérique (Schindler et al., 2016). Bien entendu la surface de I'eau doit
recevoir suffisamment de rayonnement solaire pour permettre la photosynthése. A la suite de la sénescence,

ces végétaux aquatiques vont sédimenter et se déposer au fond de la colonne d’eau.

Cette efflorescence a plusieurs effets sur les populations endémiques. Le premier est que le taux de
croissance de populations d’algues et de phytoplanctons augmente et celles-ci entrent alors en compétition
avec les especes endémiques pour une ou plusieurs autres ressources comme la lumiere par exemple. Le
deuxieme effet est la fluctuation de la quantité d’oxygene dissous qui varie d'une sursaturation pendant le
jour a une quasi-anoxie pendant la nuit (Harper, 1992). L'oxygene dissous désigne le volume d'oxygene
contenu dans l'eau, qui dépend aussi de la température de I'eau (Truesdale et Gameson, 1957), et de la
vitesse d’écoulement de I'eau, qui joue sur I’échange a l'interface air-eau. L’apparition de zones anoxiques
peut aussi étre due au besoin respiratoire des populations bactériennes qui dégradent ces végétaux lorsqu’ils

sont morts.

La présence de ces zones sera parfois fatale pour des espéces aquatiques ne pouvant se déplacer hors
de ces aires asphyxiantes. Le contact prolongé a de faibles niveaux d'oxygéne dissous peut ne pas
directement tuer un organisme, mais modifier son comportement (Davis, 1975 ; Kramer, 1987). L'exposition
a une teneur en oxygeéne inférieure a3 6 mg 0,.L™ peut causer des syndromes de détresse respiratoire pour
les poissons (Davis, 1975) et entrainer leur mort si cette teneur est inférieure a 0,70-1,23 mg 0,.L? pour le
Crapet arlequin (Lepomis macrochirus), I’ Achigan a grande bouche (Micropterus salmoides) et la Barbue de

riviere (Ictalurus punctatus) (Moss et Scott, 1961).
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En outre, les dinoflagellés et les cyanobactéries peuvent aussi libérer des toxines capables de
provoquer des complications séveres chez les poissons aprés une exposition a ces toxines (Drobac et al.,
2016). L’étre humain peut aussi étre sujet a des intoxications par la consommation de toxines bioaccumulées
dans les poissons et les crustacés (Grattan et al., 2016) mais cela reste rare et les teneurs dans les eaux
potables sont réglementées par I'arrété du 11 janvier 2007 relatif aux limites et références de qualité des
eaux brutes et des eaux destinées a la consommation humaine mentionnées aux articles R. 1321-2, R. 1321-
3, R. 1321-7 et R. 1321-38 du code de la santé publique. En revanche, le bétail, les animaux domestiques et
sauvages sont souvent tués quand ils consomment des eaux polluées par ces efflorescences (Stewart et al.,

2008).

Parmi les composés azotés retrouvés en sortie de STEU, le nitrate (NOs’) est la forme majoritaire (Zhou
etal., 2022). ’azote organique, I'ammonium (NH,4*) et les nitrites (NO;’) sont présents en moindres quantités.
La toxicité directe de I'azote va dépendre de sa forme. La toxicité chronique du nitrate est supérieure a 1 mg
N.L™ pour des organismes aquatiques (Camargo et al., 2005). Pour I'ammonium (NH4*), les études prennent
aussi en compte 'ammoniac (NHs) car la distribution de ces deux formes dans I'eau est fonction de la
température et du pH (Huang et Shang, 2007). Le NHs, composé non ionisé liposoluble, est plus toxique
biologiquement que NH,* car il peut traverser les membranes épithéliales des organismes aquatiques plus
facilement (Cong et al., 2019). Des études ont montré que la plupart des organismes aquatiques sont
sensibles a NH4*/NHs, qui diminue la résistance aux maladies chez les poissons et les crevettes (Soler et al.,
2021 ; Xiao et al., 2019). Selon Fan et al. (2021), les criteres finaux de toxicité aigué et chronique pour la vie
aquatique sont de 10,24 et 3,31 mg N.L! pour NHs*/NHs. Le nitrite a une toxicité aigué (durée de
I'expérience : quelques jours) lorsque les concentrations dépassent 0,3 mg N.L pour les organismes
aquatiques (Kocour Kroupova et al., 2018) mais des concentrations inférieures peuvent entrainer une toxicité
chronique (durée de I'expérience : > 10 j). Par exemple, la concentration permettant une apparition de
I'inhibition de la croissance de truites arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) juvéniles a été estimée a 0,06 mg

N.L avec une absence de létalité en dessous de 0,3 mg N.L™.

1.3.1.2. Matiére en suspension (MES)

Les teneurs en MES sont aussi réglementées en France et ne doivent pas dépasser 35 mg.L? en sortie
de STEU. Le terme MES correspond aux matieres inorganiques et organiques (> 0,45 um) qui sont retrouvées
dans la colonne d'eau d'une riviere, d'un lac ou d'un réservoir. Tous les cours d'eau transportent des MES
dans des conditions naturelles. Cependant, si les concentrations sont augmentées, par exemple par des
perturbations anthropogéniques (rejet de STEU), cela peut engendrer des effets biologiques sur différents

groupes d’organismes.

Kirk et Gilbert (1990) ont constaté que les taux de croissance de quatre espéeces de cladoceres (Bomina
longirostris, Ceriodaphnia dubia, Daphnia ambigua et Daphnia pulex) étaient réduits a des concentrations de

50 et 100 mg.L? de MES. En revanche, ces concentrations n’ont pas affecté les rotiféres (Brachionus
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calyciflorus, Keratella cochlearis, Polyarthra vulgaris et Synchaeta pectinate). Gascho Landis et Stoeckel
(2016), ont montré que des concentrations de MES > 20 mg.L™* pouvaient nuire 3 la reproduction des moules
Ligumia subrostrata et Reginaia ebenus. Le taux de survie de la crevette a pattes blanches (Litopenaeus
vannamei) est proche de 100 % pour une concentration moyenne en MES de 306 mg.L™! mais chute a 20 % si
la concentration moyenne est de 475 mg.L? (Gaona et al., 2017). Le comportement des poissons peut étre
modifié (Robertson et al., 2007) avec une diminution de la territorialité et une augmentation de I’évitement
lorsque des saumons d’Atlantique (Salmo salar) sont mis en contact avec des concentrations en MES
supérieures a 60 mg.L™. Si ces concentrations sont supérieures a 40000 mg.L?, des dommages physiques aux
branchies peuvent étre observés pour des saumons argentés juvéniles (Oncorhynchus kisutch). Et il faut
atteindre des concentrations d’environ 100000 mg.L! pour observer une mortalité des salmonidés (Lake et

Hinch, 2011).

La plupart des concentrations en MES provoquant des modifications biologiques ou
comportementales utilisées pour les études citées sont supérieures a celles retrouvées en sortie de STEU (<
35 mg.LY). Donc les concentrations dans les effluents impactent peu directement la biodiversité aquatique.
En revanche, ces MES véhiculent facilement des micropolluants a leur surface (adsorption) qui pourraient
étre toxiques pour les organismes. De plus, elles peuvent étre oxydées (microorganismes, photolyse) si leur
teneur en matiére organique est élevée. Cette oxydation peut étre mesurée par la demande biologique en

oxygéne (DBO) et la demande chimique en oxygene (DCO).

1.3.1.3. Demande biologique en oxygene (DBO), demande chimique en oxygéne (DCO) et

carbone organique total (COT)

La DBO est définie comme la quantité d'oxygéne absorbée par lI'activité respiratoire des
microorganismes aérobies lors de la dégradation des composés organiques présents dans |'échantillon
lorsqu'il est incubé a température ambiante (généralement 20 °C) pendant une période fixe (généralement
5 jours). Il s'agit d'une mesure de la pollution organique de I'eau qui peut étre biodégradée. La DCO est définie
comme une mesure de la quantité de matiére oxydable (essentiellement organique mais également
inorganique), qu’elle soit biodégradable ou non, d'un échantillon susceptible d'étre oxydée par des oxydants
chimiques forts (permanganate de potassium ou dichromate de potassium). La mesure de la DCO se réalise
en seulement trois ou quatre heures, tandis que la DBOs permettant de quantifier la quantité de matiére

organique biodégradable nécessite cing jours.

Ces deux paramétres sont généralement exprimés en milligrammes d’oxygéne par litre (mg 0,.L7) et
ont deux applications majeures. Premiérement, il s'agit d'un indicateur de la conformité du rejet des eaux
usées par rapport aux réglementations en vigueur (la concentration maximale dans les effluents a respecter
est de 25 mg 0,.L pour la DBO et de 125 mg O,.L? pour la DCO pour une STEU recevant une charge brute
de pollution organique supérieure ou égale 3 120 kg.j* DBOs). Deuxiémement, dans les stations d'épuration

des eaux usées, le rapport entre la DBOs et la DCO en entrée permet d’indiquer la fraction biodégradable.

14



ETAT DE ’ART 1. Les rejets urbains : Une pollution anthropique

L'augmentation de ces parameétres est le signe d’un apport en matiere organique. L'introduction d'un
exces de matiere organique peut entrainer un appauvrissement en oxygene dissous d'un systéeme aquatique,
via la respiration microbienne, qui est accéléré lors de périodes chaudes (la quantité d’oxygéne dissous
diminue quand la température de I'eau augmente) et si I'eau est stagnante (peu d’échange a l'interface
air/eau). Les effets d’une réduction des teneurs en oxygeéne dissous ont déja été abordés dans le paragraphe
sur 'eutrophisation (voir section 1.3.1.1). La détermination de la teneur en COT peut étre une alternative a
la mesure de la DBO et de la DCO car il existe une corrélation positive entre ses parametres (Hill et Spiegel,

1980). De plus, la mesure de COT ne prend que quelques minutes.

Tous les parameétres cités jusqu’a présent sont inscrits dans I'arrété du 21 juillet 2015 et cette
réglementation permet d’éviter que les milieux recevant des eaux usées traitées soient troubles ou de limiter
I’eutrophisation. Néanmoins, ces parameétres ne sont pas les seuls pouvant affecter la biodiversité des milieux
aquatiques car les effluents de STEU contiennent de nombreux composés non réglementés présentant aussi

des risques bien qu’ils soient en moindre quantité comme les micropolluants organiques par exemple.

1.3.2. Micropolluants organiques

La consommation mondiale croissante de produits chimiques a entrainé une pollution accrue des eaux
de surface et souterraines, avec des effets encore largement inconnus sur la santé humaine et la vie
aquatique. La contamination des eaux naturelles par des milliers de composés chimiques malgré de tres
faibles concentrations (pg.L''—pg.L?), pour la plupart d’entre eux, souléve des problémes écologiques
considérables et constitue une préoccupation publique majeure dans le monde. Ces micropolluants
organiques sont d’origine anthropique et sont utilisés quotidiennement dans les foyers, sur les lieux de travail
ou dans I'environnement urbain. La plupart finissent dans les égouts. C'est le cas pour les détergents et leurs
additifs, pour les produits de soins personnels mais aussi pour les produits pharmaceutiques et leurs
métabolites, qui sont excrétés dans l'urine et les féces, et pour nombre d’autres produits chimiques
ménagers, tels que les additifs alimentaires ou les retardateurs de flamme contenus dans les textiles. Les
eaux usées municipales, s'il n’y a pas de réseau séparatif, sont également contaminées par d’autres polluants
comme les produits phytosanitaires ou les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) qui sont lessivés

des routes, des parcs et des jardins urbains lors d’événements pluvieux.

1.3.2.1. Hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP)

Les HAP forment une famille de plus de 100 composés organiques constitués de deux cycles
benzéniques ou plus. lls proviennent principalement de la combustion incompléte ou de la pyrolyse
incomplete de matieres organiques telles que le pétrole, I'huile, le charbon et le bois, d'origine naturelle et
anthropique (Rubio-Clemente et al., 2014). La plupart des HAP n'ont pas d'utilisation commerciale, a
I'exception du naphtaléne utilisé dans des produits tels que les lubrifiants, les fongicides ou les plastifiants
pour béton (Fatone et al., 2011). lIs sont généralement rejetés dans I'atmospheére par le biais d'émissions de

particules fines et sont ensuite soumis a des dépots humides et secs.
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Les HAP ne sont pas des polluants spécifiques des eaux usées domestiques mais, en raison de leur
omniprésence dans I'environnement urbain, ils se retrouvent facilement adsorbés sur les revétements des
routes et peuvent donc atteindre les RUTP lors d'événements pluvieux (Gobel et al., 2007 ; Burant et al.,
2018). Les concentrations en HAP dans les eaux usées brutes sont cependant relativement faibles (entre 0,1
et 8 ug.L  pour la somme des 16 HAP? classés prioritaires par I'EPA (Environmental Protection Agency) (Ozaki
et al., 2015 ; Sun et al., 2018). L'élimination des HAP dans les STEU varie entre 60 % et plus de 90 % selon le
composé, principalement par sorption sur les boues (Fatone et al.,, 2011). Les concentrations dans les
effluents de STEU italiennes sont de I'ordre de 1-3 ng.L? pour les HAP lourds et entre 10 et 50 ng.L™ pour les
composés plus légers et des contaminations des sédiments par les HAP a proximité des exutoires de STEU

ont également été rapportées (Poté et al., 2008).

Malgré ces tres faibles concentrations plusieurs HAP sont toujours au-dessus de leur Normes de
Qualité Environnementale (NQE) pour les eaux de surface. Les NQE sont définies dans le contexte
réglementaire de la Directive Cadre sur I'Eau. Ainsi, les concentrations en HAP dans les effluents peuvent

présenter un risque pour I'environnement (Eom et al., 2007).

1.3.2.2. Phtalates

Les plastifiants sont ajoutés dans les plastiques pour améliorer leur flexibilité. Les phtalates (esters
d'acide phtalique) sont les plastifiants les plus courants bien qu'ils soient également utilisés comme
dispersants de parfum dans les produits cosmétiques (désodorisants), comme additifs dans les résines
époxides, les emballages alimentaires ou les matériaux de construction. (Latini, 2005 ; Staples et al., 1997).
Les phtalates sont des polluants préoccupants étant donné leur réle de perturbateur endocrinien et leur effet
néfaste pour la santé humaine (altération de la reproduction et du développement) (Huang et al., 2012). Les
phtalates les plus étudiés sont le phtalate de bis(2-éthylhexyle) (DEHP) (largement utilisé comme plastifiant
du polychlorure de vinyle pour augmenter sa flexibilité), le phtalate de diméthyle (DMP), le phtalate de
diéthyle (DEP) (utilisés comme dispersants de parfum), ainsi que le phtalate de dibutyle (DBP) et le phtalate

de butyle et de benzyle (BBP) (utilisés comme additifs dans de nombreux produits).

En raison de leur utilisation répandue, les concentrations moyennes dans les eaux usées municipales
brutes sont relativement élevées, environ 40 pg.L! pour le DEHP, 10 pg.L™ pour le DEP et 1 & 2 pg.L? pour le
DMP, le DBP et le BBP (Bergé et al., 2013). Les phtalates sont bien éliminés (60 a 95 %) dans les STEU, en
partie par sorption mais surtout par biodégradation. Les concentrations médianes dans les effluents des STEU
ont été déterminées a environ 2,4 pg.L™ pour le DEHP et entre 0,2 et 0,8 pg.L pour le DMP, le DEP, le DBP
et le BBP (Bergé et al., 2013). Un risque pour les organismes aquatiques ne peut étre exclu car le DEHP peut

dépasser sa NQE.

1 La somme des 16 HAP correspond au naphtaléne, acénaphtyléne, acénaphténe, fluoréne, phénanthréne, anthracéne,
pyréne, chrysene, benzo(a)anthracene, dibenzo(ah)anthracéne, fluoranthéne, benzo(a)pyréne, benzo(b)fluoranthéne,
benzo(k)fluoranthéne, benzo(ghi)péryléne et indéno(1,2,3-cd)pyrene.
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De nombreuses études ont été menées pour étudier la toxicité de ces composés sur la vie aquatique.
Les invertébrés aquatiques, les poissons, les crustacés et les algues semblent relativement tolérants aux
concentrations retrouvées en phtalates dans les effluents (Adams et al., 1995) car les valeurs d’ECso
(concentration efficace médiane) et LCso (concentration |étale médiane) sont respectivement supérieures a
20 ug.L't et 100 pg.L . Des LCso de 10 pg.L? pour le DEHP ont été calculées pour des poissons et des daphnies
(Liang et al., 2017). Cependant, des études indiquent de potentiels effets sur le systéme endocrinien a des
concentrations d'exposition considérablement plus faibles. La maturation d’alevins males de medaka
(Oryzias latipes) a été affectée sans modification du ratio de sexes avec des concentrations en DEHP de 0,01
ug.L (Chikae et al., 2004). Des effets ont également été constatés chez des femelles adultes du poisson zébre
(Danio rerio) & des concentrations similaires (0,02 pg.L* DEHP) via des modifications de |'expression

génétique ovarienne (Carnevali et al., 2010).

1.3.2.3. Composés perfluorés (CPF)

Les CPF constituent une grande famille de produits chimiques synthétiques utilisés dans de nombreux
types de produits ménagers du fait de leurs propriétés hydrofuges, anti-graisse et antifouling. lls sont par
exemple utilisés dans les ustensiles de cuisine antiadhésifs (polytétrafluoroéthyléne connu sous le nom de
Teflon), les sprays imperméabilisants, les textiles imperméables ou résistants aux taches, certains produits
cosmétiques (vernis a ongles, maquillage), les dégraissants, ou les emballages en papier pour aliments
huileux (Posner, 2012). Les CPF sont un groupe complexe de composés organiques définis par une chaine de
carbone dans laquelle tous les atomes d'hydrogene ont été remplacés par des atomes de fluor. Cette

caractéristique rend les CPF trés persistants dans I'environnement et non dégradables.

L'acide perfluorooctane sulfonique (PFOS), a été classé comme polluant organique persistant dans la
convention de Stockholm?! et comme substance dangereuse prioritaire dans I'UE en raison de sa trés forte
persistance dans I'environnement, de sa potentielle bioaccumulation et de sa toxicité. L'acide
perfluorooctanoique (PFOA) a également fait I'objet d'une plus grande attention récemment en raison de ses
propriétés toxiques sur ’humain, lors du scandale de I'usine Dupont fabricant du Téflon, et écotoxiques et
de sa forte persistance (Barry et al., 2013 ; Post et al., 2012). L'usine Dupont a rejeté du PFOA, substance
utilisée dans la production du Téflon, dans la riviere Ohio. Le PFOA a contaminé les eaux souterraines, qui
constituaient la seule source d'eau potable publique pour les habitants situés proches de I'entreprise ; les
ouvriers de l'usine étaient en contact direct avec la molécule. Les habitants ont contracté des cancers des

reins, des testicules, de la prostate et des maladies liés a la thyroide (Post et al., 2012).

Le PFOA et le PFOS sont parmi les CPF les plus abondants observés dans les eaux usées municipales

brutes, avec des concentrations comprises respectivement entre 2,3 et 615 ng.L? et entre 0,9 et 68,1 ng.L?

1 La convention de Stockholm sur les polluants organiques persistants est un accord international visant a interdire
certains produits polluants. La convention a été signée le 22 mai 2001 dans la ville éponyme. Elle est entrée en vigueur
le 17 mai 2004. Elle compte 184 membres et 152 pays ont signé.
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(Guo et al., 2010). Les CPF ne sont généralement pas éliminés de maniéere significative dans les STEU (Arvaniti
etal., 2012 ; Guo et al., 2010 ; Stasinakis et al., 2013). Les concentrations dans les effluents des STEU sont

donc relativement similaires a celles des influents (3,4-591 ng.L™ pour le PFOA et 0,9-8,9 ng.L pour le PFOS).

Malgré ces concentrations tres faibles dans les effluents, le PFOS est encore présent a un niveau 20
fois supérieur a sa NQE pour les eaux de surface (0,65 ng.Ll) et peut persister trés longtemps dans
I'environnement. Au cours des derniéres années, des valeurs de ECso ont été publiées pour plusieurs CPF sur
des organismes aquatiques tels que les moules marines (Liu et al., 2014), les cladoceres, (Ding et al., 2012),
les microalgues et leurs consommateurs (Mhadhbi et al., 2012). Les valeurs de ECso publiées pour le PFOS et

le PFOA varient entre quelques pg.L? et quelques mg.L™.

1.3.2.4. Produits phytosanitaires

Les produits phytosanitaires sont congus pour détruire ou controler la croissance d'organismes ciblés,
tels que les plantes (herbicides), les insectes (insecticides) ou les champignons (fongicides). L'utilisation de
plus de 450 produits phytosanitaires est approuvée en Europe (EU Pesticides Database?). Le terme pesticide
est généralement utilisé pour les produits appliqués dans le but de protéger les plantes contre les insectes

ou les champignons et d’éliminer les adventices.

Lors d'événements pluvieux, les produits phytosanitaires peuvent étre lessivés des batiments, des
parcs et des jardins et sont alors drainés vers le réseau d'égouts (Miiller et al., 2020). Les concentrations
moyennes de produits phytosanitaires dans les eaux usées brutes sont généralement inférieures a 100 ng.L°
! (elles varient entre 1 et 400 ng.L) (Campo et al., 2013 ; Kéck-Schulmeyer et al., 2013) et leur élimination
(principalement par biodégradation) lors de leur passage par les STEU est tres variable, mais en moyenne, de
faibles efficacités sont indiquées (< 50 %). Leurs concentrations dans les effluents des STEU sont donc
similaires a celles des influents, variant en moyenne pour la plupart des composés entre 0,5 et 300 ng.L™2. Il
existe quelques exceptions comme par exemple le glyphosate, un herbicide largement utilisé dont les

concentrations en sortie de STEU peuvent étre supérieures a 1000 ng.L? (Botta et al., 2009).

Les études écotoxicologiques sur les animaux aquatiques montrent des LCso de I'ordre du pg.L? ou du
mg.L? (Sinclair et Boxall, 2003 ; Ullah et Zorriehzahra, 2014) sauf pour quelques composés comme le
malathion, le naled ou le plictran (ces produits phytosanitaires sont aujourd’hui interdits en France et dans
I’'Union Européenne) dont les LCso pour les daphnies étaient de I'ordre du ng.L? (Johnson et Finley, 1980).
D’autres études se sont attardées sur les modifications que peuvent engendrer ces composés sur ces
organismes aquatiques a différents stades de développement avec des valeurs de ECsp qui se révelent aussi
8tre plus proches du pg.L? et mg.L? que du ng.L. Le diuron et Iirgarol induisent des développements
anormaux des embryons d’oursin violet (Paracentrotus lividus) (ECsodiuron) : 2,39 mg.L' et ECsoirgarol) : 0,99

mg.L?) (Manzo et al., 2006). L’embryotoxicité du glyphosate a été mesurée chez I'huitre creuse du Pacifique

1 https://ec.europa.eu/food/plants/pesticides/eu-pesticides-database en
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(Crassostrea gigas) (ECso : 28,3 mg.L!) (Mottier et al., 2013). Mais de plus grosses espéces peuvent étre
touchées comme le Tor (Tor putitora) qui subit des modifications histopathologiques graves dans les tissus
du foie, des branchies et du cerveau en présence de cyperméthrine (63 pg.L?) (Ullah et al., 2015). Dans
I’étude de He et al. (2019) les valeurs de ECso varient de 0,01 pg.L™ 3 plusde 1 g.L pour les espéces chinoises
et de 0,01 pg.L? a plus de 1,8 g.L'? pour les espéces américaines. Les espéces sélectionnées comprenaient

des poissons, crustacés, vers, insectes, algues, amphibiens, planctoniques, annélides, etc.

Il ne faut pas minimiser I'effet cocktail (mélange de plusieurs composés). Comme le montre Forget et
al. (1999) I'addition de combinaisons binaires de carbofuran, de dichlorvos et de malathion ont eu des effets
synergiques importants sur la survie de copépodes marins (Trigriopus brevicornis). De méme, Laetz et al.
(2009) ont observé une synergie avec plusieurs combinaisons binaires de pesticides organophosphorés et
carbamates sur l'activité de I'acétylcholinestérase cérébrale de saumons argentés juvéniles (Oncorhynchus
kisutch). Mais parfois, le mélange n’est pas plus toxique que les composés seuls (Brausch et Salice, 2011 ;
Teather et al., 2005). L’interaction entre organismes aquatiques et produits phytosanitaires n’est pas facile a

prédire méme si des modeles ont été développés (Junghans et al., 2006).

1.3.2.5. Produits pharmaceutiques

Environ 3000 composés pharmaceutiques sont commercialisés en Europe (Ternes et Joss, 2015). Une
fois ingérés, ces produits pharmaceutiques se retrouvent dans les urines et les feces, sous forme des
molécules d'origine mais aussi sous forme de métabolites, qui sont principalement hydroxylées, hydrolysées
ou conjuguées (Bendz et al., 2005 ; Ikehata et al., 2006). Selon les quantités de médicaments consommés et
leurs taux d'excrétion (Tableau 1-2), les concentrations de produits pharmaceutiques dans les eaux usées

brutes peuvent varier de moins de 1 ng.L™ 4 plus de 100 pg.L (Luo et al., 2014).

Tableau 1-2 : Taux d'excrétion de certains produits pharmaceutiques (Luo et al., 2014).

Taux d’excrétion Exemple de produits pharmaceutiques courants
Faible (<5 %) Aspirine, carbamazépine, gemfibrozil, ibuprofene
Modéré (6-39 %) Diclofénac, métoprolol, primidone, sulfaméthoxazole
Relativement élevé (40-69 %)  Bézafibrate, norfloxacine, triméthoprime

Elevé (=70 %) Amoxicilline, ciprofloxacine, tétracycline

De nombreux produits pharmaceutiques sont retrouvés dans les effluents de STEU : analgésiques et
anti-inflammatoires, antibiotiques, antidiabétiques, diurétiques, [-bloquants (pour les problémes
cardiaques), régulateurs lipidiques (anti-cholestérol), psychotropes (tranquillisants, somniféres,
antidépresseurs, etc.), antihistaminiques, anticancéreux, hormones, etc. Une efficacité d'élimination de 0 a
100 % peut étre observée, en fonction du composé. Quelques substances (comme les anti-inflammatoires
non stéroidiens (AINS) a I'exception du diclofénac et les hormones naturelles) sont bien éliminées au cours
du processus de biodégradation mais la plupart ne le sont que partiellement ou pas du tout comme la
carbamazépine (antiépileptique), la gabapentine (antiépileptique) ou I'oxazépam (anxiolytique) (Luo et al.,
2014 ; Margot et al., 2013 ; Miege et al., 2009). Le rendement d’élimination pour la majorité des

médicaments étudiés est inférieur a 50 %. La biodégradation/biotransformation et la sorption sont les deux
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principaux mécanismes d'élimination pendant le traitement biologique, tandis que la volatilisation se produit
a un degré mineur (Verlicchi et al., 2012). Les concentrations moyennes mesurées dans les effluents de STEU
de différents pays se situent entre < 1 ng.L't et quelques pg.L? (Luo et al., 2014 ; Margot et al., 2013 ; Miége

et al., 2009) et varient fortement selon les pays, du fait des habitudes de consommation différentes.

Le risque généré par les mélanges de produits pharmaceutiques pour les organismes aquatiques est
difficile a évaluer car leurs NQE ne sont pas vraiment connus et I'effet cocktail est difficile a estimer. Malgré
leurs trés faibles concentrations dans les effluents, les cestrogénes naturels (estrone, estradiol) ou de
synthése (éthinylestradiol) peuvent avoir un impact sur les organismes aquatiques (féminisation des poissons
et production de vitellogénine chez les males) (Kidd et al., 2007 ; Tyler et Jobling, 2008). Les hormones ne
sont pas les seules a provoquer des modifications de la sexualité chez les poissons car la metformine
(antidiabétique) semble agir comme un perturbateur endocrinien. En effet, aprés une exposition a la
metformine de la téte de boule (Pimephales promelas) pendant 320 jours & une concentration de 40 ug.L?,
84% des poissons traités présentaient des caractéristiques intersexes, contre 13% chez les controles. Les
poissons considérés comme intersexués ont développé des gonades moitié femelles moitié males avec
|"apparition d’ovocytes et de follicules a différents stades de maturité dans les testicules. De plus, la
reproduction des poissons traités a été fortement impactée avec moins de pontes que les controles et des
pontes plus petites (Niemuth et Klaper, 2015). Le systéme de reproduction n’est pas le seul a étre touché par
les produits pharmaceutiques car apres une exposition de 28 jours au diclofénac, la truite arc-en-ciel
(Oncorhynchus mykiss) montre des lésions des branchies et des reins a partir d’un traitement de 5 pg.L?
(Schwaiger et al., 2004), tandis que le poids de D. rerio diminue aprés 150 jours d’exposition a 200 ug.L?! de

sulfaméthoxazole (Yan et al., 2016).

Pour les invertébrés, des tests de toxicité aigué ont montré que la metformine, la carbamazépine,
I'ibuproféne, le diclofénac, le naproxene, le propranolol, le métoprolol et I'irbésartan ont des ECso (mesure

de 'immobilisation!) au-dessus de 50 mg.L? pour Daphnia magna (Cleuvers, 2003 ; Minguez et al., 2016).

Comme pour les produits phytosanitaires, I'effet cocktail des produits pharmaceutiques présents dans
I’environnement peut entrainer des complications plus importantes que la molécule seule. Une étude de la
toxicité d’un mélange composé de metformine, sotalol, bisoprolol et ranitidine sur Daphnia similis a été
réalisée par Godoy et al. (2019). Le mélange de metformine et de bisoprolol avec des concentrations de 6 et
37 mg.L* respectivement permet une immobilisation de 10% de D. similis alors qu’elles ne permettent pas
d’obtenir d'immobilisation lorsque les produits pharmaceutiques sont ajoutés seuls. Cette tendance est aussi
observée avec le mélange metformine et ranitidine. Toutefois les mélanges peuvent ne pas avoir d’effets
supplémentaires comme le suggere David et al. (2020) avec un mélange de naproxéne, de diclofénac, de

carbamazépine, d’acétaminophene et d’irbésartan sur une population d’épinoches (Gasterosteus aculeatus).

1 En raison de sa simplicité, sa rapidité et de son faible co(lt, le test de toxicité aigué d’immobilisation sur Daphnia magna (1SO 6341,
2012, OCDE 202, 2004) est I'un des tests les plus fréquemment utilisés pour évaluer la qualité de I'eau et la toxicité des effluents
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Les métabolites sont fréquemment retrouvés dans les eaux usées brutes dans la méme gamme que
les produits pharmaceutiques initiaux. Les métabolites des médicaments humains sont généralement plus
polaires et hydrophiles que les composés parents en raison de leur transformation dans le foie ou les reins
afin d'étre facilement excrétés dans |'urine ou la bile (lkehata et al., 2006) et ne devraient pas étre éliminés
de maniere significative par sorption. lls peuvent donc constituer un probléme dans les effluents des STEU

(concentrations allant jusqu'a 1 pg.L?) (Besse et al., 2008 ; Evgenidou et al., 2015 ; Gracia-Lor et al., 2014).

Dans le monde, les micropolluants organiques sont rarement inscrits dans la réglementation
concernant les rejets de STEU. La Suisse a été I'un des premiers pays a modifier la loi concernant la protection
des eaux poury inscrire les micropolluants organiques. D’ici 2035, 100 STEU sur les 750 devront étre équipées
d’une étape supplémentaire pour éliminer les micropolluants. Méme s’il n’y a toujours pas de réglementation
en Allemagne, certains Lander, notamment la Rhénanie-du-Nord-Westphalie et le Bade-Wurtemberg, ont
déja modernisé certaines STEU en y ajoutant une quatriéme étape de traitement des eaux usées. Les
politiques sont encore extrémement passifs vis-a-vis du développement d’un traitement supplémentaire
pour que les STEU ne soient plus des émetteurs mais des barrieres a ces polluants. Il serait sGrement plus
judicieux dans un premier temps de limiter leur utilisation pour réduire leur quantité dans les eaux. Malgré
leur faible concentration dans les eaux usées traitées, I'écotoxicité de ses composés n’est pas a négliger

surtout que I'effet cocktail est encore loin d’étre totalement saisi.

1.3.3. Micropolluants inorganiques

Les micropolluants émis par les activités humaines peuvent aussi étre inorganiques. lls sont difficiles a
classer et souvent associés au terme peu scientifique d’ « heavy metal ». Ce terme est basé sur une
catégorisation des métaux et métalloides (exemple : I'arsenic (As)) ayant une densité supérieure ou égale a
5 g.cm™3 (Hawkes, 1997 ; Rai et al., 1981) et ils sont souvent associés a des contaminations et des toxicités
potentielles alors qu’ils peuvent étre nécessaires a la vie. Par exemple, le zinc (Zn) est le deuxieme métal le
plus abondant dans les organismes et la prévalence de la carence en Zn dans le monde est estimée a plus de
30 % (Ezzati, 2004). De méme, le chrome (Cr) est essentiel, car lors de carences, de I'intolérance au glucose,
de I’hyperglycémie, de la résistance relative a I'insuline, et de la neuropathie périphérique ont été constatées
avec inversion des phénomenes cliniques lors de la satiété en Cr (Wallach, 1985). Le terme heavy metal est
obsoléete et doit étre remplacé par éléments-traces métalliques car comme cela est parfaitement dit « Les
auteurs et les éditeurs doivent éliminer rigoureusement le terme « heavy metal » sauf si la référence est
musicale et non scientifique » (Chapman et Holzmann, 2007). Dans ce manuscrit les micropolluants

inorganiques seront séparés en deux groupes :

- les éléments-traces métalliques (ETM) comprenant les métaux de transition comme le manganese
(Mn), le cadmium (Cd), le fer (Fe), le cuivre (Cu), le plomb (Pb), le nickel (Ni), etc. et les métalloides

comme l'arsenic (As) et le sélénium (Se),
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- les terres rares (rare earth elements, REE) qui constituent une famille composée des quinze

lanthanides, du lanthane au lutécium. A ce groupe se rajoutent également le scandium et I'yttrium.

1.3.3.1. ElIéments-traces métalliques (ETM)

Les ETM sont des éléments non biodégradables, qui ont tendance a s'accumuler dans les organismes
vivants. Historiquement, les ETM dans les eaux usées ont été fortement associés aux émissions industrielles.
Ces dernieres années, probablement en raison de l'adoption de normes plus strictes en matiere de
réglementation et du déplacement des activités industrielles en dehors des villes, les industries ne sont plus
considérées comme la principale source d’ETM dans les eaux usées municipales (Ziolko et al., 2011). Les eaux
usées urbaines sont considérées comme une source importante d’ETM tels que Cu (corrosion des tuyaux et
des robinets), Zn (lixiviation des matériaux galvanisés), Pb (lixiviation de vieilles plomberies), Cr et Ni (produits
en acier inoxydable) ou Cd (pigments de peinture) (Cantinho et al., 2016 ; Rule et al., 2006). Les eaux de
ruissellement peuvent étre des sources importantes d’'ETM car elles s’enrichissent en s’écoulant sur les
matériaux de construction, comme Zn et Cu (couverture de toit, gouttiére) ou sur les réseaux routiers (Zn des

pneus, Cu, Pb, Ni, Cr des garnitures de freins) (Gobel et al., 2007 ; Miiller et al., 2020).

Dans les eaux usées brutes, les concentrations sont de I'ordre du pg.L'-mg.L?, sauf pour le Cd et le
mercure (Hg) (ng.L2-pg.L?) (Carletti et al., 2008 ; Gardner et al., 2013 ; Karvelas et al., 2003). La sorption est
le seul mécanisme qui est habituellement considéré pour I'élimination des ETM au sein des STEU (Gardner et
al., 2013 ; Pomies et al., 2013). La volatilisation ne devrait pas étre un mécanisme d'élimination important,
sauf pour Hg (Gbondo-Tugbawa et al., 2010). Une efficacité élevée de I'élimination de Cd, Fe et Cu (> 75 %)
peut étre atteinte dans la plupart des STEU alors que Ni, Zn et Mn semblent plus difficile a éliminer (< 75 %)
(Busetti et al., 2005 ; Gardner et al., 2013). Les concentrations dans les effluents sont généralement de I'ordre

du pg.L

Mais des concentrations élevées d’ETM dans les sédiments ont été signalées a proximité des exutoires
de STEU, représentant une potentielle source de toxicité pour les organismes benthiques (Poté et al., 2008).
Certains groupes marins sont particulierement sensibles a la toxicité de Ni comme I'oursin de Nouvelle-
Zélande (Evechinus chloroticus) (ECso : 14 pg.Ll) (Blewett et al., 2016) ou l'oursin-diadéme (Diadema
antillarum) (ECso : 15 pg.L") (Bielmyer et al., 2005). Les concentrations de Ni nécessaires pour induire une
toxicité semblent plus élevées dans I'eau salée que dans I’eau douce. Bielmyer et al. (2013) ont montré que
pour deux espéces de poissons, le choquemort (Fundulus heteroclitus) et le kili des mangroves (Kryptolebias
marmoratus), la LCso sur 96 heures passait de 3 3 55 mg.L? pour la premiére espéce, et de 2 4 67 mg.L? pour

la seconde, lorsque les tests étaient réalisés dans I’eau douce par rapport a I'eau salée.

Du stress oxydatif et de I'immunosuppression (McRae et al., 2019 ; Mu et al., 2016 ; Zhang et al., 2017),
des changements dans certains paramétres de maturation et de reproduction (Drag-Kozak et al., 2018 ;
Driessnack et al., 2016) et des dommages génétiques (Pavlaki et al., 2016) ont été relevés chez les poissons

exposés au Cd.
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Le cuivre a des effets létaux pour les poissons : la LCso (96 h) pour D. rerio est de 75 pg.L? (Kiaune et
Singhasemanon, 2011), mais des effets sublétaux (tels qu'une altération de la croissance, de la reproduction
et du comportement) ont été observés a 30 pg.L pour I'omble de fontaine (Salvelinus fontinalis) (McKim et
Benoit, 1971). La sensibilité des invertébrés aquatiques au Cu est variable. Les LCso de 48 h en laboratoire ont
été résumées par Kiaune et Singhasemanon (2011) pour de nombreux invertébrés et elle varie entre 42 et

350 pg.L ™.

Des effets indésirables significatifs sur la croissance, la reproduction et la survie pour des especes
aquatiques sensibles marines et d’eau douce (végétaux, invertébrés et vertébrés) ont été observés a des
concentrations de Zn comprises entre 10 et 25 ug.L? (Eisler, 1993). Ces études montrent seulement I'impact

du Ni, Cd, Cu et Zn mais il en existe aussi sur les autres éléments non cités.

1.3.3.2. Terres rares (REE)

Les REE sont souvent divisées en deux groupes : les éléments du lanthane (La) a I'europium (Eu) sont
appelés les terres rares légéres (light rare earth element, LREE) et les éléments du gadolinium (Gd) au
Lutécium (Lu) sont les terres rares lourdes (heavy rare earth element, HREE). Une autre division est aussi
employée dans la littérature : les LREE du lanthane (La) au néodyme (Nd), les terres rares intermédiaires, du
prométhium (Pm) au terbium (Tb) (middle rare earth elements, MREE) et les HREE du dysprosium (Dy) au
lutécium (Lu) (Henderson, 2013). Les REE sont principalement utilisées dans l'industrie du verre, dans
I'électronique, en médecine, dans l'industrie aéronautique et la construction navale, dans l'industrie
automobile, dans la métallurgie et sont retrouvées dans les catalyseurs (Ce et La), les aimants (Nd, Sm et Dy),
les alliages (La, Ce, Y), la production de poudre, les lampes fluorescentes (La, Eu, Te, Lu, Y) ou comme agent

de contraste pour les imageries par résonance magnétique (IRM) (Gd) (Binnemans et al., 2018).

Les concentrations des REE sont généralement représentées selon leur numéro atomique croissant.
Or, les REE de numéro atomique pair ont des concentrations généralement plus élevées que leurs voisins de
numéro atomique impair (Henderson, 2013), c’est l'effet Oddo-Harkins. Afin d'éliminer le profil
caractéristique en « zigzag » des REE pour identifier toute anomalie individuelle, les concentrations sont le
plus souvent normalisées par rapport a une référence. Les références peuvent étre : (i) les chondrites (Anders
et Grevesse, 1989 ; Boynton, 1984), (ii) le manteau primitif (McDonough et Sun, 1995), (iii) le North American
Shale Composite (NASC) (Gromet et al., 1984) ou (iv) le Post-Archean Australian Shale (PAAS) (les valeurs

sont basées sur une moyenne de 23 schistes argileux d'adge post-archéen) (Lipin et McKay, 2018).

Les REE retrouvées dans les eaux pluviales proviendraient plus du ruisselement des zones de
circulations routieres que du ruissellement sur les toits ou parkings (Shajib et al., 2020) mais le gadolinium
reste la plus abondante des REE dans les eaux usées brutes avec une forte anomalie positive d’origine
anthropique (Ebrahimi et Barbieri, 2019 ; Song et al., 2017a; Verplanck et al., 2010). La source de ce Gd
anthropique provient des hopitaux et des centres d’imagerie médicale qui I'utilisent par voie intraveineuse

comme agent de contraste lors d’examens d’IRM. Il n’est pas utilisé sous sa forme ionique Gd** mais est lié a
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un agent chélateur, ce qui réduit sa toxicité tout en conservant ses propriétés de contraste. Car le Gd** libre
est toxique du fait de sa taille similaire 3 celle du Ca?* et cette similarité peut conduire a une inhibition
compétitive des processus biologiques nécessitant Ca%*. Le gadolinium utilisé pour les examens d’IRM est
excrété par les patients quelques heures apres I'injection. C'est pour cela qu’il peut étre trouvé dans les eaux
usées drainées par des communautés rurales, non équipées d'installations d’'imagerie (Rabiet et al., 2009).
Le Gd anthropique est difficilement éliminé dans les stations d'épuration traditionnelles. C'est pour cela que
cette anomalie positive est retrouvée dans les effluents de STEU (Lawrence et al., 2006 ; Rabiet et al., 2009 ;
Verplanck et al., 2010, 2005). Les concentrations en REE retrouvées en sortie de STEU sont de 'ordre du pg.L

! voire du ng.L? pour Gd.

Les recherches écotoxicologiques sur les organismes aquatiques sont relativement peu nombreuses.
Dans une étude menée par Trifuoggi et al. (2017), un groupe de sept REE (Y, La, Ce, Nd, Sm, Eu et Gd) a été
testé sur deux espéces d’oursins : Sphaerechinus granularis et Arbacia lixula. Des défauts de développement
et des anomalies cytogénétiques dans les embryons/larves exposés aux REE, ainsi qu’une diminution du
succes de la fertilisation ont été enregistrés. Les résultats ont indiqué des différences de cytotoxicité pour

chaque REE sur les deux espéces.

Les effets toxiques des REE sur les organismes aquatiques semblent étre situés dans des gammes allant
du pg.L? au mg.LL Les études menées par Galdiero et al. (2019) et Herrmann et al. (2016) confirment ces
ordres de grandeur. Une exposition chronique multigénérationnelle de D. magna avec Ce (0,54 mg.L!) et Er
(0,43 mg.L'Y) réduit leur survie, leur croissance et leur reproduction. Le cérium a réduit le nombre de
descendants générés apres chaque génération et I'erbium a retardé le moment de I'émergence des
descendants, mais pas leur nombre. Blinova et al. (2018) ont étudié le danger de plusieurs oxydes de REE
(Ce, La, Gd, Nd et Pr testés individuellement) sur des microcrustacés d'eau douce. Les résultats ont montré

une absence de toxicité aigué (ECso > 100 mg.L?) ou une toxicité aigué trés faible pour la plupart des oxydes.

Le numéro atomique pourrait étre un parametre pour connaitre la toxicité des REE mais tous les
auteurs ne s’accordent pas sur ce sujet (Gonzalez et al., 2014). Une espéce d’hydre d’eau douce (Hydra
attenuata) a été exposée par Blaise et al. (2018) a différentes concentrations de sels de chlorure de 11 REE
(Y, La, Ce, Pr, Nd, Sm, Gd, Th, Dy, Er, et Lu). L'espece s'est avérée sensible aux REE apres 96 h d’exposition
avec des valeurs de LCso allant de 0,21 & 0,77 mg.L? et des valeurs de ECso allant de 0,02 4 0,27 mg.L2. La
comparaison de ces valeurs a celles obtenues pour D. magna (ECso (48 h) : 1,2-22 mg.L?) et D. rerio (LCso (96
h) : 14-25 mg.L") confirme la sensibilité d'H. attenuata. Dans cette, étude les LCso et ECso (déterminés par la
longueur des tentacules) ont augmenté avec I'augmentation du numéro atomique. Un amphipode d’eau
douce (Hyalella azteca) présente aussi une toxicité accrue vis-a-vis des REE avec un numéro atomique plus
faible (LCso (7 j) : entre 18 et 191 pg.L?) (Borgmann et al., 2005). En revanche, ManusadZianas et al. (2020)
n’ont observé aucune variation de la toxicité en fonction du numéro atomique lors de leur étude sur le

crustacé Thamnocephalus platyurus avec 12 REE (LCso (24 h) : entre 3,22et 45,2 mg.L?). Parfois les REE avec
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les numéros atomiques les plus élevés sont plus toxiques (Weltje et al., 2004) mais cela va dépendre de

I’espéce utilisée (Gonzalez et al., 2015).

Les micropolluants inorganiques semblent mieux éliminés par les STEU que les micropolluants
organiques via l'adsorption. Ces boues, une fois extraites, peuvent étre épandues dans les champs pour
apporter de la matiére organique. En France, pour éviter une pollution des cultures (sol, plante) par les ETM
un arrété a été mis en place (Arrété du 15 septembre 2020 modifiant I'arrété du 8 janvier 1998 fixant les
prescriptions techniques applicables aux épandages de boues sur les sols agricoles) dans le but de

réglementer I’épandage des boues en fonction des teneurs en ETM.

1.3.4. Microorganismes

Avant de commencer cette partie sur les microorganismes, il faut préciser qu’ils ne sont pas tous
néfastes et qu’ils sont tres utiles au quotidien pour les étres humains (Sélosse, 2017). Les microorganismes

qui seront étudiés dans ce manuscrit sont essentiellement des bactéries :

- la communauté bactérienne,
- les coliformes fécaux,

- les bactéries antibiorésistantes.

1.3.4.1. Communauté bactérienne

La communauté bactérienne au sein des STEU conventionnelles est primordiale pour I'élimination de
la plupart des polluants réglementés. Les protéobactéries sont le phylum le plus dominant dans les STEU,
suivi par des proportions variables de Bacteroidetes, Actinobacteria, Firmicutes, Chloroflexi et TM7 (Cydzik-
Kwiatkowska et Zielinska, 2016 ; Mielczarek et al., 2012 ; Wagner et Loy, 2002 ; Yu et Zhang, 2012). En dehors
des communautés microbiennes globales, certaines bactéries appartiennent a des groupes
fonctionnellement importants dans le traitement des eaux usées. Il s'agit notamment des bactéries
nitrifiantes (bactéries oxydant 'ammonium et les nitrites) (Wagner et Loy, 2002 ; Wang et al., 2012b, 20123,
2010), dénitrifiantes (Thomsen et al., 2007 ; Wagner et Loy, 2002) et filamenteuses (Mielczarek et al., 2012).
En revanche, d’autres genres n’ont pas de fonction particuliere mais font partie d’indicateurs de

contamination fécale comme les coliformes fécaux

1.3.4.2. Coliformes fécaux (CF)

Le groupe des coliformes comprend les especes des genres Citrobacter, Enterobacter, Escherichia,
Hafnia, Klebsiella, Serratia et Yersinia. Les coliformes fécaux (CF) sont des bactéries Gram négative
considérées comme étant des coliformes thermotolérants d'origine exclusivement fécale et capables de se
développer et de fermenter le lactose a 44 °C: I'espece la plus représentative est Escherichia coli. Donc la
présence de CF dans un cours d'eau indique que I'eau a été contaminée/polluée par des substances fécales

d'animaux a sang chaud.
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Les eaux usées brutes sont enrichies en CF par le biais des feces humaines et leur concentration en
entrée de STEU varient entre 106 et 108 UFC.100 mL? (Koivunen et al., 2003 ; Mara et Horan, 2003). La charge
de CF est réduite de 1 log a 3 log dans les effluents de STEU conventionnelles (George et al., 2002) et ceci est
d( a la prédation par les protozoaires, la compétition avec la microflore des réacteurs et la sédimentation.
Cependant, I'abondance de CF dans les eaux usées brutes est si élevée qu’il est difficile de tous les éliminer :
la plupart des effluents de STEU ont une faible qualité microbiologique et représentent une source
importante de CF pour les rivieres et les eaux cotiéres. Par exemple, une forte augmentation de I'abondance

des CF a été observée dans la Seine en aval des STEU (George et al., 2001).

L'espéce E. coli comprend non seulement des souches commensales mais aussi des souches
pathogenes qui provoquent diverses maladies humaines. Il existe cing pathotypes intestinaux bien étudiés
d'E. coli, notamment E. coli entérohémorragique, producteur de toxine de Shiga, E. coli entéropathogene, E.
coli entérotoxinogeéne, E. coli entéroagrégatif et E. coli entéro-invasif (Batt, 2014). Ces souches sont classées
en fonction de leurs propriétés de virulence et de leurs mécanismes de pathogénicité (Kaper et al., 2004).
Par exemple E. coli entéropathogéne peut provoquer des maladies entériques graves, telles que le syndrome
hémolytique et urémique et la colite hémorragique, entrainant une insuffisance rénale aigué et souvent la

mort.

La pathogénicité des CF retrouvés dans les eaux usées traitées est trés peu étudiée mais au niveau des
zones de baignade il existe une corrélation entre la présence d’E. coli et le nombre de personnes contaminées
(Cabelli, 1983 ; Dufour, 1984). Les poissons et les fruits de mer collectés ou élevés pour nourrir les humains
peuvent étre colonisés par cette bactérie et la transmettre (Costa, 2013). C'est pourquoi en France il existe
une réglementation pour les CF en sortie de STEU s’il y a une zone sensible (zones de baignade,
conchylicultures, piscicultures, captages d’eau ou péche a pied). Bien entendu, il existe des antibiotiques
(bactériostatique, bactériolytique, bactéricide) pour lutter contre ces infections mais certaines bactéries se

sont adaptées et ont acquis des mécanismes de résistance et ceci est une réelle menace pour notre société.

1.3.4.3. Bactéries antibiorésistantes

Les antibiotiques ont été largement utilisés durant les dernieres décennies pour contrer les infections
bactériennes que ce soit chez 'homme ou I'animal, entrainant leur rejet continu directement dans
I’environnement ou via les STEU qui ne les éliminent que partiellement. Ce rejet dans I'environnement est
une préoccupation majeure car il a permis le développement de bactéries résistantes aux antibiotiques
(Antibiotic Resistant Bacteria, ARB) qui portent, grace a des mutations au sein du chromosome bactérien, un
ou plusieurs genes de résistance aux antibiotiques (Antibiotic Resistant Gene, ARG). Ces genes leur conferent
différents mécanismes de résistance tels que la sécrétion d’enzymes hydrolysant les antibiotiques comme la
B-lactamase (Bonnet, 2004 ; Bush, 2010) ou encore la production de pompe a efflux (Poole, 2004). Cette
antibiorésistance réduit le potentiel thérapeutique des antibiotiques entrainant une menace pour la santé

publique. De plus, au sein des communautés bactériennes, I'acquisition de ces ARG via des transferts
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horizontaux facilite leur évolution adaptative notamment lorsqu’elles subissent de fortes pressions de
sélection. Le transfert exogene d’ADN entre bactéries peut étre réalisé par conjugaison : une cellule
donneuse va alors transférer de I’ADN a une cellule receveuse via des éléments génétiques mobiles
(plasmides, transposons), par transduction (phages) ou par transformation avec incorporation d’ADN libre

dans le génome bactérien (Figure 1-1).

Bam:r e donneuse Bactérie incubateur Bactérie donneuse

w&ff - (R

— Fragment

Phage — Libération
lenmunn ( du phage et
d'ADN )—Gene de résistance “ infection
Bactérie receveuse Bactérie infectée

{ Injection

Echange de
plasmide

Bactérie receveuse

Intégrons de classe 1

—

Transformation Transduction Conjugaison

Figure 1-1 : Différents modes de propagation des génes de résistancel.

Les STEU, qui recoivent des eaux usées de diverses sources et des bactéries de différents
environnements, sont une source principale anthropogénique de dispersion d’ARG et d’ARB (Figueira et al.,
2011 ; Makowska et al., 2016). L’élimination des ARG dans les STEU a été largement étudiée, et les résultats
montrent que le procédé de traitement appelé « boues activées » n’a q’'une efficacité limitée pour les ARG
et pourrait méme augmenter I'abondance absolue des ARG a la sortie du systeme a cause de la croissance et
de la reproduction d’ARB mais aussi d’échanges horizontaux (Rizzo et al., 2013 ; Szczepanowski et al., 2009 ;
Zhang et al., 2009a). La conjugaison est le mode de transfert considéré comme le plus impliqué dans la
dissémination de I'antibiorésistance (von Wintersdorff et al., 2016) et plusieurs études ont mis en évidence
le role crucial des intégrons, en particulier des intégrons de classe 1, dans I'évolution des résistances aux
antibiotiques en clinique (Gillings et al., 2008). Les intégrons de classe 1 sont des éléments génétiques
bactériens comportant une intégrase de classe 1 (int/1) qui catalyse I'insertion et I'excision de cassettes de
génes de résistances au sein de l'intégron (Figure 1-2). L'insertion est réalisée entre deux de sites de
recombinaisons (att/ et attC). Ces génes pourront étre exprimés par la suite grace a un promoteur (Pc).

Pc

attl

Plntll

Figure 1-2 : Structure généralisée d'un intégron de classe 1 (Tansirichaiya et al., 2019).

Les intégrons de classe 1 ne sont pas seulement des plates-formes d'agrégation de genes, conduisant

a I'établissement de résistance aux antibiotiques, mais leur localisation sur des éléments génétiques mobiles

1 https://bioinfo-fr.net/la-resistance-aux-antibiotiques-vu-cote-bioinfo
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tels que les plasmides et les transposons favorise la propagation de plusieurs génes pouvant étre impliqués
dans la résistance aux antibiotiques. Des études montrent qu’il existe une corrélation positive entre le
nombre de génes codant pour 'intégrase de classe 1, intl1, et le nombre d’ARG (Liao et Chen, 2018 ; Ma et
al., 2017), les intégrons de classe 1 sont donc des marqueurs globaux d’antibiorésistance. Tant que ces
bactéries multi-résistantes ne sont pas pathogenes, aucun risque n’est a prévoir mais malheureusement
parmi celles qui acquiérent ces ARG, certaines ont la capacité d’infecter I'étre humain et il est difficile de
répondre a cette question : est-ce que des millions de personnes vont mourir a cause des ARB en 2050 ? (de

Kraker et al., 2016).

Les STEU rejettent de multiples composés dans les milieux récepteurs avec des concentrations
variables (du ng.L'! au mg.L}). Certains vont perturber I'environnement aquatique en promouvant le
développement d’espéces opportunistes, ce qui engendre de nombreuses complications (diminution de la
concentration en oxygene dissous, compétition avec les espéces endémiques, réduction de la lumiére
entrant dans la colonne d’eau) tandis que d’autres agiront directement sur les organismes aquatiques en
modifiant leur comportement ou leur physiologie jusqu’a provoquer leur mort. Les risques pour la santé
humaine et les autres animaux terrestres ont été relativement tres peu cités, car I'eau n’est pas leur milieu
de prédilection. De toute évidence, la liste des composés énumérés ci-dessus n’est pas exhaustive et seules
les familles de polluants décrites ci-dessus sont celles qui ont été étudiées durant le travail de recherche et
qui seront discutées dans les chapitres 7, 8, 9 et 10. A cette liste pourrait s’ajouter les produits de soins
personnels (parfum, antimoustique, creme solaire, etc.), les retardateurs de flamme, les anticorrosifs, les
détergents ou encore les microplastiques qui sont aussi retrouvés en sortie de STEU (Luo et al., 2014 ; Margot

et al., 2013 ; Ternes et Joss, 2015 ; Ziajahromi et al., 2016).

1.4. Les solutions envisageables pour réduire les émissions de polluants

Sans réglementation supplémentaire, il est difficile d'imaginer que de nouveaux équipements vont
étre installés dans les STEU (la Suisse est un bon exemple) pour contribuer a I’élimination ou a la réduction
de ces composés. Des dispositifs supplémentaires existent pour parfaire le traitement des eaux usées. Les
plus connus sont le charbon actif, la chloration, I'ozonation, le rayonnement UV ou encore la filtration
(ultrafiltration, osmose inverse). De nombreuses études ont démontré que ces différentes techniques sont
tres efficaces pour améliorer le rendement des STEU (Burch et al., 2019 ; De la Cruz et al., 2012 ; Guillossou
et al., 2019 ; Michael et al., 2013 ; Pei et al., 2019 ; Reungoat et al., 2012 ; Urtiaga et al., 2013 ; Wu et al.,
2005).

Cependant en raison de leurs propriétés physico-chimiques trés variables (taille, structure de la
molécule, pKa, coefficient octanol/eau (log Kow), qui représente le caractére hydrophobe ou hydrophile de
la molécule) les polluants ne vont pas avoir la méme sensibilité pour tous les traitements. Par exemple le
rendement d’élimination des produits pharmaceutiques est propre a chaque composé. Ainsi la

carbamazépine est relativement bien éliminée a I'aide de charbon actif, par ozonation ou via I'osmose inverse
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alors qu’elle est moins dégradée par un traitement UV. La taille plus importante de I’érythromycine diminue
I’efficacité du charbon actif et la petite taille de I'acétaminophéne celui de 'osmose inverse. Les polluants
inorganiques sont facilement éliminés grace au charbon actif mais ne sont pas photodégradables et les
bactéries sont sensibles a la chloration, 'ozonation et le traitement UV. Les parametres expérimentaux tels
gue le temps de contact, la charge en polluant, la quantité du produit utilisée (charbon actif, ozone, chlore),
la température ou le pH sont aussi essentiels et il est crucial de les optimiser pour améliorer la performance
de ces dispositifs (De la Cruz et al., 2012 ; Dogruel et al., 2020 ; Kim et al., 2009 ; Kobya et al., 2005 ; Mehrjouei
et al., 2015). Comme l'efficacité des différentes techniques va surtout dépendre du composé, il est possible

de les combiner afin d’augmenter les rendements d’épuration.

Ces traitements, en aval du processus biologique, peuvent accroitre I'élimination de certains
polluants (I’azote et le phosphore ne seront pas éliminés) mais I’achat du matériel, sa mise en service et/ou
son fonctionnement ainsi que la formation du personnel augmentent considérablement le colt total
d’épuration, I'osmose inverse étant le plus énergivore. Outre le colt, d’autres inconvénients viennent
s’ajouter a la liste (Tableau 1-3) comme la formation de sous-produits de transformation bien souvent aussi

toxiques que le composé d’origine.

Tableau 1-3 : Inconvénients des traitements supplémentaires classiques.

Technique Inconvénient

Chloration Sous-produits de transformation cancérigénes (ex : trihalométhanes) (Kim et al., 2003 ;
Zhang et al., 2009b)

Ozonation CoUt énergétique élevé pour produire I'ozone

Sous-produits de transformation (Hubner et al., 2015 ; Lee et von Gunten, 2016 ;
Santiago et al., 2011 ; Tay et al., 2013)
Gaz a effet de serre (Rodriguez et al., 2012)

Charbon actif Régénération ou remplacement régulier

pH dépendant (Anirudhan et Sreekumari, 2011 ; Pyrzyniska et Bystrzejewski, 2010)
Ultrafiltration/osmose inverse Co0t énergétique élevé

Gesion des rétentats
Rayonnement UV CoUt énergétique élevé

Sous-produits de transformation (Donner et al., 2013 ; Wang et al., 2018)

Ces inconvénients, surtout les colts engendrés, sont un frein a la démocratisation de ces techniques
au sein des STEU. Et si tout simplement la nature?, qui est de nos jours largement délaissée et détruite par
I’étre humain, pouvait étre une meilleure solution que toutes ces inventions onéreuses ? De cette question
ont émergé les zones de rejets végétalises (ZRV) et ce terme pourrait étre traduit par « zones humides

artificielles (ZHA) ». Les ZRV sont construites en sortie de STEU pour :

- parfaire le traitement des macropolluants,
- éliminer les micropolluants non ciblés par la réglementation,

- créer un réservoir/abri pour la biodiversité aquatique.

Llci la nature est définie comme les systémes qui ne résultent pas ou le moins possible de la transformation humaine
(s’opposant a I'artifice, I'intention et la culture).
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De surcroit, ces systemes basés sur la nature nécessitent peu d'énergie et pourrait méme offrir un

paysage agréable aux citoyens. Mais que sont-elles et quelles relations ont-elles avec I'étre humain ?
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Chapitre 2. La nature a la rescousse : les zones de rejet végétalisées

2.1. Historique des zones humides

De I'eau et des végétaux aquatiques, cela existe depuis environ un milliard d’années. A cette époque,
ces végétaux étaient exclusivement des algues unicellulaires (De Clerck et al., 2012). De ce fait les zones
humides ne ressemblaient ni a ce que nos ancétres avaient I’habitude de trouver apreés le retrait des glaciers

a la fin de la derniére glaciation ni a ce qui existe aujourd’hui.

La définition de « zone humide » n’est pas universelle. D’aprés la convention de Ramsar?® c’est « une
étendue de marais, de fagnes, de tourbiéres ou d’eaux naturelles ou artificielles, permanentes ou
temporaires, ol I'eau est stagnante ou courante, douce, saumatre ou salée, y compris des étendues d’eaux
marines dont la profondeur a marée basse n’excéde pas 6 métres ». Selon les articles L211-1 et R211-108 du
code de I'’environnement « on entend par zone humide les terrains, exploités ou non, habituellement inondés
ou gorgés d'eau douce, salée ou saumatre de facon permanente ou temporaire, ou dont la végétation, quand
elle existe, y est dominée par des plantes hygrophiles pendant au moins une partie de lI'année. Et les criteres
a retenir pour la définition sont relatifs a la morphologie des sols liée a la présence prolongée d'eau d'origine

naturelle et a la présence éventuelle de plantes hygrophiles ».

Les zones humides comptent parmi les écosystémes les plus importants de la planéete. Dans le grand
ordre des choses, I'environnement marécageux de la période carbonifére? a produit et préservé bon nombre
des combustibles fossiles dont notre société dépend aujourd'hui (Maltby et Acreman, 2011). Au cours de
périodes biologiques et humaines plus récentes, les zones humides se sont révélées trés précieuses en tant
que source d’alimentation (poissons, oiseaux). Tandis que les foréts et le phytoplancton sont souvent
considérés par les politiques comme les poumons de notre planéte, cela est au passage totalement erroné
car le flux entrant dans un poumon est composé d’oxygene et le flux sortant de dioxyde de carbone, les zones
humides sont parfois décrites comme les reins de la Terre car elles fonctionnent comme des filtres absorbant
les déchets provenant de sources naturelles ou humaines. Elles stabilisent les réserves d'eau, atténuant ainsi
les inondations et les sécheresses. Elles jouent un r6le majeur dans le paysage en fournissant des habitats

uniques a une grande variété floristique et faunistique.

Malgré ses nombreux atouts I’étre humain draine, remplit et convertit ces zones depuis plusieurs
centaines d’années. De nombreuses villes se sont baties sur des zones humides comme Nancy par exemple
dont le nom dériverait du gentilice Nantius qui a pour racine celtique le nom propre, Nant. Celui-ci signifierait
« un lieu ol beaucoup d’eau se rassemble » mais cela est encore débattu (Pfister, 1902). Comme les foréts,
les zones humides semblaient souvent étre un gaspillage de terres qui auraient pu mieux servir a I'humanité

si elles avaient été cultivées ou mises en paturage. De plus, elles pouvaient avoir une réputation négative et

1 Convention pour la conservation et |'utilisation durable des zones humides, 2 février 1971.
2.359 Ma a-299 Ma
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étre accusées de véhiculer de nombreuses maladies (Derex, 2001 ; Fournier, 2007). Contrairement aux foréts,
les zones humides ne pouvaient pas étre éliminées par le feu, mais nécessitaient des compétences
hydrauliques et un travail acharné de la part des hommes et des animaux de trait ou de somme. Ainsi,
|'assechement des zones humides, bien qu'il s'agisse d'une pratique ancienne, s'est accéléré principalement
lorsque les énergies fossiles ont décuplé la force des étres humains. La perte a long terme des zones humides
naturelles est en moyenne de 54 a 57 %, et parmi les zones humides existantes en 1700, 76,3 % subsistaient
en 1800 et 44,1 % en 1900, mais seulement 13,0% a la fin du 20°™® siécle (Davidson, 2014). Cette conversion
et cette dégradation des zones humides se poursuivent au 21°™ siécle, les moteurs sous-jacents étant la
croissance économique et la croissance de la population humaine, et les causes immédiates étant le
développement de 'agriculture, I'urbanisation croissante et le développement des infrastructures et la lutte

contre les maladies (en particulier les moustiques) (Asselen et al., 2013).

Cependant, cette situation a évolué au cours des derniéres décennies et la conservation et la
protection des zones humides sont favorisées (Barbier, 2013 ; Chen et al., 2019a ; Zheng et al., 2012). Cela
s’est confirmé, en 1971, avec |'établissement, a I'échelle mondiale, de la Convention de Ramsar sur les zones
humides qui leur reconnait une grande valeur, et qui a pour objectif d'enrayer la perte et la dégradation de
ces zones aujourd'hui et a I'avenir. Il est désormais utile et nécessaire de protéger et/ou de reconstituer ces
zones dans nos paysages en partie parce qu'elles représentent une perte facilement reconnaissable
d'espaces naturels au profit du « progres » économique et que leurs capacités a épurer les eaux en font des

services écosystémiques non négligeables.

2.2.Zones humides artificielles (ZHA)

Certaines de ces zones humides naturelles sont utilisées pour le traitement des eaux usées dans des
conditions contrélées (ltoh et al., 2011 ; Kansiime et Nalubega, 2020 ; Knight et al., 1987 ; Nichols, 1983 ;
Sarkar et al., 2021) mais l'utilisation de zones humides artificielles (ZHA) est devenue populaire dans le monde
entier depuis les années 90 (Vymazal, 2011a). Cependant, les premieres recherches portant délibérément
sur le traitement des eaux usées par les ZHA ont débuté dans les années 50 a I'Institut Max Planck de Plon,
en Allemagne, lorsqu'une scientifique allemande, la botaniste Kathe Seidel, a commencé a étudier les
capacités de traitement d’eaux usées (laiterie, élevage) avec des plantes aquatiques comme le jonc des
chaisiers (Scirpus lacustris). Seidel est une pionniére dans ce domaine et ses découvertes ont donné naissance

aux ZHA (constructed wetlands en anglais) retrouvées partout dans le monde.

2.2.1. Les différents types

Les ZHA peuvent se différencier en deux types :

- ZHA avec écoulement a la surface du substrat (ZHA-SS),

- ZHA avec écoulement dans le substrat (ZHA-S).
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Les ZHA-SS contiennent des zones d'eau libre et des végétaux flottants, submergés et émergents. Les
végétaux émergents couramment utilisés sont Typha, Scirpus, Phragmites, Juncus et Eleocharis (Vymazal,
2013). Une colonne d'eau de 10-50 cm de profondeur est présente au-dessus de la couche de sol, ce qui
signifie que l'eau est exposée a I'atmosphére et au rayonnement solaire. L'eau circule horizontalement a
travers les tiges et les rhizomes des végétaux et entre en contact avec la couche supérieure des sédiments et

du sol, qui est plus ou moins imperméabilisé, les différentes parties des végétaux et le biofilm associé.

Les ZHA-S sont constituées de lits de gravier ou de roches scellés par une couche imperméable et
plantée de Phragmites australis ou d'autres espéeces végétales du genre Typha et Scirpus (Vymazal, 2011b)
et sont associées au terme « filtres plantés (de roseaux) ». Les eaux s'écoulent a travers le milieu poreux sous
la surface du lit. Elles entrent en contact avec les grains du substrat, les racines des plantes et le biofilm fixé.
Dans les filtres plantés, I'eau n’est pas exposée a I'atmosphére ou au rayonnement solaire. Ces bassins ont
I'avantage de nécessiter moins de surface que les ZHA-SS. Selon la direction de I'écoulement des eaux, les

ZHA peuvent étre de type horizontal (ZHA-HS) ou vertical (ZHA-VS).

Dans les systemes a écoulement horizontal, le substrat est maintenu saturé en eau par I'application
continue d'eaux. La concentration en oxygéne n’est pas équitablement répartie, il y a apparition de zones
aérobies et anaérobies, les zones aérobies étant limitées aux zones adjacentes aux racines (Stein et Hook,
2005 ; Zhang et al., 2009c). Le flux d’oxygene au sein des systémes a écoulement vertical est plus important
par rapport a ce qui est observé dans les systémes a écoulement horizontal (Saeed et Sun, 2012). Pour utiliser
les avantages et les capacités d’épuration des différents types, les ZHA peuvent étre combinées ensemble
dans des configurations variées pour former des systémes hybrides. Ces systemes sont utilisés pour atteindre
une plus grande efficacité de traitement qu’une simple ZHA. Les configurations qui sont davantage valorisées

sont celles combinant des ZHA-VS et ZHA-HS (Vymazal, 2005 ; Vymazal et Kropfelova, 2015).

Ces différents systemes servent a traiter une diversité d’eaux usées comme des effluents industriels
(pharmaceutiques, cosmétiques, alimentaires, pétrochimiques, etc.) (Kadlec et Wallace, 2009 ; Stefanakis,
2018), urbains (Anderson et al., 2013 ; Barco et Borin, 2017 ; Kumar et Dutta, 2019 ; Nivala et al., 2018 ; Wu
et al., 2011) et hospitaliers (Vo et al., 2019 ; Vystavna et al., 2017), agricoles (élevage) (Hu et al., 2020 ; Santos
etal., 2019).

2.2.2. Les zones de rejets végétalisées (ZRV)

Certaines ZHA peuvent étre utilisées pour réaliser un traitement de finition des effluents de STEU et
RUTP (Choi et al., 2012 ; Gill et al., 2017, 2014). En France, ces derniéres sont appelées zone de rejet
végétalisée (ZRV) mais a l'international il n’y a pas de dénomination spécifique pour les ZRV et cela reste des
« constructed wetlands » ou CW. La définition d’une ZRV est donnée par I'arrété du 21 juillet 2015 qui stipule
gu’une ZRV est : « un espace aménagé entre la station de traitement des eaux usées et le milieu récepteur
superficiel de rejets des eaux usées traitées. Cet aménagement ne fait pas partie du dispositif de traitement

des eaux usées mais est inclus dans le périmetre de la station. » Donc les ZRV ne sont sujettes a aucune
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réglementation (seuils de rejets, rendements épuratoires, taille, taux d’infiltration, rapport surface/volume,

etc.) mais lors de leur implantation, différents objectifs peuvent étre attendus :

- hydrauliques : lissage des pics de débit, diminution du volume d’eau rejeté,
- écologiques : amélioration de la qualité du rejet, création d’un réservoir de biodiversité, traitement
des eaux de pluie,

- sociétaux : valorisation écologique, aspect paysager.

Les ZRV sont des installations situées entre une STEU et son milieu récepteur qui peuvent étre divisées
en trois grands compartiments, la colonne d’eau, les végétaux et le substrat/sédiment. L’élimination ou la
réduction des teneurs en éléments ciblés (azote, phosphore, micropolluants organiques et inorganiques et
microorganismes pathogénes) dans I'eau grdce aux ZRV sont régies par divers mécanismes abiotiques et

biotiques.

2.2.3. Les végétaux aquatiques

Les végétaux aquatiques des ZRV peuvent étre classés en trois catégories :

- émergés (les racines, les rhizomes et le bas de la tige dans I’eau et les feuilles, le haut de la tige et les
fleurs hors de I'eau) comme le roseau commun (Phragmites australis), la massette a larges feuilles
(Typha latifolia), le jonc des chaisiers (Sciprus lacustris) et la grande glycérie (Glyceria maxima),

- flottants avec racines pour le genre Lemna ou sans racines pour le genre Wolffia,

- submergés avec un ancrage dans les sédiments a 'aide de leurs feuilles ou leurs racines, telles que

des especes du genre Ceratophyllum, Callitriche ou Potamogeton.

La catégorie des algues eucaryotes est un cas particulier, car il y a les microalgues qui sont en
suspension dans la colonne d’eau comme Chlorella sp. Euglena sp. et Scenedesmus sp. et les macroalgues
qui vont se retrouver a la fois a la surface et dans la colonne d’eau (Cladophora sp., Spirogyra sp., Pithophora

sp.) : elles peuvent donc étre submergées et flottantes a la fois.

Tous ces végétaux ont besoin de nutriments pour se développer, nutriments qu’ils vont absorber soit
dans les sédiments a I'aide de leurs racines (végétaux émergés) soit dans I'eau via leurs racines (végétaux
flottants), leurs feuilles (végétaux submergés) ou leur surface (algues). L'azote et le phosphore sont les deux
macroéléments les plus abondants qui peuvent contréler la croissance des plantes, modifier la composition
des espeéces et influencer le fonctionnement des écosystemes. Les deux formes d'azote généralement
assimilées sont I'ammonium (NHz*) et le nitrate (NOs’). L'ammonium est la source d'azote préférée (Li et al.,
2015a; Tylova-Munzarova et al., 2005) car il demande moins d’énergie pour étre assimilé que NOs
(Jampeetong et al., 2012). Cependant tout est question de concentration car dans les eaux riches en NOs, il

peut devenir une source plus importante d'azote nutritif.
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Dans les climats tempérés, I'absorption de I'azote et du phosphore par les macrophytes est un
phénoméne printanier et estival. Les végétaux tels que Typha sp. ou P. australis ont un cycle annuel similaire
: les nouvelles pousses se développent a partir des rhizomes au début du printemps et croissent a un rythme
maximum au printemps et au début de |'été (Bansal et al., 2019 ; Engloner, 2009). La fin de |'été est une
période de croissance réduite, et le dépérissement complet de la partie aérienne (feuille, tige, panicule ou
massette) se produit a I'automne. Vers la fin de I’été et le début de I'automne, la translocation des nutriments
des feuilles vers le rhizome se produit (Granéli et al., 1992). Les végétaux ont aussi besoin de potassium,
magnésium et calcium pour leur développement. Quant a la silice et le sodium, ils ne sont pas essentiels a
tous les végétaux (Dreyer et Uozumi, 2011 ; Guo et al., 2016 ; Podar et Maathuis, 2022). L'absorption de ces

éléments est médiée par des transporteurs membranaires spécifiques.

En plus des macronutriments, les végétaux sont capables de prélever des ETM de leur environnement.
La quantité accumulée pour un méme élément a une méme concentration dans I'environnement sera
variable d’une espéce a une autre (Khan et al., 2009). Par exemple P. australis a montré des capacités
d'accumulation de Cu, Cd, Cr, Ni et Fe plus élevées que T. latifolia. (Kumari et Tripathi, 2015) alors gu’ils sont
tous deux des végétaux émergés. L'absorption des ETM dépend principalement du pH, du potentiel redox et
de la présence d'agents chélateurs, tandis que de nombreux autres facteurs tels que la taille des racines, la
température, l'interaction entre métaux, les nutriments et la salinité jouent un réle mineur dans la
détermination de la mobilité (Rieuwerts et al., 1998). L'ETM absorbé pénétre dans les végétaux soit par les
espaces intercellulaires (voie apoplastique), soit en traversant la membrane plasmique (voie symplastique)
(Peer et al., 2005). Généralement lorsque les végétaux émergés prélevent des ETM dans I’'environnement, le
transfert entre les racines et les parties aériennes est faible (Gill et al., 2017) : il est réalisé via le xyleme. Ce
faible transfert peut étre un systeme de défense, mais ce n’est pas le seul élaboré par les végétaux pour
éviter les effets délétéres des ETM en exces puisqu’ils peuvent étre convertis en des formes moins toxiques
grace a des agents chélateurs comme les phytochélatines ou des acides organiques avant d’étre séquestrés
dans « la poubelle » des cellules végétales, la vacuole (Peer et al., 2005). Tous les végétaux effectuent cette
détoxification, qu’ils soient émergés, flottants ou submergés (Jiang et Wang, 2008 ; Mishra et al., 2006 ;
Samardakiewicz et Wozny, 2001 ; Zhang et al., 2019c) et cela peut contribuer a dépolluer les eaux ou les
sédiments : c’est ce qui est communément appelé la phytoremédiation. En plus de I'absorption par les
végétaux, ces derniers sont des supports pour les microorganismes qui peuvent former des biofilms (Hiraki

et al., 2009 ; Palijan et al., 2009) capables de piéger des ETM (Le Cloirec et al., 2003).

Parallelement, les eaux sont aussi des récepteurs pour les polluants organiques qui représentent une
autre menace pour les végétaux. Jusqu'a présent, il y a eu peu d'évaluations quantitatives de la capacité des
végétaux aquatiques a assimiler et a transloquer ces composés, et les données disponibles sur I'absorption
sont limitées. Il n'existe pas de transporteurs pour ces composés contrairement aux polluants inorganiques

et leur absorption par les racines ou feuilles est réalisée par simple diffusion (Zhang et al., 2017b), en fonction
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de leurs propriétés physico-chimiques (log Kow et masse moléculaire), des paramétres environnementaux
(pH, température) et de la concentration du composé. Apres |'absorption par les végétaux aquatiques
racinaires, les polluants organiques peuvent étre véhiculés ou non vers les parties aériennes (Olisah et al.,
2021 ; Zhang et al., 2019a). Une fois absorbés et transloqués, les produits chimiques organiques subissent
généralement trois étapes de transformation : (i) modification chimique (oxydation, réduction, hydrolyse) ;
(ii) conjugaison (avec le glutathion, les sucres, les acides aminés) ; et (iii) séquestration ou compartimentation
(Pilon-Smits, 2005). Comme pour les polluants inorganiques, la plupart des végétaux aquatiques sont

susceptibles de neutraliser ces composés organiques.

Le genre Typha a montré des facultés a absorber et a métaboliser la carbamazépine (10,11-dihydro-
10,11-epoxycarbamazepine), le diclofénac (4-O-glucopyranosyloxydiclofenac, 4’OH-diclofenac et 4-OH-
glutathionyl-diclofenac) et I'ibuprofene (Bartha et al., 2014 ; Dordio et al., 2011 ; Li et al., 2016). P. australis
peut absorber des produits pharmaceutiques mais aussi des produits phytosanitaires organophosphorés
(Carvalho et al., 2012 ; He et al., 2017 ; Olisah et al., 2021). Les composés perfluorés peuvent étre prélevés
autant par des végétaux submergés qu’émergés (Li et al., 2021a ; Zhang et al., 2019a). Les végétaux flottants
sont aussi de bons candidats pour accumuler et transformer les polluants organiques (de Carvalho et al.,
2007 ; Di Baccio et al., 2017 ; Pietrini et al., 2015 ; Reinhold et al., 2010). Au lieu de les séquestrer, les
végétaux ont aussi la faculté de libérer ces polluants sous forme de gaz, c’est la phytovolatilisation qui est
peu étudiée pour les végétaux émergés et reste limitée a certains composés comme les organochlorés (San

Miguel et al., 2013).

2.2.4. Les microorganismes

Les végétaux ne se développent jamais seuls et ont toujours une cohorte de microorganismes attachés
directement a leur surface (feuilles ou tiges) ou au niveau de leur rhizosphére. Néanmoins une large quantité
est aussi présente dans la colonne d’eau et sur les sédiments. Parmi les microorganismes, les bactéries sont
particulierement étudiées en milieu aquatique et lorsqu’elles travaillent ensemble, elles sont capables
d’'immobiliser les ETM, de biodégrader les polluants organiques ou encore de transformer les composés

azotés en diazote (N;) ou oxyde d’azote (N,O).

Durant la nitrification, les bactéries vont oxyder NH4s* en NOs™ (Figure 2-1). Dans un premier temps les
bactéries du genre Nitrosomonas, Nitrosococcus ou Nitrosospira vont utiliser NHs* comme source d’énergie
pour le transformer en NO; puis le genre Nitrobacter, Nitrococcus ou Nitrospira prendra le relais pour aller
du NO; au NOs". Ces bactéries utilisent I'oxygene comme accepteur d’électrons et donc ces réactions ont lieu
dans un milieu strictement aérobie. Au contraire la dénitrification se déroule le plus souvent en milieu
anoxique car I'oxygéne inhibe les enzymes utiles pour ce procédé. Le nitrate produit par les bactéries
nitrifiantes est alors utilisé comme accepteur d’électrons pour étre transformé en N, ou N,O par les bactéries
dénitrifiantes. La dénitrification aérobie est possible: dans ce cas l'oxygéne et NOs sont utilisés

simultanément comme accepteurs d'électrons (Yang et al., 2020). L'oxydation anaérobie de NH,* (anammox)
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est l'une des autres techniques permettant d'élimination de |'azote. L'anammox, est un processus
biochimique impliquant la conversion directe de NHs* en N; dans des conditions anoxiques, en utilisant NOy
comme accepteur terminal d'électrons. La vitesse de ces réactions est influencée par la température, le pH,
la source de carbone inorganique et organique, la population microbienne et les concentrations en NH,",
NOs et NO; et la présence ou I'absence d'oxygéne dissous (Lee et al., 2009). Les microorganismes peuvent
aussi libérer NH4* par ammonification. L'ammonification est le processus par lequel I'azote organique (Norg)

est biologiquement converti en NH,".

Anammox

Figure 2-1 : Transformation de I'azote par les bactéries.

Certains processus microbiens ont un impact direct ou indirect sur les ETM dans les eaux. Kosolapov
et al. (2004) ont déterminé plusieurs processus : (i) la biosorption, (ii) I’'oxydoréduction, (iii) la méthylation et
(iv) la précipitation par réduction des sulfates. La biosorption est I'absorption passive du métal sur la
biomasse microbienne morte ou vivante. Certaines bactéries anaérobies utilisent les métaux comme
accepteurs d'électrons dans la respiration, et les métaux réduits peuvent étre plus ou moins solubles. Par
exemple, la réduction microbienne du Cr(VI) en Cr(lll) entraine la transformation d’un composé hautement
soluble et toxique en composé insoluble et moins toxique. La réduction d’oxyde de Fe(lll) ou Mn(IV) insoluble
en Fe(ll) et Mn(ll) soluble est un autre exemple de ce processus. A I'inverse il existe certaines réactions
d'oxydation microbienne dans les zones non réduites des eaux, comme |'oxydation du Fe(ll) et du Mn(ll)
dissous, qui précipitent le métal sous forme d'hydroxyde métallique. Certains métaux, dont Hg, As et Se,
peuvent étre biométhylés par les bactéries aérobies et anaérobies, ce qui entraine la production de dérivés
volatils tels que le diméthylmercure, la triméthylarsine ou le diméthylsélénide. Les bactéries sulfato-
réductrices (BSR) peuvent immobiliser les ETM en raison de la réduction des sulfates en sulfure d’hydrogene
conduisant a leur précipitation ; d’autres bactéries induisent la formation de carbonates qui peuvent interagir

avec les ETM (Kumari et Tripathi, 2015 ; Song et al., 2022)

Ces bactéries, qu’elles soient aérobies ou anaérobies (Carr et al., 2011 ; Celis et al., 2008 ; lke et al.,
2006 ; Shuttleworth et Cerniglia, 1995), participent aussi a la dégradation des polluants organiques qui n’est

pas réalisée par un seul genre de bactéries mais par plusieurs (Gavrilescu, 2005). Cette biodégradation sera
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bénéfique pour les bactéries car cela pourra diminuer la toxicité du composant si ses métabolites le sont
moins, tout en étant une source d’énergie. Les bactéries peuvent dégrader une grande variété de polluants
organiques mais la biodégradabilité est variable (Barra Caracciolo et al., 2015 ; Hussain et al., 2016 ; Sidhu et
al., 2019). Par exemple I'ibuprofene et le naproxéne sont facilement biodégradables contrairement a I’acide
clofibrique, au diclofénac et a la carbamazépine (Barra Caracciolo et al., 2015). Les bactéries ne sont pas les
seuls microorganismes capables d’une telle prouesse car les champignons peuvent aussi éliminer certains
polluants organiques (Giraud et al.,, 2001). La dégradation des polluants par les microorganismes est
fortement influencée par la capacité du microorganisme a pouvoir dégrader la molécule (systeme
enzymatique), la température, le pH, les niveaux d'oxygene, la concentration en polluant et la disponibilité

des nutriments.

Néanmoins, dans les processus microbiens, les plantes jouent toujours un role important car I'efficacité
de la biodégradation peut étre renforcée par les interactions synergiques entre les plantes (en particulier, les
exsudats libérés par leurs racines) et les microorganismes (Macek et al., 2000 ; Pilon-Smits, 2005 ; Susarla et

al., 2002).

Mais ce consortium bactérien peut étre la proie de certains prédateurs microscopiques comme les
protozoaires (protistes) ou les bactériophages (virus des bactéries). Les rayons UV, la sédimentation ou la
filtration (au sein des ZHA-HS et les ZHA-VS) sont des mécanismes abiotiques susceptibles de réduire aussi la

guantité de bactéries dans les eaux.

2.2.5. Les mécanismes abiotiques

Certains mécanismes abiotiques modifient la disponibilité des ETM dans les ZRV tels que I'adsorption,
la filtration et la sédimentation, I'association avec les oxydes et hydroxydes métalliques, la précipitation sous
forme de sulfures ou de carbonates, les réactions d’oxydoréduction (Sheoran et Sheoran, 2006). Les ETM
peuvent étre adsorbés sur les sédiments (argiles et matiére organique) par échange cationique (interaction
électrostatique). lls peuvent aussi s'associer aux oxydes de Fe et de Mn suite a des phénomeénes d’adsorption
et de coprécipitation. Les mécanismes de précipitation sous forme de sulfures ou de carbonates et
d’oxydoréduction ont lieu aussi en absence de bactéries mais les temps de réaction seront plus longs sans
ces catalyseurs. La filtration et la sédimentation sont des processus particulierement efficaces lorsque les
ETM sont sous formes de particules ou de colloides. Elles sont responsables de I'élimination des précipités
d'origine externe et de ceux qui se forment dans les eaux. D’ailleurs les MES sont exclusivement retenus dans

les ZRV grace a ces deux processus physiques.

Les polluants organiques sont aussi sujets a I'adsorption, la filtration et la sédimentation mais aussi a
la photodégradation. L’adsorption dépend du log Kow. En général, les composés hydrophobes (Kow élevé)
peuvent étre facilement adsorbés sur les sédiments, tandis que les composés hydrophiles (Kow faible) sont
principalement éliminés par d'autres processus. La sorption est un mécanisme qui dépend d'autres facteurs,

tels que les caractéristiques du sorbant, le pH, la température, la force ionique et la présence de cosolutés.
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La photodégradation peut étre directe ou indirecte. Lorsque le photon est absorbé par le composé, elle est
directe. La photolyse indirecte implique d’autres molécules telle que la matiere organique dissoute (MOD)
qui absorbent la lumiére et favorise la production d’espéeces réactives intermédiaires comme |'état excité
triplet de la MOD (3MOD*), le radical carbonate (CO3*), I'oxygéne singulet (*02) ou encore le radical
hydroxyle (OH®) (Yan et al., 2021, 2019) qui réagissent ensuite avec le composé. La photodégradation peut
engendrer un taux d’abattement plus ou moins important car tous les composés ne sont pas
photodégradables. Par exemple I'étude menée par Matamoros et al. (2012) a permis d’établir une
classification de certains composés : (i) hautement photodégradables (le triclosan et le diclofénac), (ii)
moyennement photodégradables (le naproxéne), (iii) biodégradables mais non photodégradables (la caféine

et I'ibuproféne) et (iv) récalcitrants (I'acide clofibrique et I’acide 2-méthyl-4-chlorophénoxyacétique).

L’ammonium et le phosphore peuvent aussi étre retenus par adsorption sur les sédiments (Vymazal,

2007). De plus, NH;* peut étre volatilisé si le pH de I’eau est supérieur a 9,3.

La capacité de rétention ou d’élimination de tous ces processus abiotiques est fonction de plusieurs
caractéristiques des eaux (pH, potentiel redox, température), des propriétés physiques et chimiques des
polluants eux-mémes (pKa, solubilité, log Kow, spectre d’absorbance) ainsi que d’autres parametres

(intensité lumineuse, hauteur d’eau, surface libre, teneur en matiére organique et en argile des sédiments).

2.2.6. Données sur les ZRV

Les ZRV disposent donc de nombreux outils pour éliminer ces différents polluants retrouvés dans les
eaux usées traitées (Tableau 2-1) ou dans les eaux pluviales (Tableau 2-2) mais la proportion des mécanismes
d’élimination mis en jeu est rarement évoquée et lorsqu’ils le sont, ce sont seulement des hypothéses. De
plus, le devenir de certains polluants est peu étudié au sein des ZRV comme les REE, les bactéries
antibiorésistantes, les phtalates ou encore les CPF. Tous les mécanismes permettant de retenir ou d’éliminer
les polluants ne seront pas autant sollicités selon la configuration de la ZRV. Par exemple, I'élimination par
adsorption et filtration sera favorisée au sein de ZHA-S alors que la photolyse n’interviendra que trés peu.
C’est la situation inverse pour les ZHA-SS. Mais ils seront aussi différents selon le composé (caractéristiques
physicochimiques, teneurs en entrée), les parameétres expérimentaux fixés (la hauteur d’eau, le type de
substrat, le temps de séjour hydraulique) et variables (la température de I'eau, la salinité, I’ensoleillement,
le pH de I'eau, le potentiel redox, la teneur en oxygéne dissous, la densité et la variété des végétaux

aquatiques). Les parametres variables sont tributaires des saisons et du climat.

Les ZRV ont la capacité d’améliorer non seulement la qualité de I'eau mais devraient aussi
promouvoir la biodiversité in situ (Hsu et al., 2011 ; Semeraro et al., 2015) car de nombreuses espéeces
d’oiseaux aquatiques sont amateurs de zones humides (Becerra-Jurado et al., 2014 ; Lewis-Phillips et al.,
2019 ; Ma et al., 2010) ; elles y trouvent nourriture, refuge et zones de reproduction (Sebastian-Gonzalez et
al., 2010). Elles fourmillent d’autres especes comme les batraciens, les odonates, les |épidopteres ou les
coléopteres (Becerra-Jurado et al., 2014 ; Chovanec et Raab, 1997 ; Hsu et al., 2011 ; Semeraro et al., 2015).
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La construction de ce type d’habitat est cruciale pour ces animaux mais aussi pour les nombreux végétaux se
développant sur les berges (Manios et al., 2002). Ces zones attirent aussi des espéces susceptibles
d’occasionner des dégats comme les ragondins qui dégradent les berges en construisant des terriers ou les
rats musqués qui se servent des végétaux aquatiques émergents comme Typha latifolia ou Phragmites
autralis pour construire des huttes et se nourrir (Kadlec et al., 2007 ; Kiviat, 2013). Quand le terme
biodiversité est évoqué, ce qui nous vient en premier a I'esprit sont les animaux et les végétaux mais les
bactéries font aussi partie de cet ensemble et le changement dans la communauté bactérienne provoqué par
les ZRV est rarement discuté alors que ces microorganismes n’ont pas fini de nous étonner
(nitrification/dénitrification, biodégradation, amélioration de la croissance des végétaux (plant growth-
promoting bacteria (PGPB)). En France, ces ZRV sont souvent méconnues des citoyens, mais il serait utile de
les promouvoir au grand public pour renouer ce lien qui disparait peu a peu entre I'espéce humaine et la

nature.
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Tableau 2-1 : Traitement de divers polluants par les ZRV pour des eaux usées traitées provenant de STEU.

Macropolluants

Configuration  Surface Ville/Pays Végétation plantée Composé Entrée Sortie Taux d’abattement Référence
(ha) (mg.L™) (mg.L™) (%)
ZHA-SS 1 Granollers/Espagne  P. australis et T. latifolia  MES 24,23 37,29 -54 Llorens et al. (2009)
NH4* 33,26 6,78 80
ZHA-VS 0,23 Valence/Espagne P. australis MES 2,32 3,42 -47 Martin et al. (2013)
Phosphore total 0,635 0,152 76
PO43 0,521 0,125 76
Azote total 8,9 7,53 15
NHa* 1,9 0,2 90
NO;- 5,69 6,65 -17
NOy 0,351 0,04 89
ZHA-SS 0,0009 S3o Paulo/Brésil Eichornia crassipes Phosphore total 82-95 Baldovi et al. (2021)
ZHA-HS 0,3579 Borj Touil /Tunisie P. australis MES 69,75 24,10 60 Ergaieg et Ben Miled,
(2021)
ZHA-SS MES 33,4 16,3 23,1 Ghermandi et al.
(2007)
ZHA-HS 0,000145 Mangalore/Inde Cyperus rotundu et PO4* 72-85 Thalla et al. (2019)
Pennisetum
pedicellatum
NHa* 57-64
NO5- 51-69
ZHA-SS Taiwan P. australis et T. latifolia  Phosphore total  1,6+1,4 1,4+0,6 14 Yeh et Wu, (2009)
PO,3 1,1+0,7 1,0+0,4 6
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Micropolluants organiques

Configuration  Surface Ville/Pays Végétation Composé Entrée Sortie Taux d’abattement Référence
(ha) plantée (ng.L'Y) (ng.L'Y) (%)
ZHA-SS 7,1 Empuriabrava/Espagne  P. australis et Produits Matamoros et Salvado,
T. latifolia pharmaceutiques : (2012)
Carbamazépine 3674152 43
Diclofénac 46111 96
Kétoprofene 7+2 98
Ibuproféne 32420 92
Produits
phytosanitaires :
Diazinon 40+27 59
Terbutryne 69110 69
Produits de soins
personnels :
Galaxolide 42122 95
Oxybenzone 2948 77
Tonalide 36118 88
ZHA-SS 1 Granollers/Espagne P. australis et Produits Llorens et al. (2009)
T. latifolia pharmaceutiques :
Acide clofibrique 70+1 4615 3443
Carbamazépine 370480 23428 39+12
Diclofénac 1250+110 1881147 85116
Ibuprofene 40+30 2+1 9612
Naproxene 340+60 95488 72428
Produits de soins
personnels :
Galaxolide 2860120 372437 87+2
Tonalide 8601100 95129 89+1
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ZHA-HS 0,0027  Ginebra/Colombie Heliconia sp. Nonylphénols 62,8 Toro-Vélez et al. (2016)
ZHA-HS 0,0027 Phragmites sp. 52,1
ZHA-HS 0,0027 Non plantés 25,3
ZHA-SS Etats-Unis Composés Plumlee et al. (2008)
perfluorés :
PFOA 14 12 14
PFOS 23 25 -19
ZHA-HS 1,8 Montcada i P. australis Produits Matamoros et al.
Reixac/Espagne pharmaceutiques : (2017)
Carbamazépine 1900+162 21422
Diclofénac 269611504 22128
Kétoproféne 30704719 9+13
Ibuprofene 2053+185 28116
Naproxene 1718+889 6619
Produits
phytosanitaires :
Triclosan 650+42 704
Produits de soins
personnels :
Oxybenzone 1106+264 80+8
ZHA-HS 0,0028  Plaine du P&/Italie P. australis Produits Verlicchi et al. (2013)
pharmaceutiques :
Aténolol 7341178 383+151 48
Carbamazépine 372+69 38755 -4
Diclofénac 284+49 271459 5
Erythromycine 16114 2848 -78
Fluoxétine 4419 44132 -1
Kétoproféne 85421 69113 18
Ibuprofene 81+49 58+14 28
Ofloxacine 394+138 64117 84
Propranolol 1816 1145 38
Sotalol 3231115 3061114 5
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ZHA-SS 2 Landvan Cuijk/Pays-
Bas

ZHA-SS 0,7 Hapert/Pays-Bas

ZHA-VS 0,78 Kaatsheuvel/Pays-Bas
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P. australis

P. australis

P. australis

Produits

pharmaceutiques :

Carbamazépine
Diclofénac
Erythromycine
Kétoproféne
Ibuprofene
Propranolol
Sulfaméthoxazole

Produits

pharmaceutiques :

Carbamazépine
Diclofénac
Kétoproféne
Erythromycine
Ibuprofene
Propranolol
Sulfaméthoxazole

Produits

pharmaceutiques :

Carbamazépine
Diclofénac
Erythromycine
Kétoproféne
Ibuprofene
Propranolol

Sulfaméthoxazole

230+£11
38+13
1910

<7
5319+346
4142
744

204+7
8218
16+11
42+0
64921261
58+10
362+8

248+1
4612
45+4

<7
4971+130
61+1
179+4

22715
22+1
21#1

<7
3691+702
13+0
55+3

216+4
6515
1845
42+4
5770+292
68+1
330+4

316+1
2145

3+1

<7
45841486
1116
43+£2

1,55,6
32,8+24,8
-7,2£5,3

11,0£22,5
36,3+34,3
5,617,4

-2,8+1,9
8,4+10,5
-7,3%57,9
6,3+12,2
33,4+11,3
-0,9+40,9
12,7+17,1

-27,4+0,7
53,111
94,3+2,3

7,8+10,1
82,849,8
76,3%1,2

He et al. (2018)
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Eléments-traces métalliques

Configuration  Surface  Ville/Pays Végétation Composé Entrée Sortie Taux d’abattement Référence
(ha) plantée (pe.Lh) (pe.Lh) (%)
ZHA-SS Al 6,113,1 5,513,8 14 Ghermandi et al. (2007)
As 3,2+1,7 3,7+2,8 -13
Ba 23112 29421 -2
Cd 0,3+0,38 0,2210,36 32
cr 1,8+2,1 1,9+2,1 -4
Co 0,76+1,31 0,83+1,21 -109
Cu 6,2+4,8 4,4+4,7 39
Fe 77151 67168 -21
Pb 1,8+2,8 1,242,1 20
Mn 4047 38148 11
Ni 7,314,8 6,212,5 0
Zn 4035 22117 37
ZHA-SS 8 Elk Grove/Etats-Unis Schoenoplectus As 2.63 2,6 Crites et al. (1997)
acutus et Typha cd 0.11 0.05
sp. ’ ’
Cr 3,75 1,1
Cu 7,12 3,2
Pb 1,57 0,2
Ni 6,91 5,9
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Microbiologie

Configuration  Surface  Ville/Pays Végétation Composé Entrée (log Sortie Taux d’abattement Référence
(ha) plantée UFC.100 mL- (UFC.100 (log)
) mL)
ZHA-SS 1 Granollers/Espagne P. australis et T. CF 3,38+1,15 1,53+0,75 1,75+0,85 Llorens et al. (2009)
latifolia
ZHA-HS 0,3579 Borj Touil /Tunisie P. australis CF 5,18+0,79 4,10+1,41 1,07+1,08 Ergaieg et Ben Miled,
(2021)
Tableau 2-2 : Traitement de divers polluants par les ZRV pour des eaux provenant de RUTP.
Macropolluants
Configuration  Surface Composé Entrée Sortie Taux d’abattement Référence
(ha) (mg.L?) (mg.L?) (%)
ZHA-HS 0,054 MES 138 84 Lietal. (2017)
Azote total 2,7 54
Phosphore total 0,31 30
ZHA-SS 2 MES 58 34 41 Reinelt et Horner, (1995)
Phosphore total 0,172 0,127 26
ZHA-SS 1,5 MES 4 2 50
Phosphore total 0,028 0,025 11
ZHA-SS 0,08 Phosphore total 12 Birch et al. (2004)
Azote total 16
ZHA-HS 0,0033 MES 199 18 91 Terzakis et al. (2008)
Azote total 3 1,5 50
Phosphore total 3,4 1,4 59
ZHA-SS 0,0032 MES 199 9 95
Azote total 3 1,2 60
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Eléments-traces métalliques

Configuration  Surface Composé Entrée Sortie Taux d’abattement Référence
(ha) (ug.L?) (L") (%)
ZHA-HS 0,054 Zn 185,8 67 Liet al. (2017)
Cu 74,5 73
Pb 19,3 61
Ni 11,9 44
ZHA-SS 2 Zn 95 57 40 Reinelt et Horner, (1995)
ZHA-SS 1,5 Zn 11 10 9
ZHA-SS 0,08 Cr 64 Birch et al. (2004)
Cu 65
Fe -84
Pb 65
Mn -294
Ni 22
Zn 52
ZHA-HS 0,0033 Cu 53 41 23 Terzakis et al. (2008)
Ni 83 77 7
Pb 56 39 30
Zn 243 75 69
ZHA-SS 0,0032 Cu 53 27 49
Ni 83 71 14
Pb 56 35 38
Zn 243 60 75
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HAP
Configuration Surface (ha) Composés Entrée Sortie Taux d’abattement Référence
(ug.L") (Hg.L™) (%)
ZHA-HS 0,0033 Somme de 16 HAP() 12,01 51 58 Terzakis et al. (2008)
ZHA-SS 0,0032 Somme de 16 HAP() 12,01 3,54 71

(1) La somme des 16 HAP correspond au naphtaléne, acénaphtyléne, acénaphteéne, fluoréne, phénanthréne, anthracéne, pyréne, chryséne, benzo(a)anthracéne, dibenzo(ah)anthracéne, fluoranthéne,

benzo(a)pyréne, benzo(b)fluoranthéne, benzo(k)fluoranthéne, benzo(ghi)péryléne et indéno(1,2,3-cd)pyrene.
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Conclusion de I’état de I’art

La pollution anthropique liée aux rejets urbains par le biais des STEU et des RUTP n’est pas négligeable
car elle affaiblit les écosystemes aquatiques et peut nuire a la santé humaine. Pour stopper leurs effets
néfastes, la quantité de polluants se trouvant dans les eaux usées traitées ou dans les ruissellements urbains
doit étre réduite. La rédaction de nouvelles réglementations sur la qualité des eaux en sortie de STEU, ou la
modification d’anciennes, pour inclure un plus grand nombre de polluants pourraient remédier a ce
probleme puisque cela obligerait les municipalités a installer de nouveaux dispositifs de traitement

supplémentaire.

Malgré ces nouvelles réglementations, les dispositifs existants déja sur le marché poseraient un autre
probléme, celui du colt de fonctionnement élevé. Pour trouver une solution, il n’est pas rare que |'étre
humain se tourne vers la nature. Les zones humides sont des exceptions qui confirment la régle car elles sont
de parfaites candidates pour épurer sans consommer. Malheureusement elles sont en fort déclin depuis
plusieurs années ainsi que tout I'écosystéme qui y gravite a cause de I'expansion démographique et
économique. Heureusement, il est encore possible de créer des ZHA. Méme si elles ne ressemblent pas aux
originelles, elles ont quand méme la capacité d’éliminer ou de piéger les polluants. C’'est pour cela qu’elles
peuvent étre placées en sortie de STEU pour améliorer la qualité des eaux usées traitées. En France elles sont

appelées ZRV et en plus d’épurer, elles peuvent étre un réservoir pour la biodiversité.

Les recherches sur les ZHA ont nettement progressé entre le début des années 2000 (200- 300
publications scientifiques/an) et aujourd’hui (environ 4000 publications en 2021) (données de Science
Direct). Cependant la plupart ne sont pas des ZRV et celles utilisées lors des travaux de recherche sont de
petite taille (en France, 50% des ZRV traitent moins de 500 équivalents habitants (EH)! et ont des surfaces
inférieures a 1 ha) voire de trés petite capacité (échelle de laboratoire). Par conséquent les résultats obtenus
sont difficilement extrapolables pour comprendre le fonctionnement de ZRV de plus grande taille en France.
De plus, la contribution de chaque mécanisme d’élimination reste encore mal connue, le devenir de certains
polluants peu étudié (REE, phtalates, CPF, bactéries antibiorésistantes), I'effet sur la biodiversité guére

documenté et les méthodes de suivi sur le long terme ainsi que I’entretien rarement évoqués.

C’est pourquoi en 2011 est né le projet AZHUREV (Aménagement d'une Zone Humide a Reims pour
I'Epuration et le Vivant) rassemblant cing partenaires et soutenu par le ministére de la transition écologique
et I'agence de I'eau Seine-Normandie dans le cadre de I'appel a projet « Projets innovants dans le domaine
de I'ingénierie écologique ». Ce projet a permis la construction d’une ZRV de démonstration de grande taille
(6 ha) a la sortie de la STEU du Grand Reims (fin des travaux et mise en eau en 2017). Elle est composée de

trois bassins de 2 ha alimentés en paralléle qui ont des quantités et des types de végétation différents. Elle a

1'équivalent-habitant est une unité de mesure définie en France par I'article R2224-6 du Code général des
collectivités territoriales
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pour objectif premier d’améliorer la qualité d’une partie des eaux traitées (250 m>.h'!) provenant de la STEU
du Grand Reims, ainsi que de traiter les rejets urbains de temps de pluie (RUTP) car le réseau est séparatif.

Son second objectif est de créer un réservoir pour la biodiversité.

Est-ce que la qualité de I'’eau en sortie de la ZRV est meilleure qu’en entrée ? La capacité d’épuration
est-elle identique pour tous les polluants ? Quels sont les mécanismes permettant leur élimination ? Le type
et la quantité de végétaux jouent-ils sur I'épuration ? Le faucardage est-il utile ? Les saisons et le type
d’alimentation (STEU ou RUTP) vont-ils influencer le fonctionnement de la ZRV ? Comment va évoluer la ZRV
au cours des années ? Est-ce viable a court-terme et a long-terme ? Est-il possible de modéliser un tel
systéme ? Quelles espéces seront intéressées par ce nouvel habitat ? Est-ce dangereux pour elles? La
communauté bactérienne sera-t-elle différente en sortie ? Est-ce que ce dispositif naturel demande un

entretien particulier ?

De ces questions ont émergé les objectifs de cette these, (i) étudier le changement des parametres
physico-chimiques et identifier et comprendre les différents mécanismes naturels mis en jeu au sein de la
ZRV tout au long des saisons favorisant I’élimination de divers polluants (macropolluants (azote, phosphore,
carbone organique dissous), micropolluants organiques (produits pharmaceutiques, phtalates, CPF, HAP,
AMPA), micropolluants inorganiques (ETM et REE) et polluants biologiques (CF et bactéries
antibiorésistantes)) via des prélevements d’eau (surface et nappe phréatique), de végétaux et de sédiments
et la mise en place d’appareils de mesure in situ. Cela permettra d’évaluer sila ZRV améliore ou non la qualité
des eaux provenant de la STEU du Grand Reims et des RUTP de la ville de Reims et si elle modifie la qualité
des eaux souterraines au cours des saisons. Les observations sur le terrain et 'utilisation de caméras, d’un
drone aérien et de données satellitaires seront utiles pour (ii) réaliser un suivi de la flore et de la faune
aquatique et montrer que la construction d’une ZRV peut étre un réservoir pour la biodiversité. Le suivi de la
communauté bactérienne au sein de cette ZRV sera aussi intégré via |'extraction d’ADN et le séquengage.
Tous ces parameétres mesurés lors des trois années de suivi contribueront a (iii) élaborer un modéle

conceptuel des ZRV. En outre, il sera possible (iv) d’établir un carnet d’entretien des ZRV.
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MATERIELS ET METHODES 3. La ZRV d’AZHUREV
Chapitre 3. La ZRV d’AZHUREV

3.1. Historique de la zone d’étude

Ala fin du 19°™ siécle, la ville de Reims comptait environ 100000 habitants et ne disposait pas de STEU.
L’évacuation des eaux résiduaires urbaines est devenue une préoccupation majeure. Un contrat entre la ville
de Reims et la Compagnie des Eaux Vannes a été signé en 1885 pour épandre ces eaux résiduaires sur des
terres situées aux alentours de I'ancien chateau de La Malle a Saint-Brice-Courcelles (51) sur une surface
totale de 625 ha (180 ha appartenant a la ville de Reims et 445 ha a la Compagnie des Eaux-Vannes). Pour
acheminer ces eaux, trois réseaux de distribution ont été construits selon la zone d’épandage (Figure 3-1)
(terres hautes : acheminement forcé (bleue), terres moyennes : réseau gravitaire souterrain (rose) et terres
basses : réseau gravitaire a ciel ouvert (verte)). En 1957, le contrat a été renouvelé avec la Compagnie des
Eaux Vannes pour poursuivre I'épandage. Entre 1885 et 1965, le débit moyen journalier épandu est passé de
35000 a 80000 m3.j? suite a I'évolution démographique et industrielle de la ville. Aprés la mise en service de
la premiére STEU rémoise en 1965, le débit journalier a été réduit de 40000 m3.j!. Entre 1965 et 2002 la
capacité d’épuration de la STEU a été améliorée ce qui a permis de stopper les épandages qui auront duré
pendant plus d’un siécle. Sur la surface totale de 625 ha, 380 ha étaient dédiés en 1986 a l'agriculture
(céréales, mais, betteraves) (terres hautes et moyennes), 120 ha a une peupleraie et 80 ha a un marais (terres
basses). En 2011 est né le projet AZHUREV (Aménagement d'une Zone Humide a Reims pour |'Epuration et
le Vivant) pour installer une ZRV sur I'ancien site d’épandage (terres basses) (Figure 3-1) en aval de la STEU.
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Figure 3-1 : Carte historique des trois réseaux d'épandage de la ville de Reims ainsi que I’emplacement de la STEU actuelle et de
la ZRV.
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3.2.Etude géologique et pédologique et pollution historique

La construction de cette ZRV a été réalisée! par le bureau d’étude SINBIO et a débutée en 2016 pour
se terminer en 2017, a la frontiére de Saint-Brice Courcelles et Merfy (coordonnées GPS (latitude, longitude)
:49.2767, 3.9754) (Figure 3-2) en aval de la STEU. La STEU de Reims intégre un pré-traitement, un traitement
a boues activées suivi d’'une étape de déphosphatation avec du chlorure ferrique. La capacité nominale de

cette STEU est de 470000 EH? avec un débit moyen journalier de 57000 m3.j .

) LN

Figure 3-2 : ZRV, alimentation et rejet (image satellite : 28/6/2018 (Google earth)).

Selon la carte géologique du Bureau de recherches géologiques et miniéres (BRGM) a I’échelle 1/50000
(Annexe 1), la ZRV est située sur des alluvions actuelles et récentes (époque géologique : Holocéne3)
composées principalement de sable, d’argiles, de limons, de graviers, de galets, de calcaire, de silex et de

craie.

Une étude pédologique de la zone d’épandage a été réalisée par I'Institut national de la recherche
agronomique (INRA) en 1985 (Annexe 2) (50 profils pédologiques sur 625 ha). Le profil pédologique (n°43)
réalisé sur le site de la ZRV (Annexe 3) est riche en matiere organique en surface et en alluvions crayeuses en
profondeur. Le sol est qualifié de sol peu évolué sur alluvions crayeuses de la vallée de la Vesle. Dans le
rapport de 2015 du projet AZHUREYV, il est mentionné que le sol situé a 'emplacement de I'actuelle ZRV est
composé de terre végétale perméable (perméabilité de 5.10° m.s*; 0-0,5 m de profondeur), de graveluche
moyennement perméable (perméabilité de 4.107 m.s'; 0,5-2,5 m) et de craie marneuse perméable
(perméabilité de 3.10° m.s?; au-dela de 2,5 m), ce qui confirme les résultats pédologiques obtenus lors de

I’étude menée par I'INRA en 1985.

1 Co(t des travaux pour la construction de la ZRV d’AZHUREV : environ un million d’euros
2 https://www.assainissement.developpement-durable.gouv.fr/PortailAC/
3 Epoque géologique actuelle (début : environ —10000 ans)
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Le site d’implantation de la ZRV étant situé sur I'ancien site d’épandage (Figure 3-1), une étude de la
pollution historique du sol a été réalisée avant sa construction. L'analyse de dix échantillons de sol (20
premiers cm) des « terres basses » a confirmé la présence d’ETM (Cu, Zn, Cr, Pb, Hg, Ni, Cd, Co et As). Hormis
les HAP, les micropolluants organiques testés sont peu présents avec présence du 4-nonylphénol, du DEHP,

du DBP, du tributylétain et de la carbamazépine. Le site de la ZRV est donc enrichi en divers polluants.

3.3.Conception
3.3.1. Dimensionnement

La ZRV est composée de trois bassins rectangulaires (B1, B2 et B3) alimentés en parallele, d’environ
350 m de long et 53,5 m de large (Figure 3-2). Chaque bassin a donc une surface d’environ 2 ha (B1:1,86 ha;
B2 :1,89 ha; B3 :1,93 ha). Les bassins sont espacés par des chemins (mélange de terre et de pierre) de 4 m
de large pour permettre le passage de véhicules lors d’interventions ou de prélévements sur la ZRV.
Différents niveaux de terrassement ont été réalisés pour faire varier les hauteurs d’eau au sein des bassins
(B1:40-50cm ; B2 :20-50 cm ; B3 : 20-50 cm) (Annexe 4). Les zones de faibles hauteurs d’eau dans B2 et B3

ont été prévues pour implanter des végétaux aquatiques (voir section 3.3.3).

3.3.2. Substrat

Le fond des trois bassins n’a pas été recouvert d’'une géomembrane. En revanche, la couche de
graveluche présente a été compactée pour obtenir une faible perméabilité (< 10® m.s?) et assurer
I’étanchéité des bassins. Cette couche de graveluche a aussi été exploitée pour constituer les merlons avant

d’étre recouverte par de la terre végétale compactée.

3.3.3. Végétation dans les bassins et sur les berges

Des végétaux aquatiques ont été plantés au niveau des zones de faibles hauteurs d’eau (20 cm)
(Annexe 4) dans B2 et B3. Le principe était de créer de petites roselieres. Majoritairement Phragmites
australis (le roseau commun) a été implanté, en association avec Scirpus lacustris (le jonc des chaisiers) et
Glyceria maxima (la grande glycérie), plantés en périphérie (Annexe 5). Ces végétaux sont souvent utilisés
lors de la création de ZHA-SS (Vymazal, 2013). Le taux de recouvrement initial par ces végétaux était de 0 %
dans B1, 40 % dans B2 et 60 % dans B3. D’autres végétaux ont été installés en moindre quantité comme
Mentha aquatica (la menthe aquatique), Nuphar lutea (le nénuphar jaune) et Nymphaea alba (le nénuphar
blanc). Suite a la disparition de certains végétaux le taux de recouvrement de ces végétaux plantés est
descendu a 12 % dans B2 et 26 % dans B3 mais d’autres végétaux opportunistes se sont développés dans les
trois bassins ce qui augmente considérablement le taux de recouvrement. Ces végétaux ont été identifiés
(voir section 6.2.2) aprés prélevements. En complément, les berges en périphérie des bassins ont été
modelées de maniere a créer des variations importantes de morphologie et permettre le développement
d’un écotone fonctionnel, entre un milieu aquatique et un milieu plus sec. Les plantes hélophytes qui ont été

mise en ceuvre en berges sont listées ci-dessous. Ce choix a reposé notamment sur les especes déja présentes
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sur la Zones Naturelle d’Intérét Ecologique Faunistique et Floristique (ZNIEFF) « Vallée de la Vesle de Livry-

Louvercy a Courlandon », qui est une ZNIEFF de type II*:

- Carex acutiformis (Laiche des marais),
- Carex riparia (Laiche des rives),
- Phalaris arundinacea (Baldingére faux-roseau),

- autres hélophytes indiquées dans la liste de la ZNIEFF comme Iris pseudacorus (Iris des marais).

Le faucardage de la végétation a été réalisé une seule fois durant les travaux de these (du 04/12/2018
au 22/02/2019) a I'aide d’un bateau faucardeur ramasseur et a permis I’évacuation de 115 tonnes de
végétaux (masse humide), principalement Ceratophyllum sp. pour un co(t total de 60000 euros. Il est a noter
gu’aucun autre faucardage n’a été planifié pour les années suivantes. Ce faucardage a entrainé l'arrét de
I'alimentation de la ZRV. Lors de la remise en eau le 22/02/2019, il a été décidé, aprés consultation du bureau
d’étude SINBIO, de baisser la ligne d’eau de 20 cm dans les bassins jusque fin mai pour favoriser le
développement de la végétation plantée initialement. De ce fait, de nombreuses terres émergées sont

apparues dans B2 et B3 durant cette période.

3.3.4. Alimentation et rejet

La ZRV a été dimensionnée pour recevoir un débit de 250 m3.h?, soit 6000 m3j!. Un canal
d’alimentation d’environ un kilomeétre a été construit pour acheminer les eaux usées traitées de la STEU et
les eaux des RUTP vers le fossé de répartition (Figure 3-2). Par temps sec, I'alimentation est assurée par la
STEU. Dans ce cas, la vanne de régulation de la STEU est ouverte et la vanne de régulation des RUTP est
fermée. Par temps de pluie, et lorsque le collecteur des RUTP se met en charge, I'information d’élévation du
niveau d’eau conduit a I'ouverture de la vanne et libére les RUTP dans le canal d’alimentation. Dans ce cas,
la vanne de régulation de la STEU se ferme automatiquement. Le fossé de répartition (180 m de long et 7 m
de large) en amont de la ZRV a pour but d’assurer une répartition de I’eau provenant du canal d’alimentation
vers les trois bassins. Le transfert de I'eau du fossé au bassin se fait par un tuyau principal se divisant en six
tuyaux permettant une meilleure répartition de la masse d’eau (Annexe 6a). Entre le tuyau principal et le
fossé, une grille a été installée pour retenir les flottants. Les sorties des bassins sont également pourvues de
six canalisations avec grilles qui se rejoignent (Annexe 6b). Lorsque I'eau sort des bassins, elle est acheminée
vers une roseliére, qui existait déja avant la création du projet AZHUREV, via des fossés de répartition. Apres

avoir traversé cette roseliere, elle rejoint un étang puis le Fossé Collard qui est directement connecté a la

1 ZNIEFF de type | : espaces homogénes écologiquement, définis par la présence d'espéces, d'associations d'espéces
ou d'habitats rares, remarquables ou caractéristiques du patrimoine naturel régional. Ce sont les zones les plus
remarquables du territoire.

ZNIEFF de type Il : espaces qui inteégrent des ensembles naturels fonctionnels et paysagers, possédant une cohésion
élevée et plus riches que les milieux alentours.
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Vesle, un affluent de I’Aisne (Figure 3-2). Le Fossé Collard est le canal qui recoit les eaux usées traitées de la

STEU ne traversant pas la ZRV (la ZRV ne regoit que 10 % du débit de sortie de la STEU et 25 % des RUTP).

3.3.5. Bassin d’évapotranspiration (ETP)

En plus des trois bassins, un bassin d’évapotranspiration (ETP) de 50 m?, étanche et fermé, a été installé
a proximité de la ZRV (coordonnées GPS (latitude, longitude) : 49.2768, 3.9790), afin de réaliser des calculs
d’évapotranspiration. Ce bassin a été équipé d’une échelle limnimétrique. La hauteur d’eau dans le bassin a

été relevée a chaque campagne.

3.4.Instrumentation in-situ

La ZRV a été équipée d’instruments de mesure (Figure 3-3 et Annexe 7) depuis sa construction pour

réaliser le suivi de nombreux parameétres :

Légende :

. Débitmeétre
A Appareil photo

83 Capteur de lumiére
x Sonde a oxygéne dissous

8 Capteur de conductivité

Légende :

i) -
1 x Station météo

Figure 3-3 : Emplacement des instruments de mesure in-situ installés au niveau (a) de la ZRV et (b) de la STEU.
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3.4.1. Débits (entrée et sortie des bassins)

Six débitmétres (MAG8000, SIEMENS) ont été installés, un a I’entrée et un a la sortie de chaque bassin,
avec des cartes GSM afin d’avoir un envoi automatique des valeurs (fréquence d’enregistrement horaire) sur

un serveur (Figure 3-3a).

3.4.2. Conductivité et température

Des sondes mesurant et enregistrant la conductivité et la température (CTD-Diver) toutes les 30
minutes ont été installées a I’entrée de B2 et aux trois sorties (Figure 3-3a). La conductivité entre les eaux
usées traitées et les RUTP étant différente, son suivi a permis d’estimer le type d’alimentation de la ZRV et le

temps de séjour hydraulique (TSH). Les données ont été récupérées lors des campagnes de prélevements.

3.4.3. Intensité lumineuse et oxygéne dissous dans la colonne d’eau

Le suivi de l'intensité lumineuse au sein des bassins a été réalisé par six capteurs (deux par bassin)
(HOBO UA-002-64), placés a 15 m de la berge, a environ 20-30 cm de profondeur et éloignés des végétaux

plantés (Figure 3-3a).

La plage de longueurs d’onde va de 200 a 1200 nm, ce qui est plus large que la gamme relative au
rayonnement photosynthétique actif (photosynthetically active radiation, PAR). Le PAR correspond a la
guantité de lumiere disponible pour la photosynthese, c'est-a-dire les longueurs d’onde comprises entre 400
et 700 nm. L'intensité du rayonnement solaire change selon les saisons et varie en fonction de la latitude et
de I'heure de la journée. Ces sondes qui mesurent l'intensité lumineuse toutes les 30 minutes ont été
installées dans la partie amont (octobre 2019) et la partie aval des bassins (février 2020). En plus de ces
sondes, B1 est équipé d’une sonde a oxygéne dissous (HOBO U26-001) qui a été placée a environ 20-30 cm
de profondeur, a proximité de la sonde d’intensité lumineuse de la partie amont du bassin (juin 2019). Cette
sonde a permis d’observer les effets de la photosynthése des végétaux submergés. Les données ont été

récupérées lors des campagnes de prélevements.

3.4.4. Développement de la végétation

Deux appareils photographiques automatiques ont été installés pour suivre I'évolution de la végétation
au cours des saisons (Figure 3-3a). Le premier a été positionné au sommet d’un aff(it de chasse a I'entrée de
la ZRV (juillet 2019). Il a été réglé pour acquérir huit a dix images par jour entre 8 h et 16 h (suivant la saison)
et les envoyer compressées par MMS. Il a permis de surveiller la partie amont de B3 ainsi que le canal de
répartition. Le second appareil a été placé sur I'afflt a I’aval du bassin B1 (juillet 2020) pour suivre ce bassin.
Il a fonctionné dans les mémes conditions. Les images non compressées ont été récupérées lors des missions
de terrain avant analyse (voir section 3.6.3). L’appareil photo situé a I’entrée de la ZRV a été volé durant le

mois de mars 2021 et n’a pas été remplacé. Apres le vol, des clichés de la ZRV ont été pris depuis I'affat ou il

! La qualité des eaux au niveau des trois entrées sont similaires.
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était installé lors des campagnes de prélevements a I'aide dun appareil photographique numérique (Nikon

Coolpix wi150).

3.4.5. Données météorologiques

Une station météorologique (WatchDog 2700) a été installée dans I’enceinte de la STEU, au niveau des
bassins de traitement (Figure 3-3b). La température, 'humidité de I'air, les précipitations, la force et la
direction du vent ainsi que le PAR ont été mesurés et enregistrés toutes les 30 minutes. Les données ont été
récupérées lors des campagnes de prélévements. Le printemps et I'été sont les deux mois les plus chauds et

les plus ensoleillés avec une pluviométrie plus faible que pour I'automne et I’hiver (Tableau 3-1).

Tableau 3-1 : Données météorologiques de la zone d'étude en fonction des saisons pour les trois années de suivi. Les valeurs a
droite de (t) sont les écarts-types. Nombre de mesures (n) : température, pluviométrie et PAR (12000) et nombre d’heures de

soleil (9).
Saison Mois Température Somme pluviométrie  Max PAR Nombre d’heures de soleil
moyenne (°C) @) par an (mm) @ (uM.m2,s1) @ (h.mois?) @
Hiver Janvier, 6,6£3,5 153 1460 113439
Février,
Mars
Printemps Avril, 14,2+4,8 126 1994 233432
Mai,
Juin
Eté Juillet, 18,7£3,9 121 1958 224132
Ao(t,
Septembre
Automne Octobre, 9,043,7 159 1197 84126
Novembre,
Décembre

(1) Données de la station météo (STEU)
(2) Données météociel de la station Reims-Prunay : https://www.meteociel.fr

3.5.Stratégie d’échantillonnage et suivis in-situ

Depuis le début du projet AZHUREV, soixante-dix campagnes ont été effectuées sur le site, dont
guarante-trois dans le cadre de la thése. Chaque campagne est organisée pour réaliser des prélevements
d’eau (bassin, piézometre) et éventuellement de sédiments, de végétaux et de macroinvertébrés (Annexe 8),
récupérer les données des équipements in-situ (voir section 3.4), faire des observations de la faune et de la
flore et des mesures de hauteur d’eau (piézometres, bassins) ainsi que réaliser des travaux d’entretien quand
cela est jugé nécessaire pour le bon fonctionnement de la ZRV. De plus, des survols avec un drone aérien ont

été planifiés pour le suivi de la végétation.
3.5.1. Eau
Deux types d’eau ont été prélevés, les eaux de surface et les eaux souterraines.
3.5.1.1. Eaux de surface

Le matériel utilisé pour I’échantillonnage a été adapté en fonction du point de prélevement (Tableau
3-2, Figure 3-4, Figure 3-5) et du type d’analyses prévues (Tableau 3-3). La plupart des préléevements ont été

réalisés avec une perche télescopique équipée d’un bécher de 600 mL puis transférés dans un flacon de 500
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mL sauf pour les échantillons au milieu des bassins qui ont été collectés a I'aide d’un drone aquatique

(Spyboat®, CT2MC, modele GOOSE) piloté depuis le bord des bassins grace a une mallette. Ce drone est

équipé d’'une pompe péristaltique reliée a un flacon de 500 mL par un tuyau souple équipé d’une crépine

pour réaliser les préléevements ainsi que d’un enregistreur de données GPS et d’une sonde OPTOD pour

mesurer et enregistrer toutes les secondes la teneur en oxygéne dissous (0 a 20 mg.L?) et la température de

|’eau (-10 a +60 °C).

Tableau 3-2 : Points de prélevements et matériel d'échantillonnage.

Point de prélevement

Définition

Matériel
d’échantillonnage

Coordonnées GPS
(latitude, longitude)

Objectif de ce prélevement

CAl

Partie amont du canal
d’alimentation

Perche télescopique

49.2793, 3.9845

CA3

Partie aval du canal
d’alimentation

Perche télescopique

49.2769, 3.9789

Surveiller les changements de
composition de I'eau lors du
basculement RUTP et STEU

SsTEU

Sortie de la STEU

Perche télescopique

49.2781, 3.9852

FCam

Fossé Collard en amont
de la sortie de I'étang

Perche télescopique

49.2745, 3.9755

FCav

Fossé Collard en aval
de la sortie de I'étang

Perche télescopique

49.2756, 3.9637

Surveiller I'impact de la ZRV
sur le Fossé Collard

B1E
B2E
B3E

Entrée des trois bassins

Perche télescopique

49.2776, 3.9768
49.2773,3.9776
49.2770, 3.9783

B1S
B2S
B3S

Sortie des trois bassins

Perche télescopique

49.2762, 3.9726
49.2776, 3.9734
49.2753,3.9741

Calculer des rendements
d’épuration

B1l.x, B2.x, B3.x
(x = numéro du
prélévement)

Milieu des bassins

Drone aquatique

Observer les gradients de
concentrations dans les
bassins

Tableau 3-3 : Flacons de prélévement utilisés en fonction des paramétres étudiés.

Parametre

Flacon

pH, conductivité, carbone organique et
inorganique, azote total, propriétés
optiques de la matiére organiques, anions,

cations, ETM, REE

500 mL (PEHD)
Lavé a I'acide nitrique dilué, puis rincé a I'eau
ultrapure (UP)

Microbiologie (coliformes fécaux et totaux,
antibiorésistance, communauté

bactérienne)

500 mL (PEHD)
Stérilisé

Produits pharmaceutiques

250 mL (verre)

PFOS

1000 mL (PE)

4-nonylphénols

1000 mL (verre)

DEHP

120 mL (verre)

AMPA

60

500 mL (PE)
Stabilisant : Na,S,03
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Légende :

D Eau de surface  Eausouterraine
X

Figure 3-4 : Points de prélevements des eaux de surface et des eaux souterraines.

61



MATERIELS ET METHODES 3. La ZRV d’AZHUREV

Figure 3-5 : Exemple de points de prélevements (B1.x) réalisés au milieu de B1 grace au drone aquatique.

3.5.1.2. Eaux souterraines

Les différents échantillons des eaux souterraines ont été prélevés dans sept piézometres (P1, P2, P3,
P4, P5, P6 et Pvert) situés a proximité de la ZRV (Figure 3-4). Les piézometres sont des forages non exploités
qui permettent d'accéder a la nappe phréatique depuis la surface. Ces prélévements ont été réalisés pour
surveiller I'infiltration potentielle des bassins vers la nappe a I'aide d’un bailer et de flacons de 500 mL. Pour
Pvert, compte tenu de son faible diametre, une seringue équipée d’un tube souple de prélevement a été
utilisée. La pression totale (Pt) au fond des piézométres a également été enregistrée a chaque campagne a
I'aide d’une sonde (Micro-Diver®) pour suivre les variations de hauteur de nappe (h) (sauf pour Pvert) :

B = Pt — Patm
P9

ou p est la masse volumique de I’eau (1000 kg.m3), g I'intensité de pesanteur (9,81 N.kg?), h la hauteur de la

nappe (m) et Pt et Patm correspondent aux pressions totale et atmosphérique mesurées par la sonde (N.m"
2).
3.5.2. Sédiment

Les carottes de sédiments (B1.x, B2.x et B3.x ; x =1 a 4) de 2 a 3 cm ont été récoltées dans les bassins
a l'aide de tubes en PVC transparent (hauteur: 120 cm, diamétre interne : 3 cm) (Figure 3-6) lors des
campagnes de prélevements R26, R40, R41, R46, R49, R52, R54, R55 et R62. Les sédiments ont été stockés

dans des sacs de congélation et conservés a 4 °C avant utilisation.
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Figure 3-6 : Points de prélevements des sédiments dans les bassins.

A la sortie de la STEU, des précipités de phosphate de fer étaient visibles. Des prélevements de
sédiments ont été réalisés tout au long du canal de répartition pour étudier la sédimentation de ce précipité

(Figure 3-7 et Annexe 9).

Figure 3-7 : Différents points de prélevements de sédiments dans le canal d’alimentation.

3.5.3. Végétation

Sur le site, le suivi de la végétation (bassins et berges) a été réalisé de deux manieres :

- par vision directe et photographies,
- par télédétection via un drone aérien (Mavik 2 Pro) piloté par deux agents du Laboratoire
interdisciplinaire des environnements continentaux (LIEC) (Vincent Dutreuil et Christophe Gauthier)

lors de différentes campagnes (Annexe 10).

En plus du suivi in-situ, les végétaux des bassins qui étaient présents en plus grande proportion ont été
prélevés pour étre identifiés et/ou pour étre analysés (ETM, azote, carbone, etc.) : P. australis (B2 et B3),
Ceratophyllum sp. (B1, B2 et B3), Lemna sp. (B1, B2 et B3), algues (B1, B2 et B3) et microalgues (B3). Seul P.
australis nécessitait des outils particuliers (pelle, sécateur) pour le prélévement. La végétation des bassins a
été récoltée exclusivement durant le printemps et I'été (Figure 3-8) et stockée a 4 °C dans des sacs de
congélation excepté pour les microalgues en suspension dans I'eau qui ont été récoltées dans des flacons

plastiques de 500 mL (PEHD).
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[ R34 (08/2019) | . (s _R46 (07/2020) 3 _R47 (08/2020) ,

, ] : ‘ ; Légende :
3¢ Lemna sp.
R P australis

R Ceratophyllum sp.

i algues

3¢ microalgues

200 m 200m
Figure 3-8 : Points de prélevements des végétaux (R34, R46, R47, R48, R53, R60, R61, R62 et R64).
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3.5.4. Faune aquatique

L'identification des especes (amphibiens, oiseaux, odonates, etc.) in-situ a été réalisée exclusivement
par vision directe, écoute des chants et photographies. En outre, lors de la campagne R57 (28 et 29/04/2021),
des prélevements de substrats et de végétaux submergés ont été effectués dans la partie amont (8
prélevements) et la partie aval (8 prélevements) de B3 pour identifier et quantifier les macroinvertébrés
benthiques et ainsi déterminer I'lBGN (Indice Biologique Global Normalisé) (Figure 3-9) (stage de 3®™ année

de licence « science de la vie parcours sciences de I’'environnement » de Philippine Morlot).

L'IBGN est défini par la norme AFNOR NF T 90-350 (2004). Les prélevements ont été réalisés grace a
un filet Surber de vide de maille de 0,5 mm par grattage du fond de riviére sur une surface de 0,05 m?. Ils ont
été passés sur un premier tamis a grosses mailles, pour éliminer les éléments grossiers, sous lequel se trouvait
un second tamis a petites mailles (500 um), pour récupérer les macroinvertébrés. lls ont été stockés dans des

flacons de 500 mL (PEHD) avec de I’alcool a 96 °C a une température de 4 °C avant identification.

R58 (05/2021) | Légende:

Zone de prélévement
des macroinvertébrés

Figure 3-9: Zonesde prélevements des macroinvertébrés (R58).

3.5.5. Hauteur d’eau

La hauteur d’eau a été mesurée au niveau des capteurs de lumiere installés dans les trois bassins

(Figure 3-3a) a I'aide d’une régle de 90 cm de hauteur graduée tous les 5 cm.
3.6.Analyse d’image

3.6.1. Suivi satellitaire

Un suivi satellitaire global de la ZRV a été possible grace aux satellites, Sentinel-2, déployés par
I’Agence spatiale européennel. La résolution des deux satellites Sentinel-2 est de 10 m avec une périodicité
de visite de cinqg jours. lls sont équipés de capteurs multispectraux (bandes rouge, verte, bleue ainsi que celle

du proche infra-rouge (NIR)) (Tableau 3-4). L’analyse des images a été réalisée avec le logiciel QGIS 3.8.

1 https://scihub.copernicus.eu/
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Tableau 3-4 : Caractéristiques des bandes des satellites Sentinel-2.
Bande Longueur d’onde (nm)
Bleu 492433
Vert 560+18
Rouge 665%15
NIR 833152

Un indice de végétation (normalized difference vegetation index, NDVI), a été calculé pour chacun des
bassins et pour les zones a phragmites des bassins B2 et B3 (Figure 3-10) :

NIR — Rouge

NDVl = ——
NIR + Rouge

Le NDVI quantifie la végétation vivante grace a la différence entre le NIR (que la végétation reflete) et
le rouge (que la chlorophylle absorbe pour fournir de I'énergie lors de I’assimilation du CO, (cycle de Calvin)).
L'indice NDVI est toujours compris entre -1 et +1. Lorsqu’une valeur NDVI est proche de +1, il est fort probable

qu'il s'agisse d’une zone a forte densité végétale.
Phragmi@‘s-Bz
=

B3

Phragmites B3

Figure 3-10 : Image du 22/11/2019 avec la trace des bassins et des zones occupées par des phragmites dans B2 et B3.

3.6.2. Traitement des images du drone aérien

Lors du passage du drone aérien, une trentaine de clichés ont été acquis le long de chaque bassin
(altitude du drone/surface des bassins : 60 m). Ces clichés ont par la suite été assemblés via un logiciel de
retouche d’image (GIMP) pour reformer I'image compléte des bassins. Ces images ont été utilisées pour

observer les variations de la végétation au cours des saisons.

3.6.3. Traitement des images des appareils photos
L‘analyse des images a été effectuée a I'aide du logiciel Visilog 6.9 (Noésis). Les images ont été vérifiées
manuellement pour tenir compte du déplacement des appareils en cas de forts vents, de la présence

d’individus dans le champ de vision et de gouttes d’eau ou de givre sur |'objectif.

Les images sont en couleur avec trois canaux (rouge, vert et bleu). Le logiciel Visilog permet de séparer
les canaux et de les utiliser individuellement. Le rapport vert/bleu permet de traduire le recouvrement global
du bassin. Il y a une couverture par la végétation lorsque le niveau de vert est supérieur au niveau de bleu
avec un écart supérieur a dix unités. Pour B1, vingt points ont été définis (Figure 3-11). L’état global du bassin

pour chaque photographie est donné par la moyenne sur ces vingt points. Une moyenne mobile a ensuite
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été calculée sur sept points pour tracer I’évolution au cours du temps de I'état du bassin. Les images de

|"appareil situé en amont de B3 n’ont pas été utilisées dans ce document.

Figure 3-11 : Définition des points de mesure sur B1.
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Chapitre 4. Méthodes d’analyses et expérimentales

4.1.Filtration des échantillons d’eau

Les échantillons d’eau (eaux de surface et eaux souterraines) ont été filtrés au laboratoire a 0,45 um
avec des membranes en cellulose régénérée (Phenomenex®) ou a 1 um avec des membranes en fibre de
verre (Whatman™, GF/B) avant les analyses. Le type de membrane a été choisi en fonction du paramétre a
mesurer (Tableau 4-1). En plus de la filtration, les échantillons d’eaux destinés a étre analysés par
spectrométrie d’émission (ICP-OES) ou de masse (IPC-MS) a plasma a couplage inductif, ont été acidifiés avec
de l'acide nitrique (HNOs) a 2 % v/v (Thermo Fisher Scientific, TraceMetal™) ou 1 % v/v (Thermo Fisher

Scientific, Optima™).

Tableau 4-1 : Type de filtration en fonction du parameétre étudié.

Parameétre Filtration

pH Pas de filtration

Conductivité Pas de filtration

Coliformes fécaux et totaux (CF et CT) Pas de filtration

Intl1 et ADNr 16S Pas de filtration

Communauté bactérienne Pas de filtration

Micropolluants organiques Pas de filtration (prestataire : Eurofins)
NHz* Filtré a 1 um

PO,3 Filtré a 1 um

Carbone organique (COD) et inorganique dissous (CID) et azote Filtré a 1 pm

total dissous (total nitrogen, TN)

Caractéristiques optiques de la matiere organique dissoute Filtré a 1 pm

Anions (NO37, NOy, PO43 et SO4%°) Filtré a 0,45 um

Cations majeurs (Ca?*, Mg?*, Na*, K*) Filtré a 0,45 pum et acidifié a 2 % HNO; v/v
ETM Filtré a 0,45 um et acidifié a 1% HNO3 v/v
REE Filtré a 0,45 um et acidifié a 1% HNOs v/v

4.2. Analyses des échantillons d’eau

4.2.1. pH et conductivité

Le pH a été mesuré a l'aide d'un pH-meétre (HACH, HQ40D) et la conductivité a été mesurée a l'aide
d'un conductimetre (Radiometer Analysis, CDM210). Les deux mesures ont été effectuées a température

ambiante pour tous les échantillons.

4.2.2. Carbone organique (COD) et inorganique (CID) et azote total (TN)

Les mesures de la teneur en COD et CID et en TN ont été réalisées pour tous les échantillons a I'aide
d’un COT-meétre (Shimadzu, TOC-VCSH) équipé d’un module d’analyse pour TN (TNM-1). Comme les
échantillons d’eau de la ZRV contiennent une composante en CID importante par rapport au carbone total
dissous (CTD), le COD a été mesuré par la méthode du carbone organique non volatile (CONV). De I'acide
chlorhydrique (2 N) est ajouté a I’échantillon pour transformer le CID en CO,. Ensuite I’échantillon est purgé
avec de I'air pour éliminer les composés organiques volatiles (COV). Puis I’échantillon est introduit dans une
chambre de combustion catalytique (platine) (700 °C) pour permettre I'oxydation compléte du COD en CO,,

qui est quantifié par un capteur infrarouge. Cette méthode permet d’éviter des erreurs importantes. La
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guantité de COV dans les échantillons provenant de la ZRV est négligeable donc la teneur en COD et égale a

la teneur en CONV (COD = CONV + €0V).

De ce fait, le CID doit é&tre mesuré via une autre méthode, qui consiste simplement en I'ajout d’acide

chlorhydrique (2 N) dans I’échantillon et quantification du CO; produit via un capteur infrarouge.

La mesure du NT est réalisée en aval de la mesure de COD. Au cours de la combustion de I’échantillon
a 700 °C, l'azote est transformé en oxydes d’azote. Ce gaz est ensuite refroidi et déshumidifié avant d’étre

mélangé a de I'ozone, ce qui se traduit par un phénomeéne de luminescence analysé par un détecteur ad hoc.

L’étalonnage de 'appareil a été réalisé a partir de solution d’hydrogénophtalate de potassium, de 0 a
10 mg.L? pour le CONV, de 0 4 100 mg.L? pour le CID et de nitrate de potassium, de 0 a 30 mg.L™* pour le TN.
Des solutions de contréle (eau ultrapure (UP)) et de dérive (QC (quality control) & 2,5 mg.L™ pour CONV et &
5 mg.L'! pour TN) ont été placées tous les dix échantillons. La limite de détection (LD) donnée par le

fournisseur est de 4 pg.L™t pour CONV et CID et est de 5 pg.L™* pour TN.

4.2.3. Ammonium (NHs")

L’ammonium a été dosé via la méthode de Nessler grace a un spectrophotometre (HACH, DR 2400)
pour tous les échantillons. Dans cette méthode, le réactif de Nessler (K;Hgls) réagit avec NH4* présent dans
I'échantillon pour produire de l'iodure de dimercuriammonium (composé de couleur jaune/orangé).
L'intensité de la couleur est directement proportionnelle a la concentration en NH,*. L’ajout d’un agent
stabilisant permet de s’affranchir des interférences causées par les ions calcium et magnésium et celui d’un
agent dispersant de favoriser la formation de la couleur. La longueur d'onde de mesure est de 425 nm. Une
droite d’étalonnage permet de relier I'absorbance a 425 nm a la concentration en NH,". Les limites de
guantification (LQ) (min et max) données par le fournisseur (HACH) sont comprises entre 0,02 et 2,50 mg.L’

! Toutes les mesures ont été effectuées a température ambiante (= 20 °C).

4.2.4. Anions

Les concentrations en anions (NOs, NOy, PO4* et SO4%) ont été mesurées par chromatographie ionique
liguide (Thermo Fischer Scientific, Dionex™ 1CS-6000) pour tous les échantillons. Cette méthode d’analyse
consiste en la séparation des ions en solution entre une phase mobile et une phase stationnaire. La phase
mobile est une solution de KOH, dont la concentration varie au cours de I'analyse pour former un gradient
linéaire (de 18 a 42 mM KOH en 18 min), et la phase stationnaire est une colonne de type échangeur d’ions
constitués de copolymeres (Thermo Fisher Scientific, IC Dionex™ lonPac™ AS18). Le gradient d’éluant est
fourni par un générateur d’éluant (EGC 500 KOH) dont la quantité de KOH produite est proportionnelle au
courant appliqué. Un conductimetre thermostaté permet la mesure de la conductivité en fonction du temps
en sortie de colonne, conductivité convertie en concentration grace a une calibration externe. L’appareil est
équipé d’un suppresseur qui réduit la conductivité de I'éluant et augmente la conductivité des ions de

|'échantillon, ce qui accroft la sensibilité de détection.
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Des étalons de 0,5 a 50 mg.L'? (NOs,, NO3, PO,*) et de 1 a 300 mg.L? (SO4%) ont été utilisés pour la

calibration grace a des solutions méres de 1 g.L'! (TechLab). Des solutions de contrdle de contamination (eau
UP) et de dérive (QC a 5 mg.L? pour NOs', 1 mg.L? pour NO;, 1 mg.L? pour PO,*, 50 mg.L'? pour SO4%) ont

été placées tous les dix échantillons. La LQ est de 0,05 mg.L? pour tous les anions.

4.2.5. Orthophosphates (P0O4*)

La quantité de PO,> a aussi été déterminée par spectrophotométrie (HACH DR, 2400) a I'aide du kit
Phosver3 pour tous les échantillons. La détermination de PO, via cette méthode est basée sur la formation
de l'acide phosphomolybdique apres ajout de molybdate d’ammonium en condition acide, suivie de la
réduction de cet acide par |'acide ascorbique en bleu de molybdéne. L’absorbance de ce composé est ensuite
mesurée a 880 nm et est proportionnelle 3 la concentration en PO,*. La gamme de quantification de cette
méthode est comprise entre 0,01 et 2,5 mg.L . Cette méthode permet d’analyser des concentrations plus
faibles que la chromatographie ionique liquide. Toutes les mesures ont été effectuées a température

ambiante (= 20 °C).

4.2.6. Métaux alcalins

Les métaux alcalins (Ca?*, Mg?*, Na*, K*) ont été analysés par spectroscopie d'émission a plasma a
couplage inductif (inductive coupled plasma-optic emission spectroscopy, ICP-OES) (Thermo Fischer
Scientific, ICAP 6300 duo) pour tous les échantillons. Lors de I'analyse, I’échantillon est injecté sous forme de
fines gouttelettes, grace a un nébuliseur, dans un plasma d’argon (6000-7000 K) (torche en verre). En
absorbant I'énergie du plasma, certains électrons en périphérie des atomes peuvent passer de I'état
fondamental a un niveau d’énergie plus élevé (état excité). Lorsque les électrons « retombent » a I'état
fondamental, des photons de longueur d'onde spécifique de I'élément concerné sont émis et mesurés par
un détecteur optique polychromatique. Ce signal d'émission est directement lié a la concentration de cet

élément dans I'échantillon.

Des étalons de 1000 a 20000 pg.L™* (Mg** et K*) et de 5000 a 30000 pg.L™ (Ca* et Na*) acidifiésa 2 %
v/v avec HNOs (TraceMetal, Thermo Fisher Scientific) ont été préparés a partir d’une solution multiélément
de 1000 pg.L (SCP Science, PlasmacCal) pour permettre la calibration de I'appareil. Des solutions de contrdle
de contamination (eau UP acidifiée (2 % HNOs v/v)) et de dérive (QC a 5000 pg.L™ pour Mg?* et K* et 10000
pg.Lt pour Ca?* et Na*) ont été placées tous les douze échantillons. L'appareil a réalisé trois mesures par
échantillon. Les longueurs d’onde permettant I'analyse des cations majeurs ont été sélectionnées pour
limiter les interférences (Annexe 11). La visée radiale ainsi que des dilutions ont été préconisés pour certains
cations afin d’éviter la saturation du détecteur. Comme les LD et LQ de cet appareil ne sont pas données par

le fournisseur, elles ont été estimées (Annexe 12) suivant ces équations (Shrivastava et Gupta, 2011) :

Sblanc

LD = 3,3 x
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Sblanc

LQ = 10 x

oU Spianc st I"écart-type sur les mesures de dix blancs (eau UP acidifiée (2 % HNOs v/v)) et a le coefficient

directeur de la courbe de calibration.

4.2.7. Eléments-traces métalliques (ETM) et terres rares (REE)

Les ETM et les REE ont été analysés par spectrométrie de masse a plasma a couplage Inductif (inductive
coupled plasma-mass spectroscopy, ICP-MS) (Thermo Fischer Scientific, iCAP Q) pour tous les échantillons.
Contrairement a I'ICP-OES, le plasma d’argon (torche en verre) est utilisé pour générer des ions chargés
positivement et non des photons : donc I'appareil analyse des isotopes et non des longueurs d’onde. Une
fois les ions produits dans le plasma, ils sont dirigés vers le spectrometre de masse a |'aide de deux cones
métalliques (généralement en nickel ou en platine), appelés « sampler » et « skimmer », chacun doté d'un
petit orifice (0,6-1,2 mm). Le type de spectrométre de masse utilisé pour ces analyses est le quadripole. Un
quadripole fonctionne en utilisant a la fois un courant continu (CC) et un courant alternatif (CA) sur deux
paires d’électrodes opposées. En sélectionnant le rapport CA/CC optimal sur chaque paire d’électrodes, les
ions de méme m/z (masse sur charge) peuvent alors passer a travers les tiges jusqu'au détecteur, tandis que
les autres sont instables et éjectés du quadripole. Ce processus de balayage est ensuite répété pour un autre
ion a un m/z différent, jusqu'a ce que tous les ions aient été mesurés. Aprés séparation, les ions sont détectés
et quantifiés par un multiplicateur d’électrons. Le signal se traduit en nombre de coups par seconde qui est
ensuite converti en concentration grace a une calibration externe. Une cellule de collision est placée en
amont du quadripdle pour diminuer les interférences polyatomiques grace a de I’hélium. Lorsque la cellule

est utilisée, le mode d’analyse est appelé KED (kinetic energy discrimination).

L’appareil a été calibré a I'aide d’étalons (0,5 4 500 ug.L? pour les ETM et 1 a 5000 ng.L™* pour les REE)

acidifiés a 1 % (Thermo Fisher Scientific, Optima) préparés a partir de solutions multiéléments :

- SCP Science, SCP33MS pour les ETM,
- Chemlab, 19E pour les REE.

Une solution contenant du rhodium (Rh) et du rhénium (Re) a 50 ng.L! a été utilisée comme étalon
interne afin de corriger la dérive instrumentale tout au long des analyses. Des solutions de contréle de
contamination (eau UP acidifiée 1% v/v) et de dérive (QC a 5000 et 10000 pg.L pour les ETM et a 5 et 100
ng.L! pour les REE) ont été placées tous les douze échantillons. L'appareil a réalisé trois mesures par
échantillon. Les isotopes des éléments ont été choisis pour minimiser les interférences et maximiser
I'intensité de détection (Annexe 13). Des équations de correction ont aussi été appliquées a certains
éléments pour diminuer les interférences. Tous les éléments ont été analysés en mode KED. Comme les LD
et LQ de cet appareil ne sont pas données par le fournisseur, elles ont été estimées (Annexe 14) suivant les

équations de Shrivastava et Gupta (2011) comme pour I'ICP-OES.
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Pour compenser |'effet Oddo-Harkins des concentrations absolues des REE, elles ont été normalisées

(REEN) a I'aide d’une référence externe, la Post-Archean Australian Shale (PAAS) :

REE

REEy = —
N REEpaas

avec REE, la concentration mesurée a I'aide de I'ICP-MS (ng.L?) et REEpans, la concentration de la référence

PAAS (ng.L?) (Tableau 4-2).

Tableau 4-2 : Concentrations en REE dans la référence PAAS (Lipin et McKay, 2018).

Elément PAAS
(mg.L")
Lanthane (La) 38,2
Cérium (Ce) 79,6
Praséodyme (Pr) 8,83
Néodyme (Nd) 33,9
Samarium (Sm) 5,55
Europium (Eu) 1,08
Gadolinium (Gd) 4,66
Terbium (Tb) 0,774
Dysprosium (Dy) 4,68
Holmium (Ho) 0,991
Erbium (Er) 2,85
Thulium (Tm) 0,405
Ytterbium (Yb) 2,82
Lutécium (Lu) 0,433

Le gadolinium étant en plus grande concentration dans les effluents que les autres REE, les anomalies
anthropiques au Gd (Gd/Gd*) et les concentrations en Gd anthropique (Gd.nn) et Gd naturel (Gd*)

correspondantes ont été calculées :

Gd Gdy
Gd*  0,4.Ndy + 0,6. Dyy

Gdype, = Gd — Gd*

avec Gd, concentration mesurée a I'aide de I'ICP-MS, Gdn, Ndn et Dyn la concentration normalisée en

Gd, Nd et Dy. Une anomalie en gadolinium et positive lorsque Gd/Gd* est supérieur a 1.

4.2.8. Les caractéristiques optiques de la matiére organique dissoute (MOD)
4.2.8.1. Spectroscopie UV-visible

Les spectres d’absorbance UV-visible ont été collectés pour tous les échantillons avec un
spectrophotometre (Shimadzu, UV-2600) en utilisant une cellule en quartz de 1 cm de trajet. Les spectres
ont été balayés de 200 a 600 nm avec un pas de 1 nm. Les absorbances a 250 nm et 365 nm ont été utilisées
pour calculer le rapport E2/E3 (Tableau 4-3 et Figure 4-1). La SUVA;s4 (specific ultraviolet absorbance at 254

nm) a été obtenue en divisant I'absorbance a 254 nm (m™) (As4) par la concentration en COD (mg.L?) d’un
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méme échantillon. La pente spectrale Sy7s295 (hm™) a été calculée en utilisant une régression linéaire par
transformation logarithmique entre 275 et 295 nm (Helms et al., 2008). Toutes les mesures ont été effectuées
a température ambiante (= 20 °C).

Tableau 4-3 : Indices UV-visible.

Indice Corrélation Référence
E2/E3 Négativement corrélé a la masse moléculaire de la MOD De Haan et De Boer (1987)
SUVA;s4(L.mg CL.nm1) Proportionnelle a la quantité d’aromatique dans la MOD Weishaar et al. (2003)

Pente spectrale S;75.205 (hnm™)  Négativement corrélée a la masse moléculaire de la MOD  Helms et al. (2008)

12 A

1

m
2
oo

2
=]

Absorbance {c

= Longueurd'onde (nm)
Figure 4-1 : Spectre absorbance type d’entrée de bassin et les absorbances utilisées pour les calculs des indices.

4.2.8.2. Fluorescence synchrone

Les spectres de fluorescence synchrone ont été collectés pour tous les échantillons a I'aide d’un
fluorimetre (Hitachi, F-2500). La gamme de longueurs d'onde d'excitation était de 230 a 600 nm avec un
décalage constant (AA = 50 nm) entre les longueurs d'onde d'excitation et d'émission en utilisant une cellule
de quartz de 1 cm de trajet. Cette analyse a permis de caractériser le type de MOD fluorescente dans les

échantillons.

Une correction de la diffusion Raman a été appliquée sur les spectres de fluorescence des échantillons
en mesurant le pic Raman de I'eau UP (longueur d'onde d'excitation fixe = 350 nm, longueur d'onde

d'émission comprise entre 380 et 410 nm) (Lawaetz et Stedmon, 2009) :

Fy
Fra = —
Arp

ou F, est l'intensité de fluorescence mesurée d'un échantillon a la longueur d'onde d'émission A en unités
arbitraires, Arp est la somme de l'intensité du pic Raman a chaque longueur d'onde et Fgy est la fluorescence
alalongueur d'onde d'émission A calibrée en unités Raman. Ensuite, une correction de I'effet de filtre interne,

qui est la réabsorption de la lumiére fluorescente par un fluorophore, a été appliquée (Lakowicz, 2006) :

Aex"'Aem)
2

Feorr = Fra- 10(

oU Ae et Aem sont les valeurs d'absorbance aux longueurs d'onde d'excitation (Aex) et d'émission (Aem) et Feorr

I'intensité de fluorescence corrigée. La déconvolution spectrale a été réalisée en utilisant un logiciel
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développé par le laboratoire dans un code Fortran (Assaad et al., 2015). Chaque pic de fluorophore i est

représenté par une fonction gaussienne :

_(A-by)*
i) = ape 2

ou a;est la hauteur du pic (c'est-a-dire la pseudoconcentration du fluorophore), b; est la position du centre
du pic, et ¢ est la largeur du pic. Ensuite, le pic de fluorescence de I'eau UP a été soustrait de chaque

échantillon. Toutes les mesures ont été effectuées a température ambiante (= 20 °C).

4.2.9. Micropolluants organiques

Les échantillons d’eau (B2E et B1S, B2S, B3S) prélevés lors de douze campagnes pour les analyses de
micropolluants organiques ont été envoyés au laboratoire Eurofins de Marange-Silvange. Les micropolluants
sélectionnés pour les analyses sont composés de soixante-dix produits pharmaceutiques, du PFOS, du DEHP,
du 4-nonylphénols et de TAMPA (Annexe 15). L’analyse des produits pharmaceutiques a été réalisée par le
laboratoire Eurofins Omegam a Amsterdam tandis que les autres micropolluants ont été analysés par le
laboratoire Eurofins Hydrologie Est a Maxéville. Toutes les concentrations ont été déterminées par
chromatographie liquide avec spectrométrie de masse en tandem (HPLC MS/MS). La LQ est propre a chaque

composé (Annexe 15)

4.2.10. Coliformes totaux (CT) et fécaux (CF)

Le dénombrement (CF et CT) a été réalisé a I'aide du milieu de culture mFC (membrane faecal coliform)
développé par Geldreich et al. (1965) pour B2E, B1S, B2S et B3S lors de cing campagnes. Ce milieu de culture
est composé de peptone et d'extrait de levure (sources nutritives), de sels biliaires, pour inhiber la croissance
des bactéries a Gram positif, de lactose, fermenté par les coliformes, et d’indicateurs colorés (bleu d’aniline
et acide rosolique) ce qui en fait un milieu sélectif pour promouvoir le développement des coliformes au
détriment des autres bactéries. Les échantillons ont été filtrés (100 mL) en milieu stérile a I'aide d’un bec
électrique (Dutscher) sur des membranes stériles en nitrate de cellulose de 0,45 um de porosité (Sartorius).
Les membranes ont ensuite été placées dans des boites de Petri de 55 mm de diamétre contenant le milieu
de culture mFC avant d’étre incubées a 37 °C pour le dénombrement des CT et a 44 °C pour les CF pendant
24 h. Une gamme de dilutions a été réalisée avant la filtration pour réaliser un bon dénombrement et chaque
dilution a été filtrée en triplicat. Apres incubation, les colonies bleues, qui correspondent aux coliformes, ont
été comptées puis rapportées en UFC.mL? en prenant en compte la dilution. Les boites de Petri ol le nombre

d’UFC était inférieur a 30 ou supérieur a 300 n’ont pas été prises en compte pour le calcul d’UFC.mL™.

4.2.11. Marqueur d’antibiorésistance (Int/1)

Le marqueur choisi pour les mesures d’antibiorésistance est le géne intl/1 qui code pour une intégrase
de l'intégrons de classe 1. Cette intégrase participe a I'agrégation de genes de résistance au sein du génome

des bactéries et c’est donc un marqueur global d’antibiorésistance. Pour estimer le nombre de bactéries
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antibiorésistantes, les quantités de copies du gene int/1 (bactéries antibiorésistantes) et du gene ADNr 16S
(bactéries totales) dans les échantillons B2E, B1S, B2S et B3S ont été déterminées par PCR quantitative en

temps réel (quantitative polymerase chain reaction, gPCR) pour quatre campagnes.

La PCR est une méthode permettant d'amplifier, ou d'augmenter, la quantité d'une séquence d'ADN
spécifique. En général, la séquence d'ADN cible est amplifiée a I'aide d'une solution contenant de I'ADN
polymérase, des nucléotides et des amorces complémentaires (forward et reverse) a la séquence d’ADN
cible. Lorsque cette solution est chauffée (95 °C), I'ADN double brin se dénature et se sépare en deux brins
distincts (dénaturation). Ensuite le mélange est refroidi et les amorces s’allient aux séquences cibles sur les
brins d'ADN séparés (hybridation). L'ADN polymérase forme alors un nouveau brin en ajoutant des
nucléotides a I'amorce, créant ainsi une copie complémentaire de la séquence d'ADN cible (élongation).
Lorsqu'il est répété, ce cycle d’amplification (dénaturation, hybridation et élongation) augmente de maniere
exponentielle le nombre de séquences d'ADN cibles (amplicons). Si a chaque fin de cycle d'amplification, la
guantité d'ADN peut étre mesurée alors la PCR est quantitative (qPCR). La quantification peut se faire grace
a un marqueur fluorescent dont I'émission est directement proportionnelle a la quantité d'amplicons
produits. Le marqueur utilisé pour ces analyses a été le SYBR Green. Le SYBR Green se lie au sillon mineur de
I'ADN double brin (Figure 4-2). Une fois li¢, le complexe ADN double brin/SYBR green absorbe la lumiére
bleue (Amax = 497 nm) et émet de la lumiére verte (Amax = 520 nm). Lors de I'étape de dénaturation le
complexe est éliminé pour se reformer aprés |'étape d’élongation. L'intensité de fluorescence est

proportionnelle a la quantité d’amplicons double brins produits.

SYBR Green » »
Ny, » Ty ol .

* - -1 ST
—lz:il—l—l—l—l—l{ti Autres
T W AT N Y Y cycles

» » - TR Tl T WM T

* = * » * % » *
Dénaturation Hybridation et élongation Détection du signal

Figure 4-2 : Cycle de qPCR avec le fluorophore SYBR Green.

Avant de réaliser la qPCR, I’ADN bactérien des échantillons a été extrait a I'aide du kit d’extraction
DNeasy PowerWater Kit. En amont de I'extraction, chaque échantillon a été filtré (100 mL) a travers des
membranes filtrantes en polycarbonate de 0,2 um de porosité (Nuclepore™, Whatman™) pour retenir les

microorganismes. Pour chaque échantillon, les extractions ont été réalisées en triplicat.

La gPCR (StepOnePlus™) a ensuite été utilisée pour quantifier le nombre de copies du gene ADNr 16S
puis du géne intl1 dans les extraits. Les mix de réactions de PCR ont été menées dans 25 pl de mélange
réactionnel contenant 12,5 pl du Master Mix SYBR™ Green (nucléotides, ADN polymérase AmpliTaq et
colorant SYBR Green), 1,25 ul de chaque amorce (20 mM) (Tableau 4-4) et 10 pl d'ADN dans une salle blanche

sous une hotte apreés irradiation aux rayons UV pour casser les brins d’ADN/ARN susceptibles de contaminer
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I"analyse. Des blancs ont été préparés en substituant I’ADN par de I’eau sans DNAse ou RNAse pour permettre

la détection de cette contamination.

Tableau 4-4 : Amorces pour I'amplification des génes ADNr 16S et intl1.

Gene Amorce (forward) Amorce (reverse)
ADNr 16S STCCTACGGGAGGCAGCAGT? S'ATTACCGCGGCTGCTGG*
intl1 SGATCGGTCGAATGCGTGT? SGCCTTGATGTTACCCGAGAG?

Les gammes étalons ont été préparées dans les mémes conditions (Tableau 4-5) en triplicat avec une
solution mere contenant les génes intl1 et ADNr16S. Afin de générer cette solution mere, les genes cibles
(intl1 et ADNr 16S) portés par un plasmide (pNorm) ont été clonés dans une souche d’E. coli (E. coli DH10B).
Aprés culture de la souche, extraction, purification (kit : Wizard Plus SV Minipreps Purification System),
linéarisation des plasmides avec une enzyme de restriction (BamH1) et contrdle de cette linéarisation a I'aide
d’un gel d’agarose (1 % agarose m/v) (Annexe 16), la concentration en plasmides a été mesurée et le nombre
de copies de plasmides par mL a été calculé (une copie de plasmide = une copie de géne). Le protocole du
thermocycleur était composé de quarante-cing cycles (un cycle correspond a une étape de dénaturation
(95 °C pendant 15 s) et une étape d’hybridation/élongation (60 °C pendant 1 min)). L'efficacité de la PCR était
comprise entre 85 et 105 %. La quantification du nombre de copies du géne ADNr 16S dans les échantillons

a permis de calculer I'abondance relative du nombre de copies du gene intl1.

Tableau 4-5 : Gammes étalons (int/1 et ADNr 16S) pour la qPCR.
Etalon Concentration ADNr 16S  Concentration int/1

(plasmide.mL?) (plasmide.mL?)
1 6,25.108 1,00.108
2 1,56.108 1,00.107
3 3,91.107 1,00.10°
4 9,77.108 1,00.10°
5 2,44.10° 1,00.10*
6 6,10.10° 1,00.103
7 1,53.10° 1,00.10?

4.2.12. Communauté bactérienne

La méthode la plus connue et utilisée pour identifier les bactéries au sein d’'un microbiome est le
séquencage du géne ADNr 16S. Ce géne code pour la petite sous-unité ribosomique 16S (ARNr 16S) et est
présent chez toutes les bactéries. Il posséde des régions constantes (identiques chez toutes les bactéries) et
variables. Les régions variables divergent entre les différents taxons de bactéries. C'est grace au séquencgage
de ces régions qu’il sera possible de discriminer et d’identifier les bactéries au sein d’un microbiome. Durant
ce travail de recherche, le séquencgage de dix-neuf campagnes a été réalisé par le laboratoire Genewiz pour
B2E, B1S, B2S et B3S. Ce laboratoire utilise la technologie lllumina (MiSeg™ Series) pour séquencer. Lors du
séquencage lllumina trois étapes sont importantes, (i) I'accrochage de la région de I’ADN a séquencer sur une
flow cell (lame en verre) a I'aide d’adaptateurs, (ii) I'amplification (méme principe que la PCR) de cette région
pour obtenir un cluster et (iii) I'hybridation d’une amorce qui sert de point de départ pour le séquencage.
Lors du séquencage quand les nucléotides (A, T, C, G) sont incorporés au brin en cours de synthése par une

polymérase elles émettent un signal de fluorescence unique ce qui permet de connaitre la séquence de
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nucléotides. Pour les échantillons de la ZRV, le séquencage a été réalisé apres une double amplification des
régions variables V3 et V4 (environ 250 paires de bases) du gene ADNr 16S (Figure 4-3). Le nombre de lectures
par échantillon apres amplification était d’environ 50000. Aprées le séquencgage, les données ont été traitées
via le pipeline bio-informatiques d'analyse de données QIIME (quantitative insights into microbial ecology)
qui permet des analyses qualitatives et quantitatives de la composition des communautés microbiennes

(abondance absolue et relative (phylum, genre, espéce))

= [ 337 2 [ ss3F 2 [ 7as+ 2 [ 5217 2 ET
Vi V2 V3 V4 V! V7 V8 Vo
= & < & " 31008 | ==
V3-v4 MiSeq: 250 bp x 2 (~468 bp)
_____ 3 .
\‘.._na“_a. N

Figure 4-3 : Régions constantes (bleues) et variables (rouges) de I'ADNr 16S et la région V3-V4 amplifiée et séquencée (double
amplification de 250 pb).

Les indices de Shannon et de Simpson ont été calculés pour chaque échantillon (phyla et genres). Ces

indices permettent de déterminer la diversité au sein d’un échantillon :

S
n
Shannon = Zﬁ ogz( )

i=1

S 2

simpson = - (%)
impson = N

i=1

avec, ni, le nombre d’individus dénombrés pour un phylum ou un genre présent, N, le nombre total
d’individus dénombrés, tout phylum ou genre confondu et S, le nombre total de la liste de phyla ou genres
présents. Plus I'indice de Shannon est élevé, plus la diversité est élevée et plus I'indice de Simpson est proche

de 1 plus I’échantillon est homogéne (un individu est prédominant).

78



MATERIELS ET METHODES

4. Méthodes d’analyses et expérimentales

Le Tableau 4-6 est une synthese de toutes les analyses réalisées sur les échantillons d’eau.

Tableau 4-6 : Appareils et méthodes utilisés pour mesurer les différents parameétres dans les échantillons d’eau.

Parameétre Filtration Appareil/méthode Echantillon Campagne
pH Pas de filtration pH-metre (HACH HQ40d) Tous Toutes
Conductivité Pas de filtration Conductimeétre (Radiometer Analysis Tous Toutes
CDM210)
CT et CF Pas de filtration Milieu de culture mFC B2E, B1S, R59, R60, R64, R65 et
B2S et B3S R66
Intl1 et ADNr 16S Pas de filtration gPCR (StepOnePlus™) B2E, B1S, R26, R27, R31 et R35
B2S et B3S
Communauté Pas de filtration Séquencgage (lllumina MiSeq™ Series) B2E, B1S, R32, R34, R36, R37,
bactérienne B2S et B3S R38, R39, R41, R42,
R44, R46, R48, R52,
R56, R57, R60, R61,
R64, R65, R66
Micropolluants Filtré a 0,45 um HPLC MS/MS B2E, B1S, R35, R37, R39, R41,
organiques B2S et B3S R44, R45, R46, R47,
R49, R51, R53, R56
NHz* Filtré a 1 um Spectrophotomeétre (HACH DR 2400) Tous Toutes
Méthode Nessler
PO,3 Filtré a 1 um Spectrophotomeétre (HACH DR 2400) Tous Toutes
kit Phosver 3
COD,CIDetTN Filtré a 1 um COT-meétre (Shimadzu, TOC-VCSH/TNM- Tous Toutes
1)
Caractéristiques Filtré a 1 um Spectrophotométre (Shimadzu UV-2600)  Tous Toutes
optiques de la MOD fluorimeétre (Hitachi F-2500)
Anions Filtré a 0,45 um Chromatographie ionique liquide Tous Toutes
(Thermo Fischer Scientific, Dionex iCS
6000)
Cations Filtré a 0,45 um et  ICP-OES (Thermo Fischer Scientific, ICAP Tous Toutes
acidifié a2 % v/v 6300 duo)
ETM Filtré a 0,45 um et ICP-MS (Thermo Fischer Scientific, iCAP Tous Toutes
acidifié a1 % v/v Q)
REE Filtré a 0,45 um et  ICP-MS (Thermo Fischer Scientific, iCAP Tous Toutes

acidifi¢ a1 % v/v

Q)

4.3.Préparation des échantillons de végétaux et de sédiments

Selon le type d’analyse prévue, les échantillons solides (sédiments et végétaux) ont été préparés de

différentes maniéres.

4.3.1. Lavage

Seuls les végétaux ont été nettoyés, avec de I'eau du robinet pour éliminer les éléments grossiers

(sédiments, macroinvertébrés) puis avec de I'eau UP sauf pour les microalgues. Comme les organes de P.

australis se distinguent facilement, ils ont été séparés en quatre parties apres |'étape de lavage : les feuilles,

les tiges, les panicules, les rhizomes. Pour les racines, il était difficile d’éliminer tout le sol/sédiment qui s’y

était accroché, elles n’ont pas été préservées car les résultats d’analyses auraient été biaisés.

4.3.2. Séchage

Selon le parametre mesuré, deux types de séchage ont été choisis pour les sédiments et les végétaux :

- séchage thermique dans une étuve (Memmert) a 60 °C pendant 48 h,
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- séchage non thermique a 'aide d’un lyophilisateur (Christ, Alpha 1-2 LD plus) pendant 48 h
(température des échantillons avant lyophilisation : -20 °C ; pression dans I’enceinte durant la

lyophilisation : < 6 mbar ; température du condenseur : -55 °C).

La lyophilisation est une technique de séchage qui permet d’éliminer I'eau des échantillons tout en

évitant d’altérer les composés sensibles a la chaleur comme les produits pharmaceutiques.

4.3.3. Broyage

Une fois séchés, les végétaux et les sédiments ont été broyés a I'aide d’un moulin a café (Bosch,

TSM6A013B).

4.3.4. Minéralisation

Pour analyser la teneur en éléments majeurs et ETM dans les végétaux et les sédiments, une étape de
minéralisation a été nécessaire pour dissoudre tous les solides. Cette minéralisation a été réalisée dans des
tubes en verre a l'aide d'un four a micro-ondes de type UltraWAVE (Milestone). Entre 0,1 et 0,5 g
d’échantillons ont été introduits dans les tubes en verre avec 5 mL d’acide nitrique. Le protocole de
minéralisation était différent entre les végétaux et les sédiments (Tableau 4-7). Pour vérifier I'efficacité de la
minéralisation, deux matériaux de référence pour les végétaux (NIST, 1575a Pine Needles et NCS, DC73348
Bush Branches et Leaves) et un matériau de référence pour les sédiments (Sigma-Aldrich, Freshwater
sediment 3) (Annexe 17) ont été préparés et minéralisés dans les mémes conditions que les échantillons. Lors
de chaque minéralisation, un blanc a été utilisé (5 mL d’acide nitrique). Une fois minéralisé, les échantillons
ont été récupérés dans des tubes de 50 mL (Falcon) et complétés a 50 mL avec de 'eau UP, donc la
concentration en HNOs était de 10 % v/v. Les concentrations mesurées pour les trois matériaux de référence

apres minéralisation sont similaires a celles données par le fournisseur (Annexe 17).

Tableau 4-7 : Protocoles pour la minéralisation des végétaux et des sédiments.

Protocole Etape Temps Température dans Pression dans
I’enceinte (°C) I’enceinte (bar)
Végétaux Montée en température 20 230 110
Palier a température constante 10 230 110
Sédiments Montée en température 20 250 120
Palier a température constante 20 250 120

4.3.5. Microalgues

Les échantillons de microalgues ont été prélevés lors de R61 (07/2021) exclusivement pour une
identification. Les échantillons ont été filtrés a 1 um avec des membranes en fibre de verre (Whatman™,

GF/B) et le rétentat (microalgues concentrées) a été recueilli avant identification.
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4.4. Analyse des échantillons solides

4.4.1. Matiere organique

Le pourcentage en matiere organique dans les sédiments et les végétaux séchés et broyés a été
déterminé par perte au feu. L’échantillon est bralé a haute température pour oxyder la matiere organique
en CO,. Aprés combustion, il ne reste que la fraction minérale. Les échantillons ont été pesés (environ 1 g)
dans des creusets en céramique préalablement rincés a I'eau UP, séchés et pesés seuls. Apres pesée, ces
creusets ont ensuite été placés dans un four a moufle (Nabertherm, Série LE) et chauffés a 550 °C pendant

2h et de nouveau pesés.

m, — (M, — m
MO (%) = — (m3 D 100
2

olU m; est la masse du creuset vide, m; la masse de I'’échantillon et ms la masse du creuset avec I’échantillon

calciné.

4.4.2. Carbone, azote et soufre

Le carbone, I'azote et le soufre ont été déterminés dans les sédiments et les végétaux séchés et broyés
al’aide d’un analyseur CHNS (Vario, Micro Cube). Le principe de fonctionnement de base de I'appareil repose
sur la méthode de Dumas avec combustion de I'échantillon préparé dans une capsule en étain a haute
température (> 1100 °C), ce qui va transformer le carbone en CO,, I'azote en N»/N,0O et le soufre en SO,. Les
produits de combustion sont balayés de la chambre de combustion par un gaz porteur inerte (hélium) et
entrent en contact avec du cuivre chauffé pour éliminer I'oxygene non consommé lors de la combustion
initiale et réduire les N;O en N,. Ensuite les éléments du mélange gazeux portés par I’hélium sont séparés
grace a une colonne de désorption a température programmable avant d’étre analysé par un catharometre,

détecteur a conductivité thermique.

Un matériau de référence (2,5-Bis(5-tert-butyl-benzoxazol-2-yl)thiophene (bbot)) a servi de QC
(carbone : 72,53 % m/m, azote : 6,51 % m/m et soufre : 7,43 % m/m) pour mesurer la dérive de I'appareil.

Les échantillons ont été préparés en triplicat.

4.4.3. Eléments majeurs

Les éléments majeurs (Ca, Mg, Na, K, P) dans les sédiments et les végétaux minéralisés ont été analysés
par ICP-OES (Thermo Fischer Scientific, ICAP 6300 duo). Des étalons de (2000 & 15000 pg.L pour les
sédiments et de 1000 a 30000 pg.L? pour les végétaux) acidifiés a 10 % v/v avec HNOs (Thermo Fisher
Scientific, TraceMetal) ont été préparés a partir d’'une solution multiélément (SCP Science, PlasmacCal) et
monoélément & 1000 pg.L? (Techlab, ICP-MS-41W-0.1X-1) pour permettre la calibration de I’appareil. Des
solutions de contrdle de contamination (eau UP acidifiée (10 % v/v)) et de déviation (QC a 4000 pg.L pour
les sédiments et 20000 pg.L™? pour les végétaux) ont été placées tous les douze échantillons. L’appareil a

réalisé trois mesures par échantillon. Les longueurs d’onde permettant I'analyse des éléments majeurs ont
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été sélectionnées pour limiter les interférences (Annexe 11). Les LD et LQ de cet appareil varient selon
I’élément analysé (Annexe 12). Aprés analyse, les concentrations des éléments dans les échantillons ([X]ech
(mg.kg MS1)) ont été calculées :

v X [X] miné

[Xlech = m

ou v est le volume apres minéralisation (0,05 L), m est la masse pesée pour la minéralisation (g) et [X]mins la

concentration de I'élément dans le minéralisat (ug.L?).

4.4.4. ETM

Les ETM ont été analysés par ICP-OES dans les sédiments (Thermo Fischer Scientific, ICAP 6300 duo)
et par ICP-MS (Thermo Fischer Scientific, iCAP Q) dans les végétaux minéralisés sauf pour Mn et Fe qui ont

été mesurés par ICP-OES.

L’ICP-OES a été calibrée a I'aide d’étalons (10 a 10000 pg.L? pour les sédiments et 10 & 2000 pg.L* pour
Mn et Fe dans les végétaux) acidifiés a 10 % (Thermo Fisher Scientific, Optima) préparés a partir d’'une
solution multiélément (SCP Science, SCP33MS). Des solutions de contrbéle de contamination (eau UP acidifiée
310 %) et de dérive (QC a 50 et 1000 pg.L™ pour les sédiments et 200 pg.L™* pour Mn et Fe dans les végétaux)
ont été placées tous les douze échantillons. L'appareil a réalisé trois mesures par échantillon. Les longueurs
d’onde permettant I'analyse des éléments majeurs ont été sélectionnées pour limiter les interférences

(Annexe 11). Les LD et LQ de cet appareil varient selon I’élément analysé (Annexe 12).

L’ICP-MS a été calibrée a I'aide d’étalons (1 a 2000 pg.L?) acidifiés & 10 % (Optima, Thermo Fisher
Scientific) préparés a partir d’une solution multiélément (SCP Science, SCP33MS). Des solutions de contrdle
de contamination (eau UP acidifiée a 10 %) et de dérive (QC a 5 et 200 pg.L™) ont été placées tous les douze
échantillons. Une solution Rh et Re a 50 ng.L! a été utilisée comme étalon interne afin de corriger la dérive
instrumentale tout au long des analyses. L'appareil a réalisé trois mesures par échantillon. Les longueurs
d’onde permettant I'analyse des éléments majeurs ont été sélectionnées pour limiter les interférences
(Annexe 13). Les limites de détection et de quantification de cet appareil varient selon I'élément analysé

(Annexe 14).

4.4.5. Equivalent IBGN

La détermination de I'IBGN doit se faire dans un cours d’eau. Or une ZRV, d’apres la loi pour la
reconquéte de la biodiversité, de la nature et des paysages (date de promulgation : 08/08/2016), ne peut
étre considérée comme tel. Donc I'indice sera nommé équivalent IBGN (IBGNeg). Les échantillons de végétaux
submergés et de sédiments prélevés dans B3 (voir section 3.5.4) ont été triés sous une loupe binoculaire
(grossissement : x10) (Leica, MZ12). Chaque échantillon a été séparé selon trois catégories : annélides,
mollusques et autres invertébrés aquatiques. Les familles de macroinvertébrés aquatiques ont été

déterminées a l'aide des clés d’identification proposées par Tachet et al. (2010). Les données obtenues ont
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permis de déterminer, le groupe faunistique indicateur (GFI) et la classe de variété (CV). Le GFI correspond
au taxon! le plus sensible retrouvé dans I’échantillon (note de 1 a 9). Le nombre minimal d’individus d’un
taxon doit étre de 3 ou 10, selon le cas, pour qu’il puisse étre considéré comme GFI. La CV renseigne sur la
qualité de I’habitat et est déterminée a partir de la richesse taxonomique (nombre de taxons différents). Les
valeurs de GFl et de CV sont ensuite reportées sur la grille standard de référence (Tableau 4-8) (Norme AFNOR

NF T 90-350 (2004)) pour définir I'état écologique du point de prélevement.

Tableau 4-8 : Valeur IBGN selon le GFl et la CV (AFNOR NF T90-350, 2004).

Classe de variété >50(45 |41 |37 |33 |29 |25 |21 |17 |13 |10 | 7 4 1
(= nombre total de taxons) 49 |44 |40 |36 |32 |28 |24 |20 |16 |12 | 9 6 3
Groupes indicateurs
Chloroperlidae
Perlidae 9 20 | 20 | 20 19 18 | 17 | 16 15 14 13 12 1 10 9
Perlodidae
Taeniopterygidae
Capniidae
Brachycentridae 8 20 | 20 19 18 17 | 16 15 14 13 12 1 10 9 8
Odontoceridae
Philopotamidae
Leuctridae
Glossosomatidae
Beraeidae 7 20 | 19 18 | 17 16 | 15 14 13 12 1 10 9 8 7
Goeridae
Leptophlebiidae
Nemouridae
Lepidostomatidae 6 19 | 18 17 16 15 14 13 12 1 10 9 8 7 6
Sericostomatidae
Ephemeridae
Hydroptilidae
Heptageniidae 5 18 17 16 15 14 13 12 11 10 $ 8 7 6 S
Polymitarcidae
Potamanthidae
Leptoceridae
Polycentropodidae <A 17 16 15 14 13 12 1 10 9 8 7 6 5 4
Psychomyidae
Rhyacophilidae
Limnephilidae (*)
Hydropsychidae 3 16 15 14 13 12 | 1 10 |- 9 8 7 6 5 4 3
Ephemerellidae (*)
Aphelocheiridae
Baetidae (*)
Caenidae (*)
Elmidae (*) 2 15 14 13 12 11 10 9 8 7 6 5 < 3 2
Gammaridae (*) .
Mollusques [
Chironomidae (*)
Asellidae (*) 1 14 | 13 12 1 10 9 8 7 6 S 4 3 2 1
Achétes
Oligochétes (*)

(*) Taxons représentés par au moins 10 individus - Les autres par au moins 3 individus.

4.4.6. Identification des végétaux

Pour aider a l'identification des végétaux aquatiques, une loupe binoculaire (grossissement : x10)
(Leica, MZ12) (Ceratophyllum sp. et Lemna sp.) ou un microscope (grossissements : x20, x40, x60, x100)
(Zeiss, AX10) (algues et microalgues) connecté a un ordinateur ont été utilisés. Les images ont été
sauvegardées par photographie depuis un téléphone portable a travers I'oculaire pour les deux appareils.

Des clichés supplémentaires en noir et blanc ont été récupérés pour le microscope depuis I'ordinateur auquel

! Le taxon est représenté par la famille lors de la détermination de I'IlBGN
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il est connecté. Avant observation au microscope, des lames (lame de microscope : 76 x 26 mm (RS FRANCE) ;
lamelle de microscope : 22 x 22 mm (Thermo Fischer Scientific)) ont été préparées. Ces végétaux ont été
identifiés avec 'aide de Elisabeth Maria Gross du LIEC, de livres (Chrétiennot-Dinet, 1990 ; Laplace, 2014) et

d’articles scientifiques.

La préparation des végétaux et sédiments ainsi que les appareils utilisés lors des analyses sont résumés

dans le Tableau 4-9

Tableau 4-9 : Préparation des végétaux et sédiments en fonction du parameétre étudié.

Parametre Lavage Séchage Broyage Minéralisation Appareil/méthode
Eléments Oui (végétaux) 60 °C pendant 48 h Oui Oui ICP-OES (Thermo Fisher Scientific, iCAP
majeurs 6300 duo)
ETM Oui (végétaux) 60 °C pendant 48 h Oui Oui ICP-MS (Thermo Fisher Scientific, iCAP Q)
Matiére Oui (végétaux) 60 °C pendant 48 h Oui Non Perte au feu (combustion a 550 °C
organique pendant 2h)
CN,S Oui (végétaux) 60 °C pendant 48 h Oui Non CHNS/O (Vario, Micro Cube)
IBGN¢q Pas de séchage Non Non Loupe binoculaire

(Leica, MZ12)
Identification  Oui (végétaux sauf ~ Pas de séchage Non Non Loupe binoculaire (Leica, MZ12) et
(végétaux) microalgues) microscope (Zeiss, AX10)

4.5.Photolyse de la MOD

Une premiéere expérience de photolyse a été réalisée sur un échantillon d’eau usée traitée, filtré a 1
um, récupéré en sortie de la STEU (Ssteu) avec des cuves en PMMA (Polyméthacrylate de méthyle) de 3,5 mL
(Fischer Scientific, lllkirch, France) placées a 10 cm d'une lampe UV-A (T-15 L, Vilber). Cette lampe a été
choisie afin d'augmenter la quantité de rayonnement UV-A par rapport a la quantité émise par une lampe
solaire. A des intervalles de temps donnés (0, 2, 12, 24 h), des échantillons ont été prélevés, puis transférés
dans des cuvettes en quartz et analysés par spectrophotométrie et fluorimétrie (voir section 4.2.8).

L'expérience a été réalisée en triplicat. L'irradiation de I'eau UP a été effectuée dans les mémes conditions.

Une deuxieme expérience de photolyse a été réalisée sur I’échantillon B2E, filtré a 1 um, pour deux
campagnes (R40 : février 2020 et R44 : juin 2020) correspondant a deux saisons différentes (hiver et été). Les
expériences de photodégradation ont été réalisées dans des cuvettes en PMMA de 3,5 mL, placées a une
distance de 10 cm d’une lampe a spectre solaire (JBL Solar Natur, 15 W) pour se placer dans des conditions
plus réalistes que la premiére expérience. A des intervalles de temps donnés (0, 2, 5, 24, 48 h), des spectres
de fluorescence synchrone ont été collectés. L'expérience a été réalisée en triplicat. L'irradiation de I'eau UP

a été réalisée dans les mémes conditions.

La cuve en quartz a été préférée a la cuve en PMMA lors des mesures spectrophotométriques car le
PMMA absorbe nettement entre 200 et 250 nm contrairement au quartz (Figure 4-4a). En revanche la

fluorescence synchrone de I'eau UP est peu modifiée entre le quartz et le PMMA (Figure 4-4b).
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Figure 4-4 : Spectres UV-visible (a) et de fluorescence synchrone (b) de I'eau UP mesurés avec une cuve en quartz ou en PMMA.

4.6.Traitement statistique

Les résultats expérimentaux ont été évalués statistiguement a l'aide du logiciel RStudio version
1.2.1335. La normalité des données a été vérifiée avec le test de Shapiro-Wilk. Comme une grande partie des
données ne suivait pas une distribution normale, des tests non paramétriques ont été sollicités. Les
comparaisons entre deux échantillons appariés (exemple : entrée et sortie) ont été effectuées a l'aide du test
de Wilcoxon. Les comparaisons entre différents échantillons indépendants (exemple : les trois sorties) ont
été effectuées via le test de Kruskal-Wallis suivi du test de Dunn. Pour les corrélations entre paramétres, un
test de Spearman a été réalisé avec le logiciel Xlstat. Les différences et les corrélations ont été considérées

comme significatives lorsque p < 0,05.
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Chapitre 5. La masse d’eau

L'acheminement de I'eau vers la ZRV est gravitaire avec un fossé de répartition pour permettre une
équipartition de la masse d’eau entre les trois bassins. Mais la présence de végétaux aquatiques
opportunistes pourrait entrainer un déséquilibre des flux entre les bassins avec obstruction des grilles par

exemple.

La différence de qualité entre les eaux entrant dans la ZRV (effluents de STEU et RUTP) serait une
opportunité pour observer un potentiel brassage dans les bassins et la différence entre les eaux de surface
et les eaux souterraines pour détecter une éventuelle infiltration. Cette infiltration pourrait aussi étre

observée lors du calcul du bilan hydraulique de la ZRV.

5.1.Ll’eau de surface

5.1.1. Des débits hétérogénes

L’eau des bassins est acheminée et distribuée par écoulement gravitaire via le canal d’alimentation et
le fossé de répartition. En théorie, les débits en entrée des bassins doivent étre similaires avec équipartition
de la masse d’eau et le débit cumulé doit atteindre environ 250 m3.h* (consigne a la sortie de la STEU et des
RUTP). Cependant, les débits moyens sont hétérogenes en entrée des trois bassins durant les trois années
de suivi (Tableau 5-1) et les bassins peuvent étre classés du plus alimenté au moins alimenté : B1 > B2 > B3.
Le débit moyen cumulé pour les trois bassins a été supérieur en 2021 comparé aux deux années précédentes

sans pour autant atteindre 250 m3.h™.

Tableau 5-1 : Débits moyens et cumulés moyens en entreé des trois bassins pour 2019, 2020 et 2021. Les valeurs a droite de ()
sont les écarts-types. Nombre de mesures (n) : 2019 (215), 2020 (365) et 2021 (365). Des lettres différentes pour une méme
année indiquent une différence entre les bassins (p < 0,05).

20190 2020 2021

B1 B2 B3 Cumulé B1 B2 B3 Cumulé B1 B2 B3 Cumulé
Débit 48+192 42+7° 32+12¢ 136433 60+192 49+21b 35+15¢ 143435 63+242 58+23b 46+18°¢ 167+22
moyen
(m3.h1)

(1) Le fonctionnement des bassins entre février 2019 et mai 2019 n’est pas considéré comme « normal » a cause de la baisse de la ligne d’eau
(voir section 3.3.3), les valeurs de débit n’ont pas été prises en compte durant cette période

La présence de végétaux aquatiques (Ceratophyllum sp. et Callitriche sp.) se développant dans le fossé
de répartition et d’alimentation est une cause de I’'hétérogénéité des débits. Les deux especes citées sont
des végétaux submergés sans racines avec un ancrage faible dans les sédiments. Ils peuvent se détacher de
leur substrat, selon la vitesse d’écoulement, pour venir obstruer les grilles d’entrée des bassins. Ce
phénomeéne a souvent été observé au niveau de la grille de B3, quelquefois pour B2 et jamais pour B1, ce qui
expliquerait cette inégalité dans la répartition des débits : si la grille d’'un bassin est obstruée alors la masse
d’eau qui devait I'alimenter sera répartie vers les deux autres bassins. Pour remédier a ce probleme, il a été
possible d’intervenir directement et de retirer les végétaux de la grille. Ainsi lors de I'élimination des végétaux

au niveau de la grille de B3, le débit a augmenté alors que celui de B1 a chuté (Figure 5-1).
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Figure 5-1 : Effet de I’arrét de I'alimentation de la ZRV et de I’élimination des végétaux de la grille en entrée de B3 sur le débit de
B1 et B3.

La raison pour laquelle un bassin est davantage perturbé par les végétaux qu’un autre est son
emplacement par rapport au déversement du canal d’alimentation (Figure 5-2). Plus il est éloigné, moins la
vitesse d’écoulement est importante et moins les végétaux présents au fond du fossé sont susceptibles de se

détacher.

4

Figure 5-2 : Gradient de vitesse dans le fossé de répartition.

L’obstruction des grilles n’est pas la seule raison qui a entrainée des réductions de débits en entrée.
Lorsque la ZRV a été alimentée par la STEU, les dysfonctionnements/maintenances (teneurs en MES trop
élevées (> 5 mg.L?), curages, ...), de celle-ci ont conduit a des arréts de I'alimentation marqués par une

diminution rapide des trois débits en entrée (Figure 5-1).

Par temps de pluie, le basculement de I'alimentation par les effluents de la STEU vers les RUTP a
provoqué une augmentation du débit cumulé car la consigne de 250 m3.h™ n’a été atteinte qu’en cas
d’alimentation par les RUTP. Le débit pouvant étre délivré par la STEU a été en moyenne de 150+30 m3.h%,
Les bassins ont principalement été alimentés par les eaux usées traitées en 2019 (5 % RUTP), par 85 % en
2020 (15 % RUTP) et 52 % en 2021 (48 % RUTP) : c’est pour cette raison que le débit moyen cumulé est

supérieur en 2021 par rapport aux autres années (Tableau 5-1). Les travaux pour la finition de la création
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d’un réseau séparatif a Reims ont commencé en juin 2019 et se sont terminés en janvier 2020, mais
I"alimentation par les RUTP a ensuite été retardée par la pandémie (octobre 2020). Entre juin 2019 et octobre
2020 la ZRV n’a donc été alimentée que par la STEU. Les débits cumulés moyens en entrée pour 2019 et 2020
auraient di &tre supérieurs ou proches de 150 m3.h (débit délivré par la STEU). Des écarts médians de 22
m3.hten 2019, de 19 m3.ht en 2020 et de 13 m3.h"t en 2021 entre le débit provenant de la STEU ou des RUTP
et le débit cumulé ont été constatés. Cette différence laisse penser a une infiltration le long du canal

d’alimentation, infiltration qui semble avoir diminué en 2021 par rapport aux deux années précédentes.

5.1.2. Les hauteurs d’eau dans les bassins

La hauteur d’eau dans les bassins est aussi un parameétre qui a fluctué. La hauteur d’eau initiale dans
la partie amont des bassins était prévue a 50 cm (Annexe 4) et entre juin 2019 et décembre 2021 les mesures
réalisées lors des campagnes de prélevements ont montré des variations entre 40 et 80 cm (moyenne : 6010
cm) pour B1, 40 et 70 cm (moyenne : 5818 cm) pour B2 et 45 et 65 cm (moyenne : 5416 cm) pour B3. La
valeur seuil a été dépassée ce qui a provoqué le débordement de B1. Il est difficile de déterminer précisément
guelles en ont été les causes de ces variations car le suivi des hauteurs d’eau n’était pas journalier mais
ponctuel. Donc d’autres variations ont peut-étre existé sans avoir été mises en évidence. Cependant, ces
augmentations semblent étre liées au débit en entrée car lorsqu’il augmente, la hauteur d’eau augmente
aussi et inversement (Figure 5-3). A cause du volume important des bassins, les sorties ne semblent pas
répondre simultanément aux nombreuses variations de débit que subissent les entrées. Il y a un délai, ce qui
crée ce déséquilibre pendant une courte période. A cela peut s’ajouter les débris de végétaux qui
apparaissent lors de la sénescence en automne et qui peuvent s’accumuler sur les grilles en sortie et les
obstruer. En novembre 2020, I'augmentation de la hauteur d’eau dans B1 jusqu’a 80 cm en a été un parfait
exemple car le 15/11/2020 la différence de débit entre I'entrée et la sortie était de 30 m3.hen faveur de
I’entrée et apres élimination de ces débris de végétaux, principalement Ceratophyllum sp., la différence était
de 40 m3.h en faveur de la sortie (Figure 5-3a). Ce phénomeéne est apparu exclusivement dans B1 3 cause
du débit élevé dans ce bassin permettant un transport facilité de ces débris et de I'absence de banc de P.
australis pouvant les retenir. Un dernier point est la présence de végétaux submergés dans les bassins qui

pourrait contribuer a augmenter le niveau de I’'eau durant leur période de croissance
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Figure 5-3 : Variations de débits en entrée et en sortie et des hauteurs d'eau dans la partie amont (ligne jaune) de (a) B1, (b) B2 et (c) B3. Double fleche bleue : latence de débit entrée et
sortie. Ligne rouge : hauteur initiale (50 cm).
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5.1.3. Deux ou trois types d’eau ?

La ZRV peut étre alimentée via la STEU par temps sec et via les RUTP lors d’épisodes pluvieux. Pour le

suivi de la ZRV, il est primordial de connaitre le type d’eau qui I'alimente. Le suivi des débits en sortie des

RUTP et de la STEU est un moyen efficace et précis pour connaitre le changement d’alimentation (Figure 5-4).
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Figure 5-4 : Exemple de débits moyens journaliers en sortie de STEU et RUTP.
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La ZRV a été alimentée par 95 % des eaux usées traitées en 2019, par 85 % en 2020, et par 52 % en

2021. Ces différences sont non négligeables pour le fonctionnement de la ZRV. Sur site, les événements

pluvieux qui entrainent la modification de I'alimentation de la ZRV sont facilement observables a I'aide du

capteur de conductivité placé en entrée de B2 car la conductivité des eaux usées traitées est en moyenne de

1,08+0,08 mS.cm™ alors qu’elle est seulement de 0,24+0,08 mS.cm™ pour les RUTP (Figure 5-5).
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Figure 5-5 : Variations de la conductivité en entrée de B2. Zone bleue : alimentation par la STEU. Zone orange : alimentation par

les RUTP.

La deuxiéme différence entre ces deux eaux est liée aux concentrations en TN et NOs? qui sont

significativement supérieures dans les RUTP (5,0+1,7 mg N.L'* et 17,09 mg NOs.L) par rapport aux eaux

usées traitées (2,3+0,6 mg N.L'? et 2,3+1,5 mg NOs.L?). Cet écart vient du fait que les STEU sont tenues de

traiter la pollution azotée et que les eaux pluviales se chargent en azote au sein des villes a cause des dépots

atmosphériques (toits et routes) et des engrais azotés utilisés pour divers espaces verts (publics et privés)

(Hobbie et al., 2017 ; Hou et al., 2012 ; Ma et al., 2021). La conductivité et la teneur en azote sont de bons

discriminants pour ces deux eaux mais des conductivités (0,99+0,10 mS.cm™) et des teneurs en azote
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(14,043,7 mg N.L! et 53,7+14,3 mg NOs.L?) élevées ont été enregistrées dans des eaux durant plusieurs

campagnes de 2021. Est-ce un mélange des effluents de STEU et des RUTP ou un troisieme type d’eau ?

L’hypothése du mélange est facilement rejetée du fait que les concentrations en TN et NOs* de cette
eau sont significativement supérieures a celles des RUTP et eaux usées traitées. Cette troisieme eau serait
caractéristique d’une eau de nappe s’écoulant dans un aquifere crayeux avec enrichissement en nitrate a
cause des activités agricoles (Cao et al, 2018). L'utilisation massive d’engrais azotés, notamment
I"ammonitrate, en agriculture entraine la pollution des sols et des eaux. La dégradation de la qualité des eaux
souterraines est sans doute I'une des conséquences les plus répandues et les plus dommageables de
I'épandage excessif d'engrais azotés. Il existe une corrélation positive entre le nombre de terres cultivées
dans une région donnée et la concentration de nitrates dans les eaux souterraines (Wick et al., 2012).
L'agriculture est tres présente autour de la ville de Reims. Les teneurs élevées en sulfate et potassium dans
cette eau comparée aux eaux pluviales (Tableau 5-2) pourraient donc étre causées par |’agriculture avec
Iutilisation d’engrais minéraux (chlorure de potassium, sulfate de potassium, sulfate d’ammonium). Pour les
concentrations en calcium cela serait lié a la dissolution de la roche mére qui est composée principalement
de carbonate de calcium. Cet enrichissement entraine des concentrations et une conductivité similaires a
celles observées dans les eaux usées traitées. Le suivi de la conductivité n’est donc pas suffisant pour
différencier ces trois types d’eau et une analyse supplémentaire doit étre effectuée, par exemple avec des
bandelettes pour le nitrate. Le dernier parametre qui pourrait étre utilisé pour différencier ces eaux et la
différence d’anomalie en Gd (Gd/Gd*). Cette anomalie positive est fortement marquée dans les effluents de
STEU du fait que le Gd présent dans les eaux usées suite aux analyses médicales par IRM, n’est pas éliminé

par ces infrastructures (Lawrence et al., 2006 ; Rabiet et al., 2009 ; Verplanck et al., 2010, 2005).

Tableau 5-2 : Caractéristiques des trois types d’eau qui alimentent la ZRV. Les valeurs a droite de (1) sont les écarts-types.
Nombre de mesures (n) : eaux usées traitées (60), eaux souterraines (15) et eaux de pluie (10). Les valeurs avec des lettres en
exposant différentes pour un méme parameétre sont significativement différentes (p < 0,05).

Parametre Eaux usées traitées Eaux souterraines Eaux de pluie
Conductivité (mS.cm™1) 1,08+0,082 0,99+0,10°2 0,24+0,08P
Azote total (mg N.L?) 2,3+0,62 14,043,7¢ 5,0+1,7°
NH4* (mg NH4*.L%) 1,5+0,8? 2,241,5b 1,6+0,62b
NOs" (mg NOst.L1) 2,3+1,52 53,7+14,3¢ 16,749,2b
NO; (mg NOy1.L1) 0,3+0,2° 2,311,4b 0,610,32
PO43 (mg PO,3.L1) 1,4+0,5b 0,6+0,5° 0,7+0,52
Caz*(mg.L?) 129+9b 1274300 48+172

K* (mg.L?) 18,3+1,7¢ 13,342,8b 5,3+1,22
Mg?* (mg.L1) 4,7+0,5P 5,7+1,4b 1,8+0,7°
S04% (mg.L?) 56,0+10,3° 98,7+26,2°¢ 29,5+14,0°
Gdanth (ng.L2) 727+240P 30+392 12412

Le spectre des REE aprés normalisation (Figure 5-6) et le calcul d’anomalie en Gd pour les trois eaux
montrent une anomalie positive du Gd contrairement aux autres REE. Méme si elles possédent toutes une
anomalie positive en Gd, I'intensité est plus marquée pour I'eau en sortie de STEU (Gd/Gd* : 283 a 4543) par
rapport aux eaux de pluie (Gd/Gd* : 2 a 39) et souterraines (Gd/Gd* : 6 a 94). Pour les eaux souterraines et

les eaux pluviales, cette légére anomalie positive traduit peut-étre un mélange avec les eaux usées. Comme
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I'anomalie en Gd est présente dans les trois eaux et que les anomalies pour les autres REE sont de faibles

intensités, seuls les résultats sur la concentration en Gd seront utilisés

D’ailleurs les concentrations en Gdanw dans les eaux de nappe (30£39 ng.L?) et les eaux de pluie (12+1
ng.L?) sont significativement inférieures a celles retrouvées dans les eaux usées traitées (727+240 ng.L?).
Malgré leur différence en nitrates, I'analyse du Gd permet de certifier que les eaux souterraines et les eaux

usées traitées sont deux eaux distinctes.
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Figure 5-6 : Spectres des REE normalisés pour les trois types d’eau.

Les différences de conductivité entre les eaux usées traitées et les eaux pluviales ont aussi un intérét
pour estimer le temps de séjour hydraulique (TSH) au sein des bassins grace aux conductivités enregistrées
par les capteurs placés en entrée de B2 et en sortie des trois bassins. Lorsqu’il y a une diminution de Ila
conductivité (alimentation par les eaux pluviales) en entrée a un temps t, elle apparatitra, plus subtilement,
en sortie quelques jours plus tard. Le TSH déterminé grace a la conductivité varie entre 3 et 6 jours pour B1,
entre 4 et 7 jours pour B2 et entre 5 et 8 jours pour B3. Cette fluctuation du TSH est induite principalement
par les variations de débit, le TSH étant inversement proportionnel au débit. L'utilisation de traceur

fluorescent type fluorescéine ou rhodamine pour déterminer le TSH n’a pas été recommandée a cause :

- du débit qui n’est pas constant,
- du volume des bassins qui est non négligeable (quantité de traceur a utiliser importante),

- delafaune présente.

5.1.4. L’écoulement dans les bassins

La force et la direction du vent sont aussi des facteurs pouvant modifier le TSH. L'écoulement de I'eau,
de l'entrée a la sortie des bassins, est accéléré lorsque la direction du vent est alignée avec |'écoulement
gravitaire et diminué lorsque la direction du vent s'oppose a I'écoulement gravitaire (Moustafa et Wang,
2020). De plus, ces courants opposés génerent un écoulement a deux couches, la couche supérieure ou de
surface qui aura un écoulement coincidant avec la direction du vent et la couche inférieure qui s’écoulera de

I’entrée vers la sortie des bassins. Ce type d’écoulement entraine un mélange vertical au sein de la colonne
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d’eau (Pugliese et al., 2020). Les végétaux émergents réduisent la vitesse du vent ainsi que ses effets (Jin et
Ji, 2015). Les végétaux aquatiques opportunistes se développant dans les bassins (voir section 6.2.2)
(flottants : lemnacées ; submergés : cératophylles ; submergés et flottants : algues) peuvent aussi étre un
frein a I'écoulement gravitaire. La végétation submergée provoque une résistance discontinue dans la
direction verticale et une variation verticale de la vitesse longitudinale moyenne avec un point d'inflexion (la
vitesse est rapide au-dessus et lente a l'intérieur de la végétation) (Huai et al., 2009 ; Wang et al., 2015).
Ainsi, une structure en S de la vitesse d’écoulement est produite avec apparition de trois zones, (zone |) une
couche non végétalisée, (zone Il) une couche a l'interface entre I'eau libre et les végétaux et (zone IIl) une
couche végétale intérieure (Figure 5-7). La couche de cisaillement générée au niveau de la zone Il engrange

un fort échange turbulent vertical avec la couche de non-végétation (Huai et al., 2019).

Flow direct;
ow direction 3 Non-vegetated
< < Zonel layer

Vegetation
< s

z
a
L g

X

Outer vegetated
layer

Inner vegetated
layer

Figure 5-7 : Ecoulement a trois couches (végétaux submergés) (Huai et al., 2019).

Pour les végétaux aquatiques flottants, un profil des vitesses peut aussi étre déterminé (Figure 5-8),

mais cela laisse supposer que la végétation est immobile (Huai et al., 2012).
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Figure 5-8 : Ecoulement a quatre couches (végétaux flottants immobiles) (Huai et al., 2012).

Les algues sont difficiles a classer dans I'un des deux profils présentés car elles sont a la fois submergées
et flottantes. Elles pourraient étre représentées par un mélange des deux profils a savoir une diminution

homogene de la vitesse d’écoulement sur toute la verticalité et donc un écoulement a une couche.

Le vent devrait étre le principal facteur de brassage lorsqu’il n’y a pas de végétaux ou qu’il n'y a que
des lemnacées qui ne peuvent étre considérées comme immobiles quand le vent est présent. Les directions
du vent enregistrées le plus fréquemment par la station météo sont le sud-ouest et I'est avec des vitesses
comprises majoritairement entre 1 et 10 km.h* avec un maximum a 37 km.h! et des rafales entre 5 et 20

km.ht avec un maximum a 69 km.h* (Figure 5-9).
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Figure 5-9 : Directions du vent (a) et des rafales (b) enregistrées par la station météo.

D’apres les clichés réalisés par I'appareil photographique automatique situé en aval de B1, la direction
du vent détermine bien I'emplacement des lemnacées dans le bassin ce qui montre son effet sur le potentiel
brassage (Figure 5-10). Mais lorsqu’il y a des algues, qui sont immobiles, les lemnacées sont maintenues donc

I'effet du vent est atténué.
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Figure 5-10 : Impact du vent sur les végétaux flottants dans la partie aval de B1. (a) Emplacement de I’appareil photographique
(b) vent vers I'est et (c) vent vers I'ouest.
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Dans ce manuscrit, il sera supposé que les végétaux submergés n’ont pas d’impact sur |'effet du vent.

Pour la ZRV de Reims, selon la présence ou |'absence de végétaux, plusieurs cas pourraient étre observés :

eau libre : écoulement a deux couches (vent)

- lemnacées : écoulement a deux couches (vent) ou a 4 couches (sans vent)

- algues : écoulement a une couche (végétaux submergés et flottants)

- cératophylles. : écoulement a trois couches (végétaux submergés) avec effet du vent

- cératophylles + algues : écoulement a une couche (végétaux submergés et flottants)

- cératophylles + lemnacées : écoulement a trois couches (végétaux submergés) (vent) écoulement a
une couche (végétaux submergés et flottants) (sans vent)

- cératophylles + lemnacées + algues : écoulement a une couche (végétaux submergés et flottants)

Avec ou sans végétaux, la vitesse d’écoulement ne devrait jamais étre homogéne dans la colonne d’eau
et des turbulences devraient provoquer un mélange vertical ce qui ne permet pas de considérer la ZRV
comme un réacteur a écoulement piston. Les prélévements réalisés dans les bassins pourraient étre utiles
pour observer ce potentiel brassage s’il y a eu un changement d’alimentation quelques jours avant la
campagne de préléevements. La conductivité ne semble pas étre un bon traceur naturel pour observer le
brassage des eaux car elle est équivalente pour les eaux souterraines et les eaux usées traitées. Le nitrate
n’est pas non plus un bon indicateur car il est facilement transformé par divers processus (dénitrification,
absorption par les végétaux). En revanche, le gadolinium est un traceur optimal car il ne subit aucune
modification lors de son passage a travers les bassins (voir section 9.1.2). Aprés changement du type
d’alimentation, des gradients de concentration de Gd sont observés dans les bassins pour les campagnes R55
(mars), R61 (juillet), et R62 (aolt) ce qui atteste d’un mélange au sein de la colonne d’eau en présence (R61

et R62) ou en absence de végétaux (R55) (Figure 5-11).
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Figure 5-11 : Gradients de Gd, de conductivité et de nitrates dans les trois bassins pour R55, R61 et R62.
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5.2.Les eaux souterraines

La hauteur de la nappe d’eau a été surveillée a I'aide des piézometres installés dans la zone de la ZRV
sauf pour le P5 dont le repere altimétrique donné par le Nivellement général de la France n’était pas connu
et le Pvert qui ne permettait pas le passage de la sonde de pression. La hauteur de la nappe d’eau a fluctué
pour tous les piézometres sauf pour le P2. Cette fluctuation est induite par les précipitations, avec une
augmentation de la hauteur d’eau lorsque le cumul des précipitations augmente et inversement lorsqu’il

stagne (Figure 5-12).
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Figure 5-12 : Fluctuation de la nappe mesurée au niveau du P1, P2, P3, P4 et P6 et cumul des précipitations depuis janvier 2019.

Comme les précipitations ne sont pas équiréparties, la hauteur de nappe n’a pas varié de la méme
facon d’une année a I'autre. Par exemple en 2020, un seul épisode pluvieux a contribué a une hausse de la
nappe avec un maximum en mars alors qu’il y en a eu deux importants en 2021 (février et juillet). L’absence
de la fluctuation de la nappe au niveau du P2 est causée par une liaison avec le fossé de collecte en sortie
des bassins qui dicterait le niveau de la nappe. Le Gd peut aussi étre utilisé en tant que traceur pour
renseigner sur une potentielle infiltration d’eau vers la nappe (Briinjes et al., 2016 ; Kulaksiz et Bau, 2011)
car le Gd complexé n'est pas affecté par les conditions biologiques ou chimiques réductrices, et montre un
comportement tres stable et tres mobile (Menahem et al., 2016). P1, P2 et Pvert ont les teneurs moyennes
les plus importantes en Gdan qui sont respectivement de 298+196 ng.L?, de 578+195 ng.L! et de 92+26
ng.LL. Les autres piézometres affichent quant & eux des valeurs plus faibles : 9+4 ng.L't pour le P3, 443 ng.L*!
pour le P4, de 2+1 ng.L? pour le P5 et de 12+3 ng.L pour le P6 et sont donc moins soumis a des infiltrations
d’eaux anthropisées. D’apres les teneurs en Gdanth élevées au niveau du P2, la nappe est sirement connectée
au fossé de collecte mais de possibles infiltrations a partir des bassins ne sont pas a écarter. Pour le P1,
I’enrichissement en Gdanth peut provenir de l'infiltration du canal d’alimentation. Les concentrations en Gdantn
dans le P1 et le canal d’alimentation suivent la méme tendance (Figure 5-13). La diminution du Gd au cours
des trois années dans le P1 peut étre due a trois phénomenes : (i) réduction des infiltrations dans le canal

d’alimentation, (ii) augmentation de la part des eaux acheminées vers la ZRV qui sont pauvres en Gd et (iii)
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un effet du premier confinement avec une diminution du Gd en entrée de la STEU lors de cet épisode.

L'infiltration a partir du fossé Collard et des bassins pourrait étre la cause des teneurs élevées en Gd dans le
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Figure 5-13 : Suivi du Gd dans le P1 et le canal d’alimentation.

5.3.Le bilan hydraulique

Pour calculer le bilan hydraulique annuel de chaque bassin, les volumes d’eau entrants et sortants,

I’'ETP et la quantité de pluie directe que recoit le bassin sont les parametres a prendre en compte :
Bilan annuel = Ventrant + pluviométrie + accumulation — Vsortant — ETP — infiltration

Les volumes d’eau entrants et sortants sont déterminés avec les débits journaliers. L'ETP locale
pourrait se déterminer avec la formule de Thornwaite a partir du suivi de la hauteur d’eau dans le bassin
étanche et la quantité d’eau apportée par la pluie avec la pluviométrie journaliere et la surface des bassins.
Le bassin étanche étant recouvert de lemnacées durant les trois années, le calcul de I'ETP, bien que réalisé,
est sujet a caution. L’accumulation ainsi que l'infiltration sont considérées comme nulles, donc la formule du

bilan annuel est :
Bilan annuel = Ventrant + pluviométrie — Vsortant

Pour les trois années, le bilan est positif de plus de 20000 m* pour chaque bassin (Tableau 5-3) et le
pourcentage de perte s’éléve entre 5 et 14 %. Les pertes diminuent en fonction des années. Elles sont liées
a I’évapotranspiration mais aussi a l'infiltration des bassins vers la nappe souterraine, qui n‘ont pas été
étanchéifiés a I'aide d’une géomembrane mais seulement par compaction de la graveluche. Les infiltrations
des bassins qui avaient été estimées par le bureau d’étude, SINBIO, apres compaction de la graveluche
étaient de 4,3 % du débit d’alimentation. La diminution des pertes entre 2019 et 2021 est peut-étre liée a

I"accumulation de sédiments dans les bassins, qui favorise un auto-colmatage.
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Tableau 5-3 : Bilans hydrauliques de 2019, 2020 et 2021 pour les trois bassins.

2019 B1 B2 B3 2020 B1 B2 B3

Volume entrant (m3) 314503 317870 241683 Volume entrant (m3) 524620 425934 303088

Volume sortant (m3) 292234 299454 218958 Volume sortant (m3) 491057 406929 284532

Pluviométrie (m3) 10466 10635 10860 Pluviométrie (m3) 10284 10450 10671

Bilan annuel (m3) 31923 28238 32773 Bilan annuel (m3) 43847 29455 29226

Perte annuelle (%) 10 9 14 Perte annuelle (%) 8 7 10
2021 B1 B2 B3

Volume entrant (m3) 611046 553842 452437
Volume sortant (m3) 586599 541496 440780

Pluviométrie (m3) 12555 12758 13028
Bilan annuel (m3) 37002 25104 24685
Perte annuelle (%) 6 5 5

Conclusion du chapitre

L'apparition des végétaux dans le fossé de répartition a entrainé une hétérogénéité des débits entre
les trois bassins. La dynamique de cette masse d’eau traversant les bassins ne correspond pas a un
écoulement piston car le vent et la végétation aquatique opportuniste vont entrainer un brassage. Ce
brassage est visible avec les mesures en Gd, qui est un bon traceur, dans les bassins lorsqu’il y a un
changement d’alimentation (STEU/RUTP). De plus, ce traceur d’origine anthropique a permis de déceler des
infiltrations du canal d’alimentation et des bassins grace aux prélévements dans les piézometres. Ces
infiltrations dans les bassins ont été confirmées lors du calcul du bilan hydraulique ; la pollution de la nappe
d’autres bassins devaient étre installés pour agrandir la ZRV et si l'infiltration vers la nappe est jugée

préoccupante, I'utilisation de gé¢omembrane est a envisager.
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Chapitre 6. Une grande variété de végétaux

La ZRV peut étre découpée en trois zones :

- milieu inondé : dans les bassins,
- milieu humide : en bas des berges,

- milieu sec : en haut des berges.

Ces trois milieux vont sélectionner les espéces végétales en fonction de leur besoin en eau; les
végétaux aquatiques dans les bassins et les végétaux terrestres en haut des berges. Les végétaux présents
sur les berges sont peu utiles pour le traitement des eaux circulant dans la ZRV mais jouent un réle pour la

biodiversité du site.

6.1.Les berges de la ZRV

Depuis I'implantation des végétaux sur les berges en 2017, plusieurs années se sont écoulées et la flore
a évolué (Tableau 6-1 et Annexe 18). Les végétaux peuvent étre classés selon la clé de Reed (1988) qui permet
de définir les especes indicatrices de zones humides. Les végétaux plantés sont tous des indicateurs d’un
milieu humide et des espéces déterminantes de la ZNIEFF Vallée de la Vesle de Livry-Louvercy a Courlandon.
Les especes déterminantes sont représentatives d’'un habitat naturel ou d’un écosysteme particulier. Le
recensement de ces végétaux a été réalisé en 2020 et 2021. Parmi ces végétaux, Alisma plantago-aquatica,
Lychnis flos-cuculi et Lysimachia vulgaris n’étaient plus présents sur les berges en 2020 et Mentha aquatica
en 2021. La difficulté d’adaptation a leur nouveau milieu, la compétition avec d’autres végétaux (nutriments,
lumiére) (Craine et Dybzinski, 2013), la libération de composés volatils par les autres végétaux (Effah et al.,
2019 ; Kegge et Pierik, 2010), la baisse du niveau d’eau de février 2019 a mai 2019, la fluctuation de la hauteur
d’eau (phase de submersion et d’émersion) qui entraine des variations extrémes de lumiére (photosynthése)
et d'oxygéne (respiration) (Colmer et al., 2013 ; Sasidharan et al., 2018 ; Voesenek et al., 2016) et le régime

alimentaire de la faune présente sur le site pourraient étre les causes de cette disparition.

En revanche, les nouvelles espéces qui se sont développées ne sont pas indicatrices de milieu humide
sauf Eupatorium cannabinum et certaines sont des espéces déterminantes (ZNIEFF). Selon la liste rouge de
I"UICN?® (Union Internationale pour la Conservation de la Nature), ces espéces ne sont pas menacées. Entre

2017 et 2021, la diversité des espéces présentes sur les berges a augmenté de 11 a 18.

Ces végétaux ne semblent pas tres utiles au sein de la ZRV mais ils ont un intérét écologique majeur
pour le monde des insectes et surtout des pollinisateurs. Les insectes pollinisateurs tels que les abeilles, les
guépes, les mouches et les papillons sont essentiels a la reproduction des plantes, a la sécurité alimentaire

et a la santé des étres humains, ainsi qu'aux fonctions des écosystémes (Kearns et al., 1998 ; Vanbergen et

ILa liste rouge de 'UICN, créée en 1964, est l'inventaire le plus complet au monde de |'état de conservation global des
especes biologiques. Les espéces sont classées en neuf groupes spécifiés par des critéres tels que le taux de déclin, la
taille de la population, I'aire de répartition géographique et le degré de fragmentation de la population.
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Initiative, 2013). Des études montrent des déclins récents des pollinisateurs et des plantes qui en dépendent
a I'échelle mondiale (Goulson et al., 2015 ; Potts et al., 2010). La fragmentation des habitats naturels en
raison de l'urbanisation, l'utilisation de produits chimiques et le manque de ressources florales sont
considérés comme des facteurs contribuant a leur déclin (Goulson et al., 2015 ; Vanbergen et Initiative,
2013). La diversité des insectes pollinisateurs qui dépendent des plantes pour différentes étapes de leur
développement est souvent liée a une grande diversité de plantes (Goulson et al., 2015 ; Potts et al., 2010).
Par conséquent, les programmes de plantation de fleurs sont une stratégie importante pour récupérer la
fonction de pollinisation dans les zones agricoles (Pywell et al., 2005) et urbaines (Blackmore et Goulson,
2014). L'hétérogénéité des especes végétales sur les berges de la ZRV est une opportunité pour ces insectes
pollinisateurs (voir section 11.1). Les berges de la ZRV ont évolué entre 2017 et 2021 d’un point de vue végétal

avec une diversité grandissante mais moins dépendante du milieu humide.
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Tableau 6-1 : Listes des végétaux présents sur les berges des bassins.

Nom latin Nom frangais Liste ZNIEFF  Habitat  Indicateur de Planté Présence  Présence
rouge 2 @) zone humide ®)  en2017 en en
1) 2020 2021

Achillea Achillée a feuilles de Non FACU - Non Non Oui Oui

filipendulina fougere

Achillea Achillée millefeuille LC Non FACU - Non Non Oui Oui

millefolium

Arctium sp. Bardane Non Non Oui Oui

Carex Laiche des marais LC Oui OBL Oui Oui Oui Oui

acutiformis

Carex riparia Laiche des rives LC Oui OBL Oui Oui Oui Oui

Cirsium arvens Cirse des champs Non FACU - Non Non Oui Oui

Cirsium Cirse maraicher Oui Non Non Oui Oui

oleraceum

Epilobium Epilobe hirsute LC Oui FACW Oui Oui Oui Oui

hirsutum

Eupatorium Eupatoire a feuilles Oui FAC Oui Non Oui Oui

cannabinum de chanvre

Filipendula Reine-des-prés LC Oui FACW Oui Oui Oui Oui

ulmaria

Heracleum Berce commune Non Non Non Oui Non

sphondylium

Humulus Houblon LC Oui Non Non Oui Non

lupulus

Hypericum Millepertuis tacheté LC Oui FAC- Non Non Oui Oui

maculatum

Iris Iris des marais LC Oui OBL Oui Oui Oui Oui

pseudacorus

Lotus Lotier corniculé LC Non FACU - Non Non Oui Oui

corniculatus

Lychnis flos- Lychnis fleur de Oui FACU Non Oui Non Non

cuculi coucou

Lysimachia Lysimagque commune LC Oui FAC+ Oui Oui Non Non

vulgaris

Lythrum Salicaire commune LC Oui FACW+  Oui Oui Oui Oui

salicaria

Medicago Luzerne cultivée Non Non Non Oui Oui

sative

Melilotus albus ~ Mélilot blanc Non FACU - Non Non Oui Non

Melilotus Mélilot jaune LC Non FACU - Non Non Oui Non

officinalis

Mentha Menthe aquatique LC Oui OBL Oui Oui Oui Non

aquatica

Phalaris Baldingére faux- LC Oui FACW+  Oui Oui Oui Oui

arundinacea roseau

Phragmites Roseau commun LC Oui FACW Oui Oui Oui Oui

australis

Symphytum sp.  Consoude Non Non Oui Oui

Trifolium Trefle des prés LC Non FACU - Non Non Oui Oui

pratense

(1) Liste rouge de I'UICN : https://www.iucnredlist.org/

LC : préoccupation mineure
(2) Espéce déterminante pour la ZNIEFF Vallées de la Vesle de Livry-Louvercy a Courlandon : https://inpn.mnhn.fr/zone/znieff/210000726.pdf

(3) Reed (1988):

OBL : zone humide obligatoire : la plante est présente a plus de 99 % dans les zones humides.
FACW : zone humide facultative : la plante est présente dans les zones humides dans une proportion de 67 a 99 %.
FAC : facultatif : la plante est présente dans les zones humides dans une proportion de 34 a 67 %.

FACU : plutot terrestre : la plante est présente de 1 % a 33 % dans les zones humides.

+: la plante se trouve dans la partie supérieure (« plus humide ») de la fréquence de l'indicateur.
- : la plante se trouve dans la partie inférieure (« plus seche ») de la fréquence de l'indicateur.
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6.2.Les végétaux aquatiques

Les bassins comme les berges ont été sujets a des changements dans la composition végétale depuis

2017 avec disparition de certaines espéces plantées initialement et apparition de nouvelles (Tableau 6-2).

Tableau 6-2 : Liste des végétaux aquatiques présents dans les bassins.

1

(2)
3)

Nom latin Nom frangais Liste ZNIEFF  Habitat Type de Planté Présence Présence Présence
rouge (2 3) végétaux en 2017 en 2019 en 2020 en 2021
(1)

Ceratophyllum Cératophylle LC Oui OBL Submergé Non Oui Oui Oui

demersum épineux

Ceratophyllum Cératophylle LC Oui OBL Submergé Non Oui Oui Oui

submersum submergé

Chlorella Chlorelle Non Submergé Non Non Non Oui

Cladophora Cladophore Non Submergé Non Oui Oui Oui

et flottant

Euglena acus Non Submergé Non Non Non Oui

Euglena gracilis Non Submergé Non Non Non Oui

Phacus sp. Non Submergé Non Non Non Oui

Glyceria maxima  Grande LC Oui OBL Emergé Oui Non Non Non
glycérie

Lemna gibba Lentille d'eau LC Non OBL Flottant Non Oui Oui Oui
bossue

Lemna minor Petite lentille  LC Non OBL Flottant Non Oui Oui Oui
d’eau

Nitella sp. Nitelle Non Submergé Non Non Oui Non

Nuphar lutea Nénuphar LC Oui OBL Flottant Oui Oui Non Non
jaune

Nymhea alba Nénuphar LC Oui OBL Flottant Oui Oui Non Non
blanc

Phragmites Roseau LC Oui FACW Emergé Oui Oui Oui Oui

australis commun

Potamogeton sp. Potamot Non OBL Submergé Non Non Oui Oui

Scirpus lacustris Jonc des LC Oui OBL Emergé Oui Oui Non Non
chaisiers

Wollfia sp. Lentille LC Non OBL Flottant Non Oui Oui Oui
d’eau naine

Liste rouge de 'UICN : https://www.iucnredlist.org/
LC : préoccupation mineure
Espéce déterminante pour la ZNIEFF Vallées de la Vesle de Livry-Louvercy a Courlandon : https://inpn.mnhn.fr/zone/znieff/210000726.pdf

Reed (1988)

OBL : zone humide obligatoire : La plante est présente a plus de 99 % dans les zones humides.
FACW : zone humide facultative : La plante est présente dans les zones humides dans une proportion de 67 a 99 %.

FAC : facultatif : La plante est présente dans les zones humides dans une proportion de 34 3 67 %.
FACU : plutot terrestre : La plante est présente de 1 % a 33 % dans les zones humides.

+: la plante se trouve dans la partie supérieure (« plus humide ») de la fréquence de l'indicateur.
- : la plante se trouve dans la partie inférieure (« plus seche ») de la fréquence de l'indicateur.

6.2.1. La végétation initiale

Certains végétaux implantés lors de la construction de la ZRV ne sont plus présents dans les bassins

comme Glyceria maxima (derniére observation en 2018), Scirpus lacustris (derniere observation en 2020) ou

Nymphaea alba et Nuphar Lutea (derniére observation en 2017) contrairement a Phragmites australis.
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Pour G. maxima, qui recouvrait une surface non négligeable de B2 et B3 (Figure 6-1), sa biomasse totale
a chuté subitement entre juillet 2018 et aolt 2018 dans les deux bassins (Figure 6-2), ce qui n’a pas été le cas

pour P. australis.

Glyceria maxima

Figure 6-1 : Surface recouverte par G. maxima en 2018 avant sa disparition (image satellite : 28/6/2018 (Google earth)).

(2] juillet2018  [t]  Aoat2018
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/]
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Figure 6-2 : Disparition de G. maxima dans (a et b) B2 et (c et d) B3 entre juillet et aolt 2018.

Cela ne peut étre causé par la sénescence car elle intervient en automne. Ces végétaux ont
vraisemblablement servi de nourriture pour des animaux (ragondins) pendant une période caniculaire.
Néanmoins, le développement de G. maxima a repris a la suite de cet épisode. Aprés le faucardage et la
baisse du niveau de I'eau début 2019, G. maxima a complétement disparu. Bien que le faucardage puisse
influencer la production de I'année suivante, Sundblad (1990) indique que deux, voire trois, récoltes par
saison de G. maxima causeront effectivement une diminution du rendement en biomasse des pousses mais
pas une disparition totale. Il est a noter que P. australis, qui a aussi subi le faucardage, est toujours présent
dans B2 et B3. La différence entre ces deux espéces est que P. australis entre en dormance prolongée en
hiver contrairement a G. maxima dont les feuilles peuvent rester physiologiquement actives pendant un hiver

doux (Tylova et al., 2008) (Figure 6-3).

Figure 6-3 : Jeunes pousses de G. maxima en janvier 2018.
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Le début de croissance de G. maxima au printemps est plus précoce que P. australis. Malgré des
activités différentes durant I'hiver, ces deux végétaux accumulent un stock similaire d’azote dans leurs
parties souterraines avant la saison froide (Tylova et al., 2008). Le faucardage ne devrait pas avoir impacté si
drastiquement le développement de G. maxima sauf si les racines et les rhizomes ont été détruits. En
revanche la baisse de la hauteur de I'’eau dans les bassins a engendré la présence de terres émergées au
niveau des merlons ou la végétation avait été plantée, et ces terres ont été rapidement envahies par
Ranunculus sceleratus (renoncule scélérate), ce qui a peut-étre empéché le développement de G. maxima
mais pas celui de P. australis. Tous ces événements évoqués pourraient étre a 'origine de la disparition de

G. maxima dans les bassins.

Pour les trois autres végétaux (S. lacustris, N. alba et N. Lutea), les animaux semblent étre les
principaux suspects, les rongeurs pour S. lacustris qui a été retrouvé sectionné a la base et I'avifaune pour
les nénuphars. Apres toutes ces péripéties, seul P. australis est toujours présent en 2021 et recouvre 12 %

du B2 et 26 % du B3 (mesure de la surface via le site : https://www.geoportail.gouv.fr).

Méme si les résultats de la qualité des eaux de 2017 et 2018 ne seront pas discutés dans ce
document, il était important de préciser I’évolution de la végétation initiale depuis 2017. Dans la suite de ce
chapitre, les végétaux évoqués seront ceux présents aprés |’élévation de la hauteur d’eau en juin 2019 car

cela est considéré comme étant le fonctionnement normal de la ZRV.

6.2.2. Les végétaux opportunistes

Durant les trois années de suivi (2019-2021), plusieurs végétaux opportunistes (flottants, submergés

ou les deux) se sont développés dans les bassins (Tableau 6-2).

Les végétaux submergés stricts sont composés principalement de deux espéces de cératophylles,
Ceratophyllum submersum et Ceratophyllum demersum. Ce sont des végétaux qui utilisent leurs feuilles pour
s’ancrer dans les sédiments. Les différences physiologiques notables entre ces deux espéces sont les fruits et
le nombre de ramifications (dichotomes) (Les, 1986 ; Wilmot-Dear, 1985). Le fruit de C. demersum est vert,
lisse avec présence de trois épines contrairement au fruit de C. submersum qui est noir, rugueux, avec
absence d’épines latérales (Figure 6-4). Les feuilles vertes sont une a deux fois dichotomes pour C. demersum
et de trois a quatre fois pour C. submersum. Ces deux especes de cératophylles ne se sont pas mélangées

dans les bassins : C. demersum dans B3 et C. submersum dans Bl et B2.

Figure 6-4 : Fruits et feuilles de (a) Ceratophyllum submersum et (b) Ceratophyllum demersum sous la loupe binoculaire.
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La couleur des feuilles proches de la surface de I'eau était souvent rouge/brune (Figure 6-5). Les
différences entre ces feuilles et celles situées au milieu ou en bas de la colonne d’eau sont liées a la quantité
de rayonnement solaire et la température qui sont toutes deux plus élevées a la surface. Ces deux parameétres

pourraient étre la cause de ce changement de couleur.

Figu‘re 6-5 : Ceratophyllum sp. rougeatre.

Des études ont montré que lorsque Latuca sativa est exposé a des rayons UV-A et UV-B, le taux
d’anthocyanes, pigments de couleur rouge, augmente significativement en fonction de la variété pour
donner des feuilles de couleur rouge (Lee et al., 2021 ; Park et al.,, 2007). Une augmentation de la
température de I'eau peut faire chuter le taux de chlorophylle A et B, pigments de couleur verte, chez certains
végétaux submergés (Elodea nuttallii, Potamogeton crispus et Vallisneria asiatica). L’augmentation du taux
d’anthocyane a cause des rayons UV et la diminution de la quantité de chlorophylle en raison de la
température plus élevée sont vraisemblablement les raisons a ce changement de couleur mais aucune

expérience particuliere n’a été réalisée pour valider ces hypotheses.

En 2020, certaines feuilles étaient cassantes et semblaient étre enveloppées dans une matrice
contrairement a des feuilles « normales » (Figure 6-6). L’analyse par ICP-OES a révélé que ces feuilles
contenaient 167 g Ca.kg MS de Ca alors que les feuilles « normales » n’en contenaient que 8,8 g Ca.kg MS
1 Cette couche est une couche de carbonate de calcium qui précipite lors de la photosynthése en présence
de calcium et de bicarbonate suivant la réaction Ca?* + 2 HCO3 - 0, + CH,0 + CaC05 (Sand-Jensen et
al., 2021). Cette réaction est possible car I'eau des bassins contient des quantités non négligeables en

bicarbonate.

Figure 6-6 : Feuilles de Ceratophyllum sp. cassante et de Ceratophyllum sp. « normale » sous la loupe binoculaire.

D’autres especes macroscopiques ont été observées entre 2019 et 2021 telles que Potamogaton sp.

ou Nitella sp. (Figure 6-7). lls étaient en minorité dans les bassins par rapport a Ceratophyllum sp.
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Figure 6-7 : Nitella sp. sous la loupe binoculaire.

Durant I'été 2021, B3 a été envahi par des algues microscopiques dont certaines n’ont pas été
véritablement identifiées et sont susceptibles de faire partie du genre Chlorella (Figure 6-8a). En revanche
les microalgues de la classe Euglenophyta de 'ordre Euglenida ont été facilement identifiées grace a leur
« eyespot » rouge, appelé aussi stigma, situé a l'intérieur du cytoplasme : il est considéré comme un
photorécepteur leur permettant de s’orienter vers la lumiére (Schwartzbach et Shigeoka, 2017). Les
euglénoides sont des organismes flagellés unicellulaires (avec deux flagelles dans la plupart des cas) vivant
principalement dans des environnements aquatiques et pouvant étre mixotrophes (phototrophe et
hétérotrophe). L'apparition d’espéces phototrophes est le résultat d’'une endosymbiose entre une eugléne
phagotrophe et une algue verte étroitement liée au genre Pyramimonas. Phacus sp., Euglena gracilis et

Euglena acus sont les espéces qui ont été identifiées (Figure 6-8b et c).

Phacus sp.

- Euglena gracilis

Genre Chlorella sp. Euglena acus eyespot
inconnu

Figure 6-8 : Algues unicellulaires microscopiques sous microscope (grossissement : x63 (a et b) et x40(c)).

Les macroalgues dans les bassins de la ZRV peuvent étre considérées comme les végétaux en transition
entre submergés et flottants car elles se développent au fond des bassins mais une partie va remonter a la
surface a I'aide de I'oxygene produit par photosynthése qui sera emprisonnée dans les filaments (Whitton,
1970). Les algues prélevées dans les trois bassins (Figure 6-9) feraient partie de la famille Cladophoraceae et

du genre Cladophora sp.
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a 100 pm

La derniére catégorie de végétaux opportunistes qui sont présents sur la ZRV appartiennent aux

végétaux flottants stricts et sont de la famille des lemnacées (Figure 6-10) :

- Lemna minor, la petite lentille d’eau,
- Lemna gibba, la lentille d'eau bossue, caractéristique avec le développement d’une cavité aérifére,

- Wollfia arrhiza, la lentille d’eau naine, sans racine.

Contrairement aux espéces de cératophylles, ces trois especes se sont mélangées dans les trois bassins
et leur petite taille n’a pas permis de les séparer lors des analyses. Dans ce manuscrit, le mot « lemnacées »

sera utilisé pour parler de ces trois espéces.

Wollfia arrhiza

Lemna minor

Figure 6-10 : Lemna minor (a et b), Wollfia arrhiza (b) et Lemna gibba (c) sous la loupe binoculaire.

La plupart des végétaux plantés ou opportunistes présents dans la ZRV ne sont pas des especes
menacées selon la liste rouge de I’'UICN mais sont des especes déterminantes de la ZNIEFF Vallée de la Vesle

de Livry-Louvercy a Courlandon exceptées les algues et les lemnacées.
6.3.Le suivi du développement de la végétation

6.3.1. Les images satellites : Indice de végétation (NDVI)

Les images satellites permettent de suivre I'évolution de la végétation a la surface des bassins
notamment avec le NDVI. L'indice augmente durant le printemps pour atteindre des maxima en été (0,5-0,7)
ou au début de 'automne avant de baisser pour étre au minimum durant I’hiver (0,1-0,2) (Figure 6-11). Des

petites différences ont pu étre observées entre les trois années de suivi.
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Figure 6-11 : Variations du NDVI durant les trois années de suivi dans les trois bassins (a) B1, (b) B2 et (c) B3. Le signe (++) indique
un développement important du végétal et le signe (+) un développement plus modeste. Les lettres en majuscule de I’axe des
abscisses supérieur signifient : H : hiver, P : printemps, E : été, A : automne.

Les variations du NDVI en 2019 dans les trois bassins forment un « M » avec deux maxima entre 0,5 et
0,6 (juin et septembre). Entre ces maxima, une baisse est marquée jusqu’a 0,4. Cette forme en « M » est
moins détectable en 2020 et les valeurs de I'indice de mai a octobre (novembre pour B3) oscillent entre 0,5
et 0,6 pour tous les bassins mais n’atteignent jamais 0,4. L'année 2021 est trés spéciale car l'indice varie
différemment pour les trois bassins : il oscille entre 0,5 et 0,6 pour B1 de juin a octobre, forme un «M » dans
B2 avec deux maxima supérieurs a 0,6 (juin et octobre) et un minimum proche de 0,4 (juillet), et atteint son
maximum a 0,67 dans B3 en juin pour baisser a 0,5 en juillet puis osciller entre 0,5 et 0,65 jusqu’en octobre.

Le NDVI est en dessous de 0,2 en hiver excepté pour B3 durant I’hiver 2021. De plus, 'augmentation du NDVI
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durant le printemps 2021 différe selon les bassins car il dépasse 0,4 début avril pour B3, début mai pour B2
et début juin pour B1. Cet indice est corrélé avec la végétation : plus il se rapproche de 1, plus il y a de la
végétation active, il est donc intéressant de le comparer avec les observations directes mais aussi avec les

images du drone aérien (Annexe 19).

En 2019, la végétation opportuniste la plus présente était Cladophora sp. qui a eu deux inflorescences
(juin et septembre) dans les trois bassins, ce qui explique les deux maxima et la forme en « M ». La baisse
entre les deux maxima est causée par la diminution des algues au profit des lemnacées qui se sont peu
développées durant le printemps. En 2020, il n’y a eu qu’une inflorescence de Cladophora sp. en juin mais un
développement plus important des lemnacées au printemps. Comparativement a 2019, cela a induit une
légere baisse du NDVI lorsque les algues ont disparu durant I’été. Une partie des lemnacées dans B3 se sont
maintenues durant I'hiver 2021, c’est pourquoi la valeur du NDVI était plus élevée par rapport aux autres
bassins. D’ailleurs I’écart du NDVI durant le printemps en 2021 est causé par la présence de ces lemnacées
mais aussi par le décalage du début du développement des algues dans les trois bassins. En 2021, il n’y a eu
gu’une inflorescence d’algues. Elle s’est maintenue jusqu’a la mi-ao(t dans B1 et a chuté dans les deux autres
bassins en juillet. Le deuxieme maximum pour B2 en octobre est difficilement explicable car d’aprées les
observations directes il n’y a pas eu de deuxieme inflorescence. Les oscillations du NDVI dans B3 pourraient
étre provoquées par les lemnacées qui se sont réparties différemment sur le bassin selon la direction et la

force du vent lorsqu’il n’y avait plus de Cladophora sp. pour les maintenir.

6.3.2. L’effet du vent

L'effet du vent sur les lemnacées a été observé a I'aide du calcul du taux de recouvrement depuis les
images prises par I'appareil photographique installé a la sortie de B1. Le taux de recouvrement est élevé
entre juin et juillet avant de fluctuer en fonction de la direction du vent jusqu’a la sénescence qui a lieu en

décembre/janvier (Figure 6-12).
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Figure 6-12 : Taux de recouvrement de la partie aval de B1 (L : lemnacées, A : algues).
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Entre juin et juillet-ao(t, les algues maintiennent les lemnacées qui ne peuvent pas se mouvoir avec le
vent et le taux de recouvrement n’est pas modifié par le vent. En revanche quand les algues disparaissent
totalement, les lemnacées sont balayées par le vent. Si la direction du vent est vers I'ouest (270 °) elles sont
poussées dans la partie aval du bassin devant I'appareil photographique et le taux de recouvrement

augmente et inversement si la direction est vers I'est (90 °) (Figure 6-13).
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Figure 6-13 : Taux de recouvrement de la partie aval de B1 en fonction de la direction du vent pour (a) 2020 et (b) 2021.

L'utilisation des images satellites, des clichés du drone et de I'appareil photographique sont de bons
outils pour suivre I'évolution globale de la végétation a la surface des bassins. Une valeur de NDVI proche de
0,4 indique que la végétation est en croissance et que les bassins sont recouverts partiellement. Lorsque le
NDVI est supérieur a 0,5 la végétation s’est bien développée et elle recouvre presque totalement les bassins.
En revanche, il est difficile de reconnaitre le type de végétation. La végétation plantée (P. australis) ne semble
pas modifier le NDVI a cause de sa faible densité par rapport aux autres végétaux (Annexe 20). Les jeunes
pousses de P. australis sont apparues en mars pour 2020, début avril pour 2019 et mi-avril pour 2021 avant
d’atteindre leur maturité en ao(t (présence de panicules) et d’entrer en sénescence fin septembre/début
octobre. Durant les trois années de suivi, les zones de croissance de P. australis ont toujours été les mémes

dans B2 (une zone) et B3 (deux zones) avec la méme intensité. Il n’y a pas eu de signe d’expansion de ces

zones.
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La végétation a la surface est donc différente entre les trois années mais qu’en est-il a I'intérieur des
bassins ? La production de cératophylles a suivi le méme schéma que les lemnacées en 2019 et 2020 avec
une production débutant en mars-avril et maximale en juillet-ao(t sauf qu’a partir d’octobre 2020, ils
n’étaient plus présents dans B1. lls se sont maintenus lors de la période hivernale de 2020/2021 dans B2 et
B3 pour disparaitre en mars. En 2021, le développement a été limité dans B2 (juillet-décembre) et inexistant
dans B1 et B3 avec une inflorescence de microalgues (Euglena sp. et Chlorella sp.) dans B3 en juillet et aodt,
algues qui ont disparues en septembre. La végétation au sein de la ZRV est donc différente en densité selon

les trois années (Tableau 6-3).

Tableau 6-3 : Densité des végétaux aquatiques dans les bassins. Le signe (++) indique un développement important, (+) un
développement plus modeste et (-) absence de développement.
Algue Cératophylles Lemnacées Microalgues Phragmites (B2 et B3)

2019 ++ + + - +
2020 + ++ ++ - +
2021 + - + +(B3) +

6.3.3. Les facteurs influengant le développement des végétaux entre les trois années

En 2019, les deux inflorescences de Cladophora sp. sont peut-étre liées a la faible densité de
cératophylles et de lemnacées qui ne sont pas entrés en compétition pour la lumiére et/ou les nutriments.
Plusieurs études décrivent deux cycles de croissance pour Cladophora sp., avec une premiére croissance
maximale au début de I'été a partir de filaments qui ont passé I'hiver, puis un ralentissement et une
diminution de la biomasse durant I'été avec libération de zoospores qui peuvent produire de nouveaux
filaments et permettre une deuxiéme croissance rapide au début de I'automne (Gubelit et Berezina, 2010 ;
Higgins et al., 2008 ; Whitton, 1970). La faible densité de cératophylles et de lemnacées pourrait étre
incombée au faucardage fin 2018 qui a éliminé une grande partie des végétaux qui devaient entrer en
dormance en hiver. Habituellement, la densité des cératophylles diminue en hiver et leurs bourgeons entrent
en dormance. Début mars, leurs bourgeons quittent progressivement I'état de dormance et la densité des
plantes augmente (Best et Visser, 1987). Les lemnacées sont aussi des especes hibernantes. Pendant I'été,
les thalles flottent a la surface grace a des lacunes aériféres. Celles-ci se contractent avec le froid et les thalles
coulent au fond de I'eau. Ceux qui ont résisté au gel remontent a la surface par dilatation des lacunes
aériferes lorsque les conditions climatiques redeviennent favorables (Sculthorpe, 1967). D’aprés les
observations directes, certains thalles des lemnacées en dormance restaient a la surface. Le faucardage en
2018 a diminué le nombre de végétaux en dormance et donc la biomasse de 2019 contrairement a 2020 ou
il n’y a pas eu de faucardage en hiver. La température pourrait aussi étre un facteur de ralentissement de
croissance car les températures optimales, minimales et maximales de croissance sont différentes selon les
végétaux. Les lemnacées et les cératophylles ont besoin d’'une température plus élevée pour une croissance
optimale (Tableau 6-4). La température était inférieure en avril (14,9 °C) et mai (16,2 °C) 2019 par rapport a
avril (17,0 °C) et mai 2020 (18,2 °C), ce qui pourrait avoir ralenti leur croissance au profit de Cladophora sp.

(Tableau 6-5).
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Tableau 6-4 : Températures optimales, minimales et maximales de croissance pour les algues, les cératophylles et les lemnacées.

Végétaux Température Température Température Référence
minimale (°C) maximale (°C) optimale (°C)
Cladophora sp. 5 >30 15-25 Higgins et al. (2008) ; Whitton (1970)
Cératophylles 20-30 Fair et Meeke (1983)
Lemnacées 4-18 >30 20-29 Hillman (1961)

Tableau 6-5 : Variations de la température de I’eau (°C) dans les bassins pour les mois de croissance des végétaux durant les trois
années de suivi. Le nombre de mesures est représenté par (n). Les valeurs avec des lettres en exposant différentes pour un
méme mois sont significativement différentes (p < 0,05).

Mars Avril Mai Juin Juillet Aolt
2019 14,2+2,5¢ 14,9+2,5b 16,2+2,52 18,4+2,0° 20,1+1,1b 20,4+0,7°
(n=132) (n=1452) (n=2187) (n=2168) (n=2456) (n=2175)
2020 11,2+1,8b 17,0+2,1¢ 18,2+2,0b 18,8+1,2° 19,7+0,7° 21,0+1,2P
(n=2132) (n=2150) (n=2240) (n=1799) (n=2016) (2192)
2021 10,6+1,82 13,7+2,32 15,1+1,52 20,9+1,72 19,2+1,52 19,2+1,72
(n=1650) (n=1438) (n=1390) (n=717) (n=743) (n=848)

La teneur en phosphore est souvent I'élément limitant pour les végétaux et les teneurs moyennes
durant la période de croissance des cératophylles et des lemnacées (mars a ao(t) en PO;* en entrée des
bassins étaient significativement supérieures en 2019 et 2020 (Figure 6-14).
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Figure 6-14 : Teneurs moyennes en POs* pour les trois années de suivi durant la période de développement des végétaux.
Nombre de mesures (n) : 2019 (6), 2020 (7), 2021 (7). Des lettres différentes montrent des différences significatives (p < 0,05).

’absence de faucardage, la température et la teneur en PO4* plus élevées, seraient des facteurs qui
ont induit un développement plus important des lemnacées et des cératophylles en 2020 au détriment des

algues qui étaient peu présentes.

La disparition des cératophylles de B1 en octobre 2020 est srement due a I'augmentation du niveau
d’eau (passé de 50 cm a 80 cm), ce qui a provoqué un stress chez ces végétaux (Liu et al., 2018a), car les
cératophylles étaient encore présents dans les deux autres bassins dont la hauteur n’avait pas été modifiée.
De ce fait, le développement des cératophylles au printemps 2021 a été inexistant car il n’y avait pas de
bourgeons dormants en hiver. Cela n’explique pas le retard de développement dans B2 et I'absence dans B3.
Le changement de la qualité de I'’eau pourrait étre un autre facteur car en 2021 la ZRV a été alimentée par
48 % de RUTP (eaux de pluie et eaux souterraines) et 52 % d’eaux usées traitées. L’apport de PO4> lors de la
période de croissance des végétaux a été significativement moins important en 2021 par rapport a 2020. Les

cératophylles sont composés de plus de phosphore que les lemnacées et Cladophora sp. (Figure 6-15), donc
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leur besoin est vraisemblablement plus important pour leur développement, ce qui a provoqué un retard de
leur croissance en 2021.
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Figure 6-15 : Teneurs moyennes en phosphore des végétaux aquatiques submergés et flottants. Nombre de mesures (n) :
Cladophora sp. (7), C. demersum (5), C. submersum (16), Lemnacées (16). Des lettres différentes montrent des différences
significatives (p < 0,05).

Ce retard de croissance a permis aux microalgues de s’installer dans B3 et a empéché le
développement de C. demersum. L'inflorescence de microalgues est apparue quand le débit journalier moyen
a diminué pour atteindre 24+11 m3.h"ten juillet et ao(it. Elles ont aussitdt disparu lorsque le débit a augmenté
début septembre (43+15 m3.hl). La vitesse d’écoulement est un facteur non négligeable pour le
développement de microalgues telles qu’Euglena sp. (Tan et al., 2019). Ce phénomeéne ne s’est pas manifesté
dans B1 et B2 car le débit était plus élevé (B1:92+18 m3.htet B2 : 87+22 m3.h't). Mais I"année précédente,
en aot 2020, I'écoulement dans B3 a été réduit a 1448 m3.h! et ces végétaux microscopiques n’ont pas été
constatés. La différence notable entre ces deux années est la présence de C. demersum en 2020 et son
absence en 2021. Les macrophytes sont essentiels pour stabiliser I'état des eaux claires dans les lacs car ils
peuvent réduire la croissance des microalgues. Les mécanismes impliqués comprennent la compétition pour
les nutriments, la lumiére et l'allélopathie (Zhu et al., 2021). L'allélopathie est un phénomeéne biologique dans
lequel un organisme produit une ou plusieurs biomolécules qui affectent la croissance, la survie et/ou la
reproduction d'autres organismes. Le terme allélopathie a été introduit par le botaniste Hans Molisch
(Narwal et Jain, 1994), alors qu'il étudiait le phénomene d'influence d'une plante sur une autre. Les
biomolécules impliquées dans les processus allélochimiques peuvent étre des métabolites primaires ou
secondaires. lls peuvent avoir un effet bénéfique (allélopathie positive) ou négatif (allélopathie négative) sur
I'organisme cible et les organismes environnants. Des effets allélopathiques ont été observés chez C.
demersum avec diminution de la croissance de microalgues (Dong et al., 2019 ; Hilt, 2006). La présence de
ces microalgues est peut-étre multifactorielle (vitesse d’écoulement et absence de C. demersum). Outre les
cératophylles, une réduction de la quantité de tous les végétaux a été observée en 2021 comparé a 2020. La
température moins élevée en avril et mai 2021 par rapport a 2020 pourrait aussi étre a I'origine de ce faible

développement (Tableau 6-5).

La croissance de P. australis a été impactée par cette différence de températures avec un début de

croissance en mars pour 2020 et en avril pour 2019 et 2021. En théorie, la croissance de P. australis démarre
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qguand la somme des degré-jours (DJ) (calculée a partir du ler janvier) dépasse environ 200. Cet indicateur
permet d’estimer le début de croissance de nombreuses especes. Il est dépendant de la température et a été
calculé a partir des températures minimales (Tmin) et maximales (Tmax) journalieres et d’'une température
de base choisie (Thase) qui dépend des especes : pour P. australis la littérature suggere une valeur de 4 °C

(Soetaert et al., 2004) :

365

j:
somme D] = Z

<(Tmin.1' + Tmax.]') )
- Tbase
j=1

2

Cette valeur de 200 a été dépassée début avril en 2019, début mars en 2020 et mi-avril en 2021 (Figure

6-16) ce qui correspond aux observations réalisées sur le terrain.
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Figure 6-16 : Somme des DJ pour P. australis pour les trois années de suivi et début théorique de croissance a 200 DJ (ligne

rouge).

6.3.4. L'intensité lumineuse et I’oxygéne dissous dans la colonne d’eau

Le développement de la végétation est fortement dépendant de I'ensoleillement : la part utile de cet
ensoleillement pour la photosynthése (entre 400 et 700 nm) est quantifiée via le PAR. Le PAR qui atteint la
surface de I'eau libre ou des végétaux flottants est similaire pour les trois années avec un maximum en été
et un minimum en automne/hiver (Figure 6-17) a cause de la rotation de la terre autour du soleil et de
I’obliquité de son axe de rotation par rapport a l'orbite. En revanche, I'intensité lumineuse pénétrant dans la

colonne d’eau a subi des fluctuations.
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Figure 6-17 : PAR enregistrés par la station météo située a la STEU entre 2019 et 2021.
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Globalement a mi-hauteur de la colonne d’eau, dans la partie amont et centrale des bassins, I'intensité
lumineuse diminue au printemps, pour étre bloquée totalement en été et augmenter progressivement de
nouveau en automne et atteindre son maximum a la fin de I’hiver (Figure 6-18).
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Figure 6-18 : Variations de I'intensité lumineuse dans la colonne d'eau dans la partie amont et centrale des bassins : (a) B1, (b) B2
et (c) B3.

L’évolution de la végétation et les variations saisonniéres tout au long de I'année sont les principales
causes de cette fluctuation. L'absence de végétation lors de la période hivernale permet aux radiations
lumineuses de pénétrer dans la colonne d’eau. Le développement des algues, des cératophylles et des
lemnacées au printemps est la cause de la chute progressive des radiations jusqu’en juin. En été, le couvert
végétal est dense ce qui diminue fortement la lumiére dans la colonne d’eau sauf pour B3 en 2021 car il n'y
avait que des lemnacées qui se déplacaient au gré du vent et des microalgues qui n’ont visiblement pas
modifié la quantité de lumiere arrivant aux détecteurs. En automne, la sénescence est marquée par une
augmentation progressive de I'intensité lumineuse selon les années et les bassins, augmentation qui atteint

son maximum a la fin de I'hiver. Les lemnacées et les algues ne sont pas dépendantes de cette lumiére dans
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la colonne d’eau contrairement aux cératophylles. Les cératophylles n’ont pas besoin d’'une lumiere tres
importante pour effectuer la photosynthése car ils peuvent se développer méme lorsqu'ils sont ombragés
(Ellawala Kankanamge et al., 2019 ; Pokorny et Rejmankova, 1983). De plus, ils peuvent capter de I'énergie
lumineuse par leur partie sommitale lorsqu’ils affleurent a la surface de I'eau. Le PAR qui induit la
photosynthese chez les végétaux peut contribuer a 'augmentation des teneurs en oxygéne dissous dans la
colonne d’eau, tout comme le vent lors de I'absence de couverture végétale (hiver). La photosynthése est
tres efficace au printemps puisque a mi-hauteur de la colonne d’eau dans la partie amont du bassin B1
lorsque les algues et les cératophylles se développent, les concentrations en oxygene dissous peuvent

atteindre 20 mg.L! (Figure 6-19).
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Figure 6-19 : Variations de la température et de I'oxygéne dissous dans la partie aval de B1. Les lettres en majuscule sur I'axe des
abscisses supérieur signifient : H : hiver, P : printemps, E : été, A : automne.

Bien entendu, les végétaux libérent plus d’oxygéne la journée qu’ils n’en consomment mais la nuit
c’est I'inverse ce qui provoque des grandes fluctuations entre la phase diurne et nocturne. A partir de juin, le

taux d’oxygéne diminue progressivement pouvant atteindre 0 mg.L'? pendant plusieurs jours a cause :

- du recouvrement total de B1 par les algues et les lemnacées qui empéchent la photosynthese des
cératophylles,

- du début de la décomposition des algues par des microorganismes qui prélevent de I'oxygéne
(Gubelit et Berezina, 2010),

- dela difficulté du brassage par le vent et de I’échange a I'interface air/eau,

- de la solubilité de I'oxygéne dissous qui est inversement proportionnelle a la température de I'eau

(Liu, 2020 ; Wang et al., 1978).

Les lemnacées ne liberent pas d’oxygene dans I'eau (Mkandawire et Dudel, 2005) et les cératophylles
tres peu lorsqu’ils sont ombragés. Puis lors de la sénescence des végétaux en automne le taux d’oxygene

augmente peu a peu avec le brassage du vent. Cette différence entre les saisons est plus modérée a la surface
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des bassins (mesures via le drone aquatique) (Tableau 6-6). Donc durant I'été, un gradient au sein de la
colonne d’eau se forme avec apparition d’'une zone anoxique en bas de la colonne d’eau (Figure 6-19) et
d’une zone oxique en haut (Tableau 6-6) contrairement a I’hiver dont les teneurs en oxygéne dissous sont

homogeénes dans toute la colonne d’eau.

Tableau 6-6 : Teneurs moyennes en oxygene dissous a la surface de I'eau en fonction des saisons pour les trois bassins. Nombre
de mesures (n) : hiver (50), printemps (77), été (95) et automne (87).

B1 B2 B3
Hiver 9+2 10+3 11+3
Printemps 1244 1243 12+2
Eté 10+3 8+3 10+4
Automne 613 913 1043

Conclusion du chapitre

L’évolution de la végétation aquatique au cours des trois années est gouvernée par plusieurs facteurs
tels que le faucardage, la faune locale (ragondin), la qualité de I'eau, la hauteur d’eau ou encore la
température. P. australis est le seul végétal planté qui est encore présent dans les bassins, ce qui démontre
sa forte résilience. Donc si d’autres bassins sont construits pour agrandir la ZRV, il est préférable d’utiliser
cette espece si elle a une quelconque utilité pour I'épuration ou la biodiversité. Pour les berges, le constat
est différent car plusieurs végétaux plantés se sont maintenus méme aprés quatre années tels que Carex
acutiformis, Carex riparia, Epilobium hirsutum, Filipendula ulmaria, Iris pseudacorus, Lysimachia vulgaris,

Lythrum salicaria, Phalaris arundinacea et Phragmites australis.

Les résultats pour le NDVI montrent que c’est un indice utile pour suivre le développement de la
végétation a la surface des bassins a distance mais sans distinction des espéces (algues, lemnacées, P.
australis). Le développement des végétaux aquatiques durant le printemps et I'été diminue la pénétration
de la lumiére au sein de la colonne d’eau mais les résultats sont a considérer avec précaution car les supports
gui maintenaient les capteurs de lumiére servaient de soutien aux végétaux submergés et donc favorisaient
leur développement a cet endroit. De plus en été, les capteurs pouvaient étre recouvert d’'une couche

d’algues ce qui diminuait la lumiére qu’ils recevaient.

En été, ces végétaux aquatiques vont entrainer un gradient d’oxygéne dissous avec la formation de
zones anoxiques dans la colonne d’eau. L'apparition de ces zones doit avoir un impact sur les
macroinvertébrés aquatiques mais surtout sur le potentiel redox, responsable de nombreux processus au

sein de la ZRV.
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Chapitre 7. Les macropolluants et métaux alcalins

Les macropolluants dans ce manuscrit sont représentés par COD, CID, P, N, S, et les métaux alcalins
par Ca, Na, K et Mg. Les éléments tels que CID, P, N, S, Ca, Na, K et Mg pourraient étre éliminés au sein de la
ZRV via 'assimilation par les végétaux et la photosynthese (pour CID principalement) maisils libéreraient ces
éléments apres la sénescence lorsqu’ils seraient dégradés par les microorganismes. Ces mémes
microorganismes pourraient contribuer a I'élimination de N et S via la production de N2/N,O et H,S/HS'. La
composition de la matiére organique dissoute (MOD) serait susceptible de varier entre I'entrée et la sortie
par l'intermédiaire de différents processus (biodégradation, photodégradation, exsudation et dégradation
des végétaux). Comme la qualité des trois entrées des bassins, B1E, B2E et B3E, est similaire car elles

recoivent la méme eau, elles ont été regroupées sous le nom d’ « entrée » pour ce chapitre.

7.1.La matiére organique dissoute (MOD)

7.1.1. Le carbone organique dissous (COD)

Au cours des trois années de suivi, les teneurs en COD a I’entrée des bassins étaient proches de 7 mg.L
1 (Tableau 7-1). Les teneurs moyennes annuelles en COD a la sortie des bassins étaient supérieures a I'entrée

et I'eau qui s’écoule a travers les bassins s’enrichit en COD durant I'été et le printemps (Figure 7-1).

Tableau 7-1 : Variations des teneurs en COD (mg.L't) au cours des trois années entre I’entrée et la sortie des trois bassins. Les
valeurs a droite de (t) sont les écarts-types. Nombre de mesures (n) : 2019 (8), 2020 (13) et 2021 (13). Les valeurs des sorties
avec des lettres en exposant différentes de I’entrée pour chaque année sont significativement différentes (p < 0,05).

20191 2020 2021

Entrée  B1S B2S B3S Entrée  B1S B2S B3S Entrée  B1S B2S B3S
CcobD 7,3+0,8* 8,9+1,8> 9,4+,5° 9,8+2,0° 7,3+0,9° 8,2+,2> 7,8+4b 85+0° 6,4+1,6° 6,7+1P 7,0+,4> 7,3+,6°
(mg.L")

Le fonctionnement des bassins entre février 2019 et mai 2019 n’est pas considéré comme « normal » a cause de la baisse de la ligne d’eau

(1)

(voir section 3.3.3), les valeurs n’ont pas été prises en compte durant cette période pour le calcul des moyennes de 2019.
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Figure 7-1 : Variations des teneurs en COD entre I'entrée et la sortie des bassins. Zones vertes : activité maximale des végétaux
aquatiques. Les lettres en majuscule sur I’axe des abscisses supérieur signifient : H : hiver, P : printemps, E : été, A : automne.

Cette augmentation en été et au printemps avec les préléevements réalisés dans les bassins en 2020

est notable avec les concentrations normalisées en COD (Cn/Cmo ; Cm : concentration a une distance m, Co :

concentration a I'entrée du bassin) (Figure 7-2). Lorsque la valeur est supérieure a 1 cela montre un

123



RESULTATS ET DISCUSSIONS 7. Les macropolluants et métaux alcalins

enrichissement par rapport a I’entrée et inversement lorsque la valeur est inférieure a 1. Au printemps et en
été les concentrations normalisées en COD a la sortie des bassins sont entre 1,11 et 1,40 ce qui témoigne
d’un enrichissement, en revanche au printemps et en hiver, les valeurs sont inférieures ou proches de 1

(entre 0,75 et 1,03). Les zones de P. australis ne semblent pas modifier considérablement les concentrations

en COD.
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Figure 7-2 : Profil du COD normalisé (Cm/Cmo) réalisé avec le drone aquatique en hiver, printemps, été et automne 2020. Avec Cp,
la concentration a une distance m et C,o la concentration a la distance m = 0 (entrée du bassin).

Les végétaux aquatiques peuvent exsuder de nombreux composés carbonés via leurs racines ou leurs
feuilles, pour les végétaux sans racines (Ceratophyllum sp. et Cladophora sp.). Ces composés peuvent (i) étre
une source d’énergie et/ou de carbone pour certains microorganismes (Hur et al., 2011b ; Qi et al., 2017 ;
Reitsema et al., 2018) ou (ii) inhiber la croissance d’autres plantes (Amorim et al., 2019 ; Dong et al., 2019 ;
Gross et al., 2003). L’enrichissement en COD semble venir de cette exsudation car il se produit exclusivement
lorsque les végétaux aquatiques se développent ou lorsqu’ils sont matures, c’est-a-dire au printemps et en
été.

La libération de COD lors de la dégradation de Cladophora sp. par des microorganismes apres la
sénescence pourrait aussi étre un mécanisme d’enrichissement (Moran et Hodson, 1994). En revanche, la
réduction de la biomasse des lemnacées et des cératophylles en automne et en hiver ne semble pas
provoquer d’augmentation du COD : la matiére organique est peut-étre alors séquestrée dans les sédiments
sous forme particulaire. La quantité de matiére organique apportée aux sédiments a la sénescence va
dépendre des végétaux car ils ne contiennent pas tous le méme pourcentage de matiére organique

(Cladophora sp. : 538 %, lemnacées : 8114 % ; cératophylles : 8313 % et P. australis 9411 %)

Aucune différence n’est visible entre les bassins plantés et non plantés car proportionnellementily a

plus de végétaux opportunistes. Ces variations sont contraires aux résultats de différentes études sur les ZHA
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montrant que la teneur en COD peut diminuer au printemps et en été en raison de la photodégradation et
de la biodégradation (Bowen et al., 2020 ; Hansen et al., 2016 ; Lee et Hur, 2014 ; Mostofa et al., 2007), qui
sont des processus majeurs dans les milieux aquatiques. La photodégradation et la biodégradation sont peut-
étre masquées par I'exsudation des végétaux. Cependant, durant 'automne et I’hiver, ces deux mécanismes,
méme si leurs efficacités sont amoindries, pourraient étre la cause de la diminution des teneurs en COD dans
les bassins. Le suivi de la modification des propriétés optiques (absorbance et fluorescence) de la MOD est

un bon outil pour observer la présence de ces mécanismes et pour la caractériser.

7.1.2. Les spectres UV-visible

Les spectres UV-visible fournissent des informations sur les caractéristiques de la MOD dans les bassins
apres avoir calculé les indices Sy7s.205, E2/E3 et SUVA;s4. Les valeurs moyennes de SUVA,s4 pour I'entrée et la

sortie étaient comprises entre 2,1 et 2,9 L.mg C* nm™ (Tableau 7-2).

Tableau 7-2 : Variations des indices UV-visible Sz75.205 (nm™1), E2/E3 et SUVA,54 (L.mg C1 nm1) au cours des trois années entre
’entrée et la sortie des trois bassins. Les valeurs a droite de (t) sont les écarts-types. Nombre de mesures (n) : 2019 (8), 2020
(13) et 2021 (13). Les valeurs des sorties avec des lettres en exposant différentes de I’entrée pour chaque année sont
significativement différentes (p < 0,05).

2019 2020 2021

Entrée  B1S B2S B3S Entrée  B1S B2S B3S Entrée  B1S B2S B3S
S275-295 0,015 0,015 0,016 0,015 0,015 0,016 0,016 0,015 0,015 0,016 0,016 0,016
(nm1) +0,002® +0,002@ +0,002@ +0,002® +0,001* +0,001@ 10,0012 #0,001® +0,002® +0,0022 +0,0022 +0,0022
E2/E3 5,0+1,72 5,1+1,6° 5,5¢1,9° 5,1+1,7¢ 5,1+0,52 5,4+0,6° 5,5+0,8* 5,2+0,42 5,7+1,52 5,6+1,0° 5,6+1,1* 5,6+1,02

SUVAs4 2,2+0,5% 2,2+0,3® 2,0+0,3* 2,1+0,4® 2,2+0,4® 2,0+0,5% 2,1+0,5% 2,2+0,4® 2,8+1,3* 2,9+1,0° 2,8+0,8* 2,8+0,8°
(L.mg.C1.
nm-1)
(1) Le fonctionnement des bassins entre février 2019 et mai 2019 n’est pas considéré comme « normal » a cause de la baisse de la ligne d’eau
(voir section 3.3.3), les valeurs n’ont pas été prises en compte durant cette période pour le calcul des moyennes de 2019.

Ce rapport décrit I'hydrophobicité de la MOD dans I'eau ; une valeur de SUVA supérieure a 4 indique
gu’un composé est principalement hydrophobe et qu’il contient des cycles aromatiques, tandis qu'une valeur
inférieure a 3 illustre un composé principalement hydrophile (Sillanp&a, 2014). La MOD avec une absorbance
spécifique inférieure a 2 contient moins de 20% d'aromaticité (Weishaar et al., 2003) et donc la MOD a
I’entrée et a la sortie des bassins est pauvre en composés aromatiques. Il n'y a pas de différence significative
entre I'entrée et la sortie des bassins et selon les saisons (Annexe 21). Comme cet indice est dépendant du
COD (A;54/COD) et que les teneurs en COD sont plus élevées a la sortie qu'a I'entrée pendant le printemps et
I'été (Figure 7-1), SUVAss4 devrait diminuer pendant ces saisons. Cependant, le COD que libére les végétaux
par exsudation (Amorim et al., 2019 ; Dong et al., 2019 ; Gross et al., 2003) ou lorsqu'ils sont dégradés par
des microorganismes peut contenir certains composés aromatiques (Maie et al., 2006 ; Nishimura et al.,
2012 ; Osborne et al., 2007 ; Pellerin et al.,, 2010; Yuan et al., 2020), représentés par Ays;, ce qui
contrebalance le ratio. Ce COD lessivé dépend de I'espéce ; il peut différer, par exemple, par sa couleur et
son rapport C/nutriments (Cuassolo et al., 2011), par son pourcentage de matiére de type humique et sa

photoréactivité (Cuassolo et al., 2016) et par son pourcentage de protéines, d'acides aminés et de sucres (Qu
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et al., 2013a). Le COD des macrophytes est moins aromatique que le COD d’origine terrestre mais présente
une aromaticité similaire ou supérieure a celle du COD du phytoplancton (Qu et al., 2013a). Les matiéres
labiles fraichement lessivées des plantes et des algues ont une absorbance spécifique inférieure a 2,5 L.mg
C! nm? (Hansen et al., 2016), donc il y a trés peu de composés aromatiques libérés par les végétaux

aquatiques.

S275205 €t E2/E3 sont négativement corrélés avec le poids moléculaire (Helms et al., 2008). lls ne sont
pas significativement différents entre la sortie et I'entrée quelles que soient les saisons (Annexe 21), ce qui
suggere qu'il n'y a pas d'altération de la MOD. Lorsque ces deux indices augmentent, cela peut étre di a la
photodégradation, qui dégrade principalement les composés de haut poids moléculaire (Lee et Hur, 2014).
L'expérience de photodégradation de 24 heures menée en laboratoire avec une lampe UV sur l'effluent de
la STEU a permis de valider cette hypothése (Tableau 7-3). Aprés 24 h d'exposition avec une lampe UV, Sz7s.
205 et E2/E3 ont augmenté de 0,0178 a 0,0227 et de 6,0 a 7,8, respectivement. En revanche, une diminution
de ces deux facteurs serait due a la biodégradation, qui dégrade plus facilement les composés de faible poids

moléculaire (Hansen et al., 2016 ; Pinney et al., 2000 ; Sardana et al., 2019).

Tableau 7-3 : Variations de Sz75.205 (nm™1) et E2/E3 durant I'expérience de photodégradation de 24 h. Nombre de réplicats : 3.

TO 2h 12h 24h
Sy7s20s(nm1)  0,0178+0,0004 0,0184+0,0004 0,0204+0,0002 0,0227+0,0002
E2/E3 6,00,1 6,4+0,2 6,4+0,1 7,8+0,2

Ainsi, I'absence de variation de ces indices entre la sortie et I'entrée des bassins suggere (i) que les
deux processus ne sont pas présents au sein des bassins ou (ii) que les actions des deux processus sont de
mémes intensités, ce qui les stabilisent. Les indices UV-visible montrent certaines limites pour expliquer les
processus subis par la MOD (Hansen et al., 2016), limites que la fluorescence synchrone pourrait permettre

de dépasser.

7.1.3. Les spectres de fluorescence

Trois pics de fluorescence sont observés dans le spectre de fluorescence synchrone de B1E lorsque la
ZRV est alimentée par des eaux usées traitées (Figure 7-3) : le pic 1 (max a Aex = 270-290 nm) est associé a
des substances de type protéique, le pic 2 (max a Aex = 320 nm) est attribué aux acides fulviques et le pic 3
(max a Aex = 350-360 nm) est attribué aux acides humiques (Hur et al., 2008). Pour I’eau provenant des RUTP
les profils des eaux pluviales et des eaux souterraines sont similaires avec un pic 1 et un pic 3. Globalement,
ces pics peuvent étre associés a cing fluorophores, déterminés par déconvolution. Leurs longueurs d'onde
caractéristiques sont 280 nm (F1), 310 nm (F2), 340 nm (F3), 355 nm (F4) et 370 nm (F5). F1 est associé aux
substances de type protéique et F2 a F5 aux substances de type humique. Pour observer les changements
qgue la MOD fluorescente a subi, les résultats suivants traiteront uniguement des campagnes avec des eaux

usées traitées.
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Figure 7-3 : Spectres de fluorescence synchrone de la MOD en entrée de B1 alimenté par des (a) effluents de STEU, (b) des eaux
pluviales et (c) des eaux souterraines.

Le spectre obtenu a I'entrée de la ZRV avec les eaux usées traitées présente le profil typique d'un
effluent de STEU (Hur et al., 2008). Il y a une diminution de I'intensité de fluorescence au cours des saisons
entre I'entrée et la sortie (Figure 7-4), mais elle est moins prononcée en hiver pour les composés de type

humique (F2+F3+F4+F5) comparé au printemps ou a I'été (Tableau 7-4).
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Figure 7-4 : Spectres de fluorescence synchrone de (a) B1E et (b) B1S en hiver (date de prélevement : 05/02/2020) et en été
(date de préléevement : 17/06/2020).

Tableau 7-4 : Rendements d’élimination des fluorophores en fonction des saisons pour les trois bassins et les trois années
lorsque la ZRV était alimentée par des eaux usées traitées. Les valeurs a droite de () sont les écarts-types. Nombre de mesures
(n) : 8 (hiver), 12 (printemps), 22 (été) et 12 (automne). Des lettres différentes pour des valeurs d’'une méme colonne montrent

des différences significatives (p < 0,05).
F1 (type protéique) F2+F3+F4+F5 (type humique)

Hiver 104152 22+162
Printemps 04232 44+8¢
Eté 04352 36+11bc
Automne  13#212 27+132b
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La photodégradation est un processus majeur pouvant modifier les caractéristiques de la MOD
(Chupakova et al., 2018 ; Lee et Hur, 2014 ; Porcal et al., 2015 ; Sardana et al., 2019). Les substances de type
protéique sont moins sensibles a la photolyse que les substances de type humique, car leur fluorescence a
diminué de 30% au cours de l'expérience de photolyse de 24 h avec la lampe UV, contre 76% pour la

fluorescence des substances de type humique (Figure 7-5).
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Figure 7-5 : Intensité de fluorescence des substances de type protéique et humique durant I'expérience de photolyse de 24 h
avec une lampe UV. Nombre de réplicats : 3.

Afin d'étre plus réaliste concernant les conditio ns d'irradiation, une expérience avec une lampe
solaire pendant 48 h a été réalisée. Dans ces conditions, le spectre de fluorescence synchrone recueilli a la
fin de I'expérience pour I'échantillon d’été est proche du spectre recueilli a la sortie de B1 (Figure 7-6b). Pour
I'échantillon d'hiver, I'effet de photolyse observé en laboratoire était plus fort que celui observé sur le terrain

(Figure 7-6a).

Aprés 24 h d'exposition, les intensités de fluorescence de F1 et (F2 + F3 + F4 + F5) ont diminué
respectivement de 25 et 54 % pour I'échantillon d’hiver et de 14 et 58 % pour celui d’été et lorsque le temps
d'exposition a été prolongé de 24 heures supplémentaires, l'intensité pour les deux catégories a encore
diminué de 8 et 10 % et de 14 et 10 %. Ainsi, le taux de diminution de l'intensité de fluorescence pour les

fluorophores n'est pas constant et tend a diminuer avec l'allongement du temps d'exposition.
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Figure 7-6 : Evolution de la MOD fluorescente au cours d'une expérience de photolyse de 48 h avec une lampe solaire sur B1E
prélevé (a) en hiver et (b) en été. Il y avait cing temps d'échantillonnage, t0, qui correspondaient a B1E sans rayonnement, 2 h, 5
h,24 het48 h.
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Les composés protéiques seraient moins sensibles au processus d'élimination de la ZRV que les
fluorophores fulviques et humiques. Il n'est pas possible d'extrapoler cela a toutes les zones humides
artificielles car l'inverse peut également exister (Sardana et al., 2019). Clark et al. (2020), Hur et al. (2011a)
et Mostofa et al. (2007) montrent que la diminution de l'intensité de fluorescence des composés humiques
est plus importante que celle des composés protéiques aprés une période de photolyse et Liu et al. (2019)
expliqguent que tous ces composés sont sensibles au rayonnement solaire mais que les substances protéiques
sont également biolabiles. La diminution de l'intensité des fluorophores provient soit de la transition de la
MOD fluorescente en MOD sans propriétés optiques particuliéres, soit de I'oxydation totale de ces molécules

en CO; (Ward et Cory, 2016), soit de la transformation en CH4 par fermentation.

La MOD libérée par les plantes aquatiques au printemps et en été (Figure 7-1) ne semble pas modifier
le spectre de fluorescence. De nombreuses études (Castillo et al., 2010 ; Liu et al., 2018b, 2019, 2016) ont
montré que la matiére labile fraiche lessivée des plantes et des algues est composée principalement de
glucides, qui sont des substances relativement hydrophiles et peu aromatiques. La quantité de substances
humiques libérées semble négligeable. Aucune expérience de lixiviation n'a été réalisée avec les végétaux se
développant dans la ZRV, il est donc difficile de conclure sur ce sujet. En revanche durant la décomposition
des algues en été, l'intensité de fluorescence des composés protéiques en sortie a parfois dépassé celui en
entrée (Figure 7-7) mais cela n’a pas été observé lors de la sénescence des autres végétaux. Selon Fu et al.
(2021), la proportion de composés fluorescents de type protéique est plus importante que ceux de type
humique dans les algues contrairement aux macrophytes ce qui expliquerait peut-étre cette absence de pic
lors de la dégradation des autres végétaux. De plus, lors de la décomposition de Cladophora sp. de I'indole
et du 3-méthylindole, des métabolites du tryptophane qui fluorescent a Aex: 280 nm, sont retrouvés en
solution (Peller et al., 2014).
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Figure 7-7 : Spectres de fluorescence synchrone de B1E et B1S (date : 28/07/2020).

La photolyse joue un réle important dans la transition de la MOD fluorescente dans les eaux usées
traitées et dépend de la saison, car pendant les périodes les plus ensoleillées, les composés humiques sont
plus facilement éliminés qu'en hiver. Les UV-B et les UV-A jouent un rble prédominant dans la
photodégradation des constituants de type protéique et humique ; I'impact de la lumiére visible est

négligeable (Zhang et al., 2022). D’aprés Zhang et al. (2022), I’élimination des composants de type protéique
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pourrait étre attribuée a une photolyse indirecte impliquant I’état excité triplet de la MOD (3MOD*) et ceux

de types humiques a la photolyse directe.

7.2.Le carbone inorganique dissous (CID)

Contrairement au COD, le CID n’est pas sensible a la biodégradation ou a la photodégradation. Les
teneurs en sortie sont inférieures a celles en entrée pour les trois années (Tableau 7-5). Le CID s’appauvrit

en sortie des bassins (Figure 7-8) durant les quatre saisons mais cela est plus marqué au printemps et en été.

Tableau 7-5 : Variations des teneurs en CID (mg.L1) au cours des trois années entre I’entrée et la sortie des trois bassins. Les
valeurs a droite de (1) sont les écarts-types. Nombre de mesures (n) : 2019 (8), 2020 (13) et 2021 (13). Les valeurs des sorties
avec des lettres en exposant différentes de I'entrée pour chaque année sont significativement différentes (p < 0,05).

2019 2020 2021

Entrée B1S B2S B3S Entrée  B1S B2S B3S Entrée  BI1S B2S B3S

DIC (mg.L) 74+7°  61+12® 6348 6246 72410 58+19° 63+10° 55+9° 71+192 6542° 67+19> 70+15°

(1) Le fonctionnement des bassins entre février 2019 et mai 2019 n’est pas considéré comme « normal » a cause de la baisse de la ligne d’eau
(voir section 3.3.3), les valeurs n’ont pas été prises en compte durant cette période pour le calcul des moyennes de 2019.
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Figure 7-8 : Variations des teneurs en CID entre I'entrée et la sortie des bassins. Zones vertes : activité maximale des végétaux
aquatiques. Les lettres en majuscule sur I’axe des abscisses supérieur signifient : H : hiver, P : printemps, E : été, A : automne.

Comme le pH moyen (entre 2019 et 2021) dans les bassins est de 8 (B1 : 8,0+0,4, B2 : 8,0+0,4 et B3 :

8,010,4), le DIC, dont la forme est dépendante du pH, est principalement constitué de bicarbonate, HCOs', et

de CO; (Figure 7-9).
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Figure 7-9 : Répartition relative du CID en fonction du pH (Pismenskaya et al., 2022).
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La diminution du CID pourrait étre due aux végétaux submergés car lors de la photosynthese ils vont
utiliser le CO; mais aussi le HCOs" comme source de carbone pour la production de sucres. Le transport du
HCOs demande plus d’énergie (Poschenrieder et al., 2018). Un fait intéressant est que le calcium (Ca) est
corrélé a la concentration en CID (Tableau 7-6) et il suit les mémes variations avec une diminution plus
importante au printemps et en été (Figure 7-10). Lors de I'assimilation du HCOs', les végétaux aquatiques
peuvent se recouvrir d’une couche de carbonate de calcium (calcification) par précipitation avec le Ca en
solution (Winter, 1997). Ce processus d'assimilation-précipitation est répandu chez les charophytes lorsque
les concentrations de HCOs; sont élevées et que les concentrations de CO; dans I'eau sont faibles ou
intermédiaires (McConnaughey, 1991). Ce phénomene a été observé dans les bassins principalement avec
les cératophylles. La précipitation pourrait aussi étre induite par des bactéries (Kumari et al., 2016 ; Song et
al., 2022) dont l'activité est dépendante de la température. Outre la précipitation, la diminution du Ca

pourrait aussi étre causée via I'assimilation par les végétaux (voir section 7.6).

Tableau 7-6 : Corrélation (Spearman) entre Ca et CID. Nombre de mesures (n) : 978. * représente une valeur significative

(p <0,001).
Variables Ca CID
Ca 1
CID 0,773* 1
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Figure 7-10 : Variations des teneurs en Ca entre I'entrée et la sortie des bassins. Les lettres en majuscule sur I’axe des abscisses
supérieur signifient : H : hiver, P : printemps, E : été, A : automne.

La précipitation du carbonate de calcium pourrait intervenir dans I'élimination des ETM via des

mécanismes de coprécipitation (voir section 8.4).

7.3.’azote

Les teneurs en TN, NOs3’, NH;" et NO, diminuent entre I'entrée et la sortie des trois bassins sauf pour
NHs*en 2021 (Tableau 7-7). Les valeurs en TN et NOs sont plus élevées en entrée des bassins en 2021 par
rapport a 2019 et 2020 car la zone a été alimentée avec 48 % de RUTP et 52 % de STEU. Le NOs™ et NH,* sont

les formes de I'azote analysées les plus présentes dans les bassins.

Tableau 7-7 : Variations des teneurs en TN, NO3", NO," et NH4* (mg.L) au cours des trois années entre I'entrée et la sortie des
trois bassins. Les valeurs a droite de (t) sont les écarts-types. Nombre de mesures (n) : 2019 (8), 2020 (13) et 2021 (13). Les
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valeurs des sorties avec des lettres en exposant différentes de I’entrée pour chaque année sont significativement différentes (p <

0,05).

2019 2020 2021

Entrée B1S B2S B3S Entrée B1S B2S B3S Entrée B1S B2S B3S
TN 2,3+0,42 1,2+0,4> 1,2+0,3> 1,1+0,3> 2,8+1,32 1,8+1,0b 1,3+0,5* 1,1+0,4> 7,4+6,0@ 2,9+1,6° 2,8+1,5° 2,6+1,2°
(mg.L?)
NOs3- 0,9+0,22 0,20,3> 0,3+0,3> 0,1+0,2° 0,8+0,8® 0,3+0,4> 0,3+0,4* 0,2+0,3> 6,0+6,0° 1,3+1,6 1,3+1,6P 1,0+1,6P
(mg N.L1)
NHg* 0,7+0,4° 0,3+0,1° 0,3+0,2° 0,3+0,1° 1,2+0,42 1,1+1,0° 0,4+0,3> 0,4+0,2° 1,0+0,4® 1,2+1,0° 1,0+1,0° 1,1+1,0°
(mg N.L1)
NOy 0,1+0,1 <LQ <LQ <LQ 0,240,1 <LQ <LQ <LQ 0,4+0,4 0,1+0,1 0,2¢0,1 0,1%0,1
(mg N.LY)

(1) Le fonctionnement des bassins entre février 2019 et mai 2019 n’est pas considéré comme « normal » a cause de la baisse de la ligne d’eau
(voir section 3.3.3), les valeurs n’ont pas été prises en compte durant cette période pour le calcul des moyennes de 2019.

7.3.1. Le nitrate (NO3))

Le NOs est éliminé plus efficacement a la fin du printemps, en été et au début de I'automne par rapport
a I'hiver, au début du printemps et a la fin de I'automne (Figure 7-11 et Figure 7-12). Les concentrations
normalisées en NOs" a la sortie des bassins varient entre 0,1 et 0,2 a la fin du printemps, en été et au début
de l'automne ce qui indique une diminution. A l'inverse en hiver, au début du printemps et a la fin de
'automne les valeurs varient entre 0,4 et 1,7 ce qui montre une plus légére diminution voire une
augmentation. Les zones de P. australis ne semblent pas modifier considérablement les concentrations en
NOs". L'alimentation par les RUTP en 2021 est bien marquée par une augmentation des teneurs en nitrates

en entrée des bassins (Figure 7-12)
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Figure 7-11 : Profil du NOs™ normalisé (Cm/Cm0) réalisé avec le drone aquatique en hiver, au début et a la fin du printemps, en
été et au début et a la fin de I'automne 2020. Avec Cm la concentration a une distance m et CmO la concentration a la distance
m = 0 (entrée du bassin).
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Figure 7-12 : Variations des teneurs en NOs™ entre I'entrée et la sortie des bassins. Les teneurs en NO3 supérieures a2 mg N.L'1 en
entrée des bassins indiquent que la ZRV était alimentée par des RUTP. Les lettres en majuscule sur I’axe des abscisses supérieur
signifient : H : hiver, P : printemps, E : été, A : automne.

La diminution serait due a deux phénomenes, la dénitrification et I’assimilation par les végétaux.
Plusieurs genres de bactéries dénitrifiantes ont été retrouvés a la sortie des bassins (> 1 % de I'abondance
relative) Acinetobacter, Arcobacter, Comamonas, Flavobacterium, Fluviicola, Hydrogenophaga, Rhodobacter
et Rhodoferax (Yang et al., 2022). Comme la température est un facteur environnemental clé qui régule
I'activité des bactéries dénitrifiantes (Kadlec et Reddy, 2001 ; Mietto et al., 2015), elles sont plus actives a la
fin du printemps, en été et au début de I'automne. La teneur en oxygéne dissous est aussi un parameétre
essentiel car la dénitrification serait optimale en dessous de 0,5 mg O,.L'! (Hocaoglu et al., 2011) méme si
certaines bactéries sont capable de réaliser la dénitrification aérobie. Les teneurs en oxygéene dissous sont

minimes :

- durant la nuit lorsque la respiration par les végétaux est importante,

- quand les végétaux flottants empéchent le brassage par le vent et la pénétration des rayons du
soleil pour la photosynthése des végétaux submergés,

- lorsque les végétaux morts sont dégradés par les microorganismes,

- lorsque la température de I'eau augmente.

Globalement la colonne d’eau est mieux oxygénée a la fin de I'automne, en hiver (peu de végétaux
dégradés et faible température) et au début du printemps (début de développement des algues et des
cératophylles) ce qui limite ce mécanisme. Selon Erler et al. (2008) la dénitrification est un mécanisme majeur
dans les ZRV. D’autres types de bactéries permettraient de réduire la quantité de NOs™ au profit de NH,* dans
les bassins en utilisant la voie de la réduction dissimilatrice du nitrate (Dong et al., 2009); le genre
Desulfobulbus a été retrouvé dans B1 a de rares occasions (> 1% abondance relative). Les végétaux
aquatiques contribueraient faiblement a I'élimination du NOs™ dans les bassins au printemps et en été (voir
7.3.2). Lorsqu’il y a une augmentation entre I'entrée et la sortie cela serait d a la nitrification de

"Tammonium.
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7.3.2. 'ammonium (NHs*)

Les trois années sont différentes concernant I'élimination de NH," (Figure 7-13). En 2019, il est éliminé
guelle que soit la saison, en 2020 les teneurs en sortie de B1 sont supérieures par rapport a I'entrée durant
I"automne et cela se poursuit en hiver 2021. Dans cette méme année, NH;" est libéré dans B2 et B3 dés la fin

du printemps et par B1 a partir de I'automne.
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Figure 7-13 : Variations des teneurs en NH4* entre I'entrée et la sortie des bassins. Les teneurs en NOs supérieures a 2 mg N.L*
en entrée des bassins indiquent que la ZRV était alimentée par des RUTP. Les lettres en majuscule sur I’axe des abscisses
supérieur signifient : H : hiver, P : printemps, E : été, A : automne.

Plusieurs hypotheses peuvent étre émises suite a ces variations :
(i) L’élimination est due aux bactéries par anammox et nitrification. Des bactéries spécifiques

interviennent dans ces deux processus :

- les genres Nitrosomonas, Nitrosospira, Nitrospira, Nitrococcus et Nitrobacter pour la nitrification,

- le phyla Planctomycetes pour 'anammox.

Ces bactéries étaient peu représentées la sortie des bassins (voir section 10.1) donc la transformation

de NH;* par les bactéries semble limitée.

(ii) La volatilisation ammoniacale permet d’éliminer NH,*. Dans les bassins, le pH est bien tamponné

(pH proche de 8); par conséquent, la perte de NH;" par volatilisation est négligée puisqu’elle nécessite

généralement un niveau de pH supérieur a 9,3 (Vymazal, 2007).

(iii) Les végétaux diminuent la quantité de NH,* dans la colonne d’eau par prélevement mais ils
I"augmentent aprés la sénescence lorsqu’ils sont dégradés par les microorganismes par ammonification
(transformation de I’azote organique en NH;*). La diminution est présente au printemps et en été lorsque les
végétaux se développent et il y a bien une augmentation a cause de 'ammonification par rapport a I'entrée
en automne 2020 a la sortie de B1 et en 2021 pour tous les bassins. Mais pourquoi les teneurs ont diminué

en 2019 et dans B2 et B3 en 2020 durant I'automne ?

La différence majeure est la présence ou I'absence de cératophylles dans les bassins durant ces

épisodes. Les cératophylles sont au maximum de leur croissance en ao(t. Ensuite la biomasse diminue et
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elles entrent en dormance durant une courte période a la fin de 'automne (Best, 1979 ; Smart, 1980).
Lorsqu’elles sont présentes elles peuvent assimiler NHs* et inversement. En octobre 2020 I'augmentation de
la hauteur d’eau a provoqué la mort des cératophylles dans B1 qui se sont déposés sur les sédiments et ont
été dégradés ce qui a entrainé la libération de NH4* (Figure 7-13). Cette libération s’est prolongée sur
plusieurs mois car le temps pour libérer 50 % de I'azote que contient C. demersum peut étre long (Kufel et
al., 2004). De plus, la diminution de la température ralentit |la dégradation des cératophylles (Battle et Mihuc,
2000). Dans B2 et B3, les cératophylles ont disparu en mars 2021 (Figure 7-13). En 2021, la densité de
cératophylles était faible voire inexistante et la disparition de Cladophora sp. en juin/juillet a sGrement
entrainé la libération de NH4" qui n’a pas été assimilé par les cératophylles contrairement a 2019. Il n’existe
pas d’étude sur la capacité d’absorption de I'ammonium par les cératophylles. Il serait intéressant d’observer
les variations de NH;" en fonction des cératophylles durant les prochaines années pour valider cette
hypothése mais la capacité d’absorption de I'azote par les végétaux n’est peut-étre pas si importante pour

éliminer la quantité totale de NH,".

Les deux formes d’azote généralement utilisées pour la croissance des végétaux sont NH;* et NOs
(Best, 1980 ; Eliasova et al., 2021 ; Tylova-Munzarova et al., 2005). La préférence pour NHs" est commune
chez les macrophytes et les algues (Ferguson, 1969 ; Lee et al., 2009 ; Ross et al., 2018) car il demande moins
d’énergie pour étre assimilé comparé au NOs (Miller et Cramer, 2005). La quantité d’azote absorbée est
spécifique a I'espéce végétale (Figure 7-14). Elle est de 2849 mg.g MS™ pour Cladophora sp., de 309 mg.g
MS™? pour C. demersum, de 28+9 mg.g MS™? pour C. submersum, de 27+11 mg.g MS? pour les lemnacées et
de 17+10 mg.g MS™? pour la totalité de P. australis qui contient significativement moins d’azote que les autres

especes.
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Figure 7-14 : Teneurs en azote dans les différents végétaux aquatiques. Nombre de mesures (n) : Cladophora sp. (7), C.
demersum (5), C. submersum (16), Lemnacées (16), P. australis (67). Des lettres différentes indiquent une différence significative
(p <0,05).

Les feuilles et les panicules sont les parties de P. australis qui stockent le plus d’azote (Figure 7-15).
Ces valeurs d’azote dans les rhizomes pour P. australis sont celles observées en été (Figure 7-15) mais avant
la période de dormance, I'azote des parties aériennes est transloqué vers les rhizomes pour étre utilisé a la

saison suivante (Graneli et al., 1992) donc les teneurs sont plus élevées en hiver (Figure 7-16).
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Figure 7-15: Teneurs en azote dans les différents organes de P. australis. Nombre de mesures (n) : panicule (12), feuille (19), tige
(24), rhizome (8). Des lettres différentes indiquent une différence significative (p < 0,05).

20 9

18 1 b

“ %
2 141
-4
= 12 a
=

1 lil

8

[

été hiver

Figure 7-16 : Teneurs en azote dans les rhizomes de P. australis en été et en hiver. Nombre de mesures (n) : été (8) et hiver (4).
Des lettres différentes indiquent une différence significative (p < 0,05).

Selon les études, la part des végétaux dans I’élimination de I'azote est faible (< 10 % de la quantité
d’azote entrant pour une année) (Gumbricht, 1993 ; Hallin et al., 2015 ; Vymazal et Kropfelova, 2009) ou
modérée (Choudhury et al., 2018 ; He et al., 2012 ; Wu et al., 2013a). La quantité prélevée par les végétaux
aquatiques est estimable théoriquement pour 2020 avec le faucardage de 2018/2019. Durant le faucardage,
115 tonnes (masse humide) de végétaux, principalement des cératophylles (ce qui correspond a la végétation
de 2020), ont été retirés des bassins, les teneurs en eau de ces végétaux sont d’environ 7,5% (Nikoli¢ et al.,
2007), ce qui représente 8,6 t MS total et 2,8 t MS/bassin donc environ 1,4 t MS.ha. Ce sont des chiffres
retrouvés dans la littérature (Nikoli¢ et al., 2007 ; Steffenhagen et al., 2012). La quantité totale d’azote
prélevée pour 2,8 tonnes de cératophylles (C. demersum (B1 et B2) ou C. submersum (B3)) dans chaque bassin

ne dépasse pas 100 g (Tableau 7-8).

Tableau 7-8 : Estimation de la quantité d’azote (g) prélevée par les cératophylles (2,8 tonnes MS). Les valeurs a droite de (+) sont
les écarts-types. Nombre de mesure (n) : C. submersum (11), C. demersum (4).
N

C. demersum 85+24

C. submersum 75127

Ce calcul ne représente pas tout a fait la réalité car (i) la biomasse des cératophylles n’était pas
équirépartie dans tous les bassins comme ils n’ont pas la méme morphologie et (ii) ils n’étaient pas l'unique
genre mais cela permet d’estimer la contribution des végétaux dans I’élimination de I'azote. D’apres les

teneurs moyennes dans les eaux en entrée et le débit moyen en 2020, il est possible d’estimer la quantité de
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TN (meau) qui a été délivrée durant cette année puis de calculer le pourcentage de |’assimilation (A) par ces

végétaux :
Meay(9) = Cequ X Qmoyen X 365 j

avec Ceay, la teneur moyenne dans les eaux des bassins en entrée en 2020 (g.m3), Qmoyen, le débit moyen en

2020 en entrée des bassins (B1 : 1440 m3,j, B2 : 1176 m3j! et B3 : 840 m3,j1).

A (%) _ Myggétaux
eau

avec Myegetaux, 1@ quantité totale d’azote absorbé par 2,8 tonnes MS de végétaux (Bl et B2: C
submersum ; B3 : C. demersum). D’apres cette estimation, I’assimilation de I'azote par les végétaux pour 2020
contribuerait a 10 % de I’élimination de I'azote des bassins (Tableau 7-9). Dans cet exemple, il est supposé
gue les bassins étaient recouverts par une grande quantité de cératophylles. Or ce n’est pas le cas pour toutes
les années (ex : 2021). Un autre processus doit permettre cette diminution car a eux seuls les végétaux ne
peuvent pas contribuer a I’élimination de plus de 50 % de NH4* (rendements observés dans B2 et B3 pour
2020).

Tableau 7-9 : Quantité d’azote délivrée dans les bassins en 2020 et le pourcentage d’assimilation des cératophylles pour une

année. Les valeurs a droite de (t) sont les écarts-types.
B1 B2 B3

Quantité (kg) Assimilation (%) Quantité (kg) Assimilation (%) Quantité (kg) Assimilation (%)

Azote 1,2 742 1,0 9+2 0,7 1144

L’absence de bactéries capables de transformer NHs* (anammox et nitrification) en sortie ne veut pas
dire qu’il n'y en a pas dans les bassins. Elles peuvent étre attachées sur les sédiments ou les végétaux
submergés grace a des biofilms (Han et al., 2018 ; Mu et al., 2020 ; Zhang et al., 2020). Des bactéries
spécifiques a I'anammox ont déja été retrouvées dans les sédiments de zones humides artificielles (Erler et
al., 2008) et la part de I'anammox ne serait pas négligeable (Chen et al., 2019b ; Zhu et al., 2011). L’activité
anammox est dépendante de la température mais aussi du carbone libéré par les végétaux (Chen et al., 2019b
et He et al., 2012). Donc elle est améliorée en été par rapport a I’hiver lorsque les teneurs en oxygene dissous
sont trés faibles contrairement a la nitrification ou des concentrations supérieures a 1,5 mg.L? sont
essentielles (Ye et Li, 2009). Les végétaux submergés pourraient modifier I'activité des bactéries car pendant
la journée ils fourniraient de I'oxygéne aux bactéries nitrifiantes du biofilm (Eriksson et Weisner, 1999) et la
nuit lorsque la respiration serait supérieure a la photosynthese, cela déclencherait le passage de conditions
aérobies a anaérobies, ce qui serait bénéfique pour 'anammox. Méme en présence de bactéries nitrifiantes
les concentrations en ammonium devraient augmenter en automne et hiver car la vitesse d’'ammonification
est supérieure a la vitesse de nitrification (Liu et al., 2005). Selon Vymazal (2007), la nitrification reste un
mécanisme peu sollicité dans les ZHA ou I'oxygéne dissous est souvent absent. Le devenir de NHs* est
complexe et une analyse des bactéries voir des archées (Yuan et al., 2021) présents sur les sédiments et les

végétaux serait extrémement riche en information.
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Lors des trois années, la communauté bactérienne a slirement évolué dans les bassins avec les
fluctuations des hauteurs d’eau, la différence de végétation et la qualité de I'’eau. Par exemple les eaux plus
riches en nitrates en 2021 ont peut-étre favorisé le développement d’une communauté dénitrifiante. Le
devenir de I'azote dans les bassins est un mélange de plusieurs mécanismes qui entraine (i) une modification
de la forme de I'azote (nitrification ou réduction dissimilatrice du nitrate), (ii) une élimination (dénitrification,
anammox, absorption par les végétaux) ou (iii) une libération (ammonification). L’association entre les
microorganismes et les végétaux est primordiale pour son élimination (He et al., 2012 ; Negi et al., 2022) car
méme si I'assimilation de |'azote par les végétaux est faible, ils peuvent favoriser I'implantation d’une

communauté bactérienne.

L’élimination annuelle de TN pour 2020 et 2021 (le calcul n’a pas été réalisé pour 2019 car le suivi a
commencé en juin) dans les bassins est de 36 et 61 % pour B1, de 54 et 62 % pour B2 et de 61 et 65 % pour
B3. Le plus faible rendement pour B1 en 2020 est causé par les fortes teneurs en ammonium en sortie
(disparition des cératophylles et ammonification). Ces rendements sont proches de ceux retrouvés dans la
littérature (Kadlec et Wallace, 2009). La ZRV est un dispositif convenable pour parfaire le traitement de

I’azote provenant d’eaux usées traitées, d’eaux pluviales et d’eaux souterraines. Qu’en est-il du phosphore ?

7.4.Le phosphore

Le phosphore total (PT) dans les bassins est principalement présent sous la forme PO,*. Un test de
Wilcoxon a été réalisé pour comparer les teneurs en PT et PO,> dans les bassins (p = 0,1487 et nombre de
mesures (n) = 70) donc cette partie se focalisera sur le PO,*. Les concentrations en sortie sont similaires a
I’entrée pour 2019 et 2021 et inférieures pour 2020 (Tableau 7-10). La fin du printemps est favorable a un
enrichissement en PO4* pour 2019 et 2021 (Figure 7-17). En revanche il y a une réduction constante au

printemps, en été et en automne pour 2020.

Tableau 7-10 : Variations des teneurs en PO43 (mg.L) au cours des trois années entre I'entrée et la sortie des trois bassins. Les
valeurs a droite de (1) sont les écarts-types. Nombre de mesure (n) : 2019 (8), 2020 (13) et 2021 (13). Les valeurs des sorties avec
des lettres en exposant différentes de I’entrée pour chaque année sont significativement différentes (p < 0,05).

20190 2020 2021
Entrée  B1S B2S B3S Entrée  B1S B2S B3S Entrée  B1S B2S B3S
PO4* 0,410,2* 0,4%0,3* 0,610,4° 0,6%0,4® 0,5+0,1® 0,4+0,1® 0,4+0,1* 0,4+0,2> 0,3%0,1° 0,3+0,2® 0,3%#0,2® 0,3%0,1°

(mgP.L1)
(1) Le fonctionnement des bassins entre février 2019 et mai 2019 n’est pas considéré comme « normal » a cause de la baisse de la ligne d’eau
(voir section 3.3.3), les valeurs n’ont pas été prises en compte durant cette période pour le calcul de la moyenne de 2019.
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Figure 7-17 : Variations des teneurs en PO;3- en entrée et sortie des bassins. Les lettres en majuscule sur I’'axe des abscisses
supérieur signifient : H : hiver, P : printemps, E : été, A : automne.

Le principal mécanisme d’élimination de PO4> dans les ZHA est I'absorption par les végétaux. La

contribution des microorganismes reste faible (Vymazal, 2007). Pour Vymazal (2007), les végétaux sont les

plus efficaces pour éliminer le phosphore au début de la phase de croissance et pour Feijod et al. (2011) et

Gao et al. (2009) au printemps et a 'automne.

Les végétaux aquatiques n’ont pas la méme affinité pour PO,*> (Song et al., 2017b) ou le méme besoin

pour croitre, ce qui entraine des variations dans leur capacité a stocker PO,> (Giisewell et Koerselman, 2002 ;

Jesus et al., 2018). La tres grande présence des cératophylles en 2020 par rapport aux deux autres années

est la cause de la meilleure efficacité de la ZRV durant cette année car ce sont les végétaux qui absorbent le

plus de phosphore (Figure 7-18).

14
12 1

10 4

Pig.kg MS)

S B

Cladophora sp. C. demersum  C. submersum

Lemnacées P. australis

Figure 7-18 : Teneurs en phosphore dans les différents végétaux aquatiques. Nombre de mesures (n) : Cladophora sp. (7), C.
demersum (5), C. submersum (16), Lemnacées (16), P. australis (67). Des lettres différentes indiquent une différence significative

(p < 0,05).

Pour P. australis les panicules et les feuilles stockent le plus de phosphore en été (Figure 7-19). Comme

pour I'azote, les teneurs en phosphore dans les rhizomes sont plus importantes en hiver par rapport a I'été

(Figure 7-20).
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Figure 7-19 : Teneurs en phosphore dans les différents organes de P. australis. Nombre de mesures (n) : panicule (12), feuille
(19), tige (24), rhizome (8). Des lettres différentes indiquent une différence significative (p < 0,05).
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Figure 7-20 : Teneurs en phosphore dans les rhizomes de P. australis en été et en hiver. Nombre de mesures (n) : été (8) et hiver
(4). Des lettres différentes indiquent une différence significative (p < 0,05).

La vitesse d’absorption de PO4> est plus grande pour Cladophora sp. que pour C. demersum (Auer et
Canale, 1982 ; Song et al., 2017b), ce qui peut entrainer une compétition entre ces végétaux lors de la
croissance. Au début du printemps la ZRV est une zone de stockage de PO,* lorsque les végétaux se
développent puis a la fin du printemps une zone de rejet lorsque Cladophora sp. entre en sénescence et est
décomposé. Dal Ferro et al. (2018) ont également signalé une augmentation de la concentration de
phosphore en sortie de ZHA, probablement due a la décomposition des végétaux. Ceci est vrai pour 2019 et
2021 car la quantité de Cladophora sp. était supérieure aux autres végétaux qui ne pouvaient pas absorber
le PO, libéré. La sénescence des autres végétaux en automne ne semble pas augmenter la quantité de PO4>
dans la colonne d’eau sauf lors de la disparition massive et rapide des C. submersum en octobre 2020 dans
B1 (Figure 7-17) ; il est possible qu’une grande partie reste accrétée aux sédiments (Knight et al., 2000). La
libération de PO,> est plus rapide et plus bréve que celle de I'azote lors de la dégradation de végétaux

aquatiques (Kufel et al., 2004 ; Paalme et al., 2002).

Le pourcentage de phosphore prélevé par les végétaux aquatiques pour I'année 2020 peut étre estimé
comme pour l'azote. Il serait de 11+4 % pour B1, de 13+4 % pour B2 et de 2114 % pour B3. D’apres Dotro et
al. (2017) les rendements pour le phosphore ne sont pas élevés pour les ZHA-SS (< 20 %) mais ils pourraient
étre améliorés si les végétaux étaient retirés avant la sénescence (Baldovi et al., 2021 ; Lu et al., 2009). En
2020 le rendement est de 20 % et en 2021 il est proche de 0 % pour les trois bassins. Le faucardage n’a pas

été réalisé entre 2019 et 2022 pour des raisons qui seront expliquées par la suite (voir section 8.4). Le
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phosphore reste un élément difficile a éliminer par voie biologique sans utiliser un agent chimique

contrairement a I'azote ou au soufre.

7.5.Le soufre

La seule forme de soufre qui a été analysée dans les eaux est le sulfate, SO4* (Tableau 7-11). Le sulfate
est en plus grande quantité en entrée des bassins en 2021 a cause du changement d’alimentation. Les
rendements annuels (2020 et 2021) pour SO4* sont de 14 et 19 % pour B1, de 18 % et 20 % pour B2 et 17 %
et 24 % pour B3. Les végétaux et les microorganismes ont besoin de soufre pour leur développement et la
forme la plus présente dans la nature qu’ils absorbent est SO4* (Kopriva et al., 2009). L’assimilation par les
végétaux aquatiques serait un premier mécanisme d’élimination mais les concentrations absorbées sont
relativement faibles (Figure 7-21), les algues ayant les teneurs les plus élevées. Une étude précédente a
montré que I’assimilation contribuait pour moins de 0,3 % a I'élimination de SO.* dans les zones humides

(Wu etal., 2013b).

Tableau 7-11 : Variations des teneurs en SOs2 (mg S.L2) au cours des trois années entre I’entrée et la sortie des trois bassins. Les
valeurs a droite de (%) sont les écarts-types. Nombre de mesure (n) : 2019 (8), 2020 (13) et 2021 (13). Les valeurs des sorties avec
des lettres en exposant différentes de I’entrée pour chaque année sont significativement différentes (p < 0,05).

20191 2020 2021

Entrée BI1S B2S B3S Entrée B1S B2S B3S Entrée B1S B2S B3S

S04+ 18+32 16+3b 1544 15#3b 17+32 15+4b 1443  1444b 25%82 2015 2044b  1947b
(mg S.LY)
(1) Le fonctionnement des bassins entre février 2019 et mai 2019 n’est pas considéré comme « normal » a cause de la baisse de la ligne d’eau

(voir section 3.3.3), les valeurs n’ont pas été prises en compte durant cette période pour le calcul des moyennes de 2019.

2,51

5 (g.kg MS )
l_

Cladophorasp. €. demersum C. submersum Lemnacées P. australfs

Figure 7-21 : Teneurs en soufre dans les végétaux. Nombre de mesures (n) : Cladophora sp. (7), C. demersum (5), C. submersum
(16), Lemnacées (16), P. australis (67). Des lettres différentes indiquent une différence significative (p < 0,05).

La deuxiéme voie d’élimination serait la réduction du SO,* catalysée par les bactéries sulfato-
réductrices (BSR) présentes dans I'eau et les sédiments anoxiques. Les BSR gagnent de |'énergie en couplant
I'oxydation de composés organiques a la réduction de SO4* et libérent du sulfure (H,S, HS’, ou S, selon le
pH). Cette voie est probablement la voie dominante pour I'élimination de SO4* (Chen et al., 2016). Le pH de
I’eau dans les bassins étant de 8 la forme prédominante est HS  avec une petite fraction d’H,S dont les teneurs
ont été mesurées en sortie des bassins entre juin et septembre 2020 et 2021 lorsque I'odeur caractéristique
d’H,S était présente (Tableau 7-12) ; les teneurs vont de 0 a 198 ppm. Les mesures ont été réalisées a I'aide

d’un détecteur a gaz (MSA ALTAIR® 4XR).
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Figure 7-22 : Répartition relative des sulfures en fonction du pH (House et Weiss, 2014).

Tableau 7-12 : Teneurs en H,S (ppm) en sortie des bassins.

B1S B2S B3S
2019 pas de mesure mais odeur a partir du 25/06/2019
04/06/2020 Odeur dans B1 mais pas de mesure
16/06/2020 85 8 0
28/07/2020 176 10 0
19/08/2020 123 110 40
07/09/2020 O 104 12
29/09/2020 O 14 12
19/10/2020 O 0 0
09/06/2021 O 0 198
29/06/2021 O 6 153
22/07/2021 O 10 130
18/09/2021 O 20 30
28/09/2021 O 0 0

La libération de I'H,S débute en juin lorsque les algues commencent a se décomposer pour se terminer
en septembre. Cette décomposition entraine une anoxie permettant la réduction des sulfates (1) par les BSR

mais aussi la libération d’H.,S (2) ou de SO4* (3) qui pourra lui aussi étre transformé en H,S (Figure 7-23).
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Figure 7-23 : Cycle du soufre dans les zones humides (1) réduction des sulfates et décomposition entrainant la libération de (2)
SO4% et (3) H2S (Wu et al., 2013b).

Les teneurs en sortie différent selon les années. En 2020 elles sont plus importantes pour B1 et B2 et

en 2021 pour B3. Plusieurs genres de bactéries capable de réduire différentes formes de soufre ont été
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retrouvés en sortie des bassins lors de la présence d’H,S. Les genres Desulfanicum, Desulfotomaculum,
Desulfovibrio et Desulfobulbus pour B1 et B2 et le genre Thermodesulfovibrio pour B3. A I'inverse des BSR,
des genres connus pour oxyder le soufre en utilisant NOs” ou O, comme accepteur d’électron étaient présents
durant cette période : Allochomatium, Chromatium, Thiobaca, Sulfuricurvum, Sulfurimonas. Des études
précédentes ont montré que 41%-90% du S réduit était réoxydé dans les zones humides (Wiessner et al.,
2010 ; Wu et al., 2011). Cette réoxydation est visible en sortie des bassins avec des dépots blanchatres de

soufre élémentaire, S° (Figure 7-24).

- 185 4
Figure 7-24 : Dép6tsd sof_re elemlnfz;lre ala éortlehl (ate de apoogrphie : 20/06/2020).

La réduction de SO4> peut entrainer la précipitation subséquente de sulfures métalliques. Une grande
variété de métaux tels que Fe, Zn, Cu, Ni, Cd et Pb peuvent étre précipités sous forme de sulfures métalliques
(Sheoran et Sheoran, 2006 ; Sobolewski, 1999). Selon Wu et al. (2013b) I’élimination des métaux suite a la
précipitation avec des sulfures est considérée comme I'un des processus les plus importants impliqués dans
la rétention a long terme des métaux dans les eaux usées. Le sulfure d’hydrogéne est un polluant hautement
toxique et malodorant (avec son odeur caractéristique d'ceuf pourri). Il peut endommager plusieurs parties
du corps, y compris le systeme nerveux central, a des concentrations supérieures a 100 ppm (Vikrant et al.,
2018 ; Zhang et al., 2019b). La toxicité de H,S peut entrainer, a des concentrations élevées (= 200 ppm), une
insensibilité ou la mort par asphyxie (Dong et al., 2018 ; Vikrant et al., 2018). En outre, une breve exposition
a H,S (= 50 ppm) ou une exposition prolongée a 5-10 ppm peut entrainer une fatigue olfactive (extinction de
I'odorat) et faire perdre a une personne la capacité de détecter de nombreuses substances toxiques, méme
a des concentrations mortelles (Jiang et al., 2016 ; Yue et al., 2019). Les concentrations retrouvées en sortie
des bassins ne sont pas négligeables et peuvent atteindre des seuils de toxicité élevés. Il est préconisé de ne
pas approcher ces sorties en été sans masque de protection respiratoire. Le parameétre principal qui contribue
au dégagement d’'H,S est la dégradation des algues. Cette libération prouve que des zones d’anaérobies
existent au sein de la ZRV en été donc d’autre gaz produits en absence d’oxygene doivent étre émis comme

du CHy4 et du N2/N20O mais cela n’a pas été mesuré.
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7.6.Les métaux alcalins

Les variations de K, Mg et Na dans la ZRV sont minimes pour les trois bassins contrairement au Ca

(Tableau 7-13). La modification de I’alimentation en 2021 impacte aussi ces macronutriments.

Tableau 7-13 : Variations des teneurs en K, Mg, Ca, Na (mg.L1) au cours des trois années entre I’entrée et la sortie des trois
bassins. Les valeurs a droite de (1) sont les écarts-types. Nombre de mesure (n) : 2019 (8), 2020 (13) et 2021 (13). Les valeurs des
sorties avec des lettres en exposant différentes de I’entrée pour chaque année sont significativement différentes (p < 0,05).

2019 2020 2021
Entrée  B1S B2S B3S Entrée  B1S B2S B3S Entrée  B1S B2S B3S
K 19+22 19+42 20+42 20+32 18+32 18+22 18432 17432 15432 14442 14432 14432

(mg.L1)

Mg 4,2+0,52 4,0+0,4° 3,9+0,6° 4,0+0,5° 4,7+0,6° 4,9+0,8° 4,7+0,7° 4,5+0,72 5,0+1,0° 4,8+0,9° 4,9+0,92 4,9+0,9°
(mg.L?)

Ca 1204122 104421 106+23P 100+21° 125+152 10625 113+14P 100+13P 1234272 107+28° 109+25P 109+21P
(mg.L?)
Na 70+92 71+142 71+152 68+152 66+122 67+10° 66+11° 65+132 51+182 50+15° 50+162 49+162
(mg.L1)

(1) Le fonctionnement des bassins entre février 2019 et mai 2019 n’est pas considéré comme « normal » a cause de la baisse de la ligne d’eau
(voir section 3.3.3), les valeurs n’ont pas été prises en compte durant cette période pour le calcul des moyennes de 2019.

Kadlec et Wallace (2009) ont souligné que ces métaux alcalins font rarement I'objet de préoccupations
réglementaires, car dans la plupart des circonstances, ils ne présentent aucune menace de toxicité. Seules
des concentrations tres élevées de sodium peuvent étre toxiques. En outre, ils ont rapporté qu’il y avait peu
changement des concentrations de ces composés entre |'entrée et la sortie de ZHA. Parmi ces quatre

éléments, Ca semble étre I'élément le plus facilement éliminé (Tableau 7-14).

Tableau 7-14 : Rendements d'élimination des métaux alcalins par des ZHA-SS dont la ZRV de Reims.
Kadlec et Wallace (2009) Maine et al. (2009) Hawkins et al. (1997) ZRV de Reims

(2020/2021)
Ca(%) 21 34 67 15/13
K(%) 6 5 -1 -1/3
Na (%) 9 34 -17 -2/-2
Mg (%) 12 5 30 -1/4

Les rendements pour les trois bassins en 2020 et 2021 varient entre -1 et 3%, 13 et 15 %, -1 et 4 % et
-2% pour K, Ca, Mg et Na. Le calcium est I’élément qui est éliminé tout au long de I'année avec une meilleure
efficacité lorsque les végétaux sont présents et cela pourrait étre imputé a la respiration qui entraine la
précipitation de carbonate de calcium car les variations de Ca suivent les variations de CID (voir section 7.2).
L'absorption par les végétaux pourrait aussi étre un mécanisme d’élimination du Ca surtout avec Cladophora
sp. dont les teneurs moyennes sont de 12845 g.kg MS! et sont significativement supérieures par rapport

aux autres végétaux (Figure 7-25).
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Figure 7-25: Teneurs en Ca dans les végétaux. Nombre de mesures (n) : Cladophora sp. (7), C. demersum (5), C. submersum (16),
Lemnacées (16), P. australis (67). Des lettres différentes indiquent une différence significative (p < 0,05).

Mais la part des végétaux dans I’élimination de ces métaux alcalins semble faible au vu des rendements
de K, Mg et Na, il est possible que I'absorption de ces éléments (Figure 7-26) soit négligeable par rapport aux

teneurs dans les eaux.
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Figure 7-26 : Teneurs (a) en K et (b) Mg dans les végétaux. Nombre de mesures (n) : Cladophora sp. (7), C. demersum (5), C.
submersum (16), Lemnacées (16), P. australis (67). Des lettres différentes indiquent une différence significative (p < 0,05).

C. submersum est capable d’absorber plus de Mg que C. demersum. Jusqu’a présent, les deux espéces
de cératophylles n’avaient pas montré de différences dans les éléments absorbés (N, P, S, Ca, K). Les teneurs
en Na n’ont pas pu étre déterminées dans les végétaux car les blancs (sans échantillon) de minéralisation en

contenaient autant que les échantillons.

Conclusion du chapitre

Au sein de la ZRV, les devenirs du COD, du CID de I'azote (les concentrations des différentes formes
d’azote a la sortie des bassins sont inférieures aux seuils de toxicité présentés dans la section 1.3.1.1), du
phosphore, du soufre et des métaux alcalins dépendent des saisons. Les végétaux sont des éléments non
négligeables qui influencent les teneurs en sortie via (i) 'apport de matiére organique (exsudation et
sénescence) pour les microorganismes, (ii) la respiration et la photosynthése (modification des teneurs en
oxygene et précipitation de carbonates) et (iii) I'absorption. Quelles que soient les années, la ZRV contribue
a I"élimination de I'azote, des sulfates (attention a la production d’H,S), des carbonates et du CID et a
I’enrichissement en COD. Le phosphore est plus récalcitrant. Selon E2/E3, SUVAs4 et la pente spectrale S,7s.
205, Ni les bactéries (biodégradation) ni la lumiere du soleil (photodégradation) ne semblent étre en mesure
de modifier les caractéristiques d'absorption du COD dans la ZRV et ces résultats different de ceux d'autres

études (Pinney et al., 2000 ; Sardana et al., 2019). Les spectres de fluorescence synchrone montrent des
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différences entre I'entrée et la sortie, qui peuvent étre attribuées a la photolyse (directe ou indirecte) qui est

plus importante en été qu’en hiver.

Bien qu'elle n'ait pas été étudiée ici, la biodégradation pourrait également modifier les spectres de
fluorescence car les microorganismes peuvent dégrader la MOD biolabile provenant des végétaux comme
les protéines et les glucides (Liu et al., 2019) et produire des composés de type humique (Shimotori et al.,

2009).
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Chapitre 8. Les éléments-traces métalliques (ETM)

Les ETM entrant dans les bassins (ETM analysés : As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb, Zn) sont
susceptibles d’étre retenus par précipitation, coprécipitation, sorption et oxydation. Selon leur spéciation
chimique dans les sédiments et les variations environnementales (potentiel redox, pH), ils pourraient aussi
étre libérés par réduction, désorption ou dissolution. Lors du développement des végétaux au printemps et
en été une diminution est attendue si I'assimilation est importante mais leur dégradation serait une source
potentielle d’ETM. De plus, la ZRV étant construite sur un ancien site d’épandage, le sol utilisé pour
étanchéifier les bassins est enrichi en ETM qui pourraient étre libérés tout au long de I'année.

Comme la qualité des trois entrées des bassins, B1E, B2E et B3E, est similaire car elles recoivent la

méme eau, elles ont été regroupées sous le nom d’ « entrée » pour ce chapitre.

8.1.Les ETM dans la colonne d’eau

Le faucardage en 2018/2019 ayant fortement modifié les teneurs en ETM en sortie des bassins durant
I'année 2019 (voir section 8.4), il a été décidé de ne pas prendre 2019 en compte. Les teneurs annuelles en
sortie des bassins en 2020 et 2021 peuvent étre supérieures (As, Fe, Ni), inférieures (Cu, Cr Cd, Fe, Zn) ou
égales (Co, Pb, Mn) a celles en entrée (Tableau 8-1). Les concentrations en entrée et en sortie sont de 'ordre
du pg.Lt pour Cr, Cu, Fe, Mn, Ni et Zn et du ng.L™ pour As, Cd, Co, Cr et Pb ; ces valeurs sont proches de celles
mesurées dans les eaux naturelles (Gaillardet et al., 2003) et en sortie de STEU (Busetti et al., 2005 ; Cantinho
et al., 2016). Il n’y a pas de différence significative entre les sorties donc les différents temps de séjour (B1 <
B2 < B3) et la forme des bassins ne modifient pas le devenir des ETM. La performance de la ZRV sur les ETM
reste minime et cela a déja été rapporté pour d’autres ZRV (Crites, 1998 ; Ghermandi et al., 2007). Les faibles

teneurs en entrée des bassins pourraient étre une explication.

Tableau 8-1 : Teneurs des ETM (pg.L) en entrée et en sortie des bassins au cours de 'année 2020 et 2021. Les valeurs a droite de
(%) sont les écarts-types. Nombre de mesure (n) : 2020 (13) et 2021 (13). Les valeurs des sorties avec des lettres en exposant
différentes de I’entrée pour chaque année sont significativement différentes (p < 0,05).

2020 2021

Entrée B1S B2S B3S Entrée B1S B2S B3S

As  0,5%0,2° 0,610,2° 0,8+0,4° 1,410,7° 0,610,22 1,641,2° 1,5£0,5P 1,240,7°
Cd 0,03+0,04¢ 0,01%0,03* 0,01+0,01® 0,01+0,01® 0,03+0,01*> 0,01+0,02® 0,01+0,01° 0,01+0,01°
Co 0,9%0,22 0,8+0,32 0,7+0,12 0,6+0,22 0,7+0,42 0,7+0,22 0,6+0,22 0,6+0,22
Cr  0,5%0,1° 0,410,1° 0,410,1° 0,4+0,1° 3,144,22 0,610,3b 0,610,2° 0,810,5°
Cu  3,7%2,2° 2,0£1,9° 1,941,7° 1,941,6° 5,2%2,32 3,612,7° 3,0+1,6° 2,3+1,3b
Fe 1014292 79147° 92432 1314742 73%222 111455b 124+55b 108+63P
Mn  20+62 344352 40+362 24+122 19+62 25+19° 274372 43+37°

Ni 3,6+0,62 3,910,62 4,210,9° 5,4%2,0° 2,9+0,62 4,6+1,2b 4,4+0,8b 4,0+1,0°
Pb  0,3+0,22 0,1£0,12 0,2+0,1° 0,3%0,22 0,2+0,12 0,2+0,12 0,2%0,12 0,210,12
Zn  32#152 12+11b 10+9° 91+8b 45+2432 17+8b 13+4b 158
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Malgré ces légéres variations entre I'entrée et la sortie, les ETM peuvent étre répartis dans différents
groupes :

- groupe 1 : émission par la ZRV (As et Ni),

- groupe 2 : élimination par la ZRV (Cd, Cu, Cr et Zn),

- groupe 3 : absence de variation (Mn, Pb, Co),

- groupe 4 : émission (2021) ou élimination (2020) selon les années (Fe).

8.2.Les ETM dans les végétaux aquatiques

Les végétaux sont de plus en plus étudiés pour leur capacité a épurer les sols et les eaux. Le nombre
d’articles avec le terme « phytoremediation » sur la plateforme sciencedirect est passé d’une dizaine par
année a la fin du 20°™ siécle & plus de 1000 en 2021. Certains végétaux montrent des capacités a
hyperaccumuler les métaux (Liu et al., 2021 ; Pollard et al., 2014). Est-ce le cas pour les végétaux de la ZRV ?
En fonction de la quantité de ETM gu’ils absorbent/adsorbent (Tableau 8-2), les végétaux ont été répartis en
deux groupes :

- Cladophora sp., C. demersum et C submersum,
- Lemnacées et P. australis (plante entiere).

Il est important de noter que les végétaux prélevés dans la ZRV ont été nettoyés avec de I’eau UP, donc
les mesures comprennent aussi bien les ETM absorbés qu’adsorbés (Olguin et Sanchez-Galvan, 2012). Cela
est surtout vrai pour les végétaux submergés qui ont une surface de contact avec I'eau supérieure aux autres

végétaux.

Tableau 8-2 : Teneurs en ETM (mg.kg MS-1) dans les différents végétaux aquatiques prélevés en 2020 et 2021. Les valeurs a droite
de (%) sont les écarts-types. Nombre de mesure (n) : Cladophora sp. (7), C. demersum (4), C. submersum (11), Lemnacées (16), P.
australis (67). Les valeurs avec des lettres en exposant différentes indiquent une différence significative pour un ETM donné (p <

0,05).
Cr Mn Fe Co Ni Cu Zn As Cd Pb
Cladophora 7,545,72 52545132k  1135+891c 3,9+3,3b 3,1+1,33b 1045 109+663> 3,0+1,06 0,03+0,01 1,7+0,6°

sp.
C. submersum 1,1+0,8® 1045+521b 263+107° 3,0+1,3b 3,7+2,1° 9#gb 116+88* 0,7+0,32 0,02+0,01® 0,4+0,3°

C.demersum  2,2+2,1° 965+466° 284+121° 3,2+1,6° 4,2432b 13+11° 146+89® 0,5+0,3* 0,02+0,01® 0,5+0,5°
Lemnacées 1,4£0,4> 202+762° 269£173> 1,0+0,4*> 2,3+1,8 5i4° 58+452  0,7+0,4* 0,02+0,01*> 0,4+0,4°
P. australis 7,0£5,72 40432 124+158°  0,1+0,52 2,7+1,68  2+22 23+17¢  0,3+0,3* 0,01+0,01*> 0,1%0,3°

Cladophora sp., C. demersum et C submersum, qui n’ont pas de systéme racinaire,
absorbent/adsorbent majoritairement plus d’ETM que les Lemnacées et P. australis. Les trois éléments
retrouvés en plus grande quantité dans les végétaux sont Mn, Fe et Zn. D’apres les critéres émis par van der
Ent et al. (2013), ces végétaux ne peuvent pas étre considérés comme hyperaccumulateurs (quantité d’ETM
prélevés trop faible!). Pour P. australis, les feuilles contiennent plus d’ETM que les tiges et les rhizomes
(Tableau 8-3). Cela va a I'encontre d’autres études qui montrent que le rhizome est le deuxiéme organe

accumulateur d’ETM apreés les racines (Bonanno et Lo Giudice, 2010 ; Vymazal et al., 2009). Pour les tiges, la

1Concentrations attendues pour une espéce hyperaccumulatrice : 100 mg.kg MS* pour Cd; 300 mg.kg MS-2 pour Co, Cu et Cr; 1000
mg.kg MS1 pour Ni, Pb et As; 3000 mg.kg MS! pour Zn; et 10000 mg.kg MS-t pour Mn.
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distinction entre les parties dans I'’eau et a I'extérieur de I'’eau n’a pas été réalisée, les parties en contact avec

I’eau pourraient adsorber des ETM via les biofilms.

Tableau 8-3 : Teneurs en ETM (mg.kg MS-1) dans les différents organes de P. australis. Les valeurs a droite de (1) sont les écarts-
types. Nombre de mesures (n) : rhizome (12), tige (23) et feuille (19). Les valeurs avec des lettres en exposant différentes
indiquent une différence significative pour un ETM donné (p < 0,05).

Cr Mn Fe Co Ni Cu Zn As Cd Pb
Rhizome 2,3+0,52 10+52 99+44b 0,04+0,012 1,5+0,42 0,9+0,4® 15+42 0,5+0,2> 0,003+0,0022> 0,2+0,1°
Tige 8,6+5,2> 19+62 69+212 0,09+0,04> 3,2+1,6* 1,0+0,32 17+6° 0,2+0,12 0,002+0,0022 0,1+0,12

Feuille 9,6+3,4b 65+24b 146+4c 0,09+0,03* 3,6+1,0° 3,1+1,4° 18+4® 0,2+0,1> 0,009+0,007® 0,2+0,1°

Les végétaux submergés et flottants accumulent plus facilement les ETM que les végétaux émergés
mais ces résultats sont a relativiser car ils ne prélévent pas dans le méme milieu (eau ou sédiment). Zn et Mn
sont souvent les ETM présent en plus grande quantité dans les végétaux aquatiques suivi de Cu pour finir par
Cd, Cr, Co et As (Ahmad et al., 2016 ; Gill et al., 2017 ; Karpiscak et al., 2001 ; Sima et al., 2019 ; Topal et al.,
2020). Les hypothéses données sont (i) que Zn, Cu et Mn sont des nutriments essentiels pour les végétaux
(Barker et Pilbeam, 2015 ; Gerendas et al., 1999 ; Hafeez, 2013 ; Pilon et al., 2006) contrairement a Cd, Cr, Co
et As qui sont indiqués étre toxiques (Das et al., 1997 ; Pilon et al., 2006 ; Shahid et al., 2017) et (ii) les
concentrations dans les eaux ou les sédiments pour Zn, Mn et Cu sont supérieures a celles du Cd, Cr, Co et

As.

Comme pour 'azote et le phosphore, il est possible d’estimer la quantité prélevée par les cératophylles
en 2020 grace a la masse de végétaux éliminer par le faucardage. La quantité totale d’ETM prélevée pour 2,8

tonnes de cératophylles dans chaque bassin ne dépasse pas 4 kg avec majoritairement du Mn (Tableau 8-4).

Tableau 8-4 : Estimation de la quantité d’ETM (g) prélevée par les cératophylles (2,8 tonnes MS). Les valeurs a droite de (1) sont
les écarts-types. Nombre de mesure (n) : C. submersum (11), C. demersum (4).
Cr Mn Fe Co Ni Cu Zn As Cd Pb

C. demersum 6,058 27021305 795+339 8,8+4,5 12+9 36x30 409+249 1,4+0,9 0,06+0,03 1,415
C. submersum 3,2%2,2 2925+1457 737+299 8,4+3,5 11+#6 25%23 326%247 2,0+0,8 0,05+0,02 1,2+0,7

L'effet direct des végétaux sur I’élimination des ETM dans la ZRV semble minime sauf pour Mn (Tableau
8-5). Plusieurs études montrent que le role des végétaux aquatiques dans I'élimination des ETM reste faible
(Lee et Scholz, 2007 ; Lizama A. et al., 2011 ; Mantovi et al., 2003 ; Mays et Edwards, 2001 ; Samecka-
Cymerman et al., 2004 ; Zhang et al., 2007). Du fait de la faible accumulation des ETM, la sénescence des
végétaux ne devrait pas entrainer une augmentation significative en sortie des bassins. De plus, une grande

partie pourrait étre piégée dans les sédiments.
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Tableau 8-5 : Pourcentage d’assimilation des cératophylles pour une année. Les valeurs a droite de (1) sont les écarts-types.

B1 B2 B3
Cr 242 3+2 2+1
Mn  26+12 31+15 48+24
Fe 2+1 2+1 2+1
Co 2#1 2+1 31
Ni 1+1 1+1 1+1
Cu 2£1 2+2 2+2
Zn 2+2 3+2 343

As 0,5+0,3 0,6+0,4 0,5+0,2
Cd 0,4+0,2 0,5+0,2 0,5+0,2
Pb  1#1 1+1 1+1

8.3.Les ETM dans sédiments

L'apport d’eaux résiduaires pendant plus de 100 ans de la ville de Reims a contribué a un
enrichissement des ETM dans le sol ol se situe la ZRV (Tableau 8-6) dont les teneurs peuvent dépasser les

teneurs médianes dans les sols frangais notamment pour Cr, Ni, Cu, Zn, Cd et Pb.

Tableau 8-6 : Teneurs en ETM dans les sédiments des trois bassins entre 2019 et 2021 (mg.kg MS1). Les valeurs a droite de ()
sont les écarts-types. Nombre de valeurs (n) : 32.

Cr Mn Fe Co Ni Cu Zn As Cd Pb
B1 107+48 133431 956212201 61 63123 105432 728+358 1815 412 1781104
B2 113146 1451120 966411460 611 60+11 123+38 6671150 18+5 3+1 181153
B3 90+61 148%32 967942280 6+3 55127 93158 561+384 1648 3+2 150+116
Teneurs médianes dans les sols frangais 66 754 / 14 31 13 80 / 0,2 34
(Baize, 1994)
Teneurs médianes dans les sols frangais 49 / / 9 19 2 63 / 0,2 28
(Gis Sol, 2011)
Teneur médiane en As dans les sols / / / / / / / 12 /

européens (Marchant et al., 2017)

Le suivi des teneurs en ETM dans les sédiments entre 2019 et 2021 ne montre aucune accumulation
ou élimination de ces éléments (Annexe 22). Cela peut s’expliquer par le fait que les teneurs dans les eaux
de bassin (ng.L? et pug.L?) sont relativement faibles par rapport a celles dans les sédiments (mg.kg MS™?). Mais
est-ce que les ETM dans les sédiments ne pourraient pas se retrouver dans les eaux ? La concentration totale
des ETM est un mauvais indicateur pour préciser les risques de mobilisation car Cr et Pb sont en plus grande
guantité que As dans les sédiments alors qu’ils sont en plus faibles quantités dans les eaux en sortie (Tableau
8-1). En revanche, la spéciation contribue a quantifier la quantité d’ETM qui peut étre libérée des différentes

fractions chimiques lors de variations des conditions environnementales (Prabakaran et al., 2019).

8.4.La spéciation des ETM

La méthode la plus utilisée pour la spéciation des ETM dans les sédiments est I'extraction chimique
séquentielle qui comprend cing/six fractions géochimiques. La fraction soluble (F1) et échangeable (F2) (ces
deux fractions sont parfois incluses dans une seule) sont les plus rapidement biodisponibles en raison de

leurs liaisons faibles (Islam et al., 2015). La troisieme fraction correspond aux ETM qui se lient aux carbonates
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(F3), et elle est facilement disponible et mobile sous les changements de pH. La quatrieme fraction (ou
fraction réductible) compte les ETM qui se lient aux oxyhydroxydes de fer et de manganése (F4). La
mobilisation de ces ETM peut se produire suite a un changement de potentiel redox et spécifiquement lors
de la réduction de I'oxygene disponible dans la colonne d’eau ou les sédiments (Prabakaran et al., 2019). La
cinquieme fraction (ou fraction oxydable) comprend les ETM liés a la matiére organique et aux sulfures (F5).
Cette fraction est également sensible au potentiel redox, et les éléments peuvent étre mobilisés dans des
conditions oxydantes ou par décomposition de la matiére organique. Enfin, les ETM de la derniéere fraction
ou fraction résiduelle (F6) font partie de la structure minéralogique du sédiment, ol les éléments sont peu

susceptibles d'étre libérés.

La spéciation chimique des ETM dans les sédiments n’a pas été réalisée mais le faucardage en
2018/2019 montre que la spéciation est différente selon I'élément. Cette différence est constatée dans de
nombreuses études (lanni et al., 2010 ; Islam et al., 2015 ; Korfali et Davies, 2004 ; Schroeder et al., 2020 ;
Shibini Mol et Sujatha, 2020). Ici, les teneurs de Ni et As en sortie aprés le faucardage et jusqu’en juin/juillet
2019 (Figure 8-1) sont supérieures a celles retrouvées en sortie en 2020/2021 (Tableau 8-1) alors que ce n’est
pas le cas pour Zn et Cd. Le bateau utilisé pour faucarder a fonctionné comme un agitateur en remettant en
suspension les sédiments et en incorporant de I'oxygéne. Les ETM dans les sédiments ayant une grande
fraction soluble (F1), échangeable (F2) et oxydable (F5) (Ni et As) ont été plus facilement mobilisés que ceux
ayant une grande fraction réductible (F4), liée aux carbonates (F3) et résiduelle (F6) (Zn et Cd). Cela

expliguerait pourquoi les eaux des bassins s’enrichissent en Ni et As au cours des années et non en Zn et Cd.
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Figure 8-1 : Teneurs en entrée et en sortie des bassins pour Ni, As, Zn et Cd aprés le faucardage.

Cette spéciation est fortement dépendante du pH et du potentiel redox, surtout pour les fractions
oxydables, réductibles et liées aux carbonates. Aucune mesure du potentiel redox dans la colonne d’eau n’a
été réalisée mais certaines réactions au sein du cycle de 'azote et du soufre impliquant des bactéries
indiquent qu’il y a eu de fortes fluctuations au sein de la ZRV. La nitrification est possible entre 0 et +400 mV,

la dénitrification se produit entre -100 et +100 mV, tandis que les réactions de réduction des sulfates se
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produisent a des potentiels allant de -220 a -140 mV (production H,S/HS’) (Wu et Yin, 2020). De plus, les
teneurs en oxygéne dissous ont varié entre 0 et 20 mg.L? et sont corrélées avec le potentiel redox (Boyd,
2000; Yu et al., 2021) ; une diminution de I'oxygene entraine une diminution du potentiel et inversement.
Des variations ont été observées entre +500 mv et -500 mV dans une ZHA-SS et une ZHA-VS avec un effet
marqué des saisons et des jours (Dusek et al., 2008 ; Valles-Aragdn et al., 2013). Durant ces études, les mois
les plus chauds étaient plus susceptibles d’entrainer de fortes variations que les mois les plus froids. Le
potentiel redox au sein de la ZRV en hiver devrait étre positif avec de faibles changements et I'apport
d’oxygene par les végétaux durant le printemps tendrait a augmenter ce potentiel. Puis le recouvrement
total par les végétaux (Cladophora sp. et lemnacées) en été et I'activité microbienne élevée (respiration)
pourraient entrainer une stratification avec une zone oxique a la surface et anoxique en profondeur qui
pourrait se poursuivre jusqu’au milieu de I'automne lors de la sénescence des végétaux, sénescence qui
apporterait une grande quantité de matiére organique. Le pH de I'eau dans les bassins était en moyenne de

8.

Quelles sont les conséquences de ces modifications selon les saisons sur le devenir des éléments dans

les sédiments et dans les eaux ?

En hiver, les processus microbiens sont extrémement ralentis avec une température de I'eau proche
de 5 °C. Les ETM seraient retenus principalement par adsorption au niveau des sédiments (matiére organique

(Xu et Mills, 2018), oxyhydroxydes de Fe et Mn).

Durant le printemps, I'apport plus massif en oxygéne par les végétaux et la reprise de I|'activité
microbienne pourrait entrainer la formation d’oxyhydroxydes (Goulet et al., 2001). Certains métaux, par
exemple Fe et Mn, peuvent former des composés insolubles suite a la formation d’oxyhydroxydes (Sheoran
et Sheoran, 2006). Ces composés insolubles sont capables de coprécipiter avec d’autres éléments tels que
Mn, Ni, Cu, Zn, Co, Pb, Fe (Kamal et al., 2004). Le fer peut aussi se déposer sur les surfaces des racines de P.
australis formant des plaques avec une capacité d'adsorption des ETM (Cambrollé et al., 2008 ; Doyle et Otte,
1997), aidé également par I'action des bactéries oxydant le Fe(ll) (Emerson et al., 1999). Dans un autre sens,
cet apport en oxygéne pourrait favoriser la libération des ETM liés aux sulfures et a la matiere organique dans

la colonne d’eau par oxydation bactérienne.

En été, le milieu anoxique avec un faible potentiel redox sera favorable a la réduction des
oxyhydroxydes et donc a la libération des ETM qui leur sont associés (Goulet et al., 2001 ; Marchand et al.,
2010 ; Matagi et al., 1998). Les éléments réduits tels que Fe(ll) et As(lll) seront plus mobiles que leur forme
oxydée (Lizama A. et al., 2011). Mais les BSR pourraient étre impliquées dans I’élimination des ETM libérés
par les oxydes. Par exemple As(lIl) et Fe(ll) forment des minéraux sulfurés insolubles en présence de sulfures
tels que le réalgar, I'orpiment, la pyrite ou I'arsénopyrite (Lizama A. et al., 2011). Les sulfures se combinent

aussi avec d’autres éléments pour coprécipiter (CusS, PbS, ZnS, CdS, NiS) (Cervietal., 2021 ; Gao et al., 2021 ;
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Kadlec et Wallace, 2009 ; Schwartz et al., 2016 ; Xu et Mills, 2018) sous des formes relativement insolubles a

pH 8 (Sethurajan, 2015).

En automne, I'apport de matiere organique par la sénescence des végétaux pourrait prolonger la
libération de sulfures et la réduction des oxyhydroxydes jusqu’a 'apparition du froid hivernal. La matiere

organique de I'année pourra servir de site d’adsorption des ETM pour I'année suivante.

Un autre mécanisme pourrait participer a I’élimination des ETM dans cette ZRV : la précipitation ou la
coprécipitation avec les carbonates. Bien que les carbonates soient moins stables que les sulfures, ils peuvent
contribuer au piégeage des ETM (Kadlec et Wallace, 2009 ; Sheoran et Sheoran, 2006)). Selon Maine et al.
(2006), la composition des eaux usées contenant des concentrations élevées de carbonate et de calcium,
comme au sein de cette ZRV, favorise la rétention des ETM dans les sédiments. De plus, le pH stable et alcalin

de I'’eau des bassins n’entrainerait pas une forte dissolution des carbonates.

Ceci est une vision générale de la ZRV et il est difficile de déterminer exactement la part des
mécanismes pour chaque ETM. Les nombreux parametres régissant la libération ou I'élimination sont
environnementaux (pH, potentiel redox, oxygéne dissous, teneur en carbonates, teneur en H,S/HS’, teneur
en matiére organique) mais aussi propre a chaque ETM car ils ne sont pas en méme quantité dans les eaux
et les sédiments, ils ont une affinité différente avec les sédiments (adsorption) et ils ne précipitent ou
coprécipitent pas avec les carbonates, les sulfures ou les oxyhydroxydes a la méme vitesse (Monhemius,
1977 ; Sole et al., 2019). Les modeéles de Freundlich et de Langmuir pourraient étre utilisés pour déterminer

I'immobilisation des ETM par les sédiments et leur capacité de rétention dans le temps.

Malgré leur role mineur dans I'absorption de ETM, les végétaux aquatiques peuvent jouer un role
indirect car ils apportent de la matiére organique (sites pour I'adsorption des ETM) et stimulent la croissance
des bactéries en leur fournissant une source de carbone, un support pour se développer et des zones

oxiques/anoxiques.

8.5.Pollution par les phosphates de fer

Les pourcentages de Fe et P dans les sédiments, par rapport aux autres éléments analysés, entre la
sortie de la STEU (échantillon 10) et la fin du canal d’alimentation (échantillon 1) suivent la méme dynamique
décroissante (Figure 8-2). L'augmentation de ces deux éléments dans les sédiments aprés la sortie de la STEU
montre une sédimentation du phosphate de fer. Les pourcentages retrouvés a la fin du canal d’alimentation
sont proches des pourcentages en amont des rejets de la STEU. Donc les précipités de phosphate de fer
retrouvés a la sortie de la STEU sont soumis a la gravité le long du canal d’alimentation et n’atteignent pas

les bassins.
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Figure 8-2 : Pourcentages de fer et de phosphore dans les sédiments du canal d’alimentation.

Conclusion du chapitre

Selon I'ETM, la ZRV agit comme un puit ou une source. L’épandage historique des eaux résiduaires est
un parametre clef et il est possible que si les bassins étaient recouverts d’une gé¢omembrane, I’émission de
Ni et As serait réduite. Malgré cela, les faibles teneurs (ng.L'* ou pg.L?) en sortie de la ZRV ne sont pas une
menace pour le milieu récepteur. Plusieurs études montrent que les effets toxiques de ces éléments sur des
organismes aquatiques apparaissent avec des concentrations plus élevées (Byeon et al., 2021 ; Qu et al.,
2013b; Wang et al., 2020 ; Zyadah, 2000) mais il faut tout de méme étre vigilant a ce que les valeurs
n’augmentent pas car les ECso pour de larves d’insectes exposés a Cd, Cu, Ni et Zn durant 30 jours restent

supérieures mais proches des teneurs en sortie surtout pour Cu (ECso : 2,2-82 pg.L) (Mebane et al., 2020).

Les mécanismes impliqués dans le devenir des ETM au sein de la ZRV restent hypothétiques car les
parametres ne pouvant étre régulés contrairement a une expérience en laboratoire, il n’a pas été possible
de déterminer réellement les processus qui prennent part dans cette ZRV. Pour améliorer la compréhension
de ces processus, il serait intéressant de réaliser une spéciation des ETM dans les sédiments par extraction
chimique séquentielle ou XANES (Gréfe et al., 2014) et de mesurer le potentiel redox dans la colonne d’eau
et les sédiments. Outre I'information sur les différentes fractions géochimiques, la spéciation permettrait

aussi de définir I'origine anthropique ou naturelle des ETM dans les sédiments (Ferrans et al., 2021).

Ces éléments, lorsqu’ils sont éliminés, sont simplement retenus par la ZRV et ne peuvent étre dégradés
méme si certains, comme As, peuvent étre volatilisés aprés méthylation mais cela n’est pas encore trés étudié

au sein des ZHA (Lizama A. et al., 2011). Donc la remise en suspension des sédiments est une source non
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négligeable d’'ETM et le faucardage devra étre limité. En revanche, il serait peut-étre judicieux de planifier

des curages des sédiments.
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Chapitre 9. Les micropolluants organiques

Contrairement aux ETM les micropolluants organiques peuvent étre dégradés par le rayonnement
solaire, photolyse directe ou indirecte, ou grace aux microorganismes, par biodégradation (Anjum et al.,
2017). Ces deux processus sont dépendants des saisons donc une meilleure efficacité de la ZRV est attendue
durant les périodes les plus chaudes et les plus fortement ensoleillées. A cette méme période, les végétaux
aquatiques pourraient aussi apporter leur contribution dans I'élimination de ces composés par assimilation.
Les principaux micropolluants organiques étudiés dans ce manuscrit sont les produits pharmaceutiques avec
soixante-dix molécules analysées en entrée et sortie de la ZRV. Les agents de contraste (gadolinium), les
composés perfluorés (PFOS), les phtalates (DEHP), les nonylphénols (4-nonylphénol) et ’AMPA ont aussi été

étudiés contrairement aux pesticides et aux HAP.

9.1. Les produits pharmaceutiques et agent de contraste

9.1.1. Les produits pharmaceutiques
Parmi les soixante-dix médicaments analysés, seuls quatorze ont des teneurs supérieures a la limite de

quantification en entrée! des bassins (LQ = 0,1 pg/L) (Tableau 9-1).

Tableau 9-1 : Teneurs des produits pharmaceutiques (pg.L1) en entrée et en sortie des bassins. Les valeurs a droite de (t) sont
les écarts-types. Nombre de mesure (n) : 12. Les valeurs des sorties avec des lettres en exposant différentes de I’entrée sont
significativement différentes (p < 0,05).

Produit pharmaceutique Entrée B1S B2S B3S
Aténolol 0,31+0,07¢  0,1740,05* 0,15+0,03® 0,10+0,01°
Carbamazépine 0,52+0,08* 0,41+0,11°> 0,43+0,10® 0,39+0,05P
Diclofénac 1,09+0,11® 0,53+0,26° 0,58+0,25® 0,38+0,14°
Gabapentine 1,350,232 1,04+0,28> 1,13+0,24® 0,96%0,17°
Irbésartan 2,84+0,492 1,91+0,51® 2,09+0,48> 1,66+0,32b
Kétoprofene 0,20+0,05 <LQ <LQ <LQ
Lidocaine 0,20+0,01® 0,12+0,06® 0,12+0,05° 0,10+0,02
Metformine 2,71+1,752  1,55+0,79® 1,39+0,54° 1,26+0,53b
Métoprolol 0,20+0,01 <LQ <LQ <LQ
Oxazépam 1,06+0,17° 0,84+0,24> 0,82+0,16 0,74+0,07°
Propranolol 0,41+0,042 0,20+0,12° 0,20+0,09* 0,10+0,02b
Sotalol 0,87+0,158 0,67%0,22> 0,72+0,18> 0,55+0,11P
Sulfaméthoxazole 0,28+0,06° 0,19+0,06> 0,21+0,04*> 0,16+0,06P
Tramadol 1,47+0,20® 1,10+0,32> 1,27+0,16® 0,67+0,18°

Ces produits pharmaceutiques font partie de la famille des AINS, (diclofénac, tramadol et kétoproféne),
des antiépileptiques (carbamazépine et gabapentine), des bétabloquants (aténolol, métoprolol, propranolol
et sotalol), des anesthésiants (lidocaine), des antidépresseurs (oxazépam), des antibiotiques
(sulfaméthoxazole), des antidiabétiques (metformine) et des anti-hypertenseurs (irbésartan). D’autres

médicaments ont été détectés épisodiquement en entrée des bassins comme le fluoxétine, la

1 Dans ce chapitre I'entrée correspond a B2E
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clarithromycine, la roxythromycine, le dimétridazole, le paracétamol, I'atorvastatine, le |évétiracétam ou

encore la clindamycine.

Aucune distinction des années n’a été réalisée car contrairement aux macropolluants et ETM, les
campagnes de prélévements ont été moins nombreuses (12), du fait du colt élevé des analyses. Elles ont
principalement eu lieu en 2020. Les teneurs moyennes en entrée des bassins ont varié entre 0,2 et 2,84 pg.L
! Ce sont des valeurs typiques de sortie de STEU (Verlicchi et Zambello, 2014). En sortie des bassins, elles ont
varié entre 0,1 et 2,09 pg.L et elles étaient inférieures a I’entrée pour tous les médicaments au-dessus de la

LQ; ainsi la ZRV contribue a I’élimination des produits pharmaceutiques.

Les rendements d'élimination sont différents selon les composés (Figure 9-1). L’aténolol, le
propranolol et le diclofénac sont les trois médicaments les plus facilement éliminés avec des rendements
moyens proches ou supérieurs a 50 % et la carbamazépine, 'oxazépam et la gabapentine les trois
médicaments les plus difficiles a éliminer avec des rendements moyens inférieurs a 30 %. Les rendements
trouvés dans la littérature pour la carbamazépine (de 2 a 31 %), I'oxazépam (< 25 %), I'aténolol (de 47 a 98),
le tramadol (de -12 a 26 %) et le diclofénac (de 30 a 96 %) montrent une différence d’efficacité selon le
produit pharmaceutique et selon la ZRV (Breitholtz et al., 2012 ; llyas et van Hullebusch, 2020 ; Liet al., 2014 ;
Verlicchi et Zambello, 2014 ; Zhang et al., 2014). Le bassin 3 est significativement plus efficace pour éliminer

le tramadol et le propranolol que les deux autres bassins.
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Figure 9-1 : Rendements d'élimination des produits pharmaceutiques pour les trois bassins. Nombre de mesure (n) : 12. Des
lettres différentes entre les bassins pour un méme composé indiquent une différence significative (p < 0,05).

D’apres les rendements (Figure 9-1), B3 a tendance a étre plus efficace. La plus grande différence entre
ces bassins est le débit qui était de 6019 m3.h™! pour B1, de 49+21 m3.h? pour B2 et de 35+15 m3.h pour
B3 en 2020. Ce parametre a un réle clef dans le TSH ; lorsqu’il augmente le TSH tend a diminuer. L'idée
générale est que des TSH plus longs se traduisent par de meilleures performances (Kadlec et Wallace, 2009).

Le TSH plus important dans B3 par rapport a B1 et B2 pourrait étre a I'origine de ces meilleurs rendements
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méme si cela ne s’est pas avéré jusqu’a maintenant pour les autres polluants. Le TSH n’est pas le seul facteur

a prendre en compte car les variations saisonniéres peuvent modifier I'efficacité de la ZRV (Figure 9-2).
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Figure 9-2 : Rendements d’élimination en fonction des saisons. Nombre de mesures (n) : printemps/été (24) et automne/hiver
(12). Des lettres différentes indiquent une différence significative (p < 0,05).

Les rendements d’élimination pour huit composés sont plus élevés durant le printemps/été (avril-
septembre) (28-64%) par rapport a I'automne/hiver (octobre-mars) (3-46%). Deux parametres majeurs

seraient capables d'influencer cette efficacité.

Le premier est la quantité de rayonnement solaire atteignant la surface des bassins qui est plus
importante en été que durant I’hiver. Ce rayonnement solaire induit la photolyse, directe ou indirecte, des
composés. Elle peut étre un processus important pour la plupart des produits pharmaceutiques, car ils
contiennent généralement des cycles aromatiques (Verlicchi et Zambello, 2014) qui peuvent absorber
directement le rayonnement solaire. La photolyse pourrait étre un processus majeur pour I'élimination du
diclofénac, du kétoprofene, du propranolol, du sulfaméthoxazole, du métoprolol, de la lidocaine et du sotalol
(Filipe et al., 2020 ; Mathon et al., 2021, 2019 ; Oliveira et al., 2019 ; Yamamoto et al., 2009). En revanche
d’autre composés sont plus récalcitrants, notamment le tramadol et la gabapentine (Herrmann et al., 2015 ;
Rua-Gomez et PlUttmann, 2013). La couverture végétale élevée en été peut bloquer la pénétration du
rayonnement lumineux (voir section 6.3.4). Mais d’apres les mesures de fluorescence synchrone sur la MOD
(voir section 7.1.3) la photodégradation est bien présente dans la colonne d’eau en été méme en présence
d’une couverture végétale importante et cette MOD pourrait entrainer la libération d’espéeces réactives
intermédiaires comme I’état excité triplet de la MOD (3MOD*), le radical carbonate (CO3*"), 'oxygéne singulet
(*0,) ou encore le radical hydroxyle (OHe) (Yan et al., 2021, 2019). Ces composés sont de puissants oxydants
pouvant réagir avec les composés organiques, comme les produits pharmaceutiques, et les dégrader, c’est
la photolyse indirecte. L'origine de la MOD va influencer I'efficacité de la photolyse indirecte. Par exemple,

les sulfamides sont plus facilement dégradés lorsque la MOD est d’origine algale que terrestre (McNeill et
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Canonica, 2016). La photolyse indirecte est loin d’étre négligeable au sein d’effluents de STEU comme le
montre Mathon et al. (2021) ou encore Ryan et al. (2011) ou la photolyse directe et indirecte représente
respectivement 48 % et 52 % de I’élimination du sulfaméthoxazole. La libération de COD en été par les
végétaux pourrait étre bénéfique pour I'élimination des composés pharmaceutiques. En outre, I'absence
d’oxygéne durant cette méme période serait favorable a la présence d’espéces réactives intermédiaires
(Ryan et al., 2011). L’effet de la photolyse n’est pas analogue au sein de la colonne d’eau et son efficacité va

décroitre lorsque la profondeur augmente (Mathon et al., 2019).

Le deuxiéme parameétre est la température qui influence les communautés de microorganismes de
I'eau (ralentissant I'activité pendant les périodes froides (automne/hiver) et favorisant I'activité pendant les
périodes chaudes (été/printemps)). Comme pour la photodégradation, certains composés sont plus
biolabiles (kétoproféne, diclofénac, metformine) que d’autres (carbamazépine, oxazépam, lidocaine,
tramadol) (Alexandros, 2018 ; Herrmann et al., 2015 ; Miao et al., 2005 ; Poursat et al., 2019 ; Rla-Gémez et
Piattmann, 2013)). Cela dépendra aussi de la présence d’oxygéne. Par exemple, les environnements
anaérobies favorisent la biodégradation du naproxéne et du diclofénac, tandis que les environnements

aérobies favorisent I'élimination de l'ibuprofene (llyas et van Hullebusch, 2020 ; Vo et al., 2018).

Le développement des végétaux est dépendant de ces deux parameétres avec un maximum durant
I’été. La recherche sur la phytoremédiation des composés pharmaceutiques dans les eaux n'est pas encore
tres avancée mais les végétaux aquatiques sont capables d’absorber ces composés (Hijosa-Valsero et al.,
2016 ; Wang et al., 2019a) notamment Lemna sp. et P. australis (Ekperusi et al., 2019 ; Francini et al., 2018)
par simple diffusion (il n’existe pas de transporteurs spécifiques). L'un des principaux critéres qui
influencerait I'absorption est la masse molaire des produits pharmaceutiques (Chuang et al., 2019). Les
composés organiques de faible masse molaire peuvent facilement pénétrer dans les racines et se déplacer a
travers les mailles poreuses de la paroi cellulaire. Ainsi, les substances organiques dont la masse molaire est
inférieure a 1000 g.mol? seraient facilement absorbées par les sections apicales des racines des végétaux
(Kvesitadze et al., 2015). Cependant, selon Chuang et al. (2019), seules les molécules de moins de 300 g.mol
! peuvent, en général, entrer facilement dans les racines, par rapport aux produits pharmaceutiques de
grandes tailles (masse molaire > 400 g.mol™?). Les composés présentés ici ont tous une masse molaire
inférieure a 300 g.mol? (Tableau 9-2) sauf pour I'irbésartan donc I'assimilation par les végétaux devrait étre
facilitée. L’hydrophobicité est le deuxieme parametre le plus étudié pour I'absorption des composés
organiques et il peut étre représenté par le log Kow. Plus la valeur est élevée, plus le composé est hydrophobe
et inversement. Selon Pilon-Smits (2005), les composés dont le log Kow est compris entre 0,5 et 3 sont plus
facilement prélevés par les racines car ils sont suffisamment hydrophobes pour se déplacer a travers la
bicouche lipidique des membranes et assez solubles dans I'eau pour se déplacer dans les fluides cellulaires.
Bien que Briggs et al. (1982) aient montré que I'absorption de nombreux composés chimiques dans les

racines des plantes était directement proportionnelle au log Kow, des études plus récentes menées par de
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Carvalho et al. (2007) et Reinhold et al. (2010) ont indiqué que l'absorption de certains produits
pharmaceutiques était indépendante de I'hydrophobie et que le log Kow pouvait avoir une valeur prédictive
limitée dans les systéemes des végétaux aquatiques. Comme pour les ETM, leur capacité a assimiler les
produits pharmaceutiques serait faible par rapport aux concentrations présentes en solution (Hijosa-Valsero
et al.,, 2016 ; Rihmland et al., 2015; Zhang et al., 2016), mais ils favoriseraient I'implantation d’une

communauté microbienne qui pourrait dégrader ces composés (Hu et al., 2021).

Ces observations peuvent expliquer pourquoi de meilleures efficacités d'élimination ont été observées
pendant les périodes chaudes (activités microbiennes et rayonnement solaire plus intense et présence de
végétaux) et montrent aussi que tous les composés ne sont pas sensibles a ces processus dépendant des
saisons. Car durant la période froide, les rendements d’élimination de I'aténolol, du propranolol, du tramadol

et de la lidocaine sont similaires a la période printemps/été.

Il est possible que ces composés soient facilement adsorbés sur les sédiments. Les composés
hydrophobes seraient plus facilement adsorbés sur la matiére organique donc l'irbésartan, le diclofénac, le
propranolol, le tramadol seraient des bons candidats (Tableau 9-2). Cependant, I'aténolol qui a un log Kow
relativement faible (0,16) semble aussi étre immobilisé par les sédiments. Les produits pharmaceutiques
peuvent également étre adsorbés en raison d'interactions électrostatiques avec la matiére organique (Park
et al., 2018). Ainsi, I'interaction électrostatique entre la matiére organique et les produits pharmaceutiques
chargés positivement constitue un mécanisme d'élimination approprié pour ces derniers. D’aprés son pKa
(9,6), I'aténolol est chargé positivement dans les bassins contrairement a la carbamazépine, a I'oxazépam et
la gabapentine qui sont neutres. Les molécules neutres, elles, peuvent se répartir sur les phases solides par
le biais d'interactions relativement faibles de van der Waals et des liaisons hydrogenes (Zhang et al., 2014).
La sorption sur les sédiments est relativement complexe et ce n’est pas qu’une simple histoire

d’hydrophobicité.

Comme pour les ETM, de nombreux paramétres vont influencer la rétention/dégradation des
produits pharmaceutiques ce qui rend difficile d’appréhender la part des quatre grands processus énumérés
(photolyse, adsorption, assimilation par les végétaux et biodégradation). L'absence de résultats sur les
teneurs dans les sédiments et les végétaux aquatiques est aussi un frein a cette compréhension (analyse en
cours (Annexe 23)). D’apres les résultats et la littérature, les composés qui ne présentent pas de différence
entre les saisons seraient éliminés principalement par adsorption ou transformation et les autres par
biodégradation et/ou photolyse selon le composé (Tableau 9-2). La phytoremédiation est considérée comme
négligeable dans ce manuscrit, peut-étre a tort mais le manque d’étude ne permet pas de conclure a son

sujet.
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Tableau 9-2 : Différents paramétres des produits pharmaceutiques et les potentiels processus d'élimination au sein de la ZRV.

Produit MM Log pKal pKa2 Charge Les processus Référence
pharmaceutique (g.molt)  Kow (1) prédominante potentiellement
apH8 majoritaires dans cette ZRV

en fonction de la littérature
et des résultats de cette

étude (hypothese)
Diclofénac 296 4,51 4,15 / Négative Photodégradation Ilyas et van
/biodégradation Hullebusch, 2020 ;

Matamoros et
Salvado, 2012 ;
Mathon et al., 2021

Kétoprofene 254 2,8 4,45 / Négative Photodégradation Ilyas et van
Hullebusch, 2020 ;
Matamoros et
Salvado, 2012 ;
Mathon et al., 2021

Tramadol 263 3,01 9,1 / Positive Adsorption/transformation Rihmland et al.,
par déméthylation 2015

Lidocaine 234 2,44 8,1 / Positive Adsorption

Oxazépam 287 2,24 1,55 10,9 Neutre Photodégradation

Carbamazépine 236 2,45 2,3 13,9 Neutre Photodégradation De Laurentiis et al.,
2012

Gabapentine 171 -1,10 3,68 10,7 Neutre Biodégradation Auvinen et al., 2017

Irbésartan 429 5,31 4,12 7,4 Négative

Aténolol 266 0,16 9,6 / Positive Adsorption Carucci et al., 2006 ;
Ilyas et van
Hullebusch, 2020

Métoprolol 268 1,88 9,7 / Positive Biodégradation Ilyas et van
Hullebusch, 2020

Propranolol 259 3,48 9,42 / Positive Adsorption

Sotalol 272 0,24 8,1 9,4 Neutre Photodégradation

Sulfaméthoxazole 253 0,89 1,6 5,7 Négative Photodégradation/ Ilyas et van

Biodégrdation Hullebusch, 2020 ;

Mathon et al., 2021

Metformine 129 -2,64 12,4 / Positive Biodégradation Auvinen et al., 2017

(1) https://pubchem.ncbi.nlm.nih.gov/

9.1.2. Un agent de contraste : le gadolinium (Gd)

Le gadolinium, bien qu’il ne soit pas un médicament, a été placé dans cette partie car son utilisation
est en lien avec le milieu médical (agent de contraste lors d’IRM). Il n’est pas injecté en intraveineuse sous sa
forme ionique Gd** mais lié & un agent chélateur organique (tel que Gd-DTPA ou Gd-DOTA) ce qui réduit sa
toxicité tout en conservant ses propriétés de contraste. Lors de son passage par les STEU, il est rarement
éliminé et les teneurs dans les effluents sont proches de celles des influents (Inoue et al., 2022). Ceci est vrai
aussi pour la STEU de Reims avec des teneurs en entrée de 9234325 ng.L? et en sortie de 747+155 ng.L™.
Dans les bassins ce composé ne subit pas non plus de modification durant les trois années de suivi (Tableau
9-3). Comme expliqué auparavant, les eaux pluviales et les eaux souterraines contiennent moins de Gdant
qgue les eaux usées traités et c’est pour cela que les teneurs sont plus faibles en 2021. Actuellement, les
études sur le devenir du Gd au sein des ZHA sont peu nombreuses. La raison de cette absence d’élimination
peut s'expliquer soit par sa grande solubilité et mobilité (Menahem et al., 2016), soit par sa grande résistance

a la dégradation microbienne (Trapasso et al., 2021). Mais les travaux de Altomare et al. (2020) ont montré
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une diminution des teneurs en sortie d’'une ZRV en expliquant que cela pouvait étre d{ a la complexation a
la matiere organique ou a I'assimilation par les végétaux. Cependant, leurs résultats sont basés sur une seule
campagne d’échantillonnage et les temps de séjour ont varié entre 18,1 et 54,6 j. Les études sur I'écotoxicité
du Gd sont nombreuses (Francini et al., 2018 ; Trapasso et al., 2021) mais bien souvent le Gd ionique est

utilisé alors que dans I’environnement il est retrouvé sous sa forme chélatée.

Tableau 9-3 : Teneurs en Gd en entrée et en sortie des bassins durant les trois années de suivi. Les valeurs a droite de (t) sont les
écarts-types. Nombre de mesures (n) : 2019 (8), 2020 (13) et 2021 (13). Les valeurs des sorties avec des lettres en exposant
différentes de I’entrée pour chaque année sont significativement différentes (p < 0,05).

20190 2020 2021

Entrée  B1S B2S B3S Entrée  B1S B2S B3S Entrée  B1S B2S B3S

Gdanth 81842292 938+982 886+1322 859+1382 71942892 70541582 697+1812 621+1562 333+3072 45342172 43342192 44742262

(ng.L?)
(1) Le fonctionnement des bassins entre février 2019 et mai 2019 n’est pas considéré comme « normal » a cause de la baisse de la ligne
d’eau (voir section 3.3.3), les valeurs n’ont pas été prises en compte durant cette période pour le calcul de la moyenne de 2019.

9.2.L'acide perfluorooctane sulfonique (PFOS)

Les teneurs en PFOS en entrée (27+13 ng.L?) et en sortie de la ZRV (B1S : 20+10 ng.L?; B2S: 25+13
ng.L; B3S : 24+12 ng.L?) ne sont significativement pas différentes, ce quiindique qu’il n’y a pas d’élimination
de ce composé. Ce résultat n’est pas surprenant car il est faiblement biodégradable, photodégradable et
hydrolysable (Chen et al., 2012). En outre la quantité de PFOS retrouvé dans des végétaux (Lemna sp. et
Ceratophyllum sp.) exposés a des concentrations similaires a celles de la ZRV est faible (ng.kg™?, ug.kg?) (Zhang
et al., 2021 ; Zhang et Liang, 2020). Donc I'assimilation par les végétaux peut étre considérée comme
négligeable. La conclusion de (Yin et al., 2017) suite a I'étude du devenir de PFOS dans une ZHA hybride (filtre
planté de roseaux puis une ZHA-SS) va dans ce sens car la ZHA-SS a peu contribué a I'élimination du PFOS. Du
fait de son faible pKa (0,14)%, 'adsorption sur la matiére organique chargée négativement pourrait étre

limitée dans la ZRV (pH = 8) car il serait principalement sous forme anionique.

9.3.Le 4-Nonylphenol et le phtalate de bis(2-éthylhexyle) (DEHP)

Ces deux composés étaient inférieurs a la LQ (0,02 pg.L pour 4-Nonylphenol et 0,1 pg.L'* pour DEHP)

en sortie de STEU et en sortie des bassins.

9.4.Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP)

Ces composés sont en faible quantité dans les eaux usées traitées (Gobel et al., 2007 ; Burant et al.,
2018). Des analyses en sortie de la STEU et en sortie de B3 en 2018 ont révélé que les teneurs étaient
inférieures aux LQ qui sont de 0,01 pg.L™ pour les 16 HAP prioritaires de la liste de I'EPA et de 0,16 ug.L"* pour
la somme de ces 16 HAP. Les analyses n’ont pas été réitérées. En revanche les HAP se retrouvent en plus

grande concentration dans les RUTP (Sakulthaew et al., 2015 ; Zgheib et al., 2011a, 2011b), mais ils sont

1 Agence nationale de sécurité sanitaire de I'alimentation, de I’environnement et du travail relatif a I’évaluation des
risques sanitaires d’alkyls per- et polyfluorés dans les eaux destinées a la consommation humaine
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principalement sous forme particulaire et devraient sédimenter dans le canal d’alimentation (longueur du

canal : 1 km) avant d’arriver a la ZRV comme les phosphates de fer (voir section 8.5)

9.5. Les pesticides

Les pesticides en sortie de STEU ont des concentrations moyennes peu élevées comprises entre 0,5
et 300 ng.L? (Campo et al., 2013 ; Kéck-Schulmeyer et al., 2013), ce qui les rend difficilement quantifiables.
De plus, la ZRV est proche de parcelles agricoles donc il n’a pas été jugé utile de réaliser des analyses pour

ces composeés.

9.6.L’acide aminométhylphosphonique (AMPA)

Malgré I'absence d’analyse des pesticides, I'acide aminométhylphosphonique (AMPA), qui est un
produit de dégradation du glyphosate (Borggaard et Gimsing, 2008) a tout de méme été suivi car c’est aussi
un métabolite des polyphosphonates (EDTMA, DTMP, ATMP, HDTMP). Ils sont couramment utilisés comme
composants de détergents de nettoyage (interdit en France depuis 2007 pour les ménages (Décret n°2007-
491 du 29 mars 2007)), d'agents antitartre et anticorrosion, d'ignifugeants et de dispersants (Nowack, 2003 ;
Studnik et al.,, 2015). Ces polyphosphonates sont difficilement biodégradables et sont principalement
éliminés par sorption sur les boues lors de leur passage par les STEU (Grandcoin et al., 2017). Dans le milieu
naturel, la principale voie de dégradation des phosphonates est la photodégradation. Lesueur et al. (2005)
ont montré que sous l'effet des UV les phosphonates sont convertis principalement en orthophosphates
(93%) et dans une moindre mesure en AMPA (7%). Cette conversion est renforcée en présence de Fe et d'un

pH acide.

Les teneurs en AMPA en sortie de la STEU de Reims sont de 4,1+1,4 ug.L™. Elles sont légérement
supérieures a celles retrouvées a la sortie d’autres STEU (Aemig et al., 2021 ; Kolpin et al., 2006 ; Venditti et
al., 2022) mais I'ordre de grandeur est le méme. Il n’y a pas de différence entre I’entrée et la sortie des bassins
pour I'année 2020 (B1S: 4,5+2,1 pug.L™t; B2S: 5,1+1,6 pug.L't; B3S : 3,7+1,0 pg.L?). Actuellement, I'AMPA est
décrit comme persistant et résistant a la dégradation dans des conditions naturelles (Al-Rajab et Schiavon,
2010, Imfeld et al., 2013). La cinétique de dégradation de I'AMPA dans I'environnement n’est pas encore
étudiée. Au sein de la ZRV, I'adsorption pourrait étre un mécanisme d’élimination et la photodégradation des
polyphosphonates ainsi que la biodégradation du glyphosate des mécanismes de libération de 'AMPA.
Méme si les concentrations en sortie sont relativement basses par rapport a I'ECso (mg.L?) pour divers
organismes aquatiques, I’AMPA peut tout de méme affecter les parametres cellulaires et biochimiques a de

faibles concentrations (ug.L) (Tresnakova et al., 2021).

Conclusion du chapitre

Les micropolluants organiques non réfractaires sont éliminés dans les eaux des bassins par la
combinaison de sorption, d’assimilation par les végétaux, de dégradation microbienne et de photolyse avec

parfois une différence selon les saisons. Il faut noter que la sorption, ainsi que la phytoaccumulation sont des
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processus non destructifs. lls contribuent a réduire la concentration des contaminants simplement en les
piégeant, ils peuvent donc devenir disponibles dans le futur (remise en suspension, sénescence des

végétaux).

Les autres processus impliquent la dégradation des composés. La dégradation des produits
pharmaceutiques se produit rarement par une minéralisation compléte. Ainsi une grande variété de produits
de transformation est formée, non seulement par photodégradation mais aussi par les systemes biologiques
(Sauvétre et al., 2018). Ces produits peuvent étre moins toxiques, aussi toxiques ou plus toxiques que les
composés parents (Maculewicz et al., 2022). Les études sur la toxicité chronique de ces polluants (> 15 j)
(Peake et al., 2016) sont rares sur les organismes aquatiques et seraient plus intéressantes que les études
sur la toxicité aiglie qui elles sont plus nombreuses. La présence de produits pharmaceutiques dans
I'environnement est plus susceptible d'entrainer des effets de toxicité chronique plus subtils et rarement

fondés sur la létalité comme des changements physiologiques, comportementaux ou biochimiques.
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Chapitre 10. Les bactéries

La communauté bactérienne au sein de la ZRV est indispensable car elle intervient dans de multiples
processus cités dans les chapitres précédents. De nombreux parametres tels que les végétaux, le potentiel
redox, la concentration en nutriments et la faune sont susceptibles de modifier la communauté bactérienne
entre I'entrée et la sortie des bassins. Les saisons seraient aussi une pression de sélection. Par exemple la
production d’H,S en été indique que des BSR se sont développées a I'insu de bactéries aérobies strictes suite
a une diminution du potentiel redox et a I'apport de soufre organique ou de sulfate. La prédation, la
compétition pour les nutriments et le rayonnement solaire pourraient impacter lourdement leur survie. Et la
présence de ETM et micropolluants organiques pourraient aussi induire un stress provoquant des échanges

de genes de résistance.

10.1.Les communautés bactériennes

Les communautés bactériennes ont été étudiées spécifiguement dans les eaux en entrée et en sortie
des bassins lors de dix-neuf campagnes (nombre de campagnes par saison : été (10), automne (5), printemps
(2), hiver (2)) lorsqu’ils étaient alimentés par des effluents de STEU. Les phyla et les genres classés seront
présentés dans ce chapitre, le pourcentage non classé est en moyenne de 4% pour les phyla et de 42% pour
les genres. D’apres Genewiz, le laboratoire effectuant le séquencage, la cause de tant de genres non classés

est liée au type d’échantillon.

10.1.1. Les phyla

Les phyla (Figure 10-1) les plus représentés (abondance relative moyenne > 5 %) en entrée! pour les
dix-neuf campagnes de prélévements sont Proteobacteria (39 %), TM7 (22 %), Firmicutes (8 %),
Actinobacteria (5 %) et Bacteroidetes (6 %) et en sortie des bassins ce sont Proteobacteria (B1S : 43 %, B2S :
42 % et B3S : 42 %), Bacteroidetes (B1S : 26 %, B2S : 28 % et B3S : 28 %) et Actinobacteria (B1S : 17 %, B2S :
15 % et B3S: 15 %). Les résultats en entrée sont cohérents avec des études précédentes qui ont trouvées
que Proteobacteria est le phylum le plus dominant en sortie de STEU a boues activées, suivi par des
proportions variables de Bacteroidetes, Actinobacteria, Firmicutes, Chloroflexi et TM7 (Cydzik-Kwiatkowska
et Zielinska, 2016 ; Mielczarek et al., 2012 ; Wagner et Loy, 2002 ; Yu et Zhang, 2012). En sortie des bassins
les phyla TM7 et Firmicutes sont moins présents (< 5 %) contrairement a Bacteroidetes (> 25 %). Cette
diminution des Firmicutes au profit des Bacteroidetes a déja été observée au sein d’une ZRV (Lang et al.,
2018) mais une augmentation du phyla Cyanobacteria avait été constatée, ce qui n’est pas le cas ici. Ce

changement serait d{ a la capacité des bactéries a s’adapter a leur nouveau milieu.

!Dans ce chapitre I'entrée correspond a B2E
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Figure 10-1 : Abondances relatives moyennes (> 5 %) des phyla en entrée et en sortie des bassins.

Les bactéries du phylum Proteobacteria sont ubiquistes et peuvent étre retrouvées dans de
nombreuses eaux, méme les eaux potables (Vaz-Moreira et al., 2017). Les Bacteroidetes appartiennent aux
microorganismes de l'intestin (Munoz et al., 2020), et I'augmentation de I'abondance relative entre |'entrée
et la sortie serait due a la présence d'un grand nombre d’animaux au sein de la ZRV. lls peuvent agir en tant
gu'agents pathogenes. lls sont fréquemment présents dans les sols, les océans et les eaux douces et ont la
capacité de dégrader la matieére organique de haut poids moléculaire (Thomas et al, 2011). Les
Actinobacteria sont également impliquées dans la dégradation et le cycle de la matiere organique,
notamment la biomasse morte des plantes, des animaux et des champignons. Elles sont connues pour
améliorer la disponibilité des nutriments et des minéraux pour les plantes et pour inhiber la croissance de

leurs agents pathogénes (Bhatti et al., 2017).

Les indices de Shannon et de Simpson permettent de déterminer la diversité au sein d’un échantillon
(Tableau 10-1). Plus I'indice de Shannon est élevé, plus la diversité est élevée et plus I'indice de Simpson est
proche de 1 plus I’échantillon est homogene (un individu est prédominant). D’aprés ces indices, I'entrée est

plus diversifiée en phyla que les sorties et il n’y a pas de phylum prédominant.

Tableau 10-1 : Indices de Shannon et Simpson pour les phyla bactériens en entrée et en sortie des bassins. Les valeurs a droite de
(%) correspondent aux écarts-types. Le nombre de mesures (n) : 19. Les lettres différentes en indice entre I'entrée et les sorties
indiquent une différence significative (p < 0,05).

Entrée B1S B2S B3S
Indice de Shannon  1,9+0,32 1,4+0,3P 1,4+0,1b 1,5+0,3b

Indice de Simpson  0,23+0,09? 0,36+0,11> 0,36+0,04*> 0,31+0,08°

10.1.2. Les genres

L’entrée est représentée (abondance relative moyenne > 1 %) par 17 genres tandis que B1S, B2S et

B3S sont représentées respectivement par 10, 9 et 9 genres (Figure 10-2).
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Figure 10-2 : Abondances relatives moyennes (> 5 %) des genres en entrée et en sortie des bassins.

Comme pour les phyla, les indices de Shannon et de Simpson indiquent que la diversité des genres est
plus élevée en entrée qu’en sortie avec une forte hétérogénéité (indice de Simpson < 0,1). Flavobacterium

et Limnohabitans représentent presque 50 % des genres en sortie.

Tableau 10-2 : Indice de Shannon et Simpson pour les genres bactériens en entrée et en sortie des bassins. Les valeurs a droite
de (%) correspondent aux écarts-types. Le nombre de mesures (n) : 19. Les lettres différentes en indice entre I’entrée et les
sorties indiquent une différence significative (p < 0,05)

Entrée B1S B2S B3S
Indice de Shannon  3,6%0,62 2,3+0,7° 2,3+0,6° 2,3+0,7°
Indice de Simpson  0,09+0,082 0,21+0,08> 0,23+0,07® 0,21+0,17

Les bactéries du genre Flavobacterium, appartenant au phylum Bacteroidetes, sont connues pour étre
des pathogénes de poissons (LaFrentz et al., 2022) et ont été signalées comme étant capables de réduire le
nitrate (dénitrification aérobie) (Pishgar et al., 2019). La présence de Flavobacterium dans les bassins est
peut-étre responsable de I'absence de cyanobactéries car certaines especes peuvent inhiber leur croissance
(Meyer et al., 2017). Limnohabitans, appartenant au phylum Proteobacteria, oxyde les nitrites en nitrates
(Zhuang et al., 2020) et se développe rapidement sur des substrats dérivés d'algues (Kasalicky et al., 2013 ;
Simek et al., 2010) tout comme le genre Polynucleobacter (Laas et al., 2022) qui peut en plus utiliser les
photoproduits des acides humiques (Horidk et al., 2017). Parmi les autres genres retrouvés en sortie des
bassins certains ont la capacité de réduire le nitrate en présence ou absence d’oxygéne comme Arcobacter,
Comamonas, Hydrogenophaga, Rhodobacter, Rhodoferax, Acinetobacter et Fluviicola (Bai et al., 2021 ; Idi et
al., 2015 ; Kampfer et al., 2005 ; Mcllroy et al., 2016 ; Pishgar et al., 2019). D’autres ont la faculté d’oxyder
I’As(lll) (Hydrogenophaga) ou de réduire Fe(lll) (Rhodoferax) (Fan et al., 2019 ; Mcllroy et al., 2016)). En

revanche, les genres Clavibacter et Arcobacter peuvent étre classés comme pathogenes, selon |'espéce, le
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premier pour les plantes et le deuxieme pour I'étre humain (Eichenlaub et Gartemann, 2011 ; Kristensen et

al., 2020).

Ces résultats présentés montrent les genres les plus abondants (> 1 %) en moyenne sur les dix-neuf
campagnes mais d’autres genres ont été retrouvés (abondance relative > 1 %) lorsque les campagnes ont été
analysées individuellement (Tableau 10-3). Une partie de ces genres ont une influence non négligeable sur
le cycle du soufre et de I'azote tandis que d’autres pourraient étre des indicateurs de la présence d’animaux
dans les bassins. L'été et le printemps semblent propices pour ces genres bactériens surtout pour ceux liés

au cycle du soufre.

Tableau 10-3 : Les autres genres identifiés (abondance relative > 1 %) a la sortie des bassins en fonction des saisons lors de
’analyse individuelle de chaque campagne.

Genre Fonction Bassin saison Références
Acinetobacter Dénitrification BletB2 été et automne Xuetal., 2021
Pathogéne Tian et Wang, 2020
Dechloromonas Dénitrification B1, B2 et B3 printemps, été, Wang et al., 2019b
Dégradation des composés automne
aromatiques
Rhodobacter Dénitrification B1, B2 et B3 toutes les saisons  Idi et al., 2015
Allochromatium Oxydation du soufre B2 automne Frigaard et Dahl,
2008
Chromatium Oxydation du soufre B2 automne Frigaard et Dahl,
2008
Anaeromusa Oxydation du soufre B2 automne Xia et al., 2019
Thiobaca Oxydation du soufre B2 et B3 été Rees et al., 2002
Sulfuricurvum Oxydation du soufre B2 et B3 été, automne Wang et al., 2021
Sulfurimonas Oxydation du soufre B1 été Wang et al., 2021
Desulfobulbus Réduction du sulfate B1 automne Lien et al., 1998
Desulfotomaculum Réduction des métaux et du B2 été Li et al., 2015b
sulfate
Desulfovibrio Réduction du sulfate et du B2 été, automne Marquis et al., 2021
soufre
Desulfacinum Réduction du sulfate Bl et B2 printemps, été Rupasinghe et al.,
2022
Sulfurospirillum Réduction des sulfites B1 été Simon et Kroneck,
2013
Thermodesulfovibrio  Réduction du sulfate B3 été et automne Lan etal., 2019
Clostridium Présent dans I'intestin d’oiseaux B1, B2 et B3 toutes les saisons  Abulreesh et al.,
2004 ; Murphy et
al., 2005
Megamonas Présent dans l'intestin de canard B3 automne Chevrot et al., 2008

Parmi tous les genres cités jusqu’a présent certains jouent un role non négligeable dans la
méthanisation et interviennent lors des trois premiéres étapes qui sont I'hydrolyse, I'acidogénése et
I'acétogéneése (Amin et al., 2021). La derniére étape, la méthanogenése, qui aboutit a la formation de

méthane est toutefois réservée aux archées qui n’ont pas été étudiées.

Les abondances relatives des genres appartenant aux CT et CF n’ont jamais été au-dessus de 1% dans
les échantillons du fait de leur faible quantité par rapport a certaines bactéries. L’utilisation de boites de Petri

reste un excellent moyen pour dénombrer ces bactéries cultivables.
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10.2.Les coliformes totaux (CT) et fécaux (CF)

Les CT et CF ont été étudiés lors de cing campagnes de prélevement effectuées en 2021 (R59, R60,
R64, R65 et R66), de juin a septembre. La quantité de CT et CF (logio UFC.100 mL™?) est supérieure en entrée
par rapport aux sorties avec une réduction logarithmique entre 2 et 2,4 pour CF et entre 1,4 et 1,8 pour CT
(Tableau 10-4). Cette réduction logarithmique pour les CF est meilleure que pour d’autres ZRV qui ne
dépassent pas 2 (Ayaz, 2008 ; Ergaieg et Ben Miled, 2021 ; Kadlecetal., 2010 ;Llorens et al., 2009). Plusieurs
parametres modifient I'efficacité d’une ZRV via a vis de ces polluants tels que le TSH, la quantité en entrée et
le climat (Ayaz, 2008 ; Shingare et al., 2019 ; Wu et al., 2016). Les effets de la végétation et des saisons ne

sont pas encore parfaitement compris.

Tableau 10-4 : Teneurs (logio UFC.100 mL?) en CT et CF et réduction logarithmique entre I'entrée et la sortie des bassins. Les
valeurs a droite de (1) correspondent aux écarts-types. Le nombre de mesures (n) est de 5.

Entrée B1S Réduction log  B2S Réduction log  B3S Réduction log
CF 4,6%0,6 2,3+1,1  2,1+1,3 2,0£0,9 2,410,6 2,4+1,1 2,1+0,8
CT 5,440,5 3,910,5 1,5+1,0 3,610,4 1,8+0,8 3,840,4 1,4+0,9

La ZRV est un bon outil pour diminuer la quantité de CT et CF. La réduction des coliformes au sein des
ZHA-SS est liée a plusieurs mécanismes : exposition aux biocides excrétés par les végétaux, prédation par des
nématodes et des protistes, activité de bactéries ou de virus lytiques, rétention dans des biofilms, mort
naturelle et compétition pour les nutriments limitants (Wu et al., 2016). L'inactivation par le rayonnement

solaire serait aussi un mécanisme non négligeable.

10.3.Les intégrons de classe 1

Lors de I'analyse des intégrons de classe 1 via le dénombrement du gene int/1 au sein des bassins, trois

variables ont été utilisées :

- la quantité totale d’ADNr 16s (~ nombre de bactéries). Le nombre de copies du gene ADNr 16s par
génome est spécifique aux types de bactéries et il varie entre 1 et 15 (Vétrovsky et Baldrian, 2013),
- la quantité absolue d’int/l1 (nombre d’intégrons de classe 1),

- la quantité relative d’int/1 (nombre d’intégrons de classe 1 par bactéries).

L’étude s’est portée sur quatre campagnes (analyse chronophage et coliteuse) selon trois critéres de

différenciation (la température, la végétation et I'alimentation) (Tableau 10-5).

Tableau 10-5 : Différents critéres des quatre campagnes lors de I'analyse des génes ADNr16s et intl1.
Campagne Température (°C) Végétation Alimentation

R26 7 non RUTP
R27 8 oui STEU
R31 25 oui STEU
R35 15 oui STEU

Globalement, int/1 a été détecté dans chaque échantillon avec des concentrations absolues et relatives

en sortie situées entre 4,7x10° et 1,3x10° nombre de copies du géne int/1/mL et entre 1,3x103 et 1,4x10?
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nombre de copies du génes intl1/nombre de copies du géne ADNr 16S/mL. Pour les quatre campagnes
analysées, les concentrations absolues ou relatives des intégrons de classe 1 retrouvées en sortie sont soit
significativement supérieures (R26 et R31), soit significativement inférieures (R35), soit similaires (R27) par
rapport a celles en entrée (Figure 10-3). Les variations entre les sorties sont souvent tres faibles voire nulles
exceptées pour la campagne R31. Le nombre de copies du gene ADNr 16S retrouvé en sortie est

significativement supérieur pour B1S de la campagne R27 et pour les trois sorties de la campagne R31 ; sinon

il ne varie pas.
Nombre de copies d'intégrons
Nombre de copies de géne Nombre de copies de classe 1 par géne ADNr
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Figure 10-3 : Concentrations absolues des génes ADNr 16S et intl1 et relatives du géne int/1 pour les quatre campagnes (R26,
R27, R31 et R35). Nombre de réplicats (n) : 3. * indique une différence significative entre I’entrée et les sorties (* p <0,05; ** p <
0,01 ; *** p < 0,001). Des lettres différentes indiquent une différence significative entre les sorties (p < 0,05).

Pour la campagne R26, les bassins étaient alimentés par un mélange RUTP/eaux usées (Gd : 250 ng.L°
1) alors que les eaux en sortie correspondaient & des effluents de STEU (Gd : 803 ng.L). Bien que cela n’ait
pas été vérifié, la différence de communauté bactérienne entre ces deux types d’eaux peut étre a I'origine
de I'augmentation du nombre d’intégrons de classe 1 (absolu ou relatif) entre I’entrée et les sorties. L'autre

hypothese est que des échanges horizontaux ont eu lieu au sein des bassins. Les basses températures, qui
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peuvent étre considérées comme un stress environnemental, sont connues pour favoriser le transfert
horizontal de genes de résistance (ARG) associés a des intégrons (Miller et al., 2014). Il existe une corrélation
positive entre le nombre d’intégrons de classe 1 et le nombre d’ARG (Zhang et al., 2017c). Pour les autres

campagnes, les eaux en entrée et en sortie correspondaient a des effluents de STEU.

Des comparaisons ont été faites entre les quantités absolues et relatives en intégrons de classe 1 et le
nombre de bactéries et des corrélations positives ont été trouvées (Tableau 10-1). Donc lorsque la quantité
de bactéries augmente, la concentration absolue d’intégrons de classe 1 augmente par transfert vertical.
Fang et al. (2017) ont aussi obtenu une corrélation positive entre ces deux variables en indiquant que les ZHA
peuvent éliminer les ARG par I'élimination non sélective des bactéries totales. La corrélation positive entre
la concentration relative d’intégrons de classe 1 et le nombre de bactéries signifie que les bactéries contenant

des intégrons se multiplient plus rapidement que les bactéries sans intégrons.

Tableau 10-6 : Corrélation (Sperman) entre le nombre de bactéries et les concentrations absolue et relative d’intégrons de classe
1. Nombre de mesures (n) par variables : 12. * indique une différence significative (p < 0,001).

L. Intégrons de classe 1 Intégrons de classe 1
. Nombre de bactéries . .
Variables (concentration (concentration
(ADNr 165) )
absolue) relative)
Nombre de bactéries (16S) 1
Intégrons de classe 1 (concentration absolue)  0,930" 1
Intégrons de classe 1 (concentration relative)  0,727" 0,874* 1

En revanche, aucune corrélation n’a été trouvée entre ces variables et d’autres paramétres (la
température, la concentration en COD, CID, azote, phosphore et la présence ou I'absence de végétaux). Les
guatre campagnes analysées montrent un bilan mitigé sur la capacité de la ZRV d’AZHUREV a éliminer
spécifiquement les bactéries contenant des intégrons de classe 1 mais ne semble pas favoriser le transfert
horizontal. Pourtant les nombreux polluants au sein de la ZRV, micropolluants organiques et ETM sont connus
pour induire un stress et favoriser ce transfert (Lundstrom et al., 2016 ; Maiques et al., 2006 ; Poole, 2017 ;
Seiler et Berendonk, 2012). Mais les concentrations retrouvées dans les bassins ne sont pas assez élevées
pour induire ce stress comme le décrivent (Berglund et al., 2014) qui ont étudié I'impact de produits
pharmaceutiques (concentrations de l'ordre du ng.L?) sur les ARG dans une ZHA-SS. Durant leur étude, la
qguantité de produits pharmaceutiques a diminué entre I'entrée et la sortie sans modification du nombre

d’ARG.

Conclusion du chapitre

La ZRV a un impact sur la communauté bactérienne provenant de la STEU de Reims et favorise le
développement de certains genres bactériens (Flavobactérium et Limnohabitans), les raisons restent non
évidentes a expliquer. Les saisons sont une pression de sélection pour certains genres de bactéries (cycle du
soufre) contrairement a d’autres (cycle de I'azote). Les genres liés a la nitrification (oxydation de NHs* en NOs
) sont rarissimes et ils oxydent uniquement les NO, (Limnohabitans). L'absence des genres bactériens

capables de transformer NHs" en NO; est surprenant sachant que ce sont des genres dominants dans les
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sédiments de zone humide (Lv et al., 2014). L'étude de la communauté bactérienne des sédiments et des
eaux d’'une ZRV a montré des résultats similaires a ceux obtenus dans la ZRV de Reims, mais il y avait toutefois

présence d’archées capable d’oxyder NH4* (Nitrososphaera, Nitrosopumilus) (Lang et al., 2018).

La ZRV a une bonne capacité a éliminer les CT et CF, I'analyse durant d’autres saisons que I'été
permettrait de valider cette affirmation. Il est difficile de conclure de I'effet de la ZRV sur la propagation ou
I’élimination d’intégrons de classe 1 car le nombre de campagnes étudiées est faible et les corrélations avec
d’autres variables sont peu nombreuses. Pour le moment, il semblerait que le nombre d’intégrons de classe
1 dans les eaux soit régi principalement par le nombre de bactéries. Il est a noter que lors de la quantification
de I'abondance des génes par gPCR, les génes des bactéries vivantes et mortes sont inclus, de sorte que les
résultats ne représentent pas nécessairement la proportion réelle de bactéries vivantes qui pourraient

contenir ces intégrons.

Apres la caractérisation des végétaux puis des bactéries, la faune est le dernier groupe des étres vivants
étudiés durant le travail de thése et la richesse faunistique apportée par la création des bassins mérite de lui

dédier un chapitre.
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Chapitre 11. La faune sauvage

Avant la création de la ZRV, la zone était occupée par des ligneux (Figure 11-1) avec une biodiversité
faunistique principalement « terrestre », non dépendante d’un milieu aquatique (reproduction, habitat,
alimentation). La destruction de cette surface boisée au profit de trois bassins a perturbé cet écosystéme.
Des mesures compensatoires suite au défrichement ont été imposées avec plantations d’essences sur une

surface représentant 150 % de celle qui avait été détruite (Annexe 24).

Figure 11-1 : Occupation du sol avant (2014) et aprés (2020) la construction de la ZRV (images : google earth).

L’objectif secondaire du projet AZHUREV était de créer un réservoir pour la biodiversité (« V » comme
Vivant). Les zones humides sont connues pour étre les écosystémes les plus productifs au monde (Mitsch et
Gosselink, 2015). D'innombrables espéces d'oiseaux, de mammiféres, de reptiles, d'amphibiens, de poissons
et d'invertébrés dépendent de I'eau et de la végétation des habitats humides (Maltby et Barker, 2009 ; Zedler
et Kercher, 2005). Il était certain que la faune allait s’approprier ce nouveau terrain de jeu surtout que
d’autres zones aquatiques existent a proximité de la ZRV (étang, riviére). Mais quelles espéces ont été attirées
par cette zone ? Est-ce que la différence de qualité de I'eau entre I'entrée et la sortie modifie la biodiversité

de macroinvertébrés (eqIlBGN) ?

L'étude de la biodiversité faunistique de la ZRV n’a été réalisée que partiellement par manque de
temps mais surtout de compétences. L'identification des espéces qui gravitent autour de cette ZRV est
incomplete et la liste qui sera présentée dans ce chapitre ne sera pas exhaustive. De plus, I'absence de
dénombrement ne permet pas de calculer des indices de diversité comme pour les bactéries sauf pour
I'IBGNeg. Les principales espéeces qui ont été apergues et identifiées durant les campagnes de prélévements
appartiennent a la classe des oiseaux (15 espéces), des amphibiens (1 genre), des insectes (17 espéces), des
mammiféres (2 espéces) et des gastéropodes (1 genre) (Tableau 11-1 et Annexe 25). Les espéces identifiées

lors des prélévements pour définir I'IlBGNcq ne sont pas intégrées dans ce tableau.
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Tableau 11-1: Liste des espeéces identifiées lors des campagnes de préléevements (41 campagnes) et fréquence d’observation par
rapport a toutes les campagnes (souvent : > 30 campagnes ; parfois : < 20 campagnes ; rare : < 10 campagnes).

Classe Ordre Nom latin Nom commun Fréquence Liste
(les nombres entre rouge
parenthéses 1
correspondent aux
nombre d’individus
observés)
Oiseaux Anseriformes Cygnus olor Cygne tuberculé souvent (entre 1 et LC
29)
Anas platyrhynchos Canard colvert souvent (entre 2 et LC
6)
Callonetta leucophrys Canard a collier noir une fois (1) LC
Tadorna tadorna Tadorne de Belon deux fois (2)
Pelecaniformes Ardea cinerea Héron cendré souvent (1) LC
Gruiformes Fulica atra Foulque macroule souvent (10 et>60) LC
Podicipediformes  Tachybaptus ruficollis Gréebe castagneux parfois (1 ou 2) LC
Charadriiformes  Chroicocephalus Mouette rieuse parfois (> 50) LC
ridibundus
Actitis hypoleucos Chevalier guignette rare (1) LC
Passeriformes Motacilla cinerea Bergeronnette des rare (> 10) LC
ruisseaux
Acrocephalus scirpaceus  Rousserolle effarvatte souvent (> 10) LC
Delichon urbicum Hirondelle de fenétre exlusivement au LC
Riparia riparia Hirondelle de rivage printemps et en été  LC
Hirundo rustica Hirondelle rustique (>200) LC
Amphibien Anura Pelophylax sp. « Grenouille verte » Exlusivement au LC
printemps et en été
(ND)
Insecte Odonata Coenagrion scitulum Agrion mignon ND LC
Ischnura elegans Agrion élégant ND LC
Crocothemis erythraea Libellule écarlate ND LC
Libellula quadrimaculata  Libellule a quatre taches ND LC
Aeshna mixta Aschne mixte ND LC
Lepidoptera Polyommatus icarus Argus bleu ND LC
Vanessa atalanta Vulcain ND LC
Hymenoptera Apis mellifera Abeille domestique ND LC
Vespula sp. « Guépe » ND
Bombus terrestris Bourdon terrestre ND LC
Hemiptera Hyalopterus pruni Puceron farineux du ND NE
prunier
Coleoptera Cetonia aurata Cétoine dorée ND NE
Rhagonycha fulva Téléphore fauve ND NE
Meligethes sp. ND NE
Diptera Eristalis tenax Eristale gluante ND NE
Sphaerophoria scripta Syrphe porte-plume ND NE
Culex pipiens Moustique commun ND NE
Chironomus sp. Chironomes ND NE
Gastéropode Pulmonata Lymnaea sp. Limnée ND
Mammifére Rodentia Myocastor coypus Ragondin ND LC
Ondatra zibethicus Rat musqué ND LC

(1) Liste rouge de 'UICN : https://www.iucnredlist.org/

ND : non déterminé, LC : préoccupation mineure, NE : non évalué.

11.1.Sur les berges

Les végétaux des berges, surtout les angiospermes, sont une premiere niche écologique. lls fournissent
du nectar et/ou du pollen aux insectes pollinisateurs (Iépidoptére, hyménopteére, diptére, coléopotére) qui
en contrepartie vont transporter le pollen (gaméte male) des anthéres vers le stigmate pour contribuer a la
fécondation des gameétes femelles. Ces insectes sont déterminants pour la fécondation des végétaux

allogames contrairement aux végétaux autogames. La richesse des pollinisateurs sur un site donné n’est pas
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corrélée a la richesse des especes végétales (Ebeling et al., 2008) mais a l'attractivité des végétaux
(réflectance, concentration du nectar en sucre et en acides aminés) (Fornoff et al., 2017). Cette attractivité
n’a pas été déterminée pour chaque espece végétale mais les ombelliferes étaient les plus attrayantes. En
plus de fournir le couvert, les végétaux sont aussi des hotes pour les chenilles de papillons, par exemple les
|légumineuses (Janz et al., 2005) pour I'argus bleu ou les orties (Stefanescu, 2001) pour le vulcain. Ce sont
aussi des lieux de reproduction. Cette cohorte d’insectes est donc indispensable pour la corolle de végétaux

entourant les bassins et inversement.

11.2.Dans les bassins

Les bassins sont la deuxieme niche écologique, qu’il est possible de séparer en deux zones, une au-
dessus de la surface de I'eau et I'autre en dessous. Les oiseaux correpondent a la famille la plus représentée
au-dessus de la surface. La présence des cygnes tuberculés et des foulques macroules a été permanente
contrairement aux autres especes. Le nombre de foulques était en constante évolution (20 en 2020, > 60 en
2021) dans les bassins avec une préférence pour B2 et B3 tandis que les cygnes étaient plus nombreux
(maximum d’adultes : 30) en hiver par rapport a I'été (maximum d’adultes : 4). Cette différence d’individus
pour les cygnes tuberculés est due a la présence de migrateurs en hiver (pays nordiques) parmi les
sédentaires et au recouvrement des bassins par les végétaux flottants. La présence de végétaux émergents,
P. australis, a été extrémement bénéfique pour la prolifération de ces deux especes car elles ont eu |'occasion
d’y implanter leur nid en utilisant le matériel végétal trouvé a proximité (P. australis coupés, algues,
cératophylles). Des recherches antérieures ont suggéré que la végétation aquatique émergente profite a
plusieurs espéces d'oiseaux nicheurs des zones humides (Ma et al., 2010 ; McKinstry et Anderson, 2002 ;
Sebastian-Gonzalez et al., 2010). Elle peut offrir de bonnes opportunités de nidification, ainsi qu'une
protection contre les prédateurs pour certaines espéces (Froneman et al., 2001 ; McKinstry et Anderson,

2002 ; Sebastian-Gonzalez et al., 2010).

Les nombreux nids de foulques (> 15 en 2020 et 2021 dans B2 et B3) expliquent I’évolution constante
de cette espéce, tandis que les nids de cygnes sont apparus en 2021, avec un nid dans B2 et un autre dans
B3. Le male de ces deux bassins lors de la couvaison par la femelle (début de la couvaison : avril) n’acceptait

pas la présence d’autres cygnes dans les bassins qui étaient donc restreints a occuper B1.
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Figure 11-2 : La portée de cygnons de B2, (a) couvaison, (b) quelques jours, (c) 1 mois et (d) 3 mois aprés la naissance.
Malgré la protection fournie par P. australis, les nids des foulques macroules étaient régulierement
pillés par les corvidés. Les bassins n'ont pas fourni d'habitat de nidification valable pour différents groupes
d'oiseaux tels que le héron cendré (observation d’'un héron/campagne), la mouette rieuse ou encore le
chevalier guignette bien qu'ils aient utilisé les bassins comme source de nourriture. La présence de canetons

ou de poussins de grébe castagneux atteste de couvaisons sur le site mais la nidification n’a pas été observée.

Les végétaux flottants et émergents (lemnacées, Cladophora sp., cératophylles) étaient la principale
source de nourriture pour certains oiseaux (cygnes tuberculés, foulques macroules, canards colverts). Selon
les études, le paturage par ces oiseaux peut entrainer (O’Hare et al., 2007) ou non une réduction (Perrow et
al., 1997) de la biomasse végétale. Ceci n’a pas été étudié mais le retard de I’apparition de Cladophora sp. en
2021 dans B1 est peut-étre causé par la forte densité des cygnes tuberculés (> 10) exclus des autres bassins
qui se nourrissaient de cette algue. La présence des cératophylles en dormance en hiver est peut-étre le
parametre qui a maintenu une population de ces espéces élevées durant cette saison (Perrow et al., 1997).
Les autres espéces se nourrissant d’insectes, de gastéropodes ou d’amphibiens (mouette rieuse, grebe
castagneux, héron cendré, hirondelle, bergeronette, rousserolle effarvatte, chevalier guignette) n’étaient pas

présentes en hiver.

L'effet des végétaux émergents est positif pour la reproduction de certaines especes d’oiseaux mais
une végétation haute et dense pourrait aussi limiter I'accessibilité et avoir un effet négatif sur la recherche
de nourriture et la détection des proies (KacCergyté et al., 2021 ; Ma et al., 2010). Ainsi, un excés de végétation
émergente pourrait entrainer une diminution du nombre d'oiseaux nicheurs. Par ailleurs, les foulques ou les

cygnes ont besoin de zones libres pour prendre leurs envols.
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Les deux derniéres especes qui ont marqué morphologiquement les bassins sont le ragondin et le rat
musqué. Ces deux espéces sont inscrites sur la liste des espéces susceptibles d’occasionner des dégats par
I'arrété du 2 septembre 2016 relatif au contréle par la chasse des populations de certaines espéces non
indigenes et fixant, en application de l'article R. 427-6 du code de I'environnement, la liste, les périodes et
les modalités de destruction des espéces non indigenes d'animaux classés nuisibles sur I'ensemble du
territoire métropolitain. Les différences notables entre ces deux espéces sont la taille qui est plus imposante
chez le ragondin et I'habitat, essentiellement des terriers dans les berges pour le ragondin alors que le rat

musqué construit des huttes (Figure 11-3).

Le nombre de terriers n’a pas été défini mais la capture de plus de 50 individus en trois mois en 2022
par un piégeur atteste de la présence non négligeable de ces rongeurs. Les premiéres huttes de rats musqués
sont apparues en janvier 2021 au sein des bancs de P. australis de B2 (deux huttes) et B3 (trois huttes) et ont
été construites principalement avec ces derniéres. Cette destruction de la végétation émergente par les rats
musqués a déja été répertoriée (Connors et al., 2000 ; Farrell et al., 2010 ; Higgins et Mitsch, 2001) et de
fortes densités de rats musqués peuvent réduire la richesse et I'abondance des especes végétales (Danell,
1979 ; Sarneel etal., 2011 ; Vermaat et al., 2016). De plus, les rats musqués entrent en compétition pour les
ressources avec les especes indigenes, notamment les oiseaux aquatiques (Poysa et al., 2017) et peuvent
également avoir un impact négatif sur le succes de la nidification de certains oiseaux (Scofield et Reyes-
Arriagada, 2013). Mais le couple de cygnes en 2021 dans B2 a utilisé une ancienne hutte comme nid pour la
couvaison. Cette pratique est courante pour les oiseaux aquatiques (Hickey et Malecki, 1997 ; Kiviat, 1978 ;

Ness et Klaver, 2016).

En dessous de la surface de l'eau, d’autres espéces plus petites se sont développés, les
macroinvertébrés. Le prélevement et I'identification de ces animaux ont été réalisés par Philippine Morlot
(stage de 3°™ année de licence) au cours de I'année 2021 pour déterminer I'IBGNe, dans la partie amont et
aval de B3 (Tableau 11-2). Pour I'explication de cet indice se référer a la section 4.4.5. Le GFl est de 2 dans la
partie amont et aval et est représenté par les Gammaridae ; d’apres le GFl le degré de polluosensibilité est
assez faible. La richesse taxonomique spécifique augmente entre I'amont et I'aval. En effet, 36 familles et
1517 individus ont été observées dans la partie aval contre seulement 21 familles et 1487 individus dans la

partie amont (Annexe 26). L'IBGNe, obtenu pour 'amont est de 8/20 (médiocre) et pour I'aval de 11/20
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(moyen) ; I’état écologique s’améliore dans le bassin 3. Les indices de Simpson et Shannon calculés pour les

familles montrent une augmentation de la richesse et de I’'hétérogénéité en aval par rapport a 'amont.

Tableau 11-2 : Résultats de I'lBGNcq pour la partie amont et aval de B3.

Parametres Partie amont Partie aval
GFI 2 2

Taxon indicateur Gammaridae Gammaridae
cv 21 36

Note 8 11

Indice de Simpson (famille) 0,22 0,19

Indice de Shannon (famille) 2,58 2,73

Lors de la détermination de cet indice plusieurs larves d’odonates, de |épidoptéeres, d’éphéméropteres,
de dipteres mais aussi des coléoptéres, des crustacés et des mollusques ont été identifiés. lls peuvent étre
qualifiés, selon I'espece, de détritivores, de prédateurs, de parasites, de déchiqueteurs ou de broyeurs. Donc
la colonne d’eau est un berceau pour une grande partie des imagos d’insectes retrouvés au-dessus de la
surface de I'eau. Au sein de la colonne d’eau les végétaux aquatiques, les sédiments et I'eau libre forment
des microhabitats bien distincts. Aprés avoir étudié sept types d'habitats, Walker et al. (2013) ont défini
quatre catégories de microhabitat, Phragmites sp. et Nymphaea sp. formant un premier groupe ; Callitriche
sp., Ceratophyllum sp. et Elodea sp. formant un second groupe, le substrat un troisieme groupe et I'eau libre
un quatrieme. lls soulignent l'importance de favoriser la croissance des macrophytes pour maintenir un
niveau élevé de richesse en espéces dans ces écosystémes. Vanacker et al. (2018) sont du méme avis mais
en insistant aussi sur I'importance de la qualité de I'eau. lls ont observé une plus grande diversité des espéces
de libellules dans des eaux présentant des concentrations de chlorophylle inférieures a 127 ug.L?, une
transparence de I'eau supérieure a 67 cm, des concentrations de TN inférieures a 2,30 mg.Lt et un minimum
de 5 % de couverture végétale aquatique. Dans la ZRV de Reims, les ceufs et les jeunes larves sont rapidement
recouverts par une couche de végétaux flottants dans une colonne d’eau souvent dépourvue d'oxygene, ce

qui pourrait avoir un effet inhibiteur sur leur développement ultérieur.

Les amphibiens sont aussi sensibles aux concentrations en azote et en phosphore (Rannap et al., 2020)
mais les « grenouilles vertes » (Pelophylax sp.), présentes dans la ZRV, peuvent tolérer des habitats plus
variables que la grenouille des champs, Lissotriton vulgaris ou le triton crété (absents de la ZRV). Il est
intéressant de noter qu’aucune frai (ceufs) de grenouilles n’a été observée durant les trois années de suivi.
Les trois espéces les plus communes (Pelophylax ridibundus (grenouille rieuse), Pelophylax lessonae
(grenouille de Lessona) et leur hybridation Pelophylax kl. Esculentus (grenouille commune)) appartenant aux
genres Pelophylax sp. sont trés ressemblantes morphologiquement (coloration et taches sur le dos similaire)

et n‘ont pas été identifiées.

Conclusion du chapitre

L’étude de la biodiversité faunistique est un métier a part entiere, I'éthologie, et cette zone d’étude

mériterait une analyse plus en profondeur car comme I'a démontré cette recherche, la réalisation de bassins
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et les végétaux qui se sont développés dans les bassins et sur les berges ont fourni des avantages écologiques
auxiliaires pour la faune tels qu’un habitat, une zone de reproduction ou une réserve alimentaire. La présence
de végétaux émergents est cruciale mais ne doit pas recouvrir la totalité des bassins pour laisser des zones
libres. Il serait peut-étre utile de revégétaliser une partie du bassin 1 pour permettre une plus grande
nidification. La taille des bassins est idéale car selon Kacergyté et al. (2021), plusieurs petites zones humides
(1 ha) prises ensemble sont similaires ou supérieures a une grande zone humide avec une superficie totale

similaire, en matiére de richesse des espéces, d'abondance des couples et de poussins produits.

Cette grande biodiversité faunistique pourrait avoir un impact sur la communauté bactérienne (apport
par les feces) mais aussi sur les divers polluants dans les eaux via I’adsorption et la bioaccumulation (Li et al.,
2021). D’ailleurs ces bactéries/polluants sont peut-étre la cause de la mort de trois cygnes et d’une foulque,
certaines bactéries ou certains virus peuvent leur étre fatal bien que la piste d’'une mort naturelle ne soit pas
a ecarter. Il serait intéressant d’analyser les féces de certains animaux pour obtenir des premiers

renseignements sur cette bioaccumulation.

En outre, les résultats ont montré que la ZRV est située dans la dynamique de flux migratoires
(hirondelles, papillons (vulcains), cygnes, tadorne de Belon) et qu’elle joue un réle important pour la

biodiversité, tant au niveau local, qu'a I'échelle mondiale.

D’apres I'IBGN¢q la qualité de I'eau, qui s’écoule dans les bassins, est améliorée et la grande richesse
des espéeces que contient cette zone d’étude montre a quel point ces écosystémes aquatiques sont
primordiaux pour cette faune et méme si Li et al. (2021b) indiquent que les zones humides artificielles ne
sont pas propices a la survie a long terme de la plupart des organismes aquatiques contrairement aux zones

naturelles, il est préférable de voir le verre a moitié plein et d’encourager leur création.
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CONCLUSION GENRERALE

La ZRV installée a la sortie de la STEU du Grand Reims a montré sa capacité a réaliser un traitement de
finition des effluents de STEU mais aussi des RUTP car les eaux en sortie sont moins concentrées en polluants
que celles en entrée (Tableau C-1). Toutefois, I'efficacité est a nuancer en fonction des polluants analysés et
des saisons. L’azote qui est souvent pointé du doigt pour sa faculté a promouvoir I'efflorescence d’algues (la
ZRV en est un bon exemple) est facilement éliminé des bassins principalement par un consortium de
microorganismes (bactéries/archées) qui transforme I'ammonium en azote gazeux (diazote ou oxyde
d’azote) en passant par des intermédiaires comme les nitrites et les nitrates. Le phosphore est aussi
responsable de I'eutrophisation des cours d’eau mais contrairement a |'azote, les microorganismes n’ont pas
la capacité de le convertir en phosphore gazeux et les concentrations en sortie égalent celles en entrée. Ces
résultats, pour le phosphore, ne sont pas surprenants car c’est un élément récalcitrant des zones humides
artificielles ou seul le choix du substrat serait important pour espérer le retenir efficacement (Scholz et Lee,
2005 ; Vymazal, 2011a). Les mécanismes sont plus complexes pour I’élimination des ETM et il n’a pas été
possible de déterminer lesquels étaient prépondérants mais seulement d’émettre des hypothéses
(précipitation/coprécipitation, adsorption, oxydation). La précipitation/coprécipitation par les carbonates
semble tout de méme étre un processus majeur car les eaux mais aussi les sédiments contiennent des
concentrations non négligeables en carbonates (Yu et al., 2022). L'efficacité de la ZRV pour ces polluants
reste mitigée car elle peut agir comme un puits (par exemple pour le zinc, le cadmium ou le cuivre) ou une
source (par exemple pour le nickel et I'arsenic). La libération des ETM par la ZRV est due a la pollution
historique du sol. Comme pour le phosphore le choix du substrat est déterminant dans leur élimination (Yu
et al., 2022). Pour les micropolluants organiques, certains ne sont pas éliminés (PFOS, AMPA et Gd (complexé
avec un agent organique)) contrairement a d’autres (produits pharmaceutiques). Selon leurs propriétés
physico-chimiques, les produits pharmaceutiques n‘ont pas le méme degré de sensibilité pour les trois
processus d’élimination que sont la biodégradation, I'adsorption et la photodégradation. La
photodégradation est un processus actif au sein de la ZRV car il a pu étre observé la modification qu’elle
engendre sur la composition de la matiére organique (acides humiques et protéines de type tryptophane).
Les derniers polluants qui ont été suivis sont des polluants biologiques (coliformes et intégrons de classe 1)
et plusieurs mécanismes peuvent entrainer leur diminution a la sortie des bassins comme la prédation, la
photolyse, I'adsorption sous forme de biofilm ou la mort naturelle. Les intégrons de classe 1, qui « indiquent »
la quantité de bactéries antibiorésistantes dans les eaux, suivent la méme tendance que les bactéries totales
(g&éne ADNr16s) et cela démontre que la ZRV n’impacte pas spécifiqguement les bactéries résistantes. Les
différences notables entre les bassins, qui sont la végétation plantée et le TSH, ont eu un faible impact sur

I’épuration de I'eau.
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Tableau C-1 : Effet général de la ZRV sur divers polluants durant les trois années de suivi. Les valeurs a droite de () sont les
écarts-types. Les valeurs des sorties avec des lettres en exposant différentes de I'entrée sont significativement différentes
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(p <0,05).

Paramétre Entrée B1S B2S B3S Effet général (1)
DOC (mg.L) 7,0£1,23 7,9+2,00 7,9+1,9b 8,3+2,1b /
TN (mg N.L?) 4,2+4,22 1,9+1,2b 1,8+1,0° 1,7+1,1° \
NH.* (mg N.L) 1,0£0,4° 1,140,9P 0,6+0,6b 0,7+0,8b \
NOs" (mg N.L?) 3,1+4,82 0,7+1,0 0,8+1,3b 0,7+1,3b \
NO, (mg N.L?) 0,2+0,23 0,10,1° 0,1+0,1b 0,1+0,1b \
POs* (mg P.LY) 0,4+0,23 0,4+0,23 0,4+0,3? 0,4+0,32 —>
As (ug.LY) 0,5+0,2° 1,241,1° 1,5¢1,70 1,440,9b /
Cd (pg.L?) 0,010+0,006® 0,006+0,005> 0,007+0,005> 0,006+0,004° \
Co (ug.LY) 0,8£0,2 0,740,2b 0,740,3b 0,6£0,3b \
Cu (pg.LY) 3,9+2,32 2,8+2,4b 2,241,5b 2,041,4b \
Fe (nug.LY) 844272 89+472 914532 109492 —
Ni (png.L?) 3,540,8 4,2+1,0b 4,7+1,5b 4,9+1,7° /
Mn (pg.L) 2147 18+182 15+112 354342 —
Pb (ug.L?) 0,2+0,18 0,2+0,23 0,2+0,23 0,3+0,22 —
Zn (ug.L'Y) 384192 14+10° 14+9b 1248b \
Gd (ng.LY) 5914349 56942272 560+239 531+211° —
Aténolol (ug.L?) 0,31+0,07° 0,17+0,05P 0,15+0,03b 0,10+0,01 \
Carbamazépine (ug.L?) 0,52+0,08° 0,41+0,11b 0,43+0,10P 0,39+0,05P \
Diclofénac (ug.L?) 1,09+0,112 0,53+0,26° 0,58+0,25P 0,38+0,14b \
Gabapentine (pg.L?) 1,35+0,232 1,04+0,28b 1,130,242 0,96+0,17° \
Irbésartan (pug.L?) 2,84+0,492 1,91+0,51b 2,09+0,48 1,66+0,32P \
Kétoproféne (ug.L?) 0,20+0,05 <LQ <LQ <LQ \
Lidocaine (pg.L) 0,200,012 0,12+0,06®  0,12+0,05>  0,10£0,02° \
Metformine (ug.L?) 2,71+1,752 1,55+0,79b 1,39+0,54b 1,26+0,53b \
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Métoprolol (pg.L1) 0,20+0,01 <LQ <LQ <LQ

Oxazépam (ug.L1) 1,06+0,172 0,8410,24b 0,82+0,16b 0,74+0,07°
Propanolol (pg.L?) 0,41+0,042 0,20%0,12b 0,20+0,09b 0,10£0,02b
Sotalol (pg.L?) 0,87+0,152 0,6710,22b 0,72+0,18b 0,55+0,11°b

Sulfaméthoxazole (pg.LY) 0,28+0,06° 0,19+40,06° 0,21+0,04b 0,16+0,06°

S S

Tramadol (ug.L ) 1,4740,20°  1,10#0,32°  1,27+0,16°  0,67+0,18
PFOS (ng.L%) 274132 20+10° 254132 24+12

CF (logio UFC.100 mI)  4,60,6° 2,3t1,1° 2,0£0,9 2,4+1,1°
CT (logio UFC.100 mI)  5,440,5° 3,940,5° 3,6+0,4b 3,8+0,4b

(1) (") :augmentation, (™) : diminution et (— ) : pas de changement entre I'entrée et les sorties

Les végétaux aquatiques, qu’ils soient opportunistes (Ceratophyllum submersum, Ceratophyllum
demersum, Cladophora sp. Lemna minor, Lemna gibba, Wollfia sp.) ou non (Phragmites australis), ont un
effet direct modeste sur la qualité de I'eau. En revanche, ils ont un réle indirect important car ils apportent
de la matiére organique dans les sédiments (sites d’adsorption) lors de leur sénescence et stimulent la
croissance des bactéries en leur fournissant une source de carbone et un support pour se développer. Ces
végétaux sont aussi responsables d’une stratification au sein de la colonne d’eau avec présence de zones
oxiques et anoxiques. Ces zones anoxiques sont profitables aux bactéries pour réduire les sulfates en sulfure
d’hydrogéne, permettant la précipitation/coprécipitation des ETM, ou les nitrates en N»/N,O mais elles
favorisent également la réduction des oxyhydroxydes avec libération d’ETM. L'utilisation par les
microorganismes des végétaux morts comme source d’énergie peut aussi entrainer la libération de méthane

(CHa).

Les bactéries sont omniprésentes dans les bassins et de nombreux genres retrouvés en sortie integrent
les cycles de I'azote (Acinetobacter, Arcobacter, Comamonas, Flavobacterium, Fluviicola, Hydrogenophaga,
Rhodobacter, Rhodoferax), du soufre (Allochromatium, Anaeromusa, Chromatium, Desulfobulbus,
Desulfotomaculum, Desulfovibrio, Defulfacinum, Sulfuricurvum, Sulfurimonas, Sulfurospirillum, Thiovirga) et

du carbone.

Les saisons sont marquantes car elles régulent I'activité microbienne, la photodégradation et le
développement des végétaux (température et période d’ensoleillement) ce qui impacte de nombreux
processus. Durant I'hiver les mécanismes d’élimination sont ralentis par le froid et la faible intensité

lumineuse et seule I'adsorption subsiste, contrairement a I'été.
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L'activité de la faune locale est aussi modifiée par les saisons mais le parametre essentiel qui séduit
ces animaux est la végétation. Dans les bassins, les végétaux émergents (P. australis) sont trés convoités (i)
par les rats musqués qui batissent des huttes aprées les avoir coupés et (ii) par les oiseaux qui s’en servent
pour installer leur nid (foulques macroules, canards colverts, grébes castagneux et cygnes tuberculés) tandis
que les autres végétaux aquatiques (cératophylles, lemnacées et algues) sont une source de nourriture
inépuisable. D’ailleurs les végétaux submergés renferment de nombreuses familles de macroinvertébrés
(détritivores, prédateurs, parasites, déchiqueteurs ou broyeurs) qui sont des indicateurs de la qualité de I'eau
(IBGNeg). D’aprés I'lBGNeq déterminé dans B3, la qualité de I'eau est meilleure dans la partie aval (note :
11/20) par rapport a la partie amont (note : 8/20) du bassin. Sur les rives, les angiospermes fournissent
nourriture et zone de reproduction pour une cohorte de pollinisateurs. Elles peuvent méme servir d’hote
pour certaines chenilles de papillon. Le suivi de la flore et de la faune montre que 'aménagement de la ZRV
est un réservoir pour la biodiversité et qu’un écosystéme s’est mis en place au cours des années de

maturation des bassins.

Le faucardage annuel ne semble pas obligatoire pour la ZRV car cela peut empécher la repousse de
végétaux (Glyceria maxima), entrainer une destruction de I’habitat de la faune et favoriser le transfert de
certains ETM présents dans les sédiments vers la colonne d’eau. De plus, le colt n’est pas négligeable.
L'apport de matiere organique par les végétaux lors de la sénescence est utile pour adsorber les polluants de
I’année suivante mais aussi pour alimenter les bactéries donc I'éliminer serait sans intérét. Mais une trop
grande accumulation de matiere organique pourrait étre un probleéme sur le long terme et un curage serait
peut-étre alors judicieux. Cela ne veut pas dire que la surveillance et I'entretien de la ZRV doivent étre
négligés car I'obstruction des grilles par les végétaux vivants ou morts, en sortie du fossé de répartition et
des bassins, reste une des principales préoccupations qui provoque une déstabilisation de I’équipartition des
masses d’eau et un débordement des bassins. Lors des saisons propices au développement des végétaux (été
et printemps), une visite toutes les semaines pour éliminer les végétaux des grilles du fossé de répartition
est obligatoire et aprés la sénescence des végétaux, une visite en hiver doit étre réalisée a la sortie des
bassins. D’aprés Parde et al. (2021) les ZHA ne nécessitent que 1 a 2 % des codts d'investissement pour son

fonctionnement et son entretien.

Au début des travaux de thése, il était question de réaliser un modele mathématique de la ZRV d’aprés
les données obtenues. L'absence de constance entre les trois années de suivi (hétérogénéité des débits,
fluctuation de la hauteur d’eau dans les bassins, différentes alimentations, variation du type de végétation)
et la multiplicité des variables n’ont pas permis de réaliser la modélisation. Des modeles existent dans la
littérature pour certaines variables (carbone organique, azote (ammonium, nitrate), phosphore, croissance
des végétaux), mais ils sont loin d’étre complets (Hantush et al., 2013 ; Kalin et al., 2013 ; Sharifi, 2013). A

la place un modele conceptuel minimaliste, en deux sous-parties, a été dessiné. Chaque sous-partie est
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construite autour d’'un parametre dominant : les végétaux ou la communauté bactérienne, qui sont eux-

mémes liés. Ce schéma ne se veut pas exhaustif mais est un résumé des interactions majeures :

- la végétation est le premier parametre clef de cette ZRV (Figure C-1). Qu'ils soient initialement
plantés ou opportunistes ces végétaux impactent la qualité de I'eau en sortie des bassins
(directement ou indirectement), apportent de la nourriture, un habitat et une protection pour la
faune aquatique, modifient la vitesse d’écoulement, diminuent légérement la quantité d’eau en
sortie par transpiration, et fournissent de I'énergie, du carbone et un support pour la population
microbienne (biofilm). Cette végétation est dépendante de la température, de la lumiere du soleil
ou encore de la qualité de I'’eau en entrée des bassins et entre en compétition pour la photosynthése

ou les nutriments ce qui entraine des variations en fonction des années.

- la communauté bactérienne est le second parametre clef (Figure C-2) car les microorganismes sont
indispensables pour diminuer la quantité de polluants et améliorer la qualité de I'eau en sortie des
bassins. La température, le potentiel redox, la qualité de I’eau en entrée et les végétaux contribuent

a la modification de la communauté bactérienne.

Ces deux parametres sont totalement dépendants des saisons, donc le fonctionnement de la ZRV sera
différent entre I'hiver et I’été et le changement climatique pourrait affecter leur contribution. En parlant de
changement climatique, cette ZRV libére des gaz a effet de serre (GES) par le biais de la réduction des nitrates
(N20O) et de méthanisation (CH,). Il serait intéressant de mesurer leur quantité libérée car dans la littérature
les vitesses de libération sont tres variables. La vitesse de libération de N,O est entre 0,009 et 0,650 mg.m"

2.h et celle de CHsentre 0,08 et 17,5 mg.m2.h pour des zones humides artificielles (Mander et al., 2014).
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Figure C-1 : Schéma conceptuel de la ZRV en fonction des végétaux aquatiques. L’épaisseur des fleches est proportionnelle a I'importance du phénoméne/de I'impact. ERI : Espéces réactives
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PERSPECTIVES

La quantité de données apportées par le suivi de cette ZRV (de 2017 a 2024) pourrait permettre

d’enrichir ces modeéles. Pour compléter les résultats obtenus durant les travaux de thése et atteindre les

objectifs fixés au début de ce manuscrit, des études supplémentaires pourraient étre envisagées :

192

quantifier plus rigoureusement la biomasse végétale (utilisation de quadrat) se développant dans
chaque bassin pour calculer la quantité réelle de polluants qu’ils absorbent,

analyser la matiere organique dissoute libérée par les différents végétaux aquatiques par des
expériences en laboratoire,

quantifier les produits pharmaceutiques absorbés par les végétaux et adsorbés par les sédiments
(développement en cours de la méthode) pour déterminer la part des végétaux et des sédiments
dans I'élimination de ces polluants,

analyser de nouvelles molécules comme les métabolites des produits pharmaceutiques sachant
gu’ils peuvent étre moins, aussi ou plus nocifs que les composés parents ou encore les produits
de soins personnels (parfum, antimoustiques, creme solaire, etc.), les retardateurs de flamme,
les anticorrosifs, les détergents ou encore les microplastiques qui sont aussi retrouvés en sortie
de STEU (Luo et al., 2014 ; Margot et al., 2013 ; Ternes et Joss, 2015 ; Ziajahromi et al., 2016),
réaliser une extraction séquentielle des ETM dans les sédiments (découper les sédiments en
plusieurs couches) pour connaitre leur spéciation et éventuellement définir les processus qui les
retiennent (précipitation/coprécipitation, adsorption sur la matiére organique, etc.),

mesurer le potentiel redox dans la colonne d’eau a plusieurs profondeurs de la colonne d’eau et
dans les sédiments durant un an pour évaluer quelles sont les réactions d’oxydoréduction
susceptibles de se mettre en place,

réaliser de nouvelles analyses des intégrons de classe 1 voire de génes de résistance pour pouvoir
conclure de I'impact de la ZRV sur ces polluants,

réaliser de nouvelles analyses sur les coliformes pour définir I'impact de la ZRV en fonction des
saisons sur ces polluants car dans ce manuscrit il n’était question que de I'été,

identifier les bactéries et les archées présentes dans les sédiments et sur les végétaux pour
déterminer véritablement celles se développant dans les bassins,

réaliser un recensement plus complet et plus précis de la faune de la ZRV pour compléter la liste
présentée dans ce manuscrit,

étudier la bioaccumulation des polluants par la faune locale,

étudier la toxicité chronique des eaux en entrée et en sortie des bassins (travaux de these menés

par Nicolas Berthelot avec des bivalves (dreisséne)),
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- analyser les eaux sortant des RUTP pour déterminer leur nature (collecte réalisée par le

personnel de la STEU).

Bien que la surface de la ZRV (6 ha) soit non négligeable, cela ne permet pas de récupérer la totalité
des effluents sortant de la STEU mais seulement 10 %. Et comme les performances de la ZRV tant pour les
polluants que pour la faune sont positives, son agrandissement par I'ajout de nouveaux bassins est a
envisager. Au nord-est de la ZRV il existe un terrain vierge de 4 ha qui pourrait accueillir de nouveaux bassins
(Figure P-1), la zone située juste au-dessus est consacrée a une jeune peupleraie. Deux autres zones entre la
STEU et la ZRV pourraient étre reconverties en bassins. Elles abritaient des peupliers qui, pour une grande
majorité, nont pas supportés les vents violents de juin 2021. Les débris et les quelques arbres non décimés
ont été enlevés/coupés en septembre 2021 et avril 2022. La surface totale de ces trois zones représente plus
du double de la surface qu’occupe actuellement les bassins ce qui augmenterait considérablement la taille
de la ZRV donc la quantité d’eau traitée. Il ne serait pas intéressant de créer trois grands bassins pour la
biodiversité mais plusieurs petits car comme suggéré par Kacergyté et al. (2021), plusieurs petites zones
humides prises ensemble sont similaires ou supérieures aux grandes zones humides individuelles de
superficie totale similaire, en matiere de richesse des espéeces, d'abondance des couples et de poussins
produits. La taille des bassins actuels semble idéale. En revanche la végétation aquatique plantée devra se
limiter aux P. australis qui pourraient étre prélevés dans la roseliere. L'utilisation d’autres végétaux (Glyceria
maxima, Scirpus lacustris, Nuphar lutea, Nymphaea alba, Mentha aquatica) est une perte d’argent pour cette
zone car apres trois ans ils avaient disparu. La surface de recouvrement de P. australis ne devra pas étre
totale mais entre 15 et 25 % dans le but de laisser des zones libres essentielles pour I'avifaune. Le fossé de
répartition devra bien entendu étre prolongé et la capacité du canal d’alimentation a acheminer une masse
d’eau plus importante devra étre étudiée. Lors de la création des bassins, I'application d’'une gé¢omembrane
est a encourager pour limiter (i) le transfert d’ETM du sol vers la colonne d’eau et (ii) les infiltrations vers la

nappe souterraines.

Ancienne
peupleraie
(coupe :2021)

Ancienne
peupleraie
(coupe : 2022)
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En été, durant les périodes de canicule, une grande partie des départements frangais mettent en place
des restrictions d'usage pour cause de pénurie d'eau. L'irrigation est alors limitée, voire interdite pendant
des semaines. La réutilisation des eaux usées traitées (REUT) apparait donc comme une solution intéressante
dans ces territoires, d'autant plus qu'elle peut étre considérée comme participant a I'économie circulaire.
Cependant, seulement 0,2 % des eaux usées traitées sont réutilisés annuellement en France?. L’eau en sortie
de la ZRV pourrait étre récupérée pour irriguer des cultures maraicheres, fourragéres ou des espaces verts
selon le niveau de qualité sanitaire qui lui est attribué (A, B, C et D) par I'arrété du 2 ao(t 2010 relatif a
|'utilisation d'eaux issues du traitement d'épuration des eaux résiduaires urbaines pour l'irrigation de cultures
ou d'espaces verts. Pour l'irrigation en agriculture le sol ne devra pas contenir une trop forte concentration
en ETM comme explicité dans le tableau 2 de I'annexe | de I'arrété du 8 janvier 1998 fixant les prescriptions
techniques applicables aux épandages de boues sur les sols agricoles pris en application du décret n° 97-1133
du 8 décembre 1997 relatif a I'épandage des boues issues du traitement des eaux usées. Bien entendu, cela
ne serait pas évident de récupérer les eaux étant donné I'accessibilité du site et I'absence d’électricité
(utilisation de pompe). La REUT a la STEU semblerait étre une solution plus facile mais la qualité des eaux en
sortie des bassins est meilleure et des champs agricoles sont situés aux alentours de la ZRV. Il ne serait pas
possible de prélever I'entiereté de la masse d’eau qui sort des bassins mais seulement une certaine quantité
car (i) la roseliére en aval de la ZRV doit toujours étre alimentée et (ii) le débit de la Vesle est dépendant des
rejets de la STEU (débit moyen journalier : 57000 m3.j!) surtout en période d’étiage (ao(t, septembre et

octobre) (tableau P-1).

Tableau P-1 : Débits moyens de la Vesle (m3.j1) pour chaque mois en amont (Saint-Brice-Courcelles) et en aval (Chalons-sur-
Vesle) du rejet de la STEU entre 2000 et 20211, Nombre de valeurs par mois (n) : 12.

Janvier Février Mars Avril Mai Juin Juillet  Aodt Septembre Octobre Novembre Décembre

Amontde 343008 458784 518400 478656 373248 284256 208224 143424 116640 111456 154656 223776
la STEU
Avaldela 485568 615168 686880 610848 489888 327456 242784 204768 180576 190080 235872 328320
STEU

(1) https://www.hydro.eaufrance.fr/

Cette ZRV pourrait également étre propice au développement de projets de communication et
d'éducation a I'environnement avec panneaux explicatifs et zones d’observations. Elle serait utilisée pour
offrir des opportunités éducatives et récréatives (par exemple observations des oiseaux) aux étudiants, aux
enseignants et a tous citoyens intéressés par les particularités de ces ZHA et de leur importance dans le

maintien des habitats de la faune et de la biodiversité. En outre, cette ZRV a une certaine valeur paysageére.

1 https://www.oieau.fr
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ANNEXES

Annexe 1 : Carte gélologique de la zone d’étude (1/50000) et légende.
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Annexe 2 : Carte pédologique réalisée par 'INRA (1985) et Iégende.

LEGENDE

SOLS PEU EVOLUES

]

Sols peu &volués d'apport colluvial récent,

Sols peu &volués d'apport alluvial crayeux de la
Vallée de la Vesle,

Sols peu &volués d'apports anthropiques actuels sur
alluvions crayeuses de la Vallée de la Vesle
(zones d'@pandage sur peupleraies).

| SOLS CALCIMAGNESTQUES]

Rendzines grises développées sur la craie,

Rendzines brunes développées sur paléosol
cryoturbé et craie,

Rendzines brunes développées sur colluvions
limono-crayeuses ou crayeuses.

Sols bruns calcaires développés sur colluvions
limono-calcaires,

ES

Sols hydromorphes organiques 2 submersion permanente
(tourbidres actuelles/alluvions crayeuses de la
Vall&e de la Vesle).

em), sur alluvions crayeuses de la

._;SuA.un:oﬁorpb-u organiques, avec plan d'eau @ faible
Vi




ANNEXES

Annexe 3 : Profil pédologique n°43 réalisé par 'INRA (1985).

PROFIL_NZ_ 43

- Lieu-dit ; le Marais

= Relief H plac

= Altitude L] i3 m

- Culture E plantation de peuplicres,
i plat, sans ados

= Type de sol 3 sol peu évolué d'nppntts

anthropiques actucksfallu-
vions crayeuses

RESCRIPTION DU PROFIL

0=-10 em : Horizon trés humiféve, noiritre ;
structure grumeleuse ; faible
cohésion.

10=40 cm - Horizon encore vieche en humus,

brun eclair ; structure grume=
lewse ;3 yuelques tachbes fervu-
gineuses ; faible cohésion.

40-80 cm : Alluvions crayeuses blanches,
avec sables ; nombreuses taches

ferrugineuses,

BO-120 cm : Alluvions craveuses, avec sables
plus abondants, toujours avec
taches ferrugincuses.
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Annexe 4 : Différents niveaux de terrassement des trois bassins (B1, B2 et B3).

B1

| 360 ml

Fosad d'almentation Chemln Zone & S0cm de profondaur Zona & dlem de profondeur
largeur Tm = largeur 4m 45 ml ! 305 il 1

Sans d'scowsment

Zone de répartition

Zone de répartiiion Fossé de récupération des eaux
T 355 mi 1
Fossé d'afmantation Chamin — Zana 3 50cm de profond Zone & 20cm de profondeur Zona 4 40cm da profondeur Zone & 20cm de profondeur
I T I Ll L _———
argeur Tm i argeur 4m &5 mi T 110ml L 115 ml &5 ml
Sans décoament E

— -
Rejel vers roselidne
Zone de rapartiion Fossé de récupération des eaux
Zone de répaniilen
| 360 mi 1
Fosad d'almentation Chemin Zona & 50em de profonder Zone & 40cm de profondeur Zona & 20em de profondeur
r Jargeur Tm = largeur dm™ " 85 m T 55 N 240 m N

— -
Rigjet vers roseldns
08ed g récugeration des eaus

Zane de répartition I

Zome de réparjlion Dane nlie da lisikilitA s vdmddatian
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Annexe 5 : Végétation plantée initialement.

Mitnge ehisoien
=N

+Phragmites australis
x Glycéria maxima
’ Scirpus lacustris
® Nymphaea alba

® Nuphar lutea
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ANNEXES

Annexe 6 : Canalisations (a) a I'entrée (b) et a la sortie de B1 pour assurer la distribution de I’eau.

a / f’/m/

Entrée B1

72.30

34
72.31

72.32
72.30

72.34 72.30

72 33 \\\\
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<N\
S 72.29

IS 72.31

’b‘
/ A ;{“ 7227
- ,(((

L
i

72.33

Sortie B1
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Annexe 7: Coordonnées GPS des instruments de mesures in-situ.

Instrumentation in situ

Coordonnées GPS

(latitude, longitude)

Station météo Watch Dog série 2700
Débitmetre entrée B1

Débitmetre entrée B2

Débitmetre entrée B3

Débitmetre sortie B1

Débitmetre sortie B2

Débitmetre sortie B3

CTD-Diver entrée B2

CTD-Diver sortie B1

CTD-Diver sortie B2

CTD-Diver sortie B3

Sonde intensité lumineuse amont B1
Sonde intensité lumineuse amont B2
Sonde intensité lumineuse amont B3
Sonde intensité lumineuse aval B1
Sonde intensité lumineuse aval B2
Sonde intensité lumineuse aval B3
Sonde oxygene dissous amont B1
Caméra entrée ZRV

Caméra aval B1

49.2799, 3.9879
49.2776, 3.9768
49.2773,3.9776
49.2770, 3.9783
49.2761, 3.9726
49.2757,3.9734
49.2754, 3.9740
49.2773,3.9775
49.2761, 3.9726
49.2757, 3.9733
49.2754, 3.9740
49.2774, 3.9765
49.2771,3.9773
49.2768, 3.9775
49.2768, 3.9750
49.2765, 3.9758
49.2762, 3.9759
49.2774, 3.9765
49.2769, 3.9789
49.2761, 3.9725

241



ANNEXES

242

Annexe 8 : Dates et type de prélevements lors des campagnes.

ID campagne Date Préléevement
R25 12 et 13/02/2019 Eau

R26 5 et 6/03/2019 Eau et sédiment
R27 25 et 26/03/2019 Eau

R28 14 et 15/04/2019 Eau

R29 9 et 10/05/2019 Eau

R30 12 et 13/06/2019 Eau

R31 25 et 26/06/2019 Eau

R32 11 et 12/07/2019 Eau

R33 29 et 30/07/2019 Eau

R34 19 et 20/08/2019 Eau et végétaux
R35 9 et 10/09/2019 Eau

R36 10 et 11/10/2019 Eau et sédiment
R37 13 et 14/11/2019 Eau

R38 3et4/12/2019 Eau

R39 9 et 10/01/2020 Eau

R40 5 et 6/02/2020 Eau et sédiment
R41 4 et 5/03/2020 Eau

R42 14 et 15/05/2020 Eau et sédiment
R43 04/06/2020 Eau

R44 16 et 17/06/2020 Eau

R45 7 et 8/07/2020 Eau

R46 28 et 29/07/2020 Eau, sédiment et végétaux
R47 19 et 20/08/2020 Eau et végétaux
R48 7 et 8/09/2020 Eau et végétaux
R49 29 et 30/09/2020 Eau et sédiment
R50 19 et 20/10/2020 Eau

R51 16 et 17/11/2020 Eau

R52 10 et 11/12/2020 Eau et sédiment
R53 6 et 7/01/2021 Eau et végétaux
R54 10 et 11/02/2021 Eau et sédiment
R55 9 et 10/03/2021 Eau et sédiment
R56 6 et 7/04/2021 Eau

R57 28 et 29/04/2021 Eau et macroinvertébrés
R58 17 et 18/05/2021 Eau

R59 9 et 10/06/2021 Eau

R60 29 et 30/06/2021 Eau et végétaux
R61 21et22/07/2021 Eau

R62 18 et 19/08/2021 Eau, sédiment et végétaux
R63 7 et 8/09/2021 Eau

R64 29 et 29/09/2021 Eau et végétaux
R65 26 et 27/10/2021 Eau

R66 29 et 30/11/2021 Eau
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Annexe 9 : Coordonnées GPS des vingt et un prélevements de sédiments réalisés dans le canal d’alimentation.

Echantillon

Coordonnées GPS

(latitude, longitude)

49.2771, 3.9792

49.2773, 3.97996

49.2775, 3.9805

49.2778, 3.9810

49.2780, 3.9817

49.2783, 3.9822

49.2788, 3.9828

49.2788, 3.9833

O| 0| N| oo | | W| N|
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o
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Annexe 10 : Dates des prises d’images par le drone aérien.
Date

£ 16/06/2019
10/09/2019
11/10/2019
14/11/2019
23/06/2020
31/08/2020
21/07/2021
24/09/2021
25/10/2021
23/11/2021
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Annexe 11: Longueurs d’ondes utilisées pour I’analyse par ICP-OES.

Elément Echantillon Longueur d’onde  Visée

As Sédiments 189,04 Axiale
193,76

Ca Eau, végétaux, sédiment 393,37 Radiale
396,85

cd Sédiments 214,44 Axiale
226,50

Co Sédiments 228,62 Axiale

Cr Sédiments 267,72 Axiale
283,56

Cu Sédiments 324,75 Axiale
327,40

Fe Végétaux, sédiments 239,56 Axiale
259,84
259,94

K Eau, végétaux, sédiment 766,49 Radiale
769,90

Mg Eau, végétaux, sédiment 279,55 Radiale
280,27
285,21

Mn Végétaux, sédiments 257,61 Axiale
259,37
260,57

Na Eau, végétaux, sédiment 589,59 Radiale
818,33

Ni Sédiments 216,56 Axiale
231,60

P Eau, végétaux, sédiment 177,50 Axiale
178,28
178,77

Pb Sédiments 220,35 Axiale

Zn Sédiments 202,55 Axiale
206,20
213,86
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Annexe 12: Limite de détection et de quantification de I'ICP-OES estimées.
Elément Longueurd’onde LD (pg.Ll) LQ(pug.L?)

As 189,04 7 22
193,76 6 19
Ca 393,37 4 12
396,85 4 11
cd 214,44 1 3
226,50 1 3
Co 228,62 2 5
cr 267,72 2 5
283,56 7 26
Cu 324,75 4 12
327,40 2 6
Fe 239,56 15 40
259,84 15 42
259,94 15 41
K 766,49 82 279
769,90 155 512
Mg 279,55 9 24
280,27 8 26
285,21 9 25
Mn 257,61 2 5
259,37 2 5
260,57 2 5
Na 589,59 133 543
818,33 11 42
Ni 216,56 2 4
231,60 2 4
P 177,50 34 90
178,28 37 100
178,77 35 91
Pb 220,35 2 7
Zn 202,55 11 32
206,20 11 33
213,86 11 32
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Annexe 13: Isotopes utilisés pour I'analyse par ICP-MS et les équations de correction appliquées.

Elément Echantillon Isotope  Equation de correction
As eau, végétaux 75
Ba eau 137
Ce eau 140
Cd eau, végétaux 111
Co eau, végétaux 59
Cr eau, végétaux 52
53
Cu eau, végétaux 63
65
Dy eau 161
163
Er eau 166
Eu eau 151 Eul51 - (Bal37 x 0,0078)
153
Fe eau 57
Gd eau 157
158 - 0,004016 x Dy163
Ho eau 165
La eau 139
Lu eau 175
Mn eau 55
Nd eau 146
Ni eau, végétaux 60
62
Pb eau, végétaux 206
207
208 1 x Pb206 + 1 x Pb207
Pr eau 141
Sm eau 147
152 -0,012780 x Gd157
Tb eau 159
Tm eau 169
Yb eau 172
Zn eau, végétaux 66
68
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Annexe 14: Limite de détection et de quantification de I'ICP-MS estimées.

Elément Isotope LD (ng.L?1) LQ (ng.L?)
As 75 3 9
Ba 137 21 70
Ce 140 0,3 0,8
Cd 111 4 12
Co 59 5 17
Cr 52 6 22
53 11 36
Cu 63 15 76
65 18 78
Dy 161 0,2 0,4
163 0,2 0,6
Er 166 0,1 0,4
Eu 151 0,2 0,5
153 0,2 0,5
Fe 57 365 965
Gd 157 0,2 0,4
158 0,2 0,5
Ho 165 0,2 0,5
La 139 0,2 0,6
Lu 175 0,2 0,5
Mn 55 19 62
Nd 146 0,3 0,8
Ni 60 34 113
62 35 118
Pb 208 13 44
Pr 141 0,2 0,5
Sm 147 0,2 0,6
152 0,2 0,6
Tb 159 0,2 0,5
Tm 169 0,2 0,5
Yb 172 0,2 0,6
Zn 66 144 480
68 133 443
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Annexe 15: Liste des micropolluants organiques analysés par le laboratoire Eurofins.

Composés N° CAS LQ (ng.L)
Phtalates :
Diéthylhéxylphtalate (DEHP) 117-81-7 0,1

Produits de dégradation :

Acide aminométhylphosphonique (AMPA) 1066-51-9 0,02
Composés perfluorés :

Sulfonate de perfluorooctane (PFOS) 45298-90-6 0,0002
Nonylphénol :

4-Nonylphénol 84852-15-3 0,02

Produits pharmaceutiques :

4-Aminophénazone 58-15-1 0,1
Aténolol (B-Adrénergiques) 29122-68-7 0,1
Atorvastatine 134523-00-5 0,1
Benzocaine 94-09-7 0,1
Bézafibrate 41859-67-0 0,1
Carbadox 6804-07-5 0,1
Carbamazépine 298-46-4 0,1
Chloramphénicol 56-75-7 0,1
Clarithromycine 81103-11-9 0,1
Clindamycine 18323-44-9 0,1
Cloxacilline 61-72-3 0,1
Clozapine 5786-21-0 0,1
Cortisone 53-06-5 0,1
Cyclophosphamide 50-18-0 0,1
Dapsone 80-08-0 0,1
Dexaméthasone 50-02-2 0,1
Diazépam 439-14-5 0,1
Diclofénac 15307-86-5 0,1
Dicloxacilline 343-55-5 0,1
Dimétridazole 551-92-8 0,1
Dipyridamole 58-32-2 0,1
Erythromycine 114-07-8 0,1
Fénofibrate 49562-28-9 0,1
Fénotérol 13392-18-2 0,1
Florphénicol 76639-94-6 0,1
Fluoxétine 54910-89-3 0,1
Furazolidone 67-45-8 0,1
Gabapentine 60142-96-3 0,1
Ifosfamide 3778-73-2 0,1
Indométhacine 53-86-1 0,1
Irbésartan 138402-11-6 0,1
Kétoproféne 22071-15-4 0,1
Lidocaine 137-58-6 0,1
Lincomycine 154-21-2 0,1
Mébendazole 31431-39-7 0,1
Metformine 657-24-9 0,1
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Métoprolol
Métronidazole
Nafcilline
Naproxéne
Oléandomycine
Oxacilline
Oxazépam
Paracétamol
Pentoxyfylline
Phénazone
Pipampérone
Primidone
Progestérone
Propranolol
Quétiapine
Ronidazole
Roxithromycine
Salbutamol
Sotalol (B-Adrénergiques)
Sulfachloropyridazine
Sulfadiazine
Sulfadiméthoxine
Sulfadimidine
Sulfamérazine
Sulfaméthoxazole
Sulfagquinoxaline
Tamoxifene
Terbutaline
Tiamuline
Tramadol
Triclocarban
Triméthoprime
Tylosine

Warfarine (Coumaféne)

250

37350-58-6
4812-40-2
147-52-4
22204-53-1
3922-90-5
66-79-5
604-75-1
103-90-2
6493-05-6
60-80-0
1893-33-0
125-33-7
57-83-0
525-66-6
111974-69-7
7681-76-7
80214-83-1
18559-94-9
3930-20-9
80-32-0
68-35-9
122-11-2
57-68-1
127-79-7
723-46-6
59-40-5
10540-29-1
23031-25-6
55297-95-5
27203-92-5
101-20-2
738-70-5
1401-69-0
81-81-2

0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,5
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
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Annexe 16 : Electrophorése sur gel d'agarose du plasmide pNorm (3342 paires de bases (pb)) linéarisé par ’'enzyme de
restriction BamH1 (marqueur de taille (MT) de 10000 pb).

10000 pb
8000 pb

6000 pb
5000 pb

4000 pb
3000 pb

2000 pb

1500 pb

1000 pb

500 pb
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Annexe 17 : Concentration (mg.kg MS-!) des éléments dans les matériaux de référence.

1575a Pine Needles

Elément Concentration donnée

Concentration mesurée

(mg.kg MS1) (mg.kg MS1) (n=3)
As 0,039+0,002 0,015+0,000
Ca 2500100 26721176
Cd 0,233+0,004 0,211+0,015
Co 0,061+0,002 0,060+0,005
Cu 2,8+0,2 3,0£0,3
Fe 4612 4615
K 417070 4351+1642
Mg 1060+17 980156
Mn 488112 505+38
Na 631 8231436
Ni 1,5:0,1 1,5+0,1
P 1070+80 1147+20
Pb 0,167+0,015 0,131+0,011
Zn 38+2 4142

DC73348 Bush Branches and Leaves

Elément Concentration donnée

Concentration mesurée

(mg.kg MS1) (mg.kg MS1) (n = 3)
As 0,95+0,12 0,79+0,07
Ca 22000+130 19364+1477
Cd 0,14+0,06 0,20+0,01
Co 0,39+0,05 0,40+0,01
cr 2,340,3 2,140,1
Cu 5,2+0,5 4,4+0,05
Fe 102067 942423
K 8500+50 77491143
Mg 2870+18 2632+137
Mn 58+6 69+2
Na 11000+100 101044563
Ni 1,7+0,4 1,6+0,0
P 830+40 998+40
Pb 7,141,1 6,610,2
Zn 20,6+2,2 22+0,4

Freshwater sediment 3

Elément Concentration

Concentration mesurée

(mg.kg MS1) (mg.kg MS1) (n =3)
As 7,7612,02 6,610,37
Ca 2260012450 24160147
Cd 0,470+0,35 0,380+0,040
Co 5,96+1,12 6,40+0,33
Cu 15,5+1,67 13,9+0,6
Fe 16800+£2380 2048711919
K 19601647 89671252
Mg 13200£1530 144014131
Mn 180+16,8 2036
Na 292172,3 1201+£1193
Ni 16,7+2,29 18,1+0,9
Pb 14,1+3,02 13,8+0,7
Zn 69,719,64 76,513
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Annexe 18 : Images de certains végétaux se développant sur les berges de la ZRV.

‘.,_ ’ =

a : mélilot blanc ; b : mélilot jaune ; c : salicaire commune ; d : berce commune ; e : achillée a feuilles de fougére ; f : menthe aquatique ; g : laiche ; h : millepertuis tacheté ; i : cirse maraicher ;
j: bardane ; k : achillée millefeuille ; | : consoude ; m : tréfle des prés ; n : cirse des champs ; o : reine-des-prés ; p : luzerne cultivée ; q : lotier corniculé ; r : épilobe hirsute ; s : iris des marais ;
t : eupatoire a feuilles de chanvre
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Annexe 19 : Images du drone aérien pour B1, B2 et B3. A : algue, L : Lemnacée et P : P. australis.

Bl

| 2019 | 2020 | 2021

septembre octobre novembre ' juin aodt " juillet septembre  octobre novembre

RS
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B2

2021

2020

2019

septembre

novembre

octobre

m,
>
o

sortie
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B3

| 2019 | 2020 | 2021 |
novembre ' juin ~ aodt 'jui!let septembre  octobre  novembre

juin septembre octobre

entrée P

Panne du drone Vol du drone
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Annexe 20 : Somme des DJ et NDVI au niveau des P. australis pour B2 (a) et B3 (b).
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ANNEXES

Annexe 21 : Valeurs des indices UV-visible (SUVA;s4, E2/E3 et S;75.205) en sortie des bassins en fonction des saisons.
Nombre de valeurs (n) : hiver (5), printemps (8), été (12) et automne (9). Les valeurs avec des lettres en exposant
différentes pour une méme colonne indiquent une différence significative (p < 0,05).

SUVA;54 B1S B2S B3S

Hiver 2,340,3* 2,3+0,4® 2,3+0,42
Printemps 2,641,128 2,5+1,0® 2,5+1,02
Eté 2,4+0,92 2,610,782 2,3+0,7°

Automne  2,3%0,32 2,2+0,4® 2,2+0,42

E2/E3 B1S B2S B3S

Hiver 6,1+1,32 5,9+1,32 5,6+1,52
Printemps 5,241,282 5,4+1,1@ 5,2+1,12
Eté 5,3+0,82 4,9+0,42 5,0+0,4°

Automne  5,9+1,7° 5,8+1,32 5,8+1,3¢2

S275-205 B1S B2S B3S

Hiver 0,016+0,002® 0,017+0,002* 0,016+0,0022
Printemps  0,016+0,0022  0,016+0,002° 0,016+0,0022
Eté 0,016+0,001* 0,015+0,001* 0,015+0,0012

Automne  0,016+0,001* 0,016+0,002¢ 0,016+0,001°
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Annexe 22 : Teneurs moyennes en ETM dans les sédiments (mg.kg) en 2019 et 2021 pour les trois bassins. Nombre de
valeurs (n) : 4. Les valeurs avec des lettres en exposant différentes pour un méme élement indiquent une différence

significative entre les bassins (p < 0,05).

B1 B2 B3
As (2019) 20130 18432 23192
As (2021) 26162 14142 16442
Cd (2019) 4112 412 312
Ccd (2021) 5422 4112 4112
Co (2019) 812 712 7£22
Co (2021) 8+12 612 7422
Cr (2019) 129182 1574822 102448
Cr(2021) 1584457 111+16° 1274475
Cu (2019) 1094112 128+132 1244645
Cu (2021) 1484275 116+15° 1244423
Fe (2019) 1014346557 9265+1774° 11914+2186°
Fe (2021) 11257416682 9106116687 10666111342
Mn (2019) 154182 161£322 2054232
Mn (2021) 1414129 1254142 1484159
Ni (2019) 70182 65+247 514129
Ni (2021) 831242 644112 714200
Pb (2019) 183+30° 194+68? 276+188°
Pb (2021) 2724612 1864292 1994974
Zn (2019) 796+86° 721#315° 77345522
Zn (2021) 10812742 7481277 76242652
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Annexe 23 : Extraction via la méthode QUEChERS.
L’extraction des produits pharmaceutiques dans les sédiments et les végétaux lyophilisés et

broyés a été réalisée a I'aide de la méthode QUEChERS (Quick Easy Cheap Efficient Rugged and Safe)
par Elsa Salles (Stage de master 2). Cette méthode a été élaborée par Anastassiades et al. (2003) pour
extraire les pesticides des aliments et a depuis été adaptée pour extraire d’autres polluants organiques
comme les produits pharmaceutiques et les HAP (Kim et al., 2019 ; Nannou et al., 2019). Elle tend a

remplacer les méthodes classiques d’extraction car elle présente de nombreux avantages :

- le solvant d’extraction utilisé est I'acétonitrile donc les échantillons peuvent étre injectés
simultanément en chromatographie gazeuse et en chromatographie liquide,
- le protocole peut facilement étre modifié et ses étapes sont toutes relativement simples,

- le temps et le colit des extractions sont réduits par rapport aux autres méthodes.

Comme une extraction liquide-liquide classique, la méthode QUEChERS repose sur la
différence d’affinité de la molécule d’intérét entre deux phases liquides, la phase aqueuse (eau) et la
phase organique (acétonitrile), devenues non miscibles aprés ajout de sels (ce phénomeéne est appelé
« salting-out ») (sulfate de magnésium et chlorure de sodium). Aprés agitation et centrifugation, la
phase organique est récupérée pour réaliser une phase de « clean up » par dSPE (dispersive solid phase
extraction). Lors de cette phase, un ou plusieurs sorbants sont ajoutés comme par exemple le PSA
(primary second amine) pour purifier I'extrait en retenant les sucres, les lipides et les protéines
coextraits ou le GCB (graphitized carbon black) pour éliminer la chlorophylle. Ceci est la description de
la méthode originale initialement développée par Anastassiades et al. (2003). En se basant sur cette

méthode, deux nouvelles versions ont ensuite été créées :

- laméthode CEN adoptée par le comité européen de normalisation (CEN) en 2008 sous le nom
de EN 15662:2008,

- la méthode AOAC (association of official analytical chemist) mise au point par Lehotay (2007).

Ces méthodes utilisent des tampons lors de I'extraction dans le but de contréler le pH pour
optimiser I’extraction des composés sensibles aux variations de pH, le citrate pour la méthode CEN et

|"acétate pour la méthode AOAC.

Les études sur I'extraction des produits pharmaceutiques avec la méthode QUEChERS étant
encore peu nombreuses, les trois méthodes ont été utilisées pour comparer leur efficacité. Pour la
phase de clean up, 50 mg de PSA ont été utilisés pour les sédiments et différentes proportions de
sorbants (PSA et GCB) ont été testés pour les végétaux car le GCB est connu pour adsorber la

chlorophylle mais aussi les molécules planes (Kim et al., 2019). Un standard interne marqué au
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deutérium, la metformin-(dimethyl-d6) hydrochloride (Sigma Aldrich), de concentration connue a été
injecté lors de I'extraction pour déterminer I'efficacité de |’extraction en calculant un taux de

recouvrement. Des blancs ont été préparés dans les mémes conditions mais sans ajout d’échantillon.

Apreés la phase de « clean up », la phase organique est récupérée pour étre analysée par HPLC
MS/MS. L’'HPLC permet de séparer les molécules avec une phase stationnaire et une phase mobile
(gradient d’acétonitrile). La séparation est réalisée en fonction de I'affinité de la molécule pour la phase
stationnaire ou la phase mobile. Une fois les molécules séparées, elles sont ionisées par un
électronébulliseur (ESI) puis injectées dans le spectrométre de masse. L'ionisation passe par trois
étapes, (i) la formation de gouttelettes sous I'action d'un champ électrique a haute tension (ii), leur
désolvatation a I'aide d’un gaz (comme I'azote) ce qui diminue leur diametre. Lorsqu’il atteint la limite
de Rayleigh, la force de répulsion de Coulomb entre les charges est suffisante pour contrebalancer la
tension superficielle de la gouttelette qui se fissionne pour donner des gouttelettes chargées. Ce
processus se répéte jusqu’a obtenir un ion parent par gouttelette, (iii) les ions sous forme de
gouttelettes liquides se transforment en ions en phase gazeuse et sont dirigées vers le spectromeétre
de masse. Le type de spectrométrie de masse en tandem utilisée pour ces analyses est un triple
quadripdle (QgQ). Le premier quadripble permet de trier les ions parents en fonction de leur m/z
(comme pour le quadripdle de I'lCP MS). La deuxiéme cellule du quadripéle est la chambre de collision.
Cette chambre est traversée par un gaz inerte (argon). Les ions parents vont entrer en collision avec le
gaz et seront alors fragmentés (ions fils). La troisieme cellule est un deuxieme quadripdle, agissant de
la méme maniere que le premier. Un détecteur a la sortie du dernier quadrip6le permet d’obtenir des

spectres de masse.

La mise en place de la méthode pour I'analyse des micropolluants dans les extraits via I'HPLC

MS/MS est toujours en cours.

Anastassiades, M., Lehotay, S.J., Stajnbaher, D., Schenck, F.J., 2003. Fast and easy multiresidue method employing
acetonitrile extraction/partitioning and “dispersive solid-phase extraction” for the determination of pesticide
residues in produce. ] AOAC Int 86, 412—-431.

Kim, L., Lee, D., Cho, H.-K., Choi, S.-D., 2019. Review of the QUEChERS method for the analysis of organic pollutants:
Persistent organic pollutants, polycyclic aromatic hydrocarbons, and pharmaceuticals. Trends in Environmental
Analytical Chemistry 22, e00063. https://doi.org/10.1016/j.teac.2019.e00063

Nannou, C., Ofrydopoulou, A,, Heath, D., Heath, E., Lambropoulou, D., 2019. QUEChERS—A Green Alternative Approach
for the Determination of Pharmaceuticals and Personal Care Products in Environmental and Food Samples, in:
Ptotka-Wasylka, J., Namiesnik, J. (Eds.), Green Analytical Chemistry, Green Chemistry and Sustainable
Technology. Springer Singapore, Singapore, pp. 395-430. https://doi.org/10.1007/978-981-13-9105-7 14
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Annexe 24 : Mesures compensatoires.

Commune N° de parcelle Surface (ha) Essence Densité Date des travaux
Auménancourt A343,B115, 5,28 Noyer, noir, 556 plants par Hiver 2019
B116, B117, Saule blanc, hectare
B119, B120, Saule cendré,
B121, B122, Erable plane,
B123, ZB21 Aulne glutineux,
Bourgogne ZH6 4,01 Merisier,
Noisetier, Tilleul
a petites feuilles,
Erable sycomore,
Erable
champétre
Reims DX192, DX191, 1,49 Erable plane, 2174 plants par Automne 2016
DX189 Aulne glutineux, hectare
Charmes,
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Merisier, Tilleul a
petites feuilles,
Erable
champétre,
Saule blanc,
Saule vanniers
Saules pourpres
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Annexe 25 : Images d’oiseaux, d’insectes, d’amphibien et de mammiféres sur la ZRV.
Oiseaux

(a) : cygne tuberculé ; (b) : foulques macroules ; (c) : couple de canards colverts ; (d) : chevalier guignette ; (e) : mouettes
rieuses ; (f) : canard a collier noir (femelle) ; (g) : héron cendré ; (h) : espece indéterminée (rousserolle effarvatte ?)

Mammiferes

v

- f/

~ ’
(a) : ragondin ; (b) : rat musqué sur sa hutte
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Insectes

o
(a) : agrion mignon ; (b) : agrion mignon ; (c) : crocothémis écarlate ; (d) : aeschne mixte ; (e) : libellule a quatre taches ; (f) :
téléphore fauve et syrphe porte-plume ; (g) : éristale gluante ; (h) : cétoine dorée ; (i) : abeille domestique ; (j) : bourdon
terrestre ; (k) : puceron farineux du prunier

Amphibiens (« Grenouille vertes »)
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Annexe 26 : Familles de macroinvertébrés identifiées dans la partie amont et aval de B3 pour la détermination de

I'IBGNeq.
AMONT B3
Phylum Famille GFI Habitat
Végétaux Végétaux  Algues Algues Surface Sédiments Sédiments  Sédiments Total
naturelles fins fins fins
organiques  organiques  organiques
Mollusques Physidae 2 43 1 30 17 64 11 40 206
Lymnaeidae 58 8 40 26 4 22 15 24 197
Planorbidae 5 3 2 6 4 2 22
Bithyniidae
Hydrobiidae 1 1
Valvatidae
Annélides Annélides 1 14 12 22 27 3 45 79 55 257
oligochetes
Achétes ou Glossiphoniidae 1 3 3
Hirudinées
Crustacés Gammaridae 2 16 41 31 9 2 1 9 1 110
Asellidae 108 87 140 116 50 3 28 35 597
Hétéroptéres Pleidae 4 1 5 2 12
Corixidae 3 1 4
Diptéres Chironomidae 1 11 8 17 3 5 7 35 3 89
Empididae 1 1
Tipulidae
Stratiomuidae 1 2 1 4
Coléopteres Curculionidae 1 1
Dystiscidae 1 1
Haliplidae
Hydrophilidae) 1 3 4
Noteridae 2 2
Larve 1 1
Hygrobildae
Ephéméropteéres Ameletldae
Baetidae 2 1 1
Caenidae 2
Odonates Coenagrionidae
Lépidoptéres Crambidae
Turbellariés Dugesiidae
Trichopteres leptoceridae 4
Somme : 1487
AVAL B3
Phylum Famille Habitat
GFI Végétaux  Végétaux  Végétaux  Végétaux Débris Sédiments Sédiments Sédiments Total
organiques fins fins fins
grossiers organiques organiques organiques
Mollusques Physidae 2 31 2 66 13 1 126 11 26 276
Lymnaeidae 68 4 54 6 2 54 21 30 239
Planorbidae 1 1 1 5 6 9 23
Bithyniidae 3 2 5
Hydrobiidae 1 1 2
Valvatidae 1 1
Annélides Annélides 1 1 2 13 2 6 20 16 4 64
oligochetes
Achétes ou Glossiphoniidae 1 1 1
Hirudinées
Crustacés Gammaridae 2 12 84 36 29 72 11 38 19 301
Asellidae 1 21 63 100 25 227 9 7 8 460
Hétéroptéres Pleidae 18 9 16 10 20 8 5 3 89
Corixidae 1 1
Dipteres Chironomidae 1 3 2 5
Empididae 1 1
Tipulidae 2 2
Stratiomuidae 1 3 4
Coléoptéres Curculionidae 1 1
Dystiscidae 2 3 5
Haliplidae 1 1
Hydrophilidae) 1 1 3 5
Noteridae 1 1 1 1 4
Larve
Hygrobildae
Ephéméropteres Ameletldae 1 1
Baetidae 2 2 2 4
Caenidae 2 2 2
Odonates Coenagrionidae 4 1 3 3 1 2 2 1 17
Lépidoptéres Crambidae 1 1 2
Turbellariés Dugesiidae 1 1
Trichoptéres leptoceridae 4 1 1
Somme : 1517
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Valorisation scientifique des travaux de thése
Publication :

Maurice, N., Pochet, C., Adouani, N., Pons, M-N., 2022. Role of Seasons in the Fate of Dissolved Organic
Carbon and Nutrients in a Large-Scale Surface Flow Constructed Wetland. Water 14, 1474.
https://doi.org/10.3390/w14091474

Communication :

Fate of organic micropollutants in a large-scale horizontal flow constructed wetland: AZHUREV
(poster), 31th annual meeting SETAC EUROPE (3-6 mai 2021, en ligne)

D’une zone d’épandage a une zone de rejet végétalisée : le projet AZHUREV (communication orale),
5¢me colloque des Zones Ateliers-CNRS (3-5 novembre 2020, en ligne)

L’évolution du géne intl1 au sein de la zone de rejet végétalisée d’AZHUREV (communication orale),
13®™e congrés international du GRUTTEE (18-20 février 2020 a Rennes, France)

Suivi du nombre de copies d’ARN 16S et d’intégrons de classe 1 au sein de la zone de rejet végétalisée
d’AZHUREV (poster), 9™ colloque de I’AFEM (5-8 novembre 2019 a Bussang, France)

Nitrogen and dissolved carbon balances in the AZHUREV constructed wetland (communication orale),
8th International Symposium on Wetland Pollutant Dynamics and Control (17-21 juin 2019 a Aarhus,
Danemark)

L’alimentation en eaux de la zone de rejet végétalisée d’AZHUREV (communication orale) 14°™ congrés
international du GRUTTEE (2-4 mars 2022 a Toulouse, France)

Development of a monitoring environment for a large-scale surface-flow constructed wetland
(communication orale) DYCOPS 2022, (14-17 juin 2022 a Busan, Corée du Sud, en ligne)
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