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Introduction générale

Depuis quelques décennies, le réseau routier s’est considérablement développé en France. Le réseau
autoroutier, par exemple, est passé de moins de 1 000 km en 1970 & plus de 11 000 km en 2011 (Ministere
de PEcologie, du Développement Durable et de I’Energie).En méme temps, les exigences en termes de
niveau de service et de sécurité ont beaucoup augmenté. Ainsi, pour maintenir la sécurité des usagers,
des quantités importantes de fondants routiers sont épandues en période hivernale. En France, elles
représentent 200 000 & 2 000 000 de tonnes chaque année (pour une moyenne de 1 238 000 tonnes/an
entre 2000 et 2010), malgré une évolution des pratiques visant a en rationaliser 'usage. Le fondant le
plus utilisé est le chlorure de sodium (NaCl) dans 99 % des cas. Ce fondant est appliqué sur la route
sous forme de sel sec ou de saumure, il est transféré dans 'environnement directement par projection ou
ruissellement, ou aprés collecte des eaux dans les réseaux d’assainissement routier. En effet, les routes
et autoroutes sont équipées de bassins de rétention destinés a recevoir les eaux de ruissellement. Ces
bassins initialement congus pour controler les rejets d’eau pluviale d’un point de vue quantitatif (pour
limiter l'influence des infrastructures routieres sur le risque inondation) sont aujourd’hui dimensionnés
pour répondre a la problématique du controle de la pollution routiére accidentelle (afin de la circonscrire
avant un éventuel rejet dans le milieu naturel). Vis-a-vis des fondants, ces bassins jouent essentiellement
un role de stockage temporaire et de régulation des flux. Le chlorure de sodium est ensuite rejeté dans
I’environnement, en particulier dans les eaux superficielles.

Les ions Na™ et C1~, bien que particuli¢rement mobiles, ne sont pas considérés comme des polluants
au regard de la législation francaise. Par conséquent, ils ne font ’objet d’aucun suivi particulier dans
les réseaux d’assainissement routiers. Pourtant, le transfert des fondants routiers vers ’environnement
provoque une augmentation significative des concentrations en Nat et C1~ dans tous les compartiments
environnementaux : les eaux superficielles et souterraines, les sols et le biote associé. Cette augmentation
peut avoir des conséquences dramatiques sur la biodiversité, de I’échelle de I'individu a celle de ’écosysteme.
En effet, de nombreuses espéces sensibles sont concernées (micro-organismes terrestres et aquatiques,
animaux et végétaux, etc.) et la ressource en eau elle-méme est parfois menacée. S’il n’existe pas de
limite réglementaire pour les concentrations en Na™ et C1~ dans les eaux de ruissellement routieres, elles
font 'objet d’une réglementation pour les eaux destinées a la consommation. La concentration maximale
admissible en chlorure et en sodium est de 200 mg/L dans ces eaux. Le rejet d’eaux de ruissellement
routieres chargées en sel peut contribuer de maniére importante a la concentration en chlorure et sodium
dans ’environnement.

En plus de son effet écotoxique direct, le chlorure de sodium en exceés peut modifier la spéciation
d’autres éléments chimiques. Son ajout a concentration élevée se traduit par un choc de salinité, qui a au

moins deux conséquences principales :

e il perturbe les équilibres géochimiques et donne lieu a des réactions d’échange d’ions, complexations
etc., ce qui peut augmenter la disponibilité et la mobilité d’éléments traces métalliques, comme le

zinc et le cadmium, eux-mémes toxiques;

¢ il peut contribuer a mobiliser la fraction colloidale souvent porteuse de ces éléments en traces

métalliques (lors de la décroissance de la salinité).



2 Introduction générale

Pour ces raisons, il est essentiel de mieux comprendre le devenir des fondants routiers apres épandage
et leur dynamique suite a la collecte des eaux de ruissellement routiéres dans les bassins de rétention.

Pour dépasser le simple constat de la pollution, on peut s’intéresser ensuite a la problématique du
traitement. Les ions C1~ et Na™t en solution sont difficiles & séparer du reste de la solution. Un grand
nombre de procédés existent pour le dessalement de 1’eau, ils ont été essentiellement congus pour le
dessalement de I’eau destinée a la consommation. On peut citer notamment la distillation, ’échange d’ions,
des opérations de séparation membranaire (nanofiltration, osmose inverse, électrodialyse). Toutefois, ces
procédés sont coliteux et non adaptés au contexte routier. Par ailleurs, il existe des végétaux capables de
tolérer et méme bioaccumuler le chlorure de sodium. Ces végétaux appelés halophytes sont généralement
tolérants & d’autres formes de stress, comme la sécheresse ou l'exposition & des quantités importantes
d’éléments traces métalliques. C’est pourquoi 1'utilisation des halophytes en phytoremédiation, ou
phytodésalinisation, apparailt comme une technique prometteuse qui pourrait s’avérer particulierement
avantageuse si elle pouvait étre adaptée aux contraintes du milieu routier.

La compréhension de la dynamique des fondants routiers dans les bassins de rétention et le traitement
des eaux de ruissellement chargées en chlorure de sodium peuvent se traduire en une série de questions

scientifiques, avant d’aborder les problématiques opérationnelles :

¢ Quelle proportion des fondants épandus est effectivement collectée dans les bassins d’assainissement

routier ?
o Les bassins existants ont-ils une fonction de rétention des fondants routiers ?

¢ Quelle est 'influence des fondants sur ’émission, la dispersion et le rejet des ETM en sortie des

bassins d’assainissement routiers ?
e Le développement d’une solution spécifique de phytodésalinisation est-il possible ?

e Quelles halophytes peuvent étre sélectionnées pour la phytoremédiation en milieu routier ?

Pour apporter des réponses a ces questions, des expérimentations ont été menées sur un bassin de
rétention considéré comme un bassin modele, le bassin de rétention situé a Chenevieres (Lorraine), au
bord de la route nationale RN 59. Ce bassin a été construit selon les préconisations du Ministére de
I'Ecologie, du Développement Durable et de 'Energie (Setra, 2006). Il s’agit d’un bassin de rétention
imperméabilisé & volume mort fonctionnel et situé sur une route mise en service en 2009. Cette route est
soumise & d’importants salages (du fait du niveau de service imposé sur une route nationale, et de son
entretien par les services de I’état, a savoir la DIR — Est) et présente un état proche de 1’état initial des
bassins lors de leur conception. Aucun entretien n’a encore été effectué au début de la these, ni curage ni
modification fonctionnelle.

L’objectif de ce travail de these est donc de contribuer d’un point de vue qualitatif au controle
de l'impact des fondants routiers sur I’environnement en observant d’une part leur transfert de la
route vers les réseaux d’assainissement routier puis en sortie de ces réseaux vers ’environnement, et
d’autre part leur influence sur la mobilité des polluants du domaine routier. En fonction des conclusions
tirées de ’observation des réseaux existants, une approche pourra étre sélectionnée pour répondre a la
problématique de ’assainissement des eaux de ruissellement routieres en utilisant les capacités épuratrices

des halophytes dans un systeme de phytoremédiation.
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Le manuscrit est organisé en quatre parties.

Le chapitre 1 décrit en détails la problématique et les objectifs de la theése en s’appuyant sur un
état de I'art rappelant notamment les connaissances établies concernant 1’épandage et le transfert des
fondants routiers de la route vers ’environnement. Ce chapitre décrit également le transfert des polluants,
surtout les éléments en traces métalliques, dans les réseaux d’assainissement routiers, en insistant sur la
place des fondants routiers dans la pollution routiére en général. Il propose enfin un état des lieux de
I'utilisation des halophytes en phytoremédiation et de leur usage potentiel pour I'assainissement routier.

L’objectif du chapitre 2 est de mesurer le transfert des fondants routiers de la route vers ’environ-
nement a travers un bassin de rétention des eaux de ruissellement routiéres, en observant, d’une part les
épandages de fondants et les conditions météorologiques et, d’autre part, I’évolution de la qualité de
I’eau du bassin au cours de la période hivernale.

Le chapitre 3 expose la caractérisation de la qualité des sédiments de ce bassin de rétention et
I'influence du transfert des fondants routiers dans les réseaux d’assainissement sur la mobilité des éléments
traces métalliques.

Dans le chapitre 4 sera présentée la phytodésalinisation des eaux de ruissellement routieres chargées
en fondants. Des plantes halophytes sont choisies et testées en vue d’évaluer la pertinence de cette
solution de traitement.

Enfin, seront présentés les conclusions et les perspectives de recherche offertes par ce travail.
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6 Chapitre 1. Contexte de la viabilité hivernale et objectifs de la thése

1.1 Les fondants routiers : utilisation et devenir

L’exploitation hivernale du réseau routier met en ceuvre des quantités importantes de produits fondants.
Ces produits se retrouvent en grande majorité dans I'environnement et sont ainsi considérés comme des
pollutions saisonnieres qu’il conviendra de prendre en compte dans ’élaboration ou I’amélioration d’une
solution de traitement des effluents routiers. Cette premiere partie traite de I’épandage des fondants et

de leur transfert vers I’environnement.

1.1.1 Définition et emploi des fondants routiers
1.1.1.1 Définition et fonctionnement

Un fondant routier est un produit solide ou liquide dont les caractéristiques physiques permettent de
déplacer ’équilibre des phases de I’eau pour en abaisser le point de congélation, favorisant la fusion de la

pellicule résiduelle de neige apres raclage ou de glace a des températures négatives.

En période hivernale, plusieurs produits peuvent étre utilisés comme fondants routiers (le chlorure de
sodium (NaCl), le chlorure de calcium (CaCly) ou le chlorure de magnésium (MgCls), mais le chlorure
de sodium reste le produit le plus couramment utilisé. Le NaCl correspond ainsi & 99 % des produits
épandus sur le réseau routier francais (Setra, 2011) et sa consommation annuelle en France varie entre
200 000 et 2 000 000 de tonnes. Elle a connu une augmentation réguliere tout au long des 40 derniéres
années (& mettre en relation avec ’extension des réseaux routiers), mais reste treés fortement dépendante

de la rigueur de I'hiver (figure 1.1).
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FIGURE 1.1: Quantités annuelles de fondants épandus sur les routes en France depuis 40 ans (Setra, 2011).

Un fondant est composé d’un principe actif (principalement du NaCl) responsable de ’abaissement
de la température du point de fusion, d’un anti-mottant (généralement du ferrocyanure de sodium ou de

I’hexacyanoferrate) qui évite la prise en masse du fondant, de composés insolubles (comme des carbonates,
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sulfates, silicates, sables ou argiles) et d’éléments traces (essentiellement des éléments métalliques, cf.
tableau 1.3 en page 25, comme le cadmium, le plomb, le chrome, le cuivre, I’arsenic, le mercure, le zinc,
le fer, ’aluminium etc.). Cette composition va dépendre de la nature et de 'origine du fondant, et va

influencer la qualité et les modes d’épandage.

La norme NF P 98-180 définit, par ailleurs, les deux seuls modes de production de sel utilisé comme
fondant routier :
o Dextraction de sel gemme par abattage de minerai, il contient alors jusqu’a 5 % de composés dits

insolubles,

e la cristallisation de saumure par concentration d’eau de mer, le produit obtenu contient générale-

ment moins de 1 % d’éléments insolubles.

Plusieurs parametres déterminent 'efficacité d’un fondant routier et amenent ainsi a modifier ses
conditions d’utilisation. Tout d’abord afin de pouvoir assurer la fusion, un fondant doit étre présent sous
forme de solution. Ainsi, s’il est épandu sous forme de grains solides, il doit tout d’abord capter de I'eau
ou de I’humidité afin d’agir comme fondant, ceci pouvant retarder, voire annuler, ’effet du sel selon
les conditions climatiques et les types de chaussées. Une fois en solution, le chlorure de sodium peut
en théorie abaisser le point de fusion jusqu’a -21 °C (figure 1.2). En pratique, il a été constaté qu’il ne
permettait de I’abaisser que jusqu’a -8 ou -9 °C au mieux, du fait de sa rapide dilution sous 'effet de

Ihumidité de Dair et de ’eau éventuellement présente sur la chaussée (Kaufmann, 1978 ; Knudsen, 2003).

De plus, si les températures sont trop basses, le fondant n’est plus efficace. Le caractére endothermique
de la réaction de dissolution du chlorure de sodium, ainsi que la consommation de chaleur latente induite
par la fusion de la glace vont localement diminuer la température et la fonte progressive de la glace ou

de la neige va diluer le fondant. Ces deux phénomenes contribuent a diminuer l'efficacité des fondants.

Avantages et inconvénients du chlorure de sodium
Le choix du produit fondant est basé sur plusieurs critéres techniques, tels que la variation d’adhérence

induite sur la chaussée, le domaine d’efficacité en terme de température, la corrosivité.

Le chlorure de sodium est majoritairement choisi en France en raison de son prix et de sa plage de
fonctionnement adapté au climat (efficace jusqu’a -8 °C sur le terrain). On lui substitue dans certains
cas précis des fondants mieux adaptés a des problématiques particulieres : 'urée est utilisée pour les
ponts ou les risques liés a I'aspect corrosif du NaCl seraient trop importants, le chlorure de calcium peut
étre employé pour les températures extrémes (inférieure a -10 °C), les zones aéroportuaires nécessitent

I'emploi d’acétates ou de formiates, etc.
1.1.1.2 Modes de traitement des chaussées par les fondants
Deux types de traitements sont pratiqués pour traiter le réseau routier (Valcin, 1999) :

e un traitement curatif, qui consiste a enlever la neige et la glace de la chaussée par raclage avant

d’appliquer les fondants. Leur rdle est alors d’abaisser le point de congélation de la glace ou de la
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FIGURE 1.2: Diagramme de phase d’une saumure.

neige pour rompre ’adhésion avec le revétement routier ;

e un traitement préventif, qui consiste a répandre le fondant avant un épisode neigeux ou autre
épisode pouvant mener & un phénomene glissant. Le fondant est alors soumis a divers parameétres

(vent, circulation, etc.) pouvant le disperser et augmenter la perte et la diffusion d’une quantité

importante de produits vers I’environnement.

Ces deux types de traitement peuvent faire 'objet d’un épandage de trois formes différentes de
fondant :

¢ le fondant peut étre appliqué directement sous forme solide en grains ou granules de différentes
tailles : cette méthode nécessite le captage d’humidité pour que le fondant puisse passer en saumure

(solution aqueuse de sel) et assurer son role de fondant ;

e si Phumidité est insuffisante, a cet épandage “solide” peut étre ajouté un épandage de saumure
avec un titre massique de 20 & 23 % en chlorure de sodium, pour former la “bouillie” (mélange sel

sec/saumure). On “mouille” ainsi le sel pour amorcer la fusion ;

¢ la saumure peut étre appliquée directement sur la chaussée. L’activation par humidification n’étant
plus nécessaire, cette méthode est rapide, mais présente I'inconvénient de répandre une solution

déja diluée et dont la durée d’efficacité peut étre relativement réduite.
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Ces différents modes de traitement et formes de fondants influencent non seulement 'efficacité du

processus, mais également la perte de fondants dans I’environnement.

1.1.2 Transfert des fondants dans ’environnement

Les impacts des fondants routiers sur les écosystémes dépendent des milieux que traversent les routes ou

les fondants sont appliqués, et des aléas météorologiques ou d’origine anthropique (vent, circulation, etc.)

Les fondants peuvent étre rejetés dans ’environnement sous forme de grains solides ou en solution,
mais le sel peut également étre transporté dans la neige ou la glace, pour étre relargué par la suite dans
Ienvironnement lors de la fonte. Ces formes provoquent un transfert tres important du sel de la chaussée
dans le milieu environnant. L’ensemble des compartiments environnementaux peut étre touché par cette

contamination au sel : eaux de surfaces, eaux souterraines, sols et biosphere.

1.1.2.1 Rejet de fondants dans ’environnement

Trois sources d’émissions majeures de fondants routiers vers I’environnement ont pu étre identifiées

(EnvironnementCanada, 2000) :

o le stockage et le déstockage du sel (avant utilisation ou en cas de surplus) : les pertes peuvent étre
provoquées par le ruissellement et la mise en solution de sel de stocks non couverts ou le lavage des
épandeuses et par perte de solide (éventuellement lixiviés) lors des chargements et déchargements

ou encore par érosion et transport éolien ;

o la fonte des neiges chargées en fondants routiers et déposées sur le bord des routes ou dans des

espaces de stockage en ville apres I'hiver;

o I’épandage de sels sur les routes & partir duquel la plus importante part des fondants routiers est

transmise a l’environnement.

Apres épandage, différents vecteurs influencent la dispersion du sel de la chaussée vers I’environnement

(nébulisation par le vent, ruissellement, infiltration de saumure, projection directe, etc) (figure 1.3) :

e épandage, projections et éclaboussures : le passage des voitures ou un mauvais réglage des épan-

deuses peut entrainer une projection du sel en grains sur les premiers metres bordant la chaussée
(Kimura et al., 2006). On estime que 20 & 40 % du sel en grains ne participe pas a la protection
(Knudsen, 2003) ;

e nébulisation et transport éolien a grande distance de la chaussée : la projection de gouttelettes de

saumure concentrée par le vent ou les véhicules peut, quant a elle, disperser des fondants jusqu’a
400 m de la chaussée, méme s’il est communément admis que la majeure partie des fondants
se retrouve déposée & moins de 40 m de la chaussée ou ils ont été épandus (Blomqvist, 2002 ;
Lundmark, 2003) ;

o ruissellement : les eaux saumatres de ruissellement de surface des chaussées sont, selon la configura-

tion de la route, rejetées directement dans I'environnement par infiltration ou ruissellement jusqu’a



10

Chapitre 1. Contexte de la viabilité hivernale et objectifs de la thése

un réservoir d’eau de surface ou d’eau souterraine, ou alors apres leur passage dans un systéme
d’assainissement. Le ruissellement est le premier mode de transfert des fondants de la route vers
Penvironnement (Pilloy et Tchittarath, 1983). Les systémes d’assainissement (bassins de
décantation, d’infiltration, etc.), s’ils permettent parfois de réguler le flux du rejet,
ne le traitent pas pour ce qui est de la problématique des fondants routiers, n’étant

pas congus pour (Valcin, 1999).

Dépositions atmosphériques

—> Nébulisation
Projection

Ruissellement . P

Transport dans les eaux souterraines

FIGURE 1.3: Dispersion des fondants routiers en dehors de la chaussée, adapté de Blomquist (2001).

1.1.2.2 Répartition des fondants dans les compartiments environnementaux

Outre le mode de transfert des fondants vers ’environnement, leur nature et, par conséquent, leurs

propriétés physico-chimiques vont fortement influencer leur pénétration et leurs transferts entre les

différents compartiments environnementaux des écosystemes. On peut classer les composants des fondants

routiers classiques en deux catégories (Valcin, 1999 ; Hounsell et al., 2006) :

¢ des ions non-conservatifs : ions tres réactifs dont les formes et la quantité dépendent d’un certain

nombre de processus (d’échange, de réaction, de complexation, etc.) avec les différents compartiments
de lenvironnement (eaux, sols et biomasse). 1l s’agit ici majoritairement des ions sodium (Na™),
mais aussi des sulfates, calcium, magnésium et potassium présents en moindres quantités dans les
fondants routiers. Ceux-ci peuvent étre retenus dans le sol puis absorbés par les végétaux terrestres.
Ils peuvent, en effet, étre adsorbés sur les particules du sol chargées négativement ce qui va a la
fois modifier leur vitesse et leur dynamique de migration dans I’eau, mais également la capacité

d’échange cationique du sol qui joue un role majeur dans sa structuration ;

des ions conservatifs : ions peu réactifs qui vont étre rapidement dissous et peu soumis a des
réactions de précipitation, sorption ou complexation, avant de rejoindre rapidement les eaux de

surface & travers les sols et/ou les eaux souterraines (ions C17).
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Loefgren (2001) démontre ainsi que le sel se retrouve dans les sols jusqu’a 50 m de la route, mais que
les concentrations les plus significatives en C1~ et surtout en Na™ se retrouvent dans les premiers métres
qui bordent la chaussée. Cette constatation est appuyée par Kimura et al. (2006) qui montrent que la
concentration en sel cumulée en 2 mois & c6té de la chaussée passe de plus de 150 g/m? au bord de la

route, & quelques g/m? seulement a 5 metres du bord de cette route (figure 1.4).

Total de la 1ére a la Béme semaine

200.0

150.0

100.0

Cl{g/m®)

50.0

0.0 b——o>=m e
0 2 4 6 8 1012 14 16 18 20 22 24
Distance a partir du bord de

I'épaulement de la route (m)

FIGURE 1.4: Cumul de sel dispersé hors de la chaussée en 2 mois (Kimura et al., 2006)

En France, pour des mesures de sols prélevés a moins de 5 m de la chaussée et a moins de 10 cm
de profondeur, les concentrations en Cl~ sont comprises entre 0,014 et 187 g/kg de sol (Derombise et
Durickovic, 2011). En Pologne, les concentrations moyennes en Na™ sont comprises entre 35 et 310
mg/kg de sol et de Cl~ entre 10 et 150 mg/kg de sol sur les bordures de routes en milieu urbain
(Czerniawska-Kusza et al., 2004).

D’importantes quantités d’ions Na™ et Cl~ peuvent ainsi se retrouver dans les sols et y étre stockées
plus ou moins durablement. En effet, selon la nature, la texture et la structure du sol, les ions Na® seront
retenus dans les sols alors que la plupart du temps les ions Cl~ resteront dissous dans la phase aqueuse
et auront un temps de stockage plus court, équivalent & celui de I’eau. Les ions Na©™ peuvent en effet
étre immobilisés dans les sols par différents mécanismes physico-chimiques (adsorption, complexation,
précipitation). La capacité de certaines argiles (et de limons également) & fixer efficacement les résidus de
fondants routiers a été démontrée, leur surface spécifique élevée et leur nature minéralogique favorisant
notamment une adsorption de surface non-spécifique (Morteau et al., 2014 ; Ramakrishna et Viraraghavan,
2005).

D’une maniére générale, les ions Na® et Cl™ sont extrémement mobiles et peu réactifs et leurs
concentrations limitées dans les systemes continentaux. L’ion C1~ en particulier est tres peu stocké dans
les eaux ou les sols continentaux (avec des concentrations moyennes rapportées de 0,1 mg/g de sol sec et
7 mg/L dans les eaux douces) et finit par étre transporté dans des bassins fermés ou vers les océans
(Kaufmann, 1978).
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Cette présence notable des fondants routiers dans ’environnement a pour conséquence des impacts

non négligeables sur la biodiversité.

1.2 Impacts environnementaux des fondants routiers

De nombreuses études ont été menées afin de déterminer la charge polluante en fondants routiers
dans ’environnement et ses effets sur les différents compartiments environnementaux des écosystémes
(Ramakrishna et Viraraghavan, 2005 ; Hounsell et al., 2006 ; Kelly et al., 2009). Nous présenterons ici les

effets sur les systémes dulgaquicoles, sur les sols, et sur la biocénose .

1.2.1 Dispersion et transfert dans les systémes dulgaquicoles
1.2.1.1 Effets sur les eaux superficielles

Les eaux de chaussée peuvent atteindre les eaux de surface directement ou a travers des systémes
d’assainissement divers (fossés, bassins de traitement ou de décantation plantés ou non, etc.) et ainsi
en modifier la salinité de maniére transitoire ou durable. En effet, selon le type d’étendue d’eau (eau

courante ou eau stagnante), les effets seront différents en intensité et dans le temps.

Les cours d’eau
La plupart des études menées a 1’heure actuelle sur I'impact du NaCl sur les cours d’eau se concentre sur

la détection de l'ion Cl™ qui transite rapidement de la route vers les eaux souterraines et de surface.

Plusieurs auteurs font état d’une concentration en Cl~ fortement dépendante des saisons, et donc
bel et bien liée & l'influence des fondants routiers, avec un pic au printemps (di notamment & la fonte
des neiges) et une concentration minimale & la fin de I’été (Thunqvist, 2003 ; Kaushal et al., 2005 ;
Rodrigues et al., 2010). De plus, partout ou le sel de voirie était utilisé, la concentration moyenne en
Cl~ augmentait constamment depuis des années, voire des décennies (Godwin et al., 2003 ; Kaushal
et al., 2005), pour atteindre aujourd’hui des niveaux qui peuvent parfois menacer la qualité de ’eau en

général et la rendre toxique pour de nombreuses espéces dulgaquicoles.

Ainsi, Pétude menée par Kaushal et al. (2005) dans le nord-est des Etats-Unis rapporte des concen-
trations en C1~ dans les cours d’eau allant de quelques mg & 100 mg/L pour les zones rurales, et surtout
de 250 a 5 000 mg/L dans les zones urbaines. L’imperméabilisation des terres augmente fortement le
transfert des fondants routiers vers les eaux superficielles. Certains auteurs préconisent de cibler les
sources des rivieres et fleuves pour établir une étude comparative a long terme, celles-ci présentant des

concentrations plus stables que le cours des rivieres (Williams et al., 1999).

Les eaux stagnantes

De nombreux auteurs rapportent des mesures de concentrations en chlorures extrémement élevées pour
des eaux douces, et directement liées & 1’utilisation de fondants routiers. D’aprés Thunqvist (2003), 50 %
de la salinité des lacs serait due aux fondants en Suéde (dans des régions ot les hivers rudes et prolongés

imposent ’emploi d’importantes quantités de fondants routiers). Novotny et al. (2008) indiquent que
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des concentrations allant jusqu’a 400 mg/L ont été mesurées dans les eaux de I’épilimnion! des lacs du
Minnesota et allant jusqu’a 800 mg/L lorsque les prélévements ont été effectués en profondeur & moins
de 50 cm du fond, dans I'hypolimnion?. Ils avancent de plus I’hypothése selon laquelle ’épandage de
fondants routiers est le principal responsable de cette concentration en Cl~ qui peut étre jusqu’a 55 %

supérieure a celle attendue sans fondants.

Outre 'augmentation de salinité, les lacs présentent un autre probleme lié a la stratification verti-
cale de leurs eaux. Les variations saisonnieres de température permettent habituellement un brassage
bi-annuel des eaux des lacs et ainsi une oxygénation de '’hypolimnion. Cependant, ’épandage de NaCl
peut entrainer une forte augmentation de la salinité de I’eau des lacs et générer une stratification due
aux différences de densité en plus de la stratification thermique. Les eaux saumaétres, plus denses, vont
s’écouler au fond du lac et ainsi empécher dans certains cas le brassage saisonnier des eaux. Ceci entraine
ainsi un déséquilibre en oxygene et en nutriments entre I’hypo et 1’épilimnion. Ce phénomene présente
un effet délétére marqué sur les écosystémes lacustres en particulier pour les organismes benthiques®

(EnvironnementCanada, 2000).

Certains auteurs ont tenté de confirmer et d’évaluer le role des fondants routiers dans ’augmentation
de la concentration en ions Na® et Cl1~ dans les eaux stagnantes. En 2002 aux Etats-Unis, Nimiroski
et Waldron (2002) affirment ainsi que non seulement l’augmentation continue et significative des
concentrations en NaCl sont significativement liées a 'usage de sel de voirie, mais également que la
modification des pratiques (remplacement de NaCl par CaCly ou diminution des épandages) ne permet
pas de diminuer leur influence (sans doute due au stockage des fondants routiers dans les sols et eaux
souterraines, et leur relargage ultérieur dans les eaux de surface). Dans le plus grand réservoir d’eau
potable du Rhode Island, 60 % du Na™ et 90 % du Cl~ déversés proviendraient des fondants routiers
(Nimiroski et Waldron, 2002).

Ces résultats sont & mettre en paralléle avec ceux obtenus par Kelting et al. (2012) qui mettent en
relation les concentrations en Na® et C1~ avec la densité et le type des routes & proximité des étendues
d’eau étudiées. Ils confirment ainsi qu’il existe une corrélation positive et significative entre la densité et

la classe des routes a proximité des lacs et la concentration en NaCl dans ces lacs.

Par ailleurs, les eaux de surface communiquent avec les eaux souterraines qui, de surcroit, sont en
contact avec les sols. Les ions adsorbés sur les agrégats de sols peuvent modifier la qualité de l'eau.
D’apres Novotny et al. (2008), 'eau interstitielle dans les sédiments du fond des lacs étudiés peut contenir
jusqu’a 410 mg/L de C1™ et 250 mg/L de Na™.

1.2.1.2 Effets sur les eaux souterraines

Les eaux souterraines sont en communication avec les eaux de surface, mais ne bénéficient pas de leur
“capacité” de dilution, ce qui les rend plus vulnérables envers la contamination par les fondants routiers.
Ainsi, Pollock et Toler (1973) observent la présence d’importantes quantités de Cl~ dans les eaux

souterraines dans le Massachusetts (plus de 250 mg/L dans certains cas), allant méme jusqu’a menacer

1Couche d’eau superficielle en contact avec ’air
2Couche d’eau la plus profonde, en contact avec les sédiments
3Relatif au benthos, c’est & dire vivant sur ou prés du substrat des milieux aquatiques
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la potabilité de I’eau en plus de ses qualités organoleptiques parfois modifiées par une salinité accrue. De
plus, plusieurs mesures de 'US EPA (Environmental Protection Agency) signalent des quantités de C1~
dépassant les limites de potabilité fixées aux Etats-Unis (qui correspondent a celles fixées en Europe a
250 mg/L).

L’effet de plusieurs facteurs sur les concentrations en Cl~ dans les eaux souterraines a été observé.
D’une part, une influence saisonniére provoque des concentrations jusqu’a 1 390 mg/L en janvier
et février (concentration huit & dix fois supérieure & la moyenne) (Williams et al., 1999). D’autre part,
Iurbanisation joue un role, les épandages de fondants routiers étant plus importants dans les zones
urbanisées. A titre d’exemple, la concentration en Cl~ des eaux souterraines en Minnesota situées
a proximité de routes trés fréquentés dépasse 250 mg/L, comme dans la région de Toronto ou ces
concentrations sont toujours en augmentation (Sander et al., 2008). Un effet particulier des fondants
routiers est observé dans I’Ontario o des concentrations supérieures & 2 000 mg/L en ions Cl~ dans les
eaux de sub-surface sont relevées a proximité d’une autoroute (Meriano et al., 2009).

A ces considérations il faut ajouter que les prévisions par modélisation indiquent que les quantités de
NaCl stockées dans les sols continueront encore d’augmenter. De plus, étant donné 'important temps de
stockage de ces sels dans les sols, les eaux souterraines resteront trés chargées en C1~ et Nat pendant

des années, et ce méme en cas de diminution de ’épandage de sel (Sander et al., 2008).

Un certain nombre d’impacts des fondants routiers sur les eaux souterraines est dii a I'interaction des

ions Na™ et Cl~ avec le sol et seront rapportés dans la partie suivante.

1.2.2 Transfert et impact sur les sols

Lors de leur épandage puis de leur transfert de la route vers ’environnement, les fondants routiers vont
pouvoir entrer en contact avec les sols aux abords des routes ot ils sont épandus. Ils vont ainsi avoir des

effets néfastes sur la structure du sol et ses propriétés physico-chimiques.

1.2.2.1 Effets sur la structure du sol et ses caractéristiques physico-chimiques

Les fondants routiers se retrouvent en quantités variables dans les sols en fonction de la distance a la
route, de la profondeur, des conditions météorologiques et de la nature du sol.

La présence de NaCl dans les sols va en déstabiliser la structuration en entrainant une dispersion
colloidale. Cette dispersion est due aux échanges cationiques entre I’ion Nat et des cations du sol tels
que KT qui se retrouvent alors dans les sols sous forme libre (ce qui peut avoir divers effets sur les
minéraux, notamment argileux, et sur les végétaux (Norrstroem et Bergstedt, 2001)). En effet, le Na*
peut se substituer non seulement & K¥, mais aussi & Ca?t et Mg?* et modifier la disponibilité de ces
ions notamment pour les plantes (Hendricks et Paul, 1981). Cette substitution va pouvoir entrainer
une dispersion colloidale lorsqu’elle agit sur des minéraux argileux. Le mouvement du KT (auquel se
substitue le Na™) qui assure par des liaisons faibles la structuration des couches de phyllosilicates va
déstabiliser les argiles en feuillet comme les illites, et ainsi entrainer la dispersion de colloides de nature

argileuse par exemple.

De plus lorsque la proportion de Na™t stockée dans le sol est importante par rapport a la proportion
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de Ca?t et Mg?*, la perméabilité de celui-ci peut diminuer et le rendre impropre & l'implantation
de certaines plantes (Hendricks et Paul, 1981). Une concentration importante en Na*t va par ailleurs
favoriser la peptisation (ou defloculation) des argiles (les ions Na™ aillant un pouvoir de floculation
moins important que les ions Ca?* et Mg?T auxquels ils peuvent se substituer s’ils sont présents en exces

dans le sol).

Enfin, la présence de Na™ et Cl~ a une influence certaine sur le pH de 1’eau interstitielle contenue
dans le sol. Cette influence dépend de la concentration en Nat et Cl~, de la nature du sol et des composés
présents dans le sol et 'eau interstitielle. Certains auteurs évoquent une diminution du pH induite par le
NaCl et ses effets sur les polluants contenus dans le sol (Baeckstroem et al., 2004 ; Bommel-Orsini et al.,
2010). Des échanges ioniques entre les ions Na™ et les protons du complexe argilo-humique vont en effet
pouvoir entrainer une diminution du pH, ce qui a pour conséquence d’amplifier ’effet du NaCl sur la

mobilité des métaux et des cations du sol (Baeckstroem et al., 2004).

1.2.2.2 Effets sur la remobilisation des métaux lourds et autres composés minéraux

Les mécanismes mis en jeu lors du rejet de fondants routiers dans les sols vont parfois entrainer la
remobilisation d’autres polluants et les rendre biodisponibles et transportables.

Plusieurs essais en laboratoire ont permis d’établir le r6le du NaCl dans le relargage des métaux
lourds, et ce méme & des concentrations relativement faibles. Delmas-Gadras (2000) a mis en contact des
solutions sauméatres de concentration entre 0,1 et 1 mol/L (respectivement 5,8 et 58 g/L) avec des sols
pollués par 'activité routiére (prélevés a moins de 50 cm de la route entre 0 et 5 cm de profondeur).
Ceci a entrainé la remobilisation de plomb et de zinc dans des proportions qui dépassent les limites
admises pour les eaux par la réglementation francaise et européenne. Des simulations de choc de salinité
(Amrhein et al., 1992), ou encore des essais dynamiques sur colonne ont également démontré Ueffet du
NaCl sur la mobilité des éléments traces métalliques (Norrstroem, 2005 ; Durin et al., 2010), et ce dés
une concentration en NaCl de 0,01 mol/L (soit 0,58 g/L).

Plusieurs mécanismes ont été suggérés pour expliquer la remobilisation :

o Echanges ioniques avec le Na't : les métaux liés faiblement (adsorption non spécifique, ou physi-
sorption) peuvent directement étre échangés avec les ions Na®™ (Bommel-Orsini et al., 2010 ;
Norrstroem et Bergstedt, 2001) ;

e Complexation avec les ions CI™ : le zinc ou le cadmium peuvent former des complexes relativement
stables (ZnCl*, avec une constante de complexation de 10~%4 ou CdCI*, avec une constante de
complexation & 107197 par exemple & 20 °C) (Bommel-Orsini et al., 2010). La complexation avec
Cl~ entraine une diminution de I'adsorption non spécifiques des métau comme le cadmium (I’effet

est moindre pour le zinc) (Plassard, 1999) ;

« Dispersion des colloides : par leur interaction avec les cations du sols, les ions Na™ et C1~ peuvent

perturber les liaisons faibles entre les colloides (Bommel-Orsini et al., 2010 ; Durin et al., 2010).

Ces tests effectués en conditions controlées en laboratoire ont été confirmés par les travaux de Baecks-
troem qui démontre la remobilisation de plusieurs métaux lourds (Cd, Cu, Pb et Zn) et sa corrélation a

l'usage de fondants routiers sur le bord d’une route. Il a, par ailleurs, confirmé I'implication de plusieurs
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mécanismes : échanges cationiques, diminution du pH, complexation avec 'ion Cl~ et dispersion de

colloides (Baeckstroem et al., 2004).

L’ensemble des mécanismes de remobilisation des métaux sous l'effet des ions Na*t et/ou Cl~ sont

répertoriés dans la figure 1.5.

Légende
Complexé
Formes chimiques (en solution)
des métaux
Libre
(hydraté)
O\
Adsorbé

-

(absorption < A > (co) précipité
biologique inclus)

FIGURE 1.5: Mécanismes impliqués dans la conversion des métaux entre les différentes fraction solubles et
particulaires sous Ueffet des ions Na© et/ou CI™

Les fondants routiers ont également des effets indirects sur la remobilisation ou la transformation des
métaux lourds dans le sol et donc leur biodisponibilité. Par exemple, sur des échantillons de sol traités
par des solutions de NaCl (1 - 5 g/L), on a observé une croissance significative du biofilm microbien.
Cette croissance étant certainement stimulée par 'augmentation de la biodisponibilité de nutriments
comme le calcium ou le potassium (par échange d’ions Ca?* et KT adsorbés sur le sol avec les ions Na™).
Par leur métabolisme, ces colonies microbiennes induisent une augmentation importante en Mn(IT) et
Fe(II) (éléments biodisponibles) dans les sols, ceci pouvant avoir des conséquences non négligeables sur
les écosystemes concernés (Kim et Koretsky, 2011).

Enfin I'impact des fondants sur la remobilisation des métaux est particulierement dommageable
dans les systémes d’assainissement (Tromp et al., 2012). Il existe une corrélation significative entre la

concentration en Cl~ et le rejet de métaux lourds (Zn, Cu, Ni et Cd).

1.2.3 Impact sur la biocénose

Selon les especes, de nombreuses “stratégies” de défense sont apparues au gré de I’évolution. En effet
) )
pour survivre a une modification de la salinité, les organismes vivants doivent développer des moyens de

maintenir leur homéostasie* pour faire face aux effets des ions Na® et C1~. Certaines de ces stratégies

4Capacité que peut avoir un systéme quelconque (ouvert ou fermé) & conserver son équilibre de fonctionnement en dépit
des contraintes qui lui sont extérieures. L’homéostasie est le maintien de ’ensemble des parametres physico-chimiques de
lorganisme qui doivent rester relativement constants (glycémie, température, taux de sel dans le sang, etc.).
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seront présentées ici.

1.2.3.1 Effets sur les micro-organismes

Du fait de leur organisation relativement limitée (voire inexistante pour les unicellulaires), de nombreux
micro-organismes n’ont aucun moyen de lutter face a une modification de la salinité. Chaque type
de micro-organisme est cependant adapté a une fourchette de conditions de vie et c’est donc parfois
I’apparition ou la disparition d’espéces qui va nous renseigner sur les effets de la présence des fondants

routiers dans le milieu naturel.

La toxicité des ions Nat et C1~ est particuliérement marquée pour les organismes aquatiques, en
contact direct et permanent avec les composés en solution dans leur milieu de vie. Des effets directs a
I’échelle de I'individu sont possible, et peuvent parfois avoir des répercussions a 1’échelle des populations
(Ramstack et al., 2004). Les populations de diatomées (phytoplancton) et de cyanobactéries sont
particulierement sensibles a ’augmentation de la salinité, mais les effets directs ne sont pas les seuls
observés. Les phénomeénes de meromicticité® des lacs évoqués précédemment sont en effet connus pour
leur effet néfaste sur les populations de micro-organismes aquatiques (Judd et al., 2005). Ces effets ont a
leur tour des répercussions sur les autres populations lacustres (poissons, etc.).

La microflore des sols est également marquée par une sensibilité aux variations de salinité (du fait no-
tamment de l’absence de mécanisme de tolérance & la salinité pour de nombreuses espéces unicellulaires).
Ainsi des recherches menées pour le développement d’un test microbien de biodétection d’effets toxiques
ont montré la toxicité de Na™ sur des especes de protozoaires dés 260 mg/kg de sol (Czerniawska-Kusza
et al., 2004). Le sel dans les sols peux ainsi perturber I’équilibre entre les différents organismes présents et
influencer les régimes trophiques dans ce compartiment environnemental, les effets toxiques sur certaines
communautés étant généralement associés a la croissance d’autres communautés antagonistes (Yoshikawa

et al., 1995).

D’autres perturbations des populations de micro-organismes a 1’échelle de 1’écosystéme ont été

découvertes et feront 'objet d’un développement par la suite (cf. 1.2.3.4 page 22).

1.2.3.2 Effets sur la macrofaune

Effets sur la macrofaune terrestre

Peu d’études ont été menées sur un effet toxique du NaCl sur la faune terrestre, certains résultats attestent
d’un effet néfaste direct ou indirect sur certaines especes. Au Canada, on a relevé une augmentation des
accidents entre des animaux et des véhicules automobiles au bord des routes soumises a un épandage
important de fondants routiers. La grande faune terrestre pourrait donc étre sensible a des effets sublétaux

du NaCl sur leur comportement ou leurs capacités motrices (EnvironnementCanada, 2000).

Des essais écotoxicologiques ont également été menés sur la pédofaune et notamment des especes de

lombric. Une étude menée au Canada (Robidoux et Delisle, 2001) a ainsi établi différentes valeurs de

5Caractéristique d'un lac dont les eaux de surface et les eaux profondes (1’épi et I’hypo-limnion) se mélangent moins
d’une fois par an
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références pour évaluer leffet toxique du NaCl sur Eisenia fetida (NOEC, LOEC, IC et LC50°). La LCsq
pour cette espéce est assez élevée (entre 3 et 22 g/L dans la solution du sol), mais peut étre dépassée
dans les neiges chargées en sels déblayées de la route par les racleuses. Par ailleurs, Robidoux et Delisle
(2001) soulignent que si la mortalité reste limitée, des effets sublétaux apparaissent & des concentrations

relativement faibles.

Effets sur la macrofaune aquatique
Les effets du sel ont été étudiés sur différentes espeéces de la macrofaune aquatique. Les amphibiens

représentent un groupe particulierement sensible en raison de leur physiologie particuliéere.

La tozxicité du NaCl chez les anoures.

De nombreuses études rapportent des effets toxiques chez les anoures a des concentrations plus
ou moins élevées et soulignent quasi-systématiquement les effets sublétaux importants dus au NaCl
(probléme de développement, de croissance, de comportement, etc.). Par exemple une LCyy comprise
entre 406 et 1 317 mg/L a été mesurée pour Rana clamitans et Xenopus laevis, alors que d’autres anoures
comme Bufo americanus ne montrent aucune perturbation (pour ce qui est de la survie) dans un milieu
a salinité élevée (Dougherty et Smith, 2006). Cette étude menée en laboratoire sur les larves des anoures
en question souligne toutefois I'importance d’une confirmation dans le milieu naturel.

Des valeurs de LC5q plus élevées (entre 2 636 et 5 109 mg/L pour une exposition de 96 h) ont été
relevées pour l'espéce Rana sylvatica (Sanzo et Hecnar, 2006). Cette fois-ci, I’étude insiste sur les effets
sublétaux du sel sur les larves et leur développement qui peuvent a terme mener & des effets significatifs
a I’échelle de la population.

D’autres recherches confirment la possibilité d’effets & long terme sur les populations d’anoures (par
baisse de la fitness” notamment), mais sans surmortalité directement liée & la présence de pollution par
les fondants routiers (Collins et Russell, 2009 ; Karraker, 2007).

La toxicité du NaCl chez les macroinvertébrés.

La réponse des communautés de macroinvertébrés a un stress salin, particulierement des macroinver-
tébrés aquatiques benthiques®, peut aller de la mort & des effets plus diffus, parfois indirects, et difficiles
a mesurer.

Williams utilise, par exemple, un inventaire de populations de macroinvetébrés comparé aux concen-
trations en sel mesurées dans les rivieres afin d’établir un indicateur biologique de la pollution saline
(Williams et al., 1999). Des tests de toxicité de I'ion C1~ ont ainsi été réalisés et ont révélé des disparités
importantes entre les espéces de macroinvertébrés. En effet, pour une concentration de 4 500 mg/L par
exemple et une exposition de 96 h, 90 % des gammares (Gammarus pseudolimnaeus) sont morts ou
présentent les effets d’un stress intense, tandis que les némouridés (Nemoura trispinosa) ne sont pas
affectés significativement. La présence et/ou l'absence de certaines espéces ou familles d’invertébrés
pourrait donc étre un indicateur pertinent d’une pollution saline.

Une autre étude menée aux Etats-Unis sur Ueffet des fondants routiers sur les macroinvetébrés

benthiques de riviére rapporte des effets moins sensibles et s’intéresse aux effets indirects des sels de

6No Observed Effect Concentration, Lowest Observed Effect Concentration, Inhibitory Concentration, Lethal Concen-
tration 50 (c’est a dire la concentration & laquelle 50% des individus sont morts pour un temps d’exposition donné)

7Capacité d’un individu d’un certain génotype & se reproduire. C’est une mesure de la sélection naturelle. Elle est aussi
appelée valeur sélective, valeur adaptative ou succes reproducteur.

8Macroinvertébrés vivants sur le substrat du fond des cours d’eau ou des lacs
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voiries sur les écosysteémes (Blasius et Merritt, 2002).

La toxicité du NaCl chez les poissons.

De maniere générale, les poissons d’eau douce tolerent relativement bien des taux de salinité élevés
(Derombise et Durickovic, 2011). Ils y sont moins vulnérables que les microorganismes ou invertébrés,
moins mobiles. Dans les milieux aquatiques courants, ceux-ci peuvent effectuer des déplacements ponc-
tuels afin d’éviter les zones a forte concentration. Cependant, dans un contexte lacustre, une diminution
de 'abondance et de la diversité des algues et de la faune benthique due a la salinisation des eaux
conduit a une réduction de la quantité de nourriture disponible pour les poissons et peut donc entrainer

indirectement une diminution du nombre de poissons dans le milieu (EnvironnementCanada, 2000).

En revanche, les effets des ions Na™ et C1™ sur la structuration des sols et la végétation ont pu entrainer
une augmentation de la sédimentation et de la turbidité des eaux et ainsi affecter les communautés
benthiques des cours d’eau étudiés. Les fondants routiers vont augmenter la dispersion des colloides du sol
et diminuer la densité de la végétation (augmentant ainsi I’érosion). La charge sédimentaire résultant de
ces effets va entrainer des pertes en biodiversité des cours d’eau ou au moins un déplacement significatif

de communautés benthiques.

1.2.3.3 Effets sur la flore supérieure

Les effets des fondants routiers sur la flore représentent un élément capital pour ’établissement d’une
solution d’assainissement. En effet, certaines plantes supérieures ont développé des stratégies pour résister
a lexposition au NaCl et de nombreuses plantes nécessitent méme la présence de sel dans le milieu pour

se développer, on parle alors de plantes halophytes strictes.

Ecotoxicité des fondants routiers sur la flore

Les effets du NaCl sur les végétaux relévent des mécanismes suivants (Epron et al., 1999 ; Czerniawska-
Kusza et al., 2004 ; Parida et Das, 2005 ; Trahan et Peterson, 2007) induits par ’augmentation de

salinité :
o Effets sur le métabolisme et la physiologie :

— perturbation structurelle de différentes enzymes par Nat ;
— diminution de la concentration en pigments photosynthétiques ;

— diminution de la réduction des nitrates par les feuilles par baisse de la concentration en NO3

et augmentation en Cl™;
— désorganisation de la structure des chloroplastes ;

— multiples effets a long et & court terme sur la photosynthése (notamment par inhibition du

métabolisme du malate) ;

— augmentation de la respiration cellulaire au niveau des tissus directement soumis a l'effet du

sel (comme les racines).

o Effets sur la structuration cellulaire et tissulaire :
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— perturbation de la bicouche de phospholipide des membranes ;

— modification de l'organisation des tissus foliaires (épaisseur du parenchyme, largeur de ’espace

intercellulaire, etc.).

Les symptomes affichés par les plantes aprés exposition & de forts niveaux de Na™ et de Cl~ incluent
le déclin général de la plante, la réduction de la taille des feuilles et de la croissance de la plante, la
chlorose des feuilles, la briilure des feuilles et la mort des tissus. La germination des semences peut aussi

étre réduite ou retardée (EnvironnementCanada, 2000).
De plus, des seuils d’effets ont pu étre établis pour de nombreux végétaux. Le rapport sur la Loi

canadienne sur la protection de I'environnement de 1999 (EnvironnementCanada, 2000) reprend ainsi

des observations menées en Amérique du Nord (tableau 1.1).

TABLEAU 1.1: Gammes des seuils de tozicité estimés pour le sol et l’eau pour diverses formes de plantes (Cain

et al., 2001)
Forme ‘ Voie Forme végétale ‘ Type de seuil ‘ Gamme du seuil (mg/L) ‘
Na Sol Herbacées CEss* 202-270
Na Sol Ligneux C E>s5 67,5-300
Na Assimilation racinaire | Toutes les especes | CFEas 67,5-300
Cl Solution aqueuse Terres humides CMEO® 300-1 500
Cl Sol Herbacées CE»s 215-500
Cl Assimilation racinaire | Toutes les espéces | C'Eas5, DMEO 215-1 500
NaCl Sol Ligneux CEss 600-5 500
NaCl Solution de culture Herbacées CFEos <2 500-10 000
NaCl Solution de culture Terres humides CMEO, CMENO¢ | 280-66 600
NaCl Solution de culture Ligneux CEss, VCT 836-25 000
NaCl Solution de culture Toutes les especes | CE25, CMENO 280-66 600

“Concentration Effective 25% (CEas5), soit la concentration d’effluents estimée avoir un effet sur 25% des organismes

examinés par comparaison aux organismes témoins.
bConcentration Minimale & Effet Observé
¢Concentration Minimale ayant un Effet Nocif Observé

La forte variabilité des seuils rapportés dans la littérature témoigne des différents niveaux de tolérance

des plantes a un stress induit par le NaCl.

Symptémes observables sur la flore

De nombreux symptdémes macroscopiques permettent de détecter un stress salin chez les végétaux

(Hendricks et Paul, 1981 ; Crini et Badot, NC) :

o Dommages généraux observés chez de nombreux végétaux supérieurs :

— Réduction généralisée de la croissance de 'appareil caulinaire

9.
3

— Apparition de nécroses sur toute la partie aérienne de la plante;

— Coloration prématurée des feuilles a la fin de 'automne;

— Dépérissement généralisé et progressif des rameaux pouvant conduire a la mort de la plante;

9Se réfere & la tige de la plante et aux organes portés par la tige (feuilles, bourgeons, etc.) par opposition & Iappareil
racinaire.
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— Non fonctionnalité des bourgeons;

— Floraison éparse ou absente sur la face exposée a ’agression.

e Dommages observés chez les coniferes :

Perturbation des rameaux qui apparaissent flasques dans un premier temps (absence de

turgescence et de support), puis apparition de taches et modification de la pigmentation ;

— Chute prématurée des aiguilles;

Réduction de la taille et du diametre des tiges;

Dommages et nécroses marquées du coté orienté vers la route.

Les plantes a feuilles persistantes montrent une accumulation de sel plus importante dans leurs tissus
du fait de l'exposition continue de leur systéme foliaire aux dépdts de sel par voie aérienne (Crini et
Badot, NC).

Stratégies de résistance au stress salin
De nombreuses plantes sont connues pour leur tolérance au sel développée grace a diverses stratégies de

résistances au stress salin (Zhu, 2001) :

e les halophytes : qui nécessitent un milieu a salinité élevée pour les halophytes strictes, ou peuvent
voir leur croissance optimale nécessiter un milieu a la salinité élevée, mais peuvent survivre dans

un milieu a salinité faible pour les halophytes facultatives

o les glycophytes : les plantes non halophytes résistantes (qui supportent de faibles quantités de sel)
et les halophobes qui voient leur croissance diminuer des que la salinité augmente méme dans des

proportions limitées.

De nombreux mécanismes biochimiques et moléculaires permettent aux plantes de gérer le stress
salin. Les mécanismes & complexité faible mettent en jeu des changements biochimiques, tandis que ceux
a complexité élevée mettent en jeu des changements qui vont protéger des processus majeurs comme
la photosynthese et la respiration cellulaire ou activer des protections structurelles (de la membrane,
du cytosquelette, etc.) et/ou fonctionnelles (protection de PADN, de son expression, etc.) (Bohnert et

Jensen, 1996). Ces mécanismes sont les suivants :

o Accumulation ou exclusion sélective d’ions : pour limiter la concentration des ions Na™ sous des
niveaux qui pourraient étre toxiques, des canaux spécifiques permettent d’accumuler sélectivement
plus de K+ ou de Ca?* (Parida et Das, 2005) ;

o Controle de I'absorption d’ions par les racines et du transport vers les parties aériennes (Parida et
Das, 2005) ;

e Compartimentation de la répartition des ions au niveau cellulaire et au niveau de la plante : les
ions peuvent étre stockés dans les vacuoles grace & des échanges forcés par des canaux (comme les

canaux antiporteurs Na™/HT) ou dans certains organes comme les feuilles (Zhu, 2003) ;

o Synthése de composés solubles intracellulaires pour contréler et limiter I'afflux de Nat et Cl—

(prolines, glycines et autres protéines, polyols ou encore sucres) (Parida et Das, 2005) ;
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o Modification des voies photosynthétiques (passage du métabolisme Cs au métabolisme Cy4, ou au

métabolisme acide crassulacéen (Koreeda et al., 2004)) ;

o Activation d’enzymes anti-oxydantes et d’hormones diverses (comme ’acide abscissique qui permet
entre autre de diminuer I'inhibition de la photosynthése imposée par le NaCl (Vaidyanathan et al.,
1999)).

Certains de ces mécanismes conferent aux plantes des propriétés pouvant les rendre utilisables pour

la phytoremédiation en milieu routier (voir 1.4).

1.2.3.4 Effets a I’échelle de I’écosystéme

Les effets directs et indirects des fondants routiers sur les organismes vivants peuvent étre nocifs a
I’échelle de I’écosysteme entier. En effet, les effets toxiques conjugués des fondants routiers sur plusieurs
espeéces ou différents facteurs physico-chimiques entrainent parfois des changements temporaires ou

définitifs a 1’échelle des populations.

La perturbation des écosystémes lacustres est particulierement étudiée, du fait de la capacité des lacs a
accumuler les sels. Ainsi, une étude américaine sur un lac du Michigan a mis en évidence dans un premier
temps un lien entre ’augmentation de la concentration en Cl~ et le caractére méromictique du lac'®, puis
dans un second temps les conséquences pour la biocénose et le biotope (cf. 1.2.3.1). L’augmentation de
la concentration en Cl™ entrainait une perte en biodiversité et en abondance de population de planctons
en général et de diatomées en particulier. Cette diminution des quantités de plancton associée a la baisse
du taux de dioxygene et de 'abondance des nutriments a entrainé une diminution des populations de
daphnies (macroinvertébrés aquatiques). L’ensemble de ces conséquences a ainsi fortement perturbé

I’équilibre trophique de cet écosysteme lacustre de maniere durable.

Le méme type d’effet a été démontré a grande échelle sur le lac de Luitel en Isére (Desplanque, 2007).
Du fait de la forte augmentation de la salinité due aux fondants routiers, une perturbation de 1’équilibre
entre les especes de phytoplancton a été observée, le lac passant d’'un équilibre classique d’eau douce a
un équilibre observé dans les zones humides cotieres ou des lacs salés. On observe entre 1950 et 2000 une
diminution de la proportion de Desmidiacées de 83 & 12 % seulement de la biomasse de phytoplancton,
conjuguée a 'augmentation de la proportion de cyanobactéries de 4 & 12 % et a apparition d’une espéce
caractéristique des eaux salées (Synechocyctis salina qui représente au moment de I’étude 42 % de la
population de phytoplancton). De plus de nombreuses autres espéces sont touchées (comme les sphaignes
de bords de lac dont la concentration en NaCl dans les tissus augmente de moins de 0,5 mg/g de matiére

séche a plus de 3 mg/g).

Dans le Massachusetts, la combinaison de l'augmentation de la salinité et de I’apparition d’une
espéce invasive (Phragmites australis) tolérant de fortes concentrations en sel est mise en cause dans la
perte en biodiversité d’un écosystéme de zone humide (Richburg et al., 2001). Certaines plantes sont
influencées uniquement par ’augmentation de la concentration en NaT alors que d’autres doivent faire

face a I'impact de Phragmites australis. D’autres espéces sont touchées par les deux facteurs a la fois et

10Un lac méromictique est un lac dont les eaux de surface et de profondeur se mélangent moins d’une fois par an (et
pour certains moins d’une fois par décennie ou siécle voire plus).
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la conjugaison de ces pressions sur la biocénose a entrainé la disparition de nombreuses espéces protégées

dans la zone humide étudiée, au profit de Phragmites australis.

La fragilité des écosystemes est donc menacée par 'utilisation toujours plus abondante des fondants
routiers en France et dans le monde. C’est pourquoi, en exploitant par exemple les stratégies développées
par la nature pour lutter contre ces impacts, des solutions d’assainissement spécifiques vis-a-vis des
fondants routiers doivent étre mises en place pour en limiter 'effet délétere sur I'’environnement. Afin
de développer des systemes d’assainissement performants, il convient de s’intéresser tout d’abord au

fonctionnement des systemes existants.

1.3 Fondants routiers, pollution routiere et assainissement

Afin de minimiser les rejets de fondants routiers dans I’environnement, plusieurs stratégies ont été mises
en place depuis quelques années. Cependant, qu’il s’agisse d’utiliser d’autres fondants que le chlorure de
sodium, de diminuer les épandages, d’en améliorer I'efficacité, ou encore de modifier les pratiques de
stockage et de transport, les quantités de fondants retrouvés dans ’environnement sont toujours a la
hausse.

Le développement de nouvelles techniques d’assainissement pourrait s’avérer capital pour diminuer
les impacts des fondants routiers sur ’environnement. Si plusieurs pays (comme le Canada) ont fait le
choix de reconnaitre le caractere toxique du chlorure de sodium et de préparer des réponses efficaces en
matiere d’assainissement, la France accuse toujours un certain retard en la matiére malgré les exigences
de la Directive Cadre Européenne sur ’Eau qui impose de maintenir les masses d’eau, particulierement

exposées a la pollution par le sel, dans un “bon état écologique”.

Cette partie se rapporte aux tentatives qui visent a améliorer 'efficacité des ouvrages d’assainisse-
ment dans la réduction de ’émission de fondants routiers dans ’environnement. Elle fait ’objet d’un
développement sur 1’état des connaissances en matiere de pollution routiére en général, de la place des
fondants routiers, et sur I’assainissement routier. L’accent sera mis sur les méthodes de phytoremédiation

mises en place pour répondre a la problématique de pollution par les fondants routiers.

1.3.1 Pollution routiére : place et influence des fondants routiers sur les

émissions et la dispersion dans I’environnement

La pollution routiére provient d’émissions variées de produits organiques et minéraux, soit dans l'at-
mospheére (on observe par la suite des dépots solides ou par dissolution par les précipitations) soit
directement sur les sols ou dans ’eau de ruissellement de surface. On distingue généralement dans la

littérature quatre sortes différentes de pollutions d’origine routiere (Durand, 2003 ; Pagotto, 1999) :

¢ la pollution chronique : c’est I’ensemble des pollutions liées a la circulation des véhicules, usure
et corrosion de la chaussée, de ses éléments métalliques et des véhicules, usure des pneumatiques,
fuites diverses (huiles, liquide de refroidissement, etc.) ou encore combustion de carburant. Il
s’agit donc de polluants divers dont les principaux représentants sont les ETM (Eléments Traces
Métalliques tels que Pb, Cd, Zn, Cu, Ni, Cr), les hydrocarbures, les huiles, les phénols et les

caoutchoucs. Les fondants routiers ne font pas partie de cette catégorie, mais peuvent participer a
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I’émission de ces polluants, en agissant par exemple sur la corrosion des métaux, la remobilisation

des ETM adsorbés sur le sol, ete.;

la pollution accidentelle : c’est la pollution générée par le transport de matiéres dangereuses,
elle est donc consécutive a un accident de la route et implique le plus souvent les hydrocarbures.
Elle reste toutefois assez rare, estimée a un accident/an/100 km sur 'autoroute, et n’est pas

directement liée a la pollution par les fondants routiers;

la pollution temporaire : c’est la pollution liée aux travaux de construction ou d’entretien des
routes. Elle met en jeu des polluants liés aux travaux (huiles, poussiéres, etc.) et surtout peut
augmenter fortement la quantité de Matiéres En Suspension (MES) dans les eaux de ruissellement.

Ce type de pollution ponctuelle ne sera pas pris en compte dans notre étude;

la pollution saisonniére : c’est essentiellement la pollution due a ’épandage de fondants routiers
pour le maintien des activités et des transports lors de la période hivernale. C’est le type de
pollution qui concerne cette étude en premier lieu et il est intéressant de noter que son influence
sur les autres types de pollution est rarement citée dans la bibliographie. De nombreux auteurs se
contentent pour ce type de pollution de citer les effets dus a la présence d’ETM en tres faibles

quantités dans le sel épandu sur la route, et non sur les effets du NaCl en tant que polluant.

1.3.1.1 Emissions de polluants liées a I’application de fondants routiers

Chlorure de sodium et autres polluants contenus dans les fondants routiers

La toxicité des ions Cl~ et Na™ est depuis longtemps avérée et trés étudiée, tout comme I'impact

environnemental du NaCl. Le sel de déneigement contient par ailleurs et en proportion variable (en

fonction de sa provenance) différents éléments polluants (Setra, 2011). La composition du sel en fonction

de sa provenance est décrite dans le tableau 1.2 pour les éléments majeurs et les éléments insolubles.

TABLEAU 1.2: Composition du NaCl utilisé comme fondant routier hors éléments traces métalliques, adapté de

Lausecker (2009)

Composition (% massique) Sel de mer Sel gemme

Chlorure 59 56
Sodium 37 37
Sulfates 0,30 0,86
Brome 0,00 0,01
Calcium 0,06 0,36
Magnesium 0,04 0,02
Potassium 0,01 0,01
Hexacyanoferrate de sodium 0,01 0,01
Insolubles

Sables et argiles 0,90

Silicates 4,50
Carbonates 0,25
Sulfates 0,25

La composition des sels de déneigement est soumise a une réglementation fixée par la norme NF P

98-180 qui prévoit notamment des caractéristiques précises concernant la teneur en eau, en chlorures, en

sulfates ou encore en anti-mottant.
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Certains métaux lourds sont également présents en traces dans les sels de déneigement et évoqués
dans la littérature. Pagotto (1999) compare ainsi I'apport des fondants routiers concernant les ETM en

les comparant aux autres sources polluantes en ETM pour 'assainissement routier (voir 1.3).

TABLEAU 1.8: Comparaison des teneurs en métaux (en ppm) dans les différentes sources de pollution routiére
(Pagotto, 1999)

Source Cadmium Chrome Cuivre Nickel Plomb Zinc
Véhicule

Pneumatiques 3 4.1071 2 1 7 1.10%
Garnitures de freins 3 2.10? 1.10° 1.10% 4.10° 2.10%
Essence plombée 4.1074 5.1073 91072  1.1072 2.10? 1.107¢
Essence sans plomb ~ 1.107* 5.1072 81072  4.107% 2 107t
Gazole 1.107* 6.1073 71072 5107% 1 2.107¢
Route

Granulat 1.107¢ 2.102 8.10* 8.10* 6.1071  8.10*
Bitume

< 35 <17 2.10! - <17

Sel de déneigement ~ 1.107* 6.107* 2 2.107!

L’apport de métaux directement dii aux fondants routiers est donc relativement faible comparé a
l'apport potentiel total et méme, comme nous allons ’évoquer par la suite, a 'apport indirect dii aux
effets des ions Na™ et Cl1~.

Emissions indirectes de polluants dues a 1’épandage de fondants routiers

Les fondants routiers ont une influence non-négligeable sur plusieurs mécanismes mis en cause dans
I’émissions de polluants, en particulier sur les métaux lourds. Les fondants routiers chlorés et le NaCl
en particulier accentuent la corrosion des véhicules et des équipements routiers (glissiéres, panneaux,
etc.) (Durand, 2003). Cependant, 1’effet amplificateur du NaCl sur la corrosion des métaux n’est pas
quantifié dans la littérature (Pagotto, 1999). Certains auteurs contestent méme l'importance de cet effet,
soulignant que la corrélation entre I’augmentation de la pollution métallique et la période hivernale
pourrait étre due a ’emploi de sables et autres insolubles qui amplifient ’abrasion et non la corrosion
(Helmreich et al., 2010).

Car si plusieurs auteurs reconnaissent une augmentation significative de 1’émission d’ETM en période
hivernale (Baeckstroem et al., 2003 ; Helmreich et al., 2010), les hypothéses avancées pour expliquer
le role des fondants routiers divergent. En effet, contrairement & Helmreich et al. (2010), Baeckstroem
et al. (2003) font état d’un effet non négligeable des fondants routiers (ici du NaCl) sur I’émission des
ETM. La présence d’ETM dans le fondants est considérée comme négligeable au vue de la concentration
totale en ETM émis en période hivernale. Cet effet indirect serait dii, d’apres 'auteur, & deux principaux
parametres, un parameétre chimique (Peffet du C1~ sur la spéciation d’éléments comme le cadmium, par
formation de complexes chlorés) et un parametre physique (Ueffet amplificateur de I'usure des équipements
et de l’enrobé de la route) (Baeckstroem et al., 2003). Ces hypothéses n’ont, & notre connaissance, pas
pu étre analysées, démontrées ou invalidées.

Le NaCl influence aussi la dispersion des polluants et en particulier des métaux lourds.

1.3.1.2 Role des fondants routiers dans la dispersion des polluants

Parfois négligé dans les études traitant de 1’assainissement routier, le role des fondants routiers dans la

dispersion des polluants a depuis quelques années été mis en évidence et mesuré dans certains systémes
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d’assainissement (Tromp et al., 2012).

Plusieurs auteurs soulignent ainsi le réle de la salinité des eaux de ruissellement dans la spéciation
des ETM et dans le transports de colloides, deux phénomenes majeurs pour la dispersion des polluants,
les métaux lourds et certains hydrocarbures étant également adsorbés ou liés aux colloides du sol (Clozel
et al., 2006 ; Tromp et al., 2012). Les mécanismes mis en jeu dans ces phénomeénes de remobilisation des
ETM sont détaillés dans la partie 1.2.2.2.

Cet effet potentiel sur la mobilité des polluants est influencé par plusieurs facteurs. En effet, la qualité
du sol (en particulier la présence d’argiles et/ou de calcaire), son pH, sa Capacité d’Echange Cationique
(CEQ) et la nature des éléments liés & ces sols (en particulier pour les cations alcalins comme le Ca?*
ou le KT). Norrstroem et Bergstedt (2001) rapportent ainsi que pour des mesures effectuées sur des
sols argileux de bord de route, les échanges ioniques entre I'ion Na™ libre et les ions alcalins liés au
sol entrainent une déstabilisation du sol et une dispersion des colloides. Un autre sol testé dans cette
étude, qualifié de sol sableux grossier, présente une forte mobilisation des colloides sous 'effet du NaCl
en solution, effet dii aux propriétés hydrauliques du sol (trés forte conductivité hydraulique) et & son pH

(augmenté significativement sous U'effet du NaCl).

L’augmentation de la mobilité des polluants (en particulier des ETM) est également due & 'effet
du NaCl sur la dispersion de la matiere organique du sol pour plusieurs types de sols de bord de route
(Amrhein et al., 1992 ; Baeckstroem et al., 2004), et pour des sédiments de bassins d’infiltration d’eaux
de ruissellement routiéres (Durin et al., 2010).

Néanmoins les mécanismes mis en jeu restent méconnus et cet effet n’a pas été caractérisé pour des

bassins de rétention des eaux de ruissellement routieres.

1.3.2 Assainissement routier : le traitement des fondants routiers encore

peu développé

L’urbanisation croissante et le développement du tissu routier et autoroutier en France ont pour
conséquence I'imperméabilisation des sols. Ce phénomene fait partie des principaux processus responsables
de la dégradation des sols. Ce développement de 'imperméabilisation a donné lieu a la conception de
nombreux plans de gestion des eaux de ruissellement sur un plan hydraulique, mais aussi de gestion de la
pollution par la suite. Ces derniéres décennies, de nombreux bassins de rétention ont été construits pour
gérer les flux de ces ruissellements routiers et urbains et en limiter I'impact. Mais ces bassins, congus a
I’origine pour maitriser les flux d’un point de vue hydraulique, se sont avérés étre également efficaces
pour lutter contre la pollution de I’environnement en entrainant la sédimentation de particules chargées
en polluants divers (hydrocarbures, éléments traces métalliques, etc.) (Durand et al., 2004 ; Pagotto,
1999).

1.3.2.1 Gestion de la pollution routiére par bassin de rétention

De nombreuses études ont été menées afin d’évaluer I'utilité de ces bassins pour traiter la pollution
routiére, décrivant ainsi la nature de la charge polluante arrivant dans ces bassins depuis les surfaces
routiéres, ainsi que la quantité et la qualité de cette pollution (spéciation, biodisponibilité, etc.) (Durand,
2003 ; Lee, 1996 ; Legret et al., 1995 ; Pagotto, 1999).
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Charge polluante et concentrations en polluants dans les systémes d’assainissement

L’importance des apports en polluants routiers dépend majoritairement de trois types de facteurs :

e climatiques : durée de temps sec, durée et intensité des précipitations, hauteur de pluie totale;
e humains : intensité du trafic, qualité des carburants, travaux d’entretien, accidents;

e techniques : nature du bassin versant routier drainé et du revétement, mode de collecte et

d’assainissement des eaux pluviales.

A titre d’exemple, des concentrations mesurées sur des routes de fréquentations et de profils divers

sont rapportées dans le tableau 1.4.



TABLEAU 1.4: Teneurs moyennes en métaux lourds dans les eaux de ruissellement routiéres et les boues de

bassins d’assainissement divers

Référence Caractéristiques de la route Cadmium Chrome Cuivre Nickel Plomb Zinc

FEau de ruissellement routiére Concentration en ug/L

Stotz (1987) 41 000 véh/j, 2x2 voies, 6 - 97 - 202 360
enrobé classique (Allemagne)

Stotz et Krauth (1994) 35 véh/j, 2x2 voies, 2 - 70 - 96 596
enrobé drainant (Allemagne)

Grange et al. (1995) 20 000 véh/j, 2x2 voies, <0,1 - 16 - <2 190
enrobé classique (France)

Grange et al. (1995) 20 000 véh/j, 2x2 voies, <0,1 - 6 - <1 63
enrobé drainant (France)

Barrett et al. (1998) 8 800 véh/j, 2x2 voies, - - 7 - 15 44
enrobé classique (Etats-Unis)

Wu et al. (1998) 25 000 véh/j, 2x3 voies, 3 - 24 - 20 -
enrobé classique (Etats-Unis)

Boues de bassins d’assainissement Concentration en ppm

Lee (1996) 39-80 - - - 55 130

Legret et al. (1995) 1-4 39-80 84-208 20-30 300-819  683-1980

Nightingale (1987) - - 24-39 22-40 130-1400 -

Yousef et al. (1990) 2-28 19-68 4-73 7-29 30-1025 22-538

Durand (2003) 2 88 271 38 419 1847

Norme frangaise pour les boues de STEP 15 1000 1000 200 800 3000

Sédiments de bord de chaussée (ppm) 3 - - - 1456 2861

8¢
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Le tableau 1.4 indique que les boues des bassins d’assainissement présentent des concentrations pour
la plupart sous la limite acceptable pour les boues de STEP en France (hormis pour le plomb). Cependant,
pour les eaux de ruissellement, les limites acceptables sont régulierement dépassées et D'efficacité du

bassin pour diminuer la charge polluante prend donc un caractére critique.

Une étude menée au Danemark et comparant les compositions des boues de bassins d’assainissement
a la composition des sédiments de lacs (au regard des normes en vigueur pour les sédiments dans ce pays)
affirme également que les métaux lourds ne sont généralement pas présents dans les boues de bassin
routiers en concentrations dépassant les limites fixées par la loi (Grauert et al., 2012). Les métaux ne sont
d’ailleurs généralement pas présents en quantités significativement différentes de celles retrouvées pour les
lacs voisins (hormis pour le zinc et le cuivre dans certains cas). Le caracteére “pollué” des boues des bassins
est en fait quasiment exclusivement di & la présence en concentration trés importante, et dépassant cette
fois-ci les limites fixées par la loi danoise, d’hydrocarbures et en particulier d’hydrocarbures aromatiques

polycycliques (HAP!).

Une étude menée en France confirme ces observations en comparant les teneurs en HAP de boues de
bassin d’assainissement aux teneurs limites fixées aux Pays-Bas (Durand, 2003). Le tableau 1.5 rapporte
les concentrations mesurées dans un bassin de rétention d’eau de ruissellement routiéres pour cinq HAP

de la liste de 'EPA en les comparant aux seuils fixés aux Pays-Bas.

TABLEAU 1.5: Quantité de HAP (en ppm de boues séches) d’aprés Durand (2003)

HAP Bassin d’infiltration Bassin de rétention Norme Hollandaise®
Phénanthréne 1120 313 45

Fluorenthene 2290 670 15

Pyreéne 2154 1223 -

Benzo [a] anthracéne 2155 - 20

Chryseéne 4200 - 20

%Norme standard s’appliquant & un sol contenant 25% d’argile et 10% de matiéres organiques.

Cependant, en plus de la concentration en polluants dans le bassin, c’est la spéciation des ETM
(c’est-a-dire la forme chimique sous laquelle ils sont présents dans le milieu et le type de liaisons qui les

lient aux particules) qui va déterminer leur transmission vers le milieu naturel et leur biodisponibilité.

Spéciation et comportement physico-chimique de la charge polluante

Afin de déterminer précisément I'impact des fondants routiers sur l'efficacité des bassins d’assainissement
(voir 1.3.2.2), il est capital de s’intéresser & la spéciation des métaux lourds dans ces bassins, et en
particulier dans les boues. En effet, les eaux de ruissellement routiéres vont pouvoir lessiver les boues des
bassins d’assainissement avant d’étre transférées vers I’environnement. Ainsi la contamination de ces
boues (ainsi que les conditions physico-chimiques) va alors influencer la qualité de 1’effluent en sortie de

bassin.

1116 HAP sont présents sur les listes de I’agence américaine Environmental Protection Agency : Naphtaléne, Acé-
naphthyléne, Acénaphthéne, Fluoréne, Phénanthréne, Antracéne, Fluoranthéne, Pyréne, Benzo(a)antracéne, Chry-
séne, Benzo(b)fluoranthéne, Benzo(k)fluoranthéne, Benzo(a)pyréne, Indeno(1,2,3-cd)pyréne, Dibenzo(a,h)antracéneet
Benzo(g,h,i)péryléne (voir norme norme EPA610
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Le tableau 1.6 présente un exemple de concentrations rencontrées dans les boues de bassin de rétention,

mettant 'accent sur la spéciation des métaux lourds.

TABLEAU 1.6: Teneurs moyennes en polluants dans les eauz de ruissellement routiéres (Tromp et al., 2012) et
les boues du bassin de rétention de Cheviré en France (classés par phases géochimiques, résultats obtenus suite d
une extraction séquentielle réalisée selon le schéma du Bureau Communautaire de Référence) (Clozel et al.,
2006 ; Durand, 2003)

Cadmium Chrome Cuivre Nickel Plomb Zinc

Eau de ruissellement routiére (ug/L)

Fraction dissoute 0,4 1,5 82,0 1,9 2,6 1304

Fraction particulaire 0,2 2,6 35,1 1,8 26,7 159,4

Concentration totale 0,6 4,1 1171 3,6 29,8 289,8

Boues de bassins d’assainissement (ppm)

Fraction échangeable 1,1 0,6 58 3,9 15,9 1001,8
Fraction réductible 0,4 2,4 32,9 3,3 112,1 424.9

Fraction oxydable 0,2 229 148,3 6,5 174,5 2289

Fraction résiduelle 0,07 56,6 33,0 19,8 83,7 156,7

Sédiments de bord de chaussée (ppm)

Lee (1996) 2,71 - - - 14557 2861,2

Les mesures effectuées par Clozel et al. (2006) ou Durand (2003) confirment les données concernant
la spéciation des métaux lourds dans les sédiments (voir 1.2.2.2), a savoir que le zinc et le cadmium sont
liés “moins fortement” que le plomb, le cuivre ou le nickel (prépondérance de la fraction échangeable
pour Zn et Cd, de la fraction dite oxydable pour Cu, des fractions réductible et oxydable pour le Pb, et

de la fraction résiduelle pour le Ni et le Cr).

De plus la nature du sédiment a une influence non négligeable sur le comportement de la charge
polluante. En effet, plusieurs parametres vont influencer notamment le transport des particules et en
particulier la taille de ces particules va jouer un réle prépondérant. En effet, de la taille des particules
dépend leur surface spécifique et donc le nombre de sites potentiels de fixation des polluants liés a ces
particules (Clozel et al., 2006 ; Durand, 2003 ; Lee, 1996). Plusieurs auteurs rapportent également que la
fraction argileuse et la matiére organique auront une affinité tres forte pour les métaux (Crawford et al.,
2010 ; Durand, 2003 ; El-Mufleh et al., 2010). La nature des particules présentes et la pédologie du site

considéré ont donc une importance non négligeable (Crawford et al., 2010).

De plus, un certain nombre de facteurs vont influencer la spéciation des métaux dans les boues des
bassins d’assainissement et peuvent ainsi modifier I'efficacité de ceux-ci, comme le pH ou la salinité par

exemple.

Efficacité des bassins de rétention

Si la gestion du surplus d’eau de ruissellement généré par 'imperméabilisation des surface imposée par la
construction de routes et autoroutes a depuis des décennies été intégrée aux projets d’infrastructure par
la conception de bassins permettant de controler les flux hydrauliques et par la méme occasion les flux
de polluants, I'efficacité de ces bassins concernant ’abattage de la charge polluante reste relativement
méconnue et ne fait pas 'objet d’un controle continu et réglementé en France (Pagotto, 1999 ; Durand,
2003 ; Gallagher et al., 2011).
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Plusieurs études rapportent cependant des mesures visant a évaluer Defficacité de bassins d’assai-
nissement routiers et de leurs systémes associés (dessableurs, déshuileurs, etc.). Lefficacité des bassins
concernant ’abattage de la pollution est principalement évaluée en comparant la concentration en
polluant dans les eaux entrant et sortant de ces bassins, dans les eaux de ruissellement routieres ou

directement dans les bassins.

Ainsi, une étude menée au Danemark compare les concentrations en hydrocarbures, en ETM et en
HAP de 70 bassins de rétention & celles observées dans le milieu naturel (mesurées dans 38 lacs danois)
(Grauert et al., 2012). D’apres ’étude, 80 % de la matiére en suspension est déposée lors de son passage
dans les bassins de rétention en moyenne, 90 % des bassins présentent des sédiments légérement pollués
au regard des seuils fixés au Danemark, et plus de 61 % présentent des sédiments considérés comme
pollués. Concernant les ETM, seuls le nickel et le zinc sont responsables du classement de certains
sédiments comme pollués selon 'auteur. La comparaison avec les lacs danois démontre de plus que la
différence de qualité entre les sédiments des bassins et les sédiments lacustres n’est pas significative pour
la plupart des polluants (les Cl17, la majorité des HAP et certains métaux notamment) et que seuls
quelques hydrocarbures présentent une différence importante en concentration entre le milieu naturel et

les bassins de rétention.

Les conditions météorologiques sont régulierement citées comme le premier facteur d’influence de
Pefficacité des bassins de rétention (Revitt et al., 2004 ; Gallagher et al., 2011 ; Grauert et al., 2012). La
succession de temps secs et pluvieux, et 'intensité des événements pluvieux va en effet avoir un effet
capital sur le transport, ’érosion et la sédimentation des particules auxquelles sont liés les polluants.
La vitesse de sédimentation dans les bassins, et donc 'efficacité des bassins de rétention, va également
étre impactée par le vent (Grauert et al., 2012). Certains auteurs ont méme pu mesurer des efficacités

négatives (concentration en métaux lourds de l'effluent de sortie du bassin supérieure a celle de l’entrée).

Outre lefficacité du bassin a proprement parler, certaines études s’intéressent a l'efficacité de systémes
complets composés de bassins et de zones de prétraitement. Ainsi, une étude menée au Royaume-Uni
compare 'efficacité d’un systéeme composé d’un dessableur et d’un bassin de rétention a 'efficacité d’un
systéme composé d’un bassin de biofiltration (planté de végétaux, Typha latifolia) et d’un bassin de
rétention (Hares et Ward, 1999). Les auteurs soulignent d’une part que lefficacité des deux systémes
concernant tous les polluants suivis (V, Cr, Mn, Co, Ni, Cu, Zn, Mo, Cd, Sb et Pb) est toujours située
entre 84 et 95 % en moyenne. D’autre part, le systéme de biofiltration s’avére significativement plus
efficace que le systeme comportant un dessableur. Toutefois, les échantillons ont été prélevés de maniére
ponctuelle et non continue comme le préconisent certains auteurs pour calculer I'efficacité des systemes
d’assainissement (Revitt et al., 2004 ; Gallagher et al., 2011). L’ensemble des études identifiées sur le
sujet ne fait pas mention de l'influence potentielle des fondants routiers sur 'efficacité des bassins de
rétention. Si la remobilisation des polluants sous 'effet du NaCl pourrait rendre nulle, voir ponctuellement
négative, lefficacité des bassins (Tromp et al., 2012), celle-ci n’a pas pu étre formellement démontrée ni
analysée. Par ailleurs, aucune étude ne fait état d’une analyse de l'efficacité de ces systémes concernant
le traitement des fondants routiers, produits généralement trés mobiles (comme les ions Na™ et C17) et

donc a priori non traités par les bassins de rétention en eau.
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1.3.2.2 Fondants routiers et bassins de rétention

Si la présence et les effets des fondants routiers ont été tres étudiés, leur dynamique de transfert, d’échange
et d’interaction dans les bassins de traitement des eaux routiéres reste méconnue. Cependant, ils se
retrouvent dans ces systémes dans des quantités particulierement importantes allant jusqu’a 20 g/L de
NaCl en concentration de pointe (Gallagher et al., 2011). L’influence certaine des conditions météorolo-
giques et une forte variabilité dans les concentrations mesurées imposent un contréle continu et intense
pour analyser cette dynamique et peu d’études permettent aujourd’hui d’améliorer les connaissances

dans ce domaine.

La majorité des études traitant de I'influence du NaCl utilisé en tant que fondant routier sur les bassins
d’assainissement est basée sur la mesure de la concentration en Cl~ dans les eaux. Les concentrations
mesurées dans les bassins ou en sortie des bassins se situent entre 20 et plus de 20 000 mg/L. Cette forte
variabilité est due aux choix d’échantillonnage, a la zone climatique ou se situe le bassin, ainsi qu’a la
rigueur de ’hiver ot les préléevements ont été effectués (Scher et Thiery, 2005). Une étude menée sur des
bassins dans le sud de la France rapporte ainsi des concentrations dans un bassin de rétention allant de
49 & 290 mg/L (Scher et Thiery, 2005), alors qu’au Canada des auteurs rapportent des concentrations
entre 40 et 450 mg/L en moyenne et jusqu’a 22 000 mg/L en Cl™ en concentration de pointe dans les
eaux de bassins de rétention (Gallagher et al., 2011).

Ces importantes concentrations en Cl~ dépassent régulierement les seuils fixés dans différents pays. En
effet, en France, la limite pour les eaux brutes destinées & la consommation est de 200 mg/L, et aux Etats-

Unis les limites de toxicité chronique et aigué sont respectivement de 230 et 860 mg/L (Tixier et al., 2012).

La concentration en Cl~ n’est pas homogene dans les bassins (Mayer et al., 2008). Elle dépend
de la profondeur et est également hétérogene dans les eaux interstitielles contenue dans les boues. La
concentration en Cl~ est la plus forte au niveau de l'interface entre I'eau et les sédiments de fond du
bassin, et décroit de I'interface eau/sédiment vers le haut de la colonne d’eau et dans les sédiments. De
plus, la concentration en Cl~ mesurée dans le bassin de Rouge River au Canada (proche de 3 g/L a
I'interface eau/sédiment) entraine la remobilisation de cadmium dans des proportions importantes et ’ap-

parition de complexes chlorés en quantités non négligeables (plus de 40 % du Cd total) (Mayer et al., 2008).

Si ce lien entre la concentration en Cl~ et celle en métaux lourds semble confirmé (Tixier et al.,
2011), les mécanismes qui lient ces deux types de polluants restent encore peu étudiés. Tixier et al.
(2011) décrivent ainsi une forte augmentation de la concentration en Cl~ et en métaux lourds en période
hivernale. Ils les associent a l'utilisation de fondants routiers, mais le lien entre ces deux concentrations
n’est pas statistiquement significatif. La concentration en Cl~ a cependant atteint des niveaux dépassant
largement les limites réglementaires (jusqu’a 5 740 mg/L), et 'association des deux types de polluants

pourrait de plus avoir un effet toxique synergique.

Les interactions entre eau et sédiment et la charge polluante contenue dans ces deux compartiments
environnementaux sont capitales dans le réle des fondants routiers sur la dynamique d’échange des
polluants dans les bassins de traitement. Outre les effets évoqués ci-dessus, la capacité qu’ont les sédiments
ou les boues de bassins a stocker et relarguer les polluants permet de mieux appréhender I'influence du

sel sur les échanges a l'interface entre sédiment et eau. Ainsi, en plus de la remobilisation des métaux
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lourds, une étude menée sur des sédiments d’un bassin de rétention des eaux pluviales aux Etats-Unis
a démontré que lorsque des sédiments contaminés par une pollution au NaCl étaient mis en contact
avec de I’eau du robinet, ils pouvaient relarguer d’importantes quantités de Cl~ (Brand et al., 2010). En
effet, malgré le caractere tres soluble du Cl™, la capacité de I’eau interstitielle contenue dans les boues
et sédiments de bassins a contenir des ions et solutés entraine un “stockage” de la pollution dans ces
sédiments. Un essai en batch mené sur les sédiments en question a donné une concentration de plus de 1

g/L dans 'eau pour les échantillons contaminés, et moins de 100 mg/L pour le témoin.

1.3.3 Pollution routiére, bioindicateurs, bioessais et biomarqueurs

La détection, la caractérisation et la compréhension de la pollution routiere par des techniques classiques
d’analyses physico-chimiques présentent un certain nombre de limites. En effet, le colit financier et
logistique de certaines analyses lourdes, sans compter la trop grande spécificité de certaines mesures, ne
permet pas une analyse simple, rapide et efficace de la qualité des milieux naturels et de 'influence de la
pollution sur ceux-ci. Il existe cependant un certain nombre de tests, essais et autres indices biologiques
permettant de décrire la qualité des milieux naturels de maniere plus précise et parfois plus simple.
Concernant les pollutions au NaCl et la toxicité de ce polluant, relativement peu de méthodes de
bioindication et trés peu de bioessais ont aujourd’hui été développés et fiabilisés. Les bassins d’assainis-
sement routiers ont, pour leur part, fait 'objet de trés peu d’études concernant les écosystemes qu’ils
forment et la biodiversité qui les caractérise. Les quelques études présentes dans la littérature permettent
toutefois de fixer les bases du développement de 'utilisation de parametres biologiques pour détecter et

caractériser I'effet de la pollution au NaCl causé par I'utilisation de fondants routiers.

1.3.3.1 Utilisation de bioessais pour mettre en évidence la pollution au NaCl

L’exposition d’especes connues et bien étudiées a des milieux pollués dont la qualité physicochimique
complexe n’est pas toujours simple a analyser peut permettre de mettre en évidence de maniére simple,
rapide et relativement peu cotiteuse, la toxicité d’un milieu. Plusieurs études ont ainsi été menées sur la

qualité de I'eau et des sédiments de bassin de rétention des eaux de ruissellement routieres et urbaines.

L’espece Hyallela azteca a été soumise a 'exposition de nombreux échantillons pollués, dont des
échantillons de bassin de rétention ou d’eau de ruissellement routiere. Elle a été mise en contact avec des
sédiments de bassin de rétention plongés dans de ’eau du robinet afin de déterminer un éventuel effet
toxique de ces sédiments (Karouna-Renier et Sparling, 1997). Pour des temps d’exposition compris entre
24 et 48 h, aucun effet significatif n’a été mis en évidence. Cependant, le temps d’exposition relativement
court, la sélection de sédiments uniquement et non d’eau de bassin, la non prise en compte de saisonnalité
(une seule campagne ponctuelle d’échantillonnage) et la mise en service récente du bassin au moment de
l’étude (bassin mis en eau depuis moins de 5 ans), cette étude ne permet pas d’exclure 'hypothése d’un

effet toxique des sédiments de bassin de rétention.

L’étude couplée des caractéristiques physicochimiques du bassin, de son fonctionnement hydraulique
et des influences saisonniéres est donc nécessaire pour permettre d’élaborer des bioessais performants.
Des données sur les polluants présents dans 'eau (métaux, HAP et fondants routiers) ainsi que la teneur

en carbone organique, en matiére en suspension ou encore des données sur le pH et la conductimétrie
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comparées a des parametres biologiques mesurés sur des espeéces connues pour leurs caractéristiques
bioindicatrices sont donc nécessaires. Plusieurs études ont ainsi démontré un effet toxique significatif des
sédiments et des eaux de bassins de gestion des eaux routiéres et urbaines (Dorchin et Shanas, 2010 ;
Bartlett et al., 2012ab ; Tixier et al., 2012) et apporté des précisions concernant les mécanismes de
toxicité mis en jeu. L’effet synergique des polluants d’origine routiére a été mis en évidence (la seule
présence de métaux lourds ou de HAP dans les quantités découvertes dans les bassins de gestion ne
pouvant expliquer a elles seules les effets toxiques observés) et le caractére prépondérant de I'influence des
saisons. I’augmentation de la teneur en Cl™ a ainsi été clairement liée & un effet toxique prononcé chez
Hyallela azteca (Tixier et al., 2012) et Hyla versicolor (Brand et al., 2010), bien que plusieurs auteurs
soulignent dans la littérature que les mécanismes précis de toxicité et ’ensemble des polluants impliqués
soient encore relativement peu clairs. Par exemple, Bartlett et al. (2012a) soulignent ’augmentation
de la toxicité du milieu formé par un bassin de rétention au printemps, lors de la fonte des neige et de
Papport en Cl~ le plus important de année (Bartlett et al., 2012a). Cette étude démontre néanmoins
que chaque polluant pris a part ne peut expliquer l'effet toxique et qu’'un effet synergique de I’ensemble
des composants toxiques du milieu n’est pas a exclure.

Ajoutons que la simple analyse de la concentration en polluant dans le milieu ne peut suffire a
en expliquer la toxicité. Certaines études ont ainsi démontré que les échantillons d’eau de bassins de
rétention les plus “pollués” n’étaient pas nécessairement les plus “toxiques” (Dorchin et Shanas, 2010).
Ainsi, une mesure de la quantité de nutriments disponible pour les espéces considérées (parfois plus
importantes lorsque les concentrations en polluants sont les plus fortes) pourraient permettre d’affiner la
compréhension du mécanisme.

L’utilisation d’outils de bioindication, en complément de bioessais ou non, pourrait permettre d’affiner
la compréhension des mécanismes en jeu dans la toxicité des bassins de collecte des eaux de ruissellement
routieres et urbaines. L’étude de la biodiversité en général, et la mesure d’indice de bioindication (comme
I'Indice Oligochéte de Bioindication Lacustre ou IOBL, ou un indice diatomées) permettrait en effet de
s’affranchir d’un certain nombre de biais introduits par la réalisation de bioessais en conditions contrdlées
en laboratoire (Bartlett et al., 2012a ; Tixier et al., 2012).

1.3.3.2 Bassins de rétention des eaux de ruissellement routiéres : réservoirs de biodiversité

ou piége pour espeéces sensibles ?

De nombreuses especes de macroinvertébrés, et en particulier des insectes, utilisent les habitats formés
par les bassins d’assainissement et de récupération des eaux de pluie en général, et les bassins routiers en
particulier. L’influence de I'importante pollution présente dans ces bassins d’origine anthropique pourrait
les transformer en piéges plutot qu’en réservoirs de biodiversité et habitats potentiels.

L’analyse des populations de macroinvertébrés de bassins de rétention d’eaux de pluie montre ainsi
que l'occupation des sols & proximité du bassin et la pollution qui caractérise ces bassins est corrélée a la
composition de ces populations (Foltz et Dodson, 2009). De plus, malgré le manque de diversité d’habitats
d’un bassin lors de sa mise en service (la plupart des bassins de rétention des eaux de ruissellement
routieéres et urbaines sont généralement simplement formés d’une simple cuvette imperméable en béton
ou recouverte d’une géotextile), les espéces indigénes de la zone aux abords des bassins vont rapidement
les coloniser dés la premiére année de mise en service, puis, trés rapidement, former un écosystéme plus
ou moins stable (Scher et Thiery, 2005). Les particularités hydrologiques et hydrauliques des bassins

d’assainissement, en plus de la pollution, limitent cependant la richesse et la diversité des écosystémes
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qui peuvent s’y installer (Herrmann, 2012).

1.4 Phytoremédiation et phytodésalinisation, des solutions d’as-

sainissement prometteuses en développement

La phytoremédiation correspond a l’utilisation des plantes et des bactéries associées a leurs systémes
racinaires pour réduire la concentration ou l'effet toxique de contaminants présents dans I’environnement
(Baker et al., 1997).

Cette technologie environnementale a fait son apparition dans l’assainissement depuis les années 90
et présente de nombreux avantages économiques, sociaux et environnementaux. Par ailleurs, on estime
qu’environ 1 % des végétaux supérieurs sont capables de croitre et de se reproduire sur des terrains
cotiers ou continentaux salés (Flowers et Colmer, 2008). Ces plantes dites halophytes présentent pour
certaines des caractéristiques particulierement intéressantes pour la phytoremédiation en général et pour

la phytodésalinisation en particulier.

1.4.1 La phytoremédiation, une solution environnementale aux problémes

de pollution du sol et des eaux
1.4.1.1 La phytoremédiation : une technique, différentes stratégies

Le terme phytoremédiation est la combinaison du mot grec phyto (qui signifie plante) et du mot latin
remedium (qui signifie rétablir de I’équilibre, corriger ou enlever un mal quelconque). Si la technique
désigne toute utilisation de végétaux afin de dépolluer un sol ou épurer des eaux usées, de nombreuses
stratégies mises en place par ces végétaux sont impliquées et plusieurs types de phytoremédiation existent
(figure 1.7). Ceux cités ci dessous recouvrent une partie importante de ensemble du domaine (Ali et al.,
2013 ; Alkorta et al., 2004 ; Morel et al., 1999):

e la phytoextraction : aussi appelée phytoaccumulation ou phytoabsorption, cette technique
consiste en ’extraction de polluants par voie racinaire et leur accumulation dans les organes de la
plante (en particulier les feuilles et les tiges, ou parfois des glandes spécifiques (Mench et al., 2009)),
elle peut parfois étre amplifiée par une symbiose entre le tissu racinaire et les micro-organismes du
sol (Lucisine et al., 2014) ;

e la phytofiltration : elle peut recouvrir également la rhizofiltration et consiste en I'absorption ou
I’adsorption de polluants contenus dans des eaux usées, limitant ainsi la dispersion de ces polluants

sans pour autant les accumuler;

« la phytostabilisation : immobilisation de certains polluants dans les sols contaminés. Cette
technique diminue la mobilité et la biodisponibilité des polluants par différents mécanismes de

sorption, complexation, précipitation, etc. (Morel et al., 1999) ;

« la phytovolatilisation : trés controversée (Padmavathiamma et Li, 2007), la phytovolatilisation
consiste en ’absorption de polluants par la plante qui relargue ensuite sous forme volatile le polluant

en question dans I’atmosphere ;
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e la phytodégradation et rhizodégradation : dégradation de polluants organiques par les plantes
notamment avec le concours d’enzymes telles que des déshydrogeénases, la rhizodégradation implique

en complément des micro-organismes du sol associés au systéme racinaire (Morel et al., 2006) ;

¢ la phytostimulation : consiste en la stimulation de la dégradation des polluants par les micro-
organismes du sol qui utilisent pour cela les exsudats racinaires et les métabolites émis par la

rhizosphere de la plante (Favas et al., 2014);

¢ la phytodésalinisation : technique innovante et récemment mise en place au niveau expérimental
(Manousaki et Kalogerakis, 2011 ; Zorrig et al., 2012) qui consiste en lextraction de sels contenus

dans les sols par des plantes halophytes (voir 1.4.2).
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FIGURE 1.6: Représentation schématique des différentes stratégies de phytoremédiation (Favas et al., 2014)

La phytoextraction est la technique la plus communément utilisée et probablement la plus rentable
et efficace (Morel et al., 1999). Afin de développer 'utilisation de ce genre de méthodes, il convient
de sélectionner des plantes répondant & certaines caractéristiques essentielles pour le rendement de la

remédiation :
e taux de croissance élevé,
e production importante de biomasse aérienne,
e développement important et large du systéme racinaire,

o translocation des polluants accumulés des racines vers les organes aériens (tiges et feuilles en
particulier),
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e tolérance aux effets toxiques des polluants cibles de la phytoremédiation,
e bonne adaptation aux conditions environnementales et climatiques,

e résistance aux pathogenes et maladies,

e culture et récolte aisées,

o répulsive pour les herbivores afin d’éviter de contaminer les chaines alimentaires.

Plusieurs stratégies ont alors été mises en place basées sur I'exploitation de végétaux hyperaccumu-
lateurs a croissance relativement faible ou de végétaux a croissance rapide ayant de bonnes capacités
d’accumulation et une production de biomasse importante (la premiére solution étant décrite comme
plus efficace car moins coliteuse notamment en matiere d’entretien et de récolte des végétaux contaminés

par les polluants (Chaney et al., 1997)).

La quantification de l’efficacité de la phytoextraction peut étre calculée par plusieurs méthodes
différentes, en calculant un facteur de bioconcentration ou un facteur de translocation ou par une
combinaison des deux méthodes (Ali et al., 2013). La bioconcentration qui indique la capacité de la
plante a accumuler dans ses tissus un polluant présent dans son environnement peut étre calculée comme
suit (FBC = Facteur de Bioconcentration) (Baker et al., 1997):

FBC = Ctissu collectible (11)
C130l

ol Clissu collectible €St la concentration du polluant considéré dans les tissus de la plante et C; est
la concentration du polluant dans le sol.
La facteur de translocation (FT) indique la capacité de la plante & transporter les polluants accumulés

dans les racines vers les tiges et les feuilles et peut étre calculé comme suit (Baker et al., 1997) :

Ctige et feuilles

FT = (1.2)

Cracines
ot Clige et feuilles st la concentration du polluant considéré dans les tiges et les feuilles de la plante

et Cracines €st la concentration du polluant dans les racines de la plante.

1.4.1.2 La phytoremédiation : limites et devenir des végétaux employés

Bien que la phytoremédiation soit une technique prometteuse et pleine d’avenir, un certain nombre de
limites peuvent étre apportées a son utilisation, les avantages et inconvénients sont reportés dans le
tableau 1.7.

Ces limites sont essentiellement dues au caractére biologique de ces méthodes. Biodisponibilité des
polluants, régime hydrique ou encore cinétique de I’accumulation sont autant de facteurs limitant pour
la remédiation par les plantes (Chappell, 1998 ; Ali et al., 2013).

Un certain nombre de tests a ’échelle du terrain ont été effectués aujourd’hui (en plus des nombreux
essais en laboratoire rapportés) et démontrent qu’un suivi constant et intensif des systémes d’assainisse-

ment par phytoremédiation est nécessaire afin d’en confirmer V'efficacité et d’optimiser leur entretien
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TABLEAU 1.7: Avantages et inconvénients des techniques de phytoeztraction, adapté de Chappell (1998)

| Avantages de la phyroremédiation [ Limites de la phytoremédiation ‘

Application in situ Limité & une surface de sol, de cours d’eau ou d’eau
souterraine réduite

Technique passive Limité & des concentrations relativement faibles et
non phytotoxiques

Cofit tres inférieur a celui d’autres techniques Moins rapide qu'un traitement physique ou chi-
mique

Acceptation sociale excellente Toxicité et biodisponibilité des composés de dégra-
dation méconnues

Peu d’émission atmosphériques et dans I'eau Les contaminants du sol peuvent étre mobilisés

dans ’eau souterraine

Peu de déchets générés Possible introduction de contaminant dans les
chaines alimentaires

Conservation et possible réutilisation des sols en | Technique peu connue des gestionnaires des sys-
place temes d’assainissement en général

Production de biomasse parfois valorisable Gestion d’une biomasse contaminée

(Williams, 2002). Gréce a ces travaux, il apparait méme que, plutdt que de faire 'objet d’une épuration
simple, les terrains contaminés peuvent faire I’'objet d’une valorisation par une utilisation pour produire

de la biomasse non alimentaire (e.g. énergies, fibres, etc.) (cf. projet Lorver : www.lorver.org).

1.4.2 La phytodésalinisation, une utilisation innovante des plantes halophytes

La capacité des végétaux supérieurs a influencer la spéciation et le transfert d’ions et autres especes
chimiques (en particulier C1=, Ca?*, Nat, K* et composés ioniques azotés ou phosphorés) a été utilisée
pour dépolluer des eaux et sols chargés en produits toxiques depuis de nombreuses années (Zhang et al.,
2010).

La diminution de la quantité de ressource en eau de qualité disponible pour 'irrigation, ’augmentation
de surfaces agricoles contaminées du fait des sécheresses, dont la fréquence et 'intensité semblent
augmenter depuis plusieurs dizaines d’années, ont mis en évidence le probleme de la salinisation des sols
et de la nécessité de s’intéresser aux plantes pouvant dépolluer les sols salins ou supporter des conditions
de salinité extrémes (Koyro, 2006). Dans ces conditions, 'utilisation de plantes halophytes pour la
phytoremédiation des eaux de ruissellement routieres chargées en NaCl au cours de I’hiver apparait

comme une solution prometteuse pour diminuer I'impact des fondants routiers sur ’environnement.

1.4.2.1 La phytoextraction du NaCl : quelles espéces pour quels objectifs 7

Les végétaux halophytes tolerent ou excluent le NaCl de leurs tissus afin de limiter les effets sur leur
physiologie. Le NaCl peut étre compartimenté dans les cellules, ’homéostasie de la plante est alors
maintenue dans la majorité des cas par la production de composés solubles intracellulaires comme des
prolines (Lefevre et al., 2009). Il peut également étre excrété ou maintenu hors des cellules dés le niveau
racinaire (I’excrétion peut se faire au niveau de glandes spécifiques aprés absorption par les racines et
transfert dans les parties aériennes) (Flowers et Colmer, 2008 ; Manousaki et Kalogerakis, 2011).

Les halophytes sont ainsi classées en trois groupes distincts (Manousaki et Kalogerakis, 2011), en

fonction des stratégies des plantes pour tolérer le NaCl :

¢ Les halophytes inclusives : souvent munies de capacités de compartimentation : le NaCl est stocké
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dans les vacuoles, donc le milieu intra cellulaire, dans toute la plante ou dans des glandes spécifiques

comme chez certaines espéces du genre Tamarix ;

e Les halophytes exclusives : capables de maintenir le NaCl dans le milieu extérieur, ou excrété a la

surface des feuilles ou d’organes spécifiques ;

e Les halophytes accumulatrices : capables de bioaccumuler des quantités importantes de NaCl

(variables selon les organes considérés, racines, tiges, feuilles, ...), souvent des halophytes strictes,

notamment des plantes du genre Atriplex.

Les plantes inclusives et accumulatrices peuvent étre utilisées pour la phytoextraction du NaCl tandis
que seules certaines plantes exclusives peuvent étre employées pour la phytostabilisation.

Les capacités de tolérance au NaCl et les mécanismes mis en jeu sont souvent similaires a ceux
observés pour la tolérance aux ETM (Manousaki et Kalogerakis, 2011), et traduisent également dans
de nombreux cas une tolérance au stress hydrique (Rabhi et al., 2010). Les halophytes ont donc non
seulement ’avantage de pouvoir supporter un certain nombre de facteurs et de stress environnementaux
particuliers, mais également de bioaccumuler des polluants, deux capacités qui en font d’excellents
candidats pour les techniques de dépollution par phytoremédiation.

Plusieurs exemples d’utilisation de plantes halophytes pour la phytoremédiation sont rapportés dans

la littérature (et ce dans différents contextes, cf tableau 1.8).



TABLEAU 1.8: Utilisation des halophytes pour la phytoremédiation.

Réference Espéce utilisée

Dispositif expérimental

Objectif de I’étude

Traitement de la pollution organique

Balnokin et al. (2010) Salicornia europaea

Webb et al. (2012) Salicornia europaea

Dispositif hydroponique
(laboratoire)

Filtre planté
(site pilote)

Traitement des eaux usées
dans le contexte aérospatial

Traitement de résidus
de pisciculture

Phytodésalinisation

Morteau et al. (2014) Atriplex patula, Spergularia canadensis,
Morteau et al. (2009) Salicornia europaea, Typha latifolia

Ravindran et al. (2007)  Sesuvium portulacastrum
Suaeda maritima
Rabhi et al. (2009) Sesuvium portulacastrum

Rabhi et al. (2010)

Shelef et al. (2012) Bassta indica
Freedman et al. (2014)

Expérimentation en pots

Plantation sur site

Expérimentation en pots
et plantation sur site

Filtre planté
(site pilote)

Phytodésalinisation des eaux
de ruissellement routieres

Restauration de terres agricoles
a salinité élevée

Restauration de terres agricoles
a salinité élevée (milieu aride)

Phytodésalinisation d’eaux usées
apres traitement

oy
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Une seule étude a pu étre identifiée sur la phytodésalinisation en milieu routier (Morteau et al., 2009).
Elle a été menée au Canada dans un contexte particulier : 'emploi de fondants dans des quantités tres
largement supérieures a celles utilisées en France, avec un fond géochimique tres chargé en phosphore, et
d’espéces indigenes de la zone de conception du filtre planté, etc. Elle confirme cependant 'intérét de

I’emploi des halophytes pour la phytodésalinisation dans le contexte routier.

1.4.2.2 La phytodésalinisation en milieu routier, des contraintes spécifiques

L’assainissement des effluents routiers doit présenter des caractéristiques spécifiques répondant aux
contraintes associées & la qualité et la quantité des rejets produits par ces infrastructures (Setra, 2011).
Les facteurs climatiques, humains et techniques influencant la qualité et la quantité du rejet impose en
effet des systemes dimensionnés pour traiter un tres large panel de situations et un effluent de qualité
trés variable (Durand, 2003). Par ailleurs, afin de permettre aux gestionnaires d’assurer une exploitation
optimale de ces systémes, des facteurs économiques et techniques sont & prendre en compte (coiit de

conception, de construction et d’entretien, accessibilité, etc.).

Implantation des halophytes

L’utilisation de végétaux pour la phytoremédiation des eaux de ruissellement en milieu urbain ou routier
est une problématique récente basée sur des techniques issues de I’assainissement des eaux usées (filtres
plantés de roseaux) ou sur des techniques de dépollution encore en développement (marais flottant).
Parmi les techniques existantes adaptables pour la phytodésalinisation des eaux de ruissellement routieres,

les suivantes ont été identifiées.

Les marais artificiels ou “Constructed Wetlands”:

Les marais artificiels sont des systemes qui, contrairement aux bassins de rétention ou d’infiltration,
sont congus pour traiter des effluents de toutes sortes en reproduisant des processus biologiques, physiques
et chimiques des milieux naturels (Fournel et al., 2013 ; Revitt et al., 2004).

Les marais filtrant peuvent étre classés en deux catégories, en fonction des caractéristiques de ’entrée

d’eau et de son évacuation :

e Les filtres horizontaux : les filtres horizontaux sont des bassins remplis de maniere homogéne de

sable, de gravier ou de sol en place, et dans lesquels ont été plantés des macrophytes. L’efluent est
réparti sur toute la largeur et la hauteur du filtre par un systéme répartiteur situé a une extrémité
du bassin ; il s’écoule ensuite dans un sens principalement horizontal au travers du substrat (Iwema,
1999 ; Vymazal, 2011). En fonction de la configuration de ’évacuation de I'eau (par la surface du
filtre ou sous la surface), on parle de filtres & écoulement superficiel ou de filtre & écoulement sous

la surface (figure 1.7).

o Les filtres verticaux : les filtres verticaux sont des bassins remplis de couches de graviers de granu-

lométries différentes superposées et, selon leur place dans la filiere de traitement, recouvertes ou
non d’une couche de sable dans laquelle sont plantés les macrophytes. L’alimentation a lieu par un
systeme dit de “bachées”, c’est-a-dire discontinu : apres stockage temporaire, et dans la majorité
des cas un prétraitement, 'effluent est déversé rapidement sur le filtre grace a des pompes ou a

un siphon auto-amorcant, de maniere a submerger la totalité de la surface afin d’homogénéiser
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Papport d’effluent dans le filtre (Iwema, 1999 ; Vymazal, 2011) (figure 1.8).

Arrive
gy difcanites

fahile grossler i [vacuation
clatimmeniarion Ol e fin i Egation EHTRR O (e M P

FIGURE 1.7: Filtre planté horizontal d alimentation continue et homogéne (Twema, 1999)
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FIGURE 1.8: Filtre planté vertical a alimentation alternée et séquencée (Iwema, 1999)
Le type de marais filtrant (vertical, horizontal & écoulement superficiel (le filtre est toujours “en eau”
et la plante partiellement submergée) ou sous la surface) va modifier le fonctionnement biologique de
celui-ci et donc le type de végétaux que l'on peut y implanter (Marchand et al., 2010 ; Terzakis et al.,
2008).
Selon la configuration du marais (profondeur, présence de banquettes ou risbermes), plusieurs types

de plantes pourront étre implantées pour former un écosystéme complet.

Les noues et fossés enherbés: Une noue est un fossé large et peu profond, avec un profil présentant

des rives en pente douce. Sa fonction essentielle est de stocker une partie du volume ruisselé issu d’un
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épisode pluvieux. Le stockage et ’écoulement de 1’eau se font a l'air libre, a 'intérieur de la noue. L’eau
est collectée soit par I'intermédiaire de canalisations, soit apres ruissellement sur les surfaces adjacentes.
L’eau est évacuée vers un exutoire (réseau, puits ou bassin de rétention) ou par infiltration dans le sol et

évaporation (Certu, 2008).

Les marais flottant: Les marais flottant sont des systémes d’assainissement complémentaires récents
employant des macrophytes plantés sur des matelas flottant sur la surface des eaux d’un bassin ou d’un
marais (artificiel ou naturel) et dont les racines sont directement en contact avec les eaux sous-jacentes

plutot que plantées dans un sol ou un sédiment (Tanner et Headley, 2011).

Les avantages et les limites de ces techniques alternatives de traitement sont rapportés dans le tableau
1.9. L’ensemble de ces techniques permet d’envisager 'utilisation d’une large gamme d’especes halophytes
dans un systeme de phytodésalinisation en milieu routier. Certaines contraintes supplémentaires sont
cependant & prendre en compte pour I'utilisation de ce type de techniques pour la dépollution des eaux

de ruissellement routieres.

Contraintes imposées par le milieu routier

Les végétaux employés dans les systemes d’assainissement doivent essentiellement présenter des caracté-
ristiques leur permettant de tolérer les caractéristiques qualitatives et quantitatives de I’apport en eau
di au ruissellement routier.

Les systemes d’assainissement des eaux utilisés en milieu routier doivent étre dimensionnés en fonction
essentiellement de leur fonctionnement hydraulique, et donc de la météorologie locale (Setra, 2006).
Les végétaux employés dans de tels systemes, en fonction des caractéristiques du type de bassin ou
de filtre employé doivent correspondre aux caractéristiques hydriques auxquelles ils auront a faire face
(submersions temporaires ou non, périodes de sécheresse plus ou moins prolongées, ...).

Par ailleurs, les eaux de ruissellement routieres présentent une qualité extrémement variable et sont
toxiques pour de nombreuses especes végétales (cf. 1.3). Les choix des plantes utilisées pour la conception
d’un filtre planté ou tout autre systéme de bioremédiation des eaux de ruissellement routieres doit prendre
en compte ce parametre qualitatif & modérer en fonction du plan complet du systéme de traitement,

incluant ou non des ouvrages de prétraitement.
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TABLEAU 1.9: Avantages et inconvénients des dispositifs de traitement végétalisés adaptables pour la
phytodésalinisation des eauz de ruissellement routiéres (Certu, 2008 ; Davis, 1995 ; Tanner et Headley, 2011)

Avantages

l

Limites

|

Marais artificiels

Colit total généralement limité

Colit d’entretien (en énergie et dépenses) peu élevé
Bonne tolérance pour des flux hydrauliques va-
riables

Valorisation possible de I’eau en sortie

Bonne intégration paysagere, acceptation facilitée

pour le public, favorise le développement et le main-
tient de la biodiversité

Forte emprise comparé a d’autres techniques

Performances variables en fonction des saisons et
de la météorologie

Sensibilité a certains polluants pour la partie “bio-
logique” du filtre

Possible remobilisation de polluants

Tolérance limitée & la sécheresse prolongée

Noues et fossés enherbés

Cotit total généralement limité
Cofit d’entretien (en énergie et dépenses) peu élevé

Emprise faible

Valorisation possible de I’eau en sortie

Bonne intégration paysagere, acceptation facilitée
pour le public

Entretien régulier (besoin en main d’ceuvre)
Tolérance faible aux flux hydrauliques variables

Sensibilité a certains polluants pour la partie “bio-
logique” du filtre

Peu de plantes adaptables a ce type de configuration

Tolérance limitée a la sécheresse prolongée

Marais flottants

Possibilité d’adaptation aux systémes existants
Cotit d’entretien (en énergie et dépenses) peu élevé
Emprise faible (le systéme peut étre disposé dans
des bassins existants)

Extraction directe du polluant dans 1’eau et non
dans le sédiment par les racines

Développement important de biofilm racinaire
fixant notamment les matiéres en suspension

Cotit total encore méconnu

Sensibilité a certains polluants pour la partie “bio-
logique” du filtre

Tolérance limitée & la sécheresse prolongée (en cas
d’asséchement du bassin)
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1.5 Conclusions et objectifs de la these

Cette synthese bibliographique permet de tirer des premiers enseignements concernant le transfert des
fondants routiers dans les systémes de rétention des eaux, puis dans I'environnement. Le NaCl, fondant
majoritaire en France, une fois mis en solution et dissocié en ions NaT et Cl~, est transféré en quantités
significatives vers les systemes d’assainissement routiers. Les quantités importantes transférées ensuite
vers ’environnement ont pu augmenter significativement la salinité de nombreux milieux naturels et
en modifier le fonctionnement bio-physico-chimique. Tous les compartiments environnementaux sont
touchés (eaux superficielles et souterraines, sols et biocénose) et des écosystémes complets sont menacés

par cet impact encore peu pris en compte par les gestionnaires des infrastructures routieres.

Les systemes d’assainissement routiers ont initialement été congus pour collecter les eaux de ruis-
sellement afin d’écréter le débit de crue et de limiter I'influence de I'imperméabilisation induite par
la construction d’infrastructures routieres. Ils sont essentiellement composés de réseaux de collecte et
de bassin de rétention en eau ou de bassin d’infiltration, ils piegent la pollution présente sous forme
particulaire qui peut décanter dans les bassins ou étre retenue dans les systemes filtrant. Cependant, la

présence de NaCl souleve deux questions majeures sur le fonctionnement de ces systéemes :

e Les ions Na™ et Cl™ ne sont pas ou peu retenus dans les systémes existants qui ne peuvent

qu’induire une dilution et un étalement de la période de rejet dans I’environnement ;

o Lors de leur transfert dans les systémes d’assainissement, les ions Na™ et C1~ peuvent avoir un
effet sur la mobilité d’autres polluants, en particulier les ETM, effet chimique (échange ionique,
formation de complexes chlorés, influence sur le pH, ...) et effet physique (déstabilisation de la

phase colloidale des sédiments des bassins de rétention et infiltration).

Outre ces ouvrages classiques de rétention et infiltration, de nouveaux systemes, mimant les capacités
auto-épuratrices des écosystemes naturels, ont été développés depuis plusieurs années. Ces marais filtrants,
noues et autres marais flottants, utilisés seuls ou en complément des systemes classiques pourraient
permettre d’améliorer 'abattement de la pollution routiére en général et de la pollution aux fondants
routiers en particulier. En effet, certains végétaux (les halophytes) ont été testés avec succes pour la
phytoremédiation et/ou la phytodésalinisation de sols et d’eaux chargées en NaCl dans des contextes

variés (sols miniers, eaux usées, etc.).

Au vu de ces premiéres conclusions, les objectifs de ce travail de theése sont les suivants :

e Mesure et caractérisation du transfert des fondants routiers de la route vers les bassins de rétention

puis vers l'environnement, en fonction des épandages et des conditions météorologiques ;

e Mesure et analyse de l'effet des fondants routiers sur le fonctionnement des bassins de rétention et

en particulier sur la mobilité des ETM ;

e Sélection et tests de végétaux halophiles pour la phytodésalinisation des eaux de ruissellement

routieres ;

e Conclusion et préconisations sur la faisabilité de la conception d’un systéme d’assainissement
routier complémentaire ou complet permettant de répondre aux problémes posés par les fondants

routiers.
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Le transfert des fondants routiers sera étudié a travers les prélevements effectués sur un bassin de

rétention situé a Chenevieres (France) au bord de la route nationale 59. Ce site particulier possede

plusieurs avantages qui en font un point de départ pour construire une réflexion a portée générique sur le

transfert des fondants routiers dans les systémes d’assainissement. Les pratiques d’épandage des services

de I’état répondent a des objectifs nationaux et la conception de ce type de bassin sur les autoroutes

non concédées ou les routes nationales est aujourd’hui effectuée selon des régles de dimensionnement

communes pour les services concernés.

La figure 1.9 présente un schéma récapitulatif de la démarche scientifique employée dans cette these.

Suivi des épandages
et des conditions
météorologiques

Rampe d'acces

a) Prélevements et
mesures de terrain

-|des fondants et

de |'effet sur les ETM

b) Analyse du transfert 4

Sortie

—

Bassin de rétention

<— Prélévement
d'eau

Déssableur

c) Essais en laboratoire :
- Extractions sélectives
- Lixiviation en batch

v
d) Sélection d'halophytes
pour la phytoremédiation

e) Essais de croissance et
bioaccumulation en laboratoire

f) Premiéres préconisations pour la conception
d'un systeme de phytodésalinisation

FIGURE 1.9: Schéma de synthése de la démarche adoptée pour la thése
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2.1 Introduction

Afin de diminuer 'impact des fondants routiers sur I’environnement, il convient tout d’abord de s’intéresser
aux parametres qui en influencent le transfert de la route vers I’environnement. Si une partie non
négligeable des fondants routiers est directement transportée dans ’environnement depuis la route
(lors de I'épandage, par projection directe, par nébulisation, etc.), il a été estimé que 30 a 35 % de
la masse totale de NaCl épandue était collectée par les réseaux d’assainissement routiers (Pilloy et
Tchittarath, 1983). Les fondants routiers, aprés avoir été mis en solution, sont donc collectés dans
les réseaux d’assainissement, amenés dans des bassins de rétention avant d’étre rejetés dans le milieu
naturel (Setra, 2011). L’efficacité de ces bassins de rétention a pu étre démontrée dans certains cas
précis pour 'abattement de la pollution routiére et en particulier des ETM (Grauert et al., 2012).
Leur fonctionnement est fortement affecté par les conditions météorologiques (qui influencent la qualité
de l'eau entrant dans les bassins) et la configuration de la route associée (trafic, largeur de chaussée,
conception du réseau de collecte, etc.) (Setra, 2011). Plusieurs auteurs ont pu observer la présence de
Na™ et C1™ en solution dans 'eau des bassins de rétention dans des concentrations variant entre quelques
milligrammes et plus de 20 g/L (Scher et Thiery, 2005 ; Gallagher et al., 2011), et démontrer le lien
entre 'augmentation de la concentration en Na™ et Cl~ et I’épandage de fondants routiers.

Néanmoins, la part des fondants routiers collectée est méconnue et les mécanismes de transfert,
d’échange et de rejet des ions Na™ et C1~ ont également été jusqu’alors peu étudiés. Et si plusieurs
auteurs évoquent l'influence du NaCl sur la mobilité des ETM dans le cadre de recherches sur la pollution
routiére, les mécanismes mis en jeu sont encore peu étudiés.

L’objectif de ce chapitre est d’analyser le transfert des fondants routiers de la route vers I’environnement
a travers un bassin de rétention des eaux de ruissellement routieres. D’une part, on observe les épandages
de fondants, les conditions météorologiques et 1’état initial du bassin (qualité de l'eau et des sédiments
avant une période hivernale). D’autre part, I’évolution de la qualité de I'eau et des sédiments du bassin
au cours de la période hivernale est suivie. La mise en perspective de ces observations et une analyse
statistique multivariée ont été mises en place afin d’améliorer la compréhension des mécanismes mis
en jeu dans le transfert des fondants routiers dans les bassins de rétention et les échanges de polluants

associés.

2.2 Matériels et méthodes

2.2.1 Site d’étude expérimental : le bassin de Cheneviéres

L’étude porte sur un site sélectionné pour sa conception récente, le suivi effectué au sein du Laboratoire de
Nancy du Cerema sur la qualité de 'eau depuis le début de hiver 2011/2012 et la proximité géographique
permettant un échantillonnage régulier. Il s’agit d’un bassin de rétention des eaux de ruissellement
routiéres étanche & volume d’eau mort permanent, situé & Chenevieres en Meurthe et Moselle (54) le long
de la Route Nationale (RN) 59 reliant Lunéville & Saint-Dié des Vosges (coordonnées GPS du bassin :
48°31’16”N 6°38’31"E).

Le bassin d’une surface de 2 650 m? présente en temps normal, hors période prolongée de temps sec,
une hauteur d’eau permanente de 50 cm au centre du bassin. Les eaux de ruissellement de la section de
route associée sont collectées par des fossés enherbés sur une longueur de 700 m et par des fossés en

béton sur une longueur de 200 m (figure 2.1).
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FIGURE 2.1: Site de I’étude : le bassin de rétention des eaux de ruissellement routiéres de Cheneviéres.



50 Chapitre 2. Transfert et dynamique d’échange dans les systémes d’assainissement

La RN 59 est une route nationale non concédée dont le gestionnaire est la Direction Interdépartementale
des Routes de I'Est (DIR-Est), le centre d’intervention en charge de la section correspondant au bassin
de Cheneviéres est situé & 10 km. Le trafic journalier moyen est d’environ 10 000 véhicules (dont environ
1 800 poids lourds) et la route a été mise en service a I’été 2009. C’est une route & 2 X 2 voies de 22 m
de large, soit une surface de ruissellement totale de 19 800 m?.

Le bassin est équipé d’un déssableur situé a l’entrée de celui-ci afin de collecter les particules les plus
grossiéres. L’évacuation se fait par un “trop-plein” muni d’un siphon (ayant un effet déshuileur) équipé
d’une grille permettant de retenir les débris les plus gros (espace entre les barreaux de 5 cm environ). Le
bassin est également muni d’un systeme de by-pass permettant de circonscrire une éventuelle pollution

accidentelle.

2.2.2 Prélévement et conservation d’échantillons du site de Cheneviéres

Dans tout le protocole cité ici, les réactifs utilisés, fournis par FisherScientific, sont certifiés pour I’analyse
des métaux en traces (référence Trace Metal Grade) et la verrerie est préalablement lavée & HNO3 (10 %
v/v) et rincée a l'eau ultrapure (Millipore, 18,2 MSQ).

Des échantillons d’eau ont été prélevés dans le bassin de Chenevieres pendant toute la durée de la
these. Trois points de prélevement ont été privilégiés : en amont du déssableur, a ’entrée du bassin
(entre le déssableur et le bassin) et & la sortie du bassin. Les échantillons de sortie du bassin ont été
prélevés manuellement a proximité directe du systeéme de siphon, a la surface de I'eau et & 5 cm du fond
(& laide d’une pompe péristaltique) pendant les hivers 2012-2013 et 2013-2014, et uniquement & 5 cm du
fond pendant I’hiver 2014-2015 (les résultats obtenus ayant démontré une homogénéité entre la qualité
de l'eau prélevée a la surface et & 5 cm du fond du bassin, voir 2.3.2.2). Les prélévements sont effectués
de maniére hebdomadaire en temps normal, et renforcée (jusqu’a 5 fois par semaine) en période de pluie
et/ou d’épandage. Dans la mesure du possible, lorsque les événements pluvieux ont pu étre identifiés en
amont, les prélevements multiples effectués sur un seul événement sont mélangés pour former un seul
échantillon composite représentatif de I’événement.

Les échantillons d’eau ont été ensuite sous-échantillonnés :

e Une partie de I’échantillon a été conservée, acidifiée & pH<2 avec HNO3, et stockée a une température
inférieure a 4 °C. Cette partie a été minéralisée selon un protocole fourni par 'TFSTTAR. Pour la
minéralisation, 100 mL d’échantillon acidifié ont été évaporés a 105 °C (pendant un temps minimum
de 3 h). Le résidu sec a été repris dans 8 mL d’HNOj3, I’échantillon a été chauffé a couvert a 105 °C
pendant 2 heures avant d’étre réduit presque a sec. Le résidu a été repris dans 1 mL d’HNOg3 passé
aux ultrasons, puis ajusté a 50 mL avec de ’eau déminéralisée. L’analyse de cette solution donne
les teneurs totales en éléments.

e L’autre partie de ’échantillon a été filtrée a 0,45 um, acidifiée & pH<2 avec de 'HNO3, et stockée
a une température inférieure a 4 °C. L’analyse de cette partie donne les concentrations dissoutes

dans ces échantillons .

2.2.3 Mesures et analyses sur les échantillons du bassin de Cheneviéeres
2.2.3.1 Caractérisation de la qualité de 1’eau du bassin de Cheneviéres

Avant l'acidification des échantillons, une mesure de pH et de conductivité a été effectuée (dans les 24 h
suivant le prélevement). L’échantillon a été préalablement stocké & ’abri de la lumiére & une température

voisine de 20 °C pour que la mesure soit faite a 20 °C.
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L’ensemble des échantillons d’eau a fait I’objet de mesures des concentrations en cations alcalins
majoritaires (Na, Ca, K et Mg) et en ETM (Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn) par spectrométrie d’émission
atomique couplée & un plasma inductif (ICP-AES, Jobin-Yvon™, étalonné avec des solutions fournies
par SPEXCertiPrep™).

Pour les échantillons filtrés, les concentrations en anions majoritaires (Cl™, SO?[, NOj3, NO; et
POZf) ont été mesurées par chromatographie ionique en phase liquide (chromatographe ICS 3000,
Dionex™), excepté lors de 'hiver 2012/2013 ou la concentration en ions Cl~ a été mesurée par une
méthode de dosage potentiométrique a AgNOj3 avec un titrateur automatique fourni par la société
Titrando™.

Pour les échantillons filtrés, la concentration en carbone inorganique total a été mesurée sur un
module solide SSM 5000 A de I’analyseur TOC 5050 (SCHIMADZU™). Les carbonates présents sont
transformés en dioxyde de carbone dans le module et quantifiés dans une cellule infrarouge. A partir de la
valeur obtenue et du pH mesuré dans I’échantillon, les concentrations en CO32~, HCO3~ et (Ho0-COs)

en solution ont été calculées & partir des équations d’équilibre suivantes (a 25 °C) :

_[HCOF).[HT] . g

K, = [H;W =10"5% (2.1)
_[cOFL[HY]

KQ — [_H?)Cia;] - ].0 10,33 (22)

La quantité de matiére en suspension dans l'eau (MES) a été mesurée par filtration sur filtres en
fibre de verre, méthode adaptée de la norme NF ISO 872 (juin 2005), avec des filtres & 0,45 pum. Seuls les
échantillons de I'hiver 2014/2015 ont fait 1’objet de cette mesure.

Le transport colloidal n’a pas fait I’objet d’analyses plus précises du fait de la complexité et de la
non disponibilité du matériel nécessaire pour caractériser tant la qualité que la quantité des colloides

transportés.

2.2.4 Suivi des données météorologiques et des épandages de fondants rou-

tiers

Les épandages de fondants routiers sous forme de sel solide, de saumure ou de bouillie ont été fournis
par le gestionnaire de la RN59, la DIR-Est. Les épandages sont classés selon leur qualité (préventif ou
curatif) et la quantité épandue (dosage en g/m? et section considérée). Le calcul de la quantité épandue
est effectué en prenant en compte le nombre de passages, le dosage (réglé par Pagent en g/m?) et la
surface routiére considérée (les 2 voies dans chaque sens de circulation). La quantité totale épandue
sur le secteur est par ailleurs enregistrée par le gestionnaire. Les valeurs obtenues par le calcul basé
sur le nombre d’interventions pour le trongon étudié ont été comparées aux valeurs totales de la zone
d’intervention. L’écart entre les deux valeurs finales est toujours inférieur a 5 %.

Les conditions météorologiques ont été suivies en continu et fournies par Météo-France. Les données

mesurées sont les suivantes :

e température de lair;

e humidité relative;

o pluviométrie;

e direction et vitesse du vent.

Ces données ont été confrontées aux observations et mesures effectuées sur le bassin.
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2.2.5 Analyse statistique

Afin de comparer certains jeux de données, un test de normalité de Shapiro-Wilk a tout d’abord été
effectué. Une analyse de la variance (ANOVA) & un facteur ou multifactorielle a été utilisée en cas de
distribution normale, suivie d’un test de comparaison post-hoc. Dans les autres cas, une ANOVA de
Kruskall-Wallis a été utilisée suivi d’un test de Dunn. Le seuil significatif retenu est de a <0,05 (p signifie

Dualue DAr la suite).

La majorité des analyses statistiques menées sur les mesures de qualité de ’eau et des sédiments dans
le domaine de l’assainissement routier en général et ciblée sur les ETM et/ou les fondants routiers sont
des analyses univariées (Rodrigues et al., 2010). L’analyse multivariée, en fort développement dans le
domaine de I’environnement, permet dans de nombreux cas d’améliorer la compréhension des mécanismes
en jeu dans le transfert des polluants, et notamment de déceler les facteurs physico-chimiques influencant
la qualité globale de l’eau et/ou un parameétre en particulier.

Nous avons utilisé ’analyse en composantes principales (ACP) centrée et normée : les données sont
transformées en les centrant au centre de gravité (on enléve & toutes les mesures d’une variable la moyenne
de cette variable) et on les norme (on divise les données par I’écart-type de la variable considérée).

Deux projections sont effectuées et présentées ici :

o La projection des variables sur un premier plan factoriel (cercle de corrélations) permet de
déterminer les corrélations ou anticorrélations entre variables. Le plan factoriel est défini par deux
axes factoriels.

e La projection des individus sur le méme plan factoriel permet de visualiser les regroupements ou
oppositions entre les individus sur un plan factoriel et 'influence des parameétres quantitatifs sur

cette répartition.

Toutes les analyses statistiques ont été menées avec le logiciel JMP®.

2.3 Résultats

L’étude du transfert des fondants routiers dans les réseaux d’assainissement est généralement conduite
en mesurant la concentration en ions Cl~ dans les eaux prélevées en un ou plusieurs points des réseaux
de collecte et des bassins. Le caractére éminemment transitoire des flux observés dans ces réseaux est
parfois mal pris en compte et de nombreuses études se contentent d’évoquer des valeurs moyennes et/ou
des valeurs maximales et minimales basées sur un effort d’échantillonnage limité pour décrire I’influence
des épandages de fondants sur la salinité des eaux de ruissellement routieres.

La corrélation entre la concentration en ions C1~ et la concentration en cations comme Na™, K,
Ca?* ou Mg?* est plus rarement observée tout comme l’influence de parameétres physico-chimiques

comme la conductivité molaire, le pH, ou la teneur en carbone inorganique totale.

2.3.1 Détection et identification des fondants dans les réseaux d’assainisse-

ment
2.3.1.1 Identification des fondants dans les réseaux d’assainissement

Les fondants routiers utilisés sur la RN 59 sont exclusivement composés de sel de mine (ou sel gemme),
provenant de la mine de Varangéville (Lorraine), dont la teneur en NaCl est proche de 95 % (tableau 1.2

page 24).
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Un prélevement par semaine a été effectué systématiquement, des prélévements supplémentaires ont pu
étre réalisés en période hivernale et estivale en fonction des épandages et des conditions météorologiques
(un échantillonnage intensif a été mis en place en période hivernale, chaque événement pluvieux identifié
a l'avance a fait I’objet d’une attention particuliére).

A partir des concentrations en cations et anions majoritaires dans les échantillons d’eaux collectés
dans le bassin de Chenevieres, on a cherché a établir des corrélations entre les concentrations molaires en
cations majoritaires (Nat, K+, Ca?Tet Mg?") et la concentration en ions C1~ (figure 2.2). Les échantillons
d’entrée et sortie du bassin sont associés sur la figure (I'observation des deux jeux d’échantillons séparés

donne le méme profil de variation et une corrélation équivalente en entrée et en sortie), les concentrations
totales sont observées.
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FIGURE 2.2: Relation entre la concentration en CI~ et les concentrations en Nat, K+, Ca®T et M¢®* dans
l’ensemble des échantillons d’entrée et de sortie du bassin de Cheneviéres prélevés entre novembre 2012 et avril
2015.

La prise en compte de I’ensemble des mesures révele 'existence d’une corrélation nette entre les
concentrations en C1~ et Na® (R? > 0,95 avec une pente de 1,02) (figure 2.2a), sur un intervalle trés

large de concentrations en C1~ (0 & 60 mmol/L). En revanche, aucune corrélation n’apparait entre la
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concentration en Cl™ et celles des autres cations majoritaires (figure 2.2b,c et d). En effet, les pentes sont
inférieures a 0,04 et les coefficients de corrélation sont faibles (de 0,08 & 0,40). Pour affiner ces résultats,
on a distingué les périodes d’épandage et les périodes hors épandage.

Par exemple entre décembre 2012 et avril 2013 la corrélation entre les concentrations en ions Cl~ et
Na¥ est excellente (R? > 0,98 avec une pente de 1,00) sur un intervalle de concentration de 0,05 & 57
mmol/L (figure 2.3a), en considérant tous les échantillons prélevés en entrée et en sortie de bassin. Par
contre, entre aoiit et décembre 2013 (période hors épandage), la corrélation entre les concentrations en
ions C1~ et Na® est mauvaise (R? > 0,42) avec un pente de 1,23 sur un intervalle de 0,01 & 1,6 mmol/L
(figure 2.3b).
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FIGURE 2.3: Observation de linfluence de ’épandage de fondants routiers sur la corrélation entre [Nat ] et [CI7]
dans les eaux d’entrée et de sortie du bassin d’assainissement de Cheneviéres.

Ainsi, on a mis en évidence une corrélation nette entre les concentrations en Cl~ et en
Na™' en entrée/sortie du bassin, sur la durée globale de la mesure (3 ans) et au cours de

la période d’épandage.

Discussion
De nombreux auteurs ont mis en évidence 'augmentation de la concentration en C1~ dans les bassins de
rétention des eaux de ruissellement routieres en hiver et fait 'hypotheése que cette tendance était due
a Pemploi de fondants routiers tels que NaCl ou CaCly (Mayer et al., 2008 ; Scher et Thiery, 2005 ;
Tixier et al., 2011). Toutefois, le lien formel entre le fondant employé et les variations observées des
concentrations des ions en solution est tres rarement établi et relié directement a des données d’épandage
fournies par l'exploitant. Gallagher et al. (2011) ont pu démontrer la corrélation entre la concentration
en Cl~ et en Na™T afin de s’assurer de la nature du fondant.

Ici la connaissance de la composition du fondant utilisé par I'exploitant nous a orienté vers la recherche

d’une corrélation entre les concentrations en C1~ et Na®t en entrée/sortie de bassin.

Nous avons montré que :

e ces concentrations molaires étaient quasiment égales, sur différentes périodes, et donc
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sur différentes gammes de concentration (concentrations totales) ;

e ces concentrations étaient significativement plus élevées lors des périodes hivernales

que lors des périodes avant épandage (concentrations totales).

Ceci prouve que 'augmentation des concentrations en C1~ et Na™ en entrée/sortie du bassin sont la
conséquence de I’épandage de fondants routiers sur ce trongon. Ces résultats sont comparables a ceux
de Gallagher et al. (2011). On peut considérer que leur fiabilité est plus élevée car ils sont basés sur plus
de 200 échantillons prélevés sur 3 hivers alors que les précédentes reposent sur 1 a 4 échantillons par site
d’étude.

Le contexte géochimique local est marqué par une salinité relativement élevée des cours d’eau de la
zone, en particulier la Meurthe (données de I’Agence de ’Eau Rhin Meuse). On aurait pu attendre une
perturbation des mesures des concentrations en ions dissous dans les eaux de ruissellement routieres.
Cependant, la zone de collecte du bassin, relativement restreinte, et la conception récente de la route
font que les eaux collectées ne sont a priori pas “contaminées” autrement que par leur ruissellement sur

la route et les bas-cotés. L’influence du contexte géochimique local est donc négligeable.

2.3.1.2 Détection des fondants dans les réseaux d’assainissement

En plus des mesures ponctuelles et pour établir un bilan de masse de fondants entrant dans le bassin de
Chenevieéres, un conductimetre a été installé dans le déssableur en amont du bassin au début de I'hiver
2013-2014.

L’hypothese est faite que la conductivité spécifique en période hivernale est strictement corrélée a la
concentration en ions C1~ et/ou en ions Na™ en solution dans I’eau d’entrée et de sortie du bassin. La
mesure de la conductivité associée a une estimation du débit permet alors de calculer un bilan de masse
de Cl7, et/ou de Na™ et donc de NaCl entrant et sortant du bassin. Pour s’assurer de la validité de
cette approche, on a cherché & établir une relation entre conductivité et concentration en ClI~ et Na™.
La figure 2.4 représente les relations entre concentrations en Cl~ et conductivité (figure 2.4a) et entre
concentration en Na™ et conductivité (figure 2.4b). Elle est basée sur les mesures effectuées lors de I’hiver
2014-2015.
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FIGURE 2.4: Recherche de corrélations entre la conductivité et les concentrations en Cl~ (a) et Na® (b) lors de
Uhiver 2014-2015.
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Ces résultats montrent que la corrélation entre la concentration en Cl™ et la conductivité est tres
bonne (R? > 0,94) (figure 2.4.a). Cependant, si la méme observation est faite entre la concentration en
ions Na™ et la conductivité, la corrélation est faible (R* > 0,82) (figure 2.4.b).

La relation retenue pour le calcul de la masse de NaCl entrant dans le bassin sera donc celle obtenue
pour le C1~, en considérant la concentration en Cl~ égale a celle en NaT. La relation est la suivante

(pour [Cl7] en mmol/L et la conductivité I en mS/cm) :

[CI7] =2,79.T — 0,08 (2.3)

Celle-ci est valable pour notre programme d’échantillonnage sur le bassin de Chenevieres durant
Phiver 2014-2015.

Discussion

Les variations de conductivité sont considérées comme de bonnes indicatrices des variations de la
concentration en Cl~, associée & I’emploi de fondants routiers (Gallagher et al., 2011 ; Karraker, 2007 ;
Morgan et al., 2007). Ainsi nous avons établi une équation liant la concentration en Cl~ et la conductivité
(équation 2.3). D’autres auteurs ont établi le méme type de relation. Par exemple, Gallagher et al. (2011)

ont proposé :

[CI7] =4,75.T — 087 (2.4)

Avec [C17] en mmol/L et I" en mS/cm.

Dans tous les cas il s’agit de relations linéaires mais les relations dépendent du contexte.

On peut affirmer que la mesure de conductivité en continue est suffisante et perti-
nente pour mesurer la concentration en Cl~. Ainsi, combinée a la mesure des débits, elle

permettra d’évaluer le flux de NaCl en entrée/sortie de bassin.

2.3.2 Evolution de la concentration en ions Cl- et Na't : le transfert des

fondants dans les réseaux d’assainissement routiers
2.3.2.1 Transfert des fondants de la route vers les réseaux d’assainissement

Pour étudier le transfert des fondants de la route vers les bassins d’assainissement, la concentration en
ions Na™ et C1™ a été mesurée dans les échantillons d’eau prélevés en entrée du bassin de Cheneviéres.
Cette mesure a été mise en parallele avec les données apportées par le gestionnaire sur les épandages et

les données pluviométriques fournies par Météo-France.

Transfert du fondant dans les réseaux de collecte
L’hiver 20132014, particuliérement peu rigoureux, ne sera pas observé dans cette partie.

La concentration en Cl~ dans les eaux d’entrée du bassin varie entre 32 et 2 190 mg/L durant I’hiver
2012-2013 et entre 2 et 1 116 mg/L durant hiver 2014-2015, tandis que la concentration en Na™t dissous
varie entre 24 et 1 173 mg/L durant hiver 2012-2013 et entre 1 et 765 mg/L durant ’hiver 2014-2015.
La concentration en Na*t total varie entre 25 et 1 823 mg/L durant I'hiver 2012-2013 et entre 2 et 765
mg/L durant 'hiver 2014-2015.

Au cours de 'hiver 2014-2015, les concentrations en Cl™ et en Na™ ont augmenté rapidement aprés
les premiers épandages de fondants routiers début décembre pour atteindre un pic en février (tableau

2.1). Février est le mois pendant lequel les quantités épandues sont les plus fortes. La conductivité a
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varié a 'image des concentrations avec une augmentation significative des le mois de décembre passant
de 0,15 & 0,85 mS.cm™!, prolongée jusqu’en mars avec un pic a 2,69 mS.cm~! en février (tableau 2.1).

Le pH varie entre 7,1 et 7,9 durant ’hiver, sans lien clair avec I’évolution de la concentration en
fondants. Durant I’hiver 2012-2013, une forte variabilité du pH avait été observée (entre 6,9 et 10,2)
sans lien direct avec le transfert des fondants.

TABLEAU 2.1: Evolution des moyennes mensuelles des parameétres physico-chimiques de la qualité de l’eau
d’entrée du bassin de Cheneviéres durant I’hiver 2014—2015.

Octobre Novembre Décembre Janvier Février Mars

Conductivité (mS.cm™")

Entrée 0,28 0,15 0,85 2,04 2,69 1,85
Sortie 0,20 0,16 0,26 0,80 1,68 -
pH

Entrée - 7,20 7,44 7,30 7,18 7,86
Sortie 7,96 7,48 7,87 7,11 6,99 7,23
[Na™] (mg/L)

Entrée

Fraction dissoute 36,5 4,53 49,4 258 547 340
Concentration totale 44,7 6,91 123 390 574 413
Sortie

Fraction dissoute 8,20 5,94 9,17 87,1 311 262
Concentration totale 11,4 8,79 7,66 186 382 348
[CI"] (mg/L)

Entrée 12,2 3,64 88,9 189 - -
Sortie 4,63 2,66 3,15 145 - -

Spéciation du sodium dans les eaux entrant dans le bassin et transfert depuis la route
Les concentrations moyennes mensuelles en Cl~ et en Na™ (sous formes dissoute et particulaire)
ont connu une évolution importante au cours des hivers 2012-2013 et 2014-2015. L’hiver 2013-2014,
particulierement peu rigoureux n’est pas observé dans cette partie.

Les concentrations en Na™ total et en Na™ dissous dans les eaux d’entrée du bassin de Cheneviéres
sont représentées en figure 2.5.

L’évolution des concentrations en Na™ dans les phases dissoutes et particulaires a été irréguliére. Pour
la période du 9 au 13 décembre (événement (a) figure 2.5), la fraction dissoute représente en moyenne 32
% du total pour une teneur moyenne en MES de 16 mg/L. Pour la période du 5 au 14 janvier (événement
(b) figure 2.5), elle représente en moyenne 41 % du total pour une teneur moyenne en MES de 36 mg/L.
Enfin, pour la période du 29 janvier au 23 février (événement (c) figure 2.5), elle représente en moyenne
87 % du total pour une teneur moyenne en MES de 16 mg/L.

Ces trois événements correspondent a des périodes d’épandages de fondants suivies d’un lessivage
rapide sous l'effet de pluies marquées, respectivement 12, 30 et 36 mm de pluies cumulées sur les
événements (a), (b) et (c). L’événement (a), qui a suivi un épandage de 106 kg de fondants environ,
a été la premiere période de lessivage de sel pour 'hiver 2014-2015, la derniére étant I’événement (c).
Les événements (b) et (c) ont fait chacun suite & des épandages représentant plus d’une tonne au total.
L’événement (b) a été marqué par une forte teneur des eaux de ruissellement routiéres (entrant dans le
bassin) en MES et une proportion de Na™t dissous relativement faible, tandis que I’événement (a) a été,
lui, caractérisé par une proportion de Nat dissous faible et une teneur en MES relativement faible.

L’événement (a) a été marqué par un contexte météorologique particulier ; aucune chute de neige n’a

été associée a cet événement, les épandages ont été préventifs et suivis de précipitations importantes.
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FIGURE 2.5: Evolution des concentration en Na dissous, Na total et concentration moyennes par événement en
MES durant Uhiver 2014-2015 en entrée du bassin de Cheneviéres.

Lors de I'événement (b), des chutes de neige correspondent aux précipitations de début de cette période,
s’accumulant sur un boudin de neige déja présent en bord de route. L’ensemble de la neige présente cette

période a fondu et a été transporté dans le bassin (avec les particules associées).

Durant ’événement (c), aucun boudin de neige n’était présent en bord de route, mais les précipitations
de début de I’événement correspondent a un épisode neigeux, alors que la fin de I’événement est marquée

par un épisode pluvieux important.

Discussion

La majorité des études menées sur le transfert des fondants routiers vers I’environnement s’attache a
mesurer et identifier le fondant dans les bassins d’assainissement ou directement dans I’environnement
sans l'observer dans les réseaux de collectes quand ils existent (Gallagher et al., 2011 ; Revitt et al.,
2004).

Les concentrations mesurées ici, malgré leur tres forte variabilité intra et inter-anuelle, sont supérieures
a celles relevées en Suede (inférieures & 1 500 mg/L en Cl~ et Na™ (Baeckstroem et al., 2003)), mais
largement inférieures a celles mesurées au Danemark (Helmreich et al., 2010) ou aux Etats Unis (Gallagher
et al., 2011) (jusqu'a 22 g/L en Cl7), voire méme en France (Pilloy et Tchittarath, 1983) (27 a 30
g/L). Cette variabilité est liée aux conditions météorologiques, essentiellement aux précipitations, et aux
pratiques locales en termes de viabilité hivernale (Gallagher et al., 2011).

La rigueur de I’hiver et, par conséquent, la quantité de fondants épandus, est également un facteur
majeur expliquant les variations de concentrations en Cl™ et en Nat en entrée de bassin. L’hiver

2012-2013, durant lequel plus de 4 700 kg de sel ont été épandus sur la section de route considérée, est
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marqué par un Indice de Viabilité Hivernal (IVH!) largement supérieur a la moyenne pour I’ensemble des
stations de mesure de la région Lorraine (IVH moyen de 100 par exemple pour Metz, Nancy ou Epinal,
avec des IVH entre 110 et 130 pour I’hiver 2012-2013). Il est raisonnable d’estimer que les concentrations
observées durant cet hiver sont proches des concentrations maximales mesurables sur notre site depuis
sa mise en service en 2009.

Les fondants routiers ont une influence sur le pH de 1’eau (Derombise et Durickovic, 2011 ; Green et al.,
2008). Si les avis des auteurs divergent sur I'influence du NaCl, plusieurs mécanismes tels que la diminution
de la solubilité des carbonates de calcium ou I'influence sur la mobilité de certains acides organiques ont
été identifiés et le role du NaCl réguliérement cité. Nos résultats ne démontrent aucun effet statistiquement
significatif (p < 0,01) des variations de concentrations en ions Cl~ ou en ions Na™ sur les variations de
pH en entrée du bassin de Cheneviéres. Le pH, supérieur a celui observé par Baeckstroem et al. (2003),
mais dans la fourchette indiquée par d’autres auteurs (Helmreich et al., 2010), est essentiellement contrdlé
par le contexte local et la qualité des sédiments (Tromp et al., 2012). Un effet tampon, notamment de
minéraux comme CaCOQOs, est rapporté par certains auteurs pour expliquer la faible variation de pH
dans les eaux de ruissellement routieres. L’évolution du pH lors du printemps et de I’été 2013, dépassant
systématiquement 8 et atteignant un maximum de 10,2, n’a pas de lien avec I’épandage de fondants
routiers. Elle peut cependant étre mise en relation avec un effet biologique non étudié ici, ’eutrophisation

potentielle de ’eau du bassin, connue pour avoir un effet sur "augmentation du pH (Dierberg et al., 2002).

Concernant le transfert et la spéciation du Nat dans les eaux de ruissellement routiéres, plusieurs
facteurs sont mis en jeu.

Tout d’abord I’épandage et la mise en solution du NaCl sur la surface de la route, puis son transport
dans les réseaux de collecte sont connus pour augmenter la teneur en MES des eaux de ruissellement
routieres (Helmreich et al., 2010). Cette augmentation pourrait étre expliquée par U'influence générale du
NaCl en solution sur la mobilité des colloides (Bommel-Orsini et al., 2010) et son effet particulier sur la
déstabilisation de la matiére minérale par échange avec les ions Ca?*et Mg?*+ (Kim et Koretsky, 2011).

Cependant, la présence de neige en bords de route a également été citée comme pouvant influencer le
transport des MES et la spéciation du Na™ (Westerlund, 2007). Ainsi I’événement (b) correspond a la
description faite par Westerlund (2007) d’un événement de “pluie sur neige”, un événement pluvieux
associé a une augmentation de température venant remettre en suspension les éléments solides “stockés”
dans le boudin de neige présent en bord de route. Toutefois, si les mécanismes semblent similaires, les
conditions hivernales et les teneurs en MES sont assez éloignées de celles mesurées dans notre étude
(Helmreich et al., 2010 ; Westerlund, 2007).

D’une maniére générale, et malgré la mobilité du Na™ (Derombise et Durickovic, 2011), la fraction
dissoute est relativement réduite en début d’hiver (40 % environ) et en particulier lors des événements
associés & une forte concentration en MES. Malgré cette proportion réduite, la mobilité du Na™ reste
particulierement élevée, les concentrations en ions Nat et C1~ étant fortement corrélées, et le caractére

conservatif et donc tres mobile des Cl™ étant reconnu (Derombise et Durickovic, 2011).

ndice calculé par Météo France et le Cerema selon une méthode de calcul basée sur la température de l'air, la fréquence,
Pintensité et le type de précipitation (Jacquot, 2014). L’IVH est un indice représentatif de la rigueur de I’hiver utilisé par
les services d’exploitation des routes du Ministére de I’Ecologie, du Développement Durable et de I’Energie.
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2.3.2.2 Transfert des fondants des bassins de rétention routiers vers le milieu naturel

Transfert des fondants dans le bassin

La qualité de ’eau du bassin a été suivie pendant 3 ans afin de caractériser le transfert des fondants. Les
concentrations en ions Na™ et CI™ ont ainsi été mesurées systématiquement et mis en paralléle avec les
épandages de fondants routiers et la pluviométrie. L’évolution de ces concentrations dans 1’eau de sortie

du bassin de Chenevieres est représentée en figure 2.6.

¥

oo e
ol L DR

L Taweawgy vl
Elimiags ounly

[CI'] (mg/L)
Pluviométrie (cm)

1
[ | | |
B |
. ﬂll J
L1 TOULH ALUsety ®hers b5 RTRGS awess

FICURE 2.6: Evolution de la concentration en Cl~ dans leau de sortie du bassin de Cheneviéres durant Uhiver
2012-2013 (adapté de Suaire et al. (2013))

Les fondants routiers dilués par la pluie sont transférés dans le bassin de Cheneviéres. Une augmenta-
tion significative de la concentration en Cl™ est observée dans I'eau de sortie du bassin dés les premiéres
précipitations suivant les premiers épandages de fondants (les 3 et 4 décembre 2011). La concentration a
augmenté de moins de 10 mg/L le 29 novembre & plus de 90 mg/L le 18 décembre, suite & une série
d’épandages curatifs consécutifs a des épisodes neigeux. Aucun épandage n’a ensuite eu lieu jusqu’a
mi-janvier. Suite & une succession d’épisodes pluvieux, la concentration en Cl~ dans les eaux de sortie
du bassin a diminué jusqu’a 60 mg/L environ.

Par la suite, du 15 janvier au 14 mars 2013, les services de la DIR Est ont effectué plus de 35
épandages curatifs et préventifs en réponse a des épisodes climatiques hivernaux nombreux et variés.
Durant cette période, la concentration en Cl~ dans les eaux de sortie du bassin a suivi une évolution
caractérisant un hiver particuliérement rigoureux (plus de 4,7 t ont été épandues sur la section de route
considérée). La concentration en Cl~ a augmenté d’abord rapidement jusqu’a 400 mg/L au 8 février
avant de stagner pendant pres de 60 jours, atteignant un maximum le 5 avril avec une concentration de
pres de 490 mg/L en Cl—.

Deux événements notables ont eu lieu en février 2013. On a constaté, en effet, deux pics de diminution
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de la concentration en Cl~, correspondant & deux périodes de gel et dégel de ’eau du bassin (formation
et fonte d’une pellicule de glace de plusieurs cm & la surface). La pellicule de glace formée étant de 1'eau
pure (Kaufmann, 1978), un effet de concentration est observé dans 'eau. Lors de la fonte, les échantillons
prélevés en surface de ’eau du bassin sont par conséquent moins concentrés en solutés.

A partir du mois de mai, plusieurs semaines apres les derniéres opérations de salage, la concentration
en Cl™ dans le bassin a commencé a décroitre, étroitement corrélée a la pluviométrie. Seule une
courte période fin avril a marqué un arrét dans cette décroissance, car la pluviométrie était nulle et
les températures élevées. Le sursaut dans la concentration en Cl~ s’explique probablement par une
évaporation non négligeable de ’eau formant le volume mort du bassin.

La décroissance de la conductivité dans les eaux de sortie du bassin, en fonction des précipitations

cumulées aux mémes dates entre le 5 mars et le 31 mai 2013 est représentée en figure 2.7.
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FIGURE 2.7: Comparaison de l’évolution de la teneur en fondants des eaux de sortie du bassin en fonction du
cumul de pluie observé apres la fin des épandages entre le 5 mars et le 81 mai 2018.

Durant cette période de transfert des ions Nat et Cl~ en sortie de bassin, on observe une excellente
corrélation entre le volume ruisselé et la conductivité d’une part (représentative de la concentration en

C17) et la concentration en Nat d’autre part (R? respectivement de 0,98 et 0,97).

Stratification chimique des eaux du bassin

Durant I'hiver 2012-2013, deux échantillons ont été prélevés en sortie du bassin, en surface et en
profondeur (a 5 cm environ du fond) & chaque intervention sur le bassin. L’eau sortant du bassin est
évacuée par un systeme de siphon. Les concentrations en ions sous formes particulaire et dissoute ont
été comparées dans ces deux types d’échantillons. La concentration en Na™ dans ces échantillons est
représentée en figure 2.8.

Ces mesures, représentatives des résultats observés pour d’autres ions sur ’ensemble de la période
considérée, montrent que I’évolution de la concentration en solutés et en particulier en Na™ est équivalente
en surface et en profondeur dans les eaux de sortie du bassin de Chenevieéres. Aucune différence
statistiquement significative (p < 0,01) n’a été observée pour les concentrations en Na™t et CI~ entre les
deux types d’échantillons.

L’échantillonnage par la suite a été effectué uniquement en profondeur (& 5 cm du fond du bassin au

niveau de la sortie).
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FIGURE 2.8: Comparaison de la concentration en Nat d la surface et en profondeur dans les eauz du bassin de
Chenevieéres.

Spéciation du sodium dans les eaux de sortie du bassin

L’évolution des concentrations en Nat dans les phases dissoute et particulaire est caractérisée par deux
périodes distinctes pour I'hiver 2014-2015. En effet, si 'on considére la période précédant tout épandage,
la fraction dissoute représente toujours plus de 95 % du total pour une teneur en MES toujours inférieure
a 10 mg/L. Si 'on considére la période allant du 8 décembre & mi-mars, la fraction dissoute a représenté
en moyenne 69 % du total pour une teneur moyenne en MES de 9 mg/L. Le profil de variation observé

en entrée de bassin n’est pas visible ici.

Discussion

Des prélevements ponctuels effectués dans des bassins de rétention des eaux de ruissellement routieres en
France ont donné des résultats similaires & ceux observés concernant les concentrations en C1~ et en Na™
en sortie de bassin dans U'intervalle 40 et 490 mg/L (Scher et Thiery, 2005).

USEPA (2009) a publié une table de critéres de qualité des milieux aquatiques, fixant les limites
recommandées pour la protection de la faune et de la flore. Pour le Cl—, les limites dites de toxicité
chronique et de toxicité aigué sont respectivement de 230 et 860 mg/L. La concentration en Cl~ dans le
bassin a dépassé la limite de toxicité chronique du début du mois de février jusqu’au milieu du mois
de mai en 2013. La limite de toxicité aigué a méme été dépassée pendant plusieurs semaines dans 1’eau
d’entrée du bassin. Si les mécanismes de toxicité en jeu ici restent peu clairs, il est certain que les effets
direct ou indirect sont multiples (cf. chapitre 1). La remobilisation d’éléments traces métalliques et la
formation de complexes chlorés avec ces éléments pourraient accroitre l'effet toxique et donner lieu a des
effets toxiques synergiques du C1~ et d’autres polluants (Mayer et al., 2008 ; Tixier et al., 2011).

De plus, la diminution des concentrations en C1~ et Na™ au printemps semble indiquer un transfert

quasi-total vers environnement comme d’autres auteurs ont pu le rapporter (Gallagher et al., 2011 ;
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Marsalek, 2003). Durant cette phase de transfert des ions CI~ et Na™ en sortie de bassin, la corrélation
entre le cumul des précipitations et la concentration en Na® indique que, malgré la possible adsorption
du Na™ sur les particules sédimentant dans le bassin, le Na*t, particuliérement mobile, n’est pas stocké
dans le bassin, mais est rejeté dans 'environnement comme le C1~ (Derombise et Durickovic, 2011).
Contrairement aux observations de Revitt et al. (2004) pour les ETM, le type d’événement pluvieux,
classé en fonction de l'intensité et de la durée des précipitations, n’a pas d’influence sur le transfert des

ions C1~ et Nat du bassin de rétention de Cheneviéres vers ’environnement.

La densité d'une saumure étant supérieure & celle de 1’eau, le transfert des ions Cl~ et Na™ pourrait
en étre affectée. La concentration en Cl~ est maximale a l'interface entre I'eau et le sédiment dans le
fond des bassins de rétention des eaux de ruissellement (Gallagher et al., 2011 ; Mayer et al., 2008) et
la toxicité est particulierement élevée dans l’eau interstitielle du sédiment (Brand et al., 2010 ; Mayer
et al., 2008). Cette stratification chimique pourrait également influencer le transfert des fondants en
fonction de la configuration de 'ouvrage de sortie des bassins considérés. L’évacuation de I’eau du bassin
de Chenevieres se faisant par exemple par un systeme de siphon et donc par le fond du bassin. Nos
résultats démontrent ici ’absence de stratification chimique des eaux dans le bassin de Cheneviéres. La
stratification n’affecte donc pas le transfert des polluants ni celui des fondants routiers.

Ces résultats démontrent que malgré la proportion importante de Na™ sous forme particulaire en
entrée de bassin, et la sédimentation manifeste d’une part significative des MES dans le bassin (la
concentration moyenne en MES dans les eaux de sortie du bassin est de 9 mg/L durant la période
hivernale, contre 22 mg/L en entrée avec un minimum & 8 mg/L), le Nat est remis en solution et

transféré dans ’environnement en sortie de bassin.

2.3.3 Bilan de masse de fondants transférés dans les réseaux d’assainisse-

ment routiers

Afin d’établir un bilan de masse de fondants routiers entrant ou sortant des réseaux routiers, certains
parametres hydrauliques généraux ont été déterminés pour calculer le temps de transfert de 1’eau de la
chaussée vers les ouvrages de collecte et le bassin.

La méthode de calcul est basée sur le Guide Technique Assainissement Routier (Setra, 2006).

Le temps de concentration? t, est calculé & partir de I’équation suivante :

tc — tl + t2 (25)
ou I
to = 2.6
2 07 85 - 60 - ‘/a saturation ( )
Avec :

t1 = 3 min, le temps de parcours de I’eau de la chaussée vers les réseaux de collecte (Setra, 2006),
to temps de parcours de 'eau dans les réseaux de collecte jusqu’a 'exutoire (min),

V vitesse & section pleine de ouvrage de collecte en m/s,

0,85 = coefficient minorant la vitesse pour tenir compte de I'inégal remplissage de 'ouvrage entre

Porigine du réseau et le point de saturation,

2Temps que met une particule d’eau provenant de la partie du bassin la plus éloignée "hydrologiquement" de I'exutoire
pour parvenir a celui-ci. Dans notre cas, il s’agit du temps pour arriver a I’entrée du bassin.
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L longueur de l'ouvrage de collecte en m (700 m de cunettes enherbés et 200 m de cunettes béton).

La vitesse est calculée a partir de I’équation de Manning Strickler :

V =1000.K.R}/? p'/? (2.7)

Avec :

K coefficient de rugosité pondéré (25 pour les cunettes enherbés et 70 pour les cunettes béton (Setra,
2006)),

Ry, rayon hydraulique en m avec Ry = ]Sj—m

S, section mouillée en m?, & saturation p%ur les cunettes,

P,, périmetre mouillé en m, a saturation pour les cunettes,

p pente moyenne des réseaux de collecte entre le point le plus éloigné de I'exutoire et I'exutoire.

Les cunettes engazonnées ou béton, en forme de V présentent une pente de 25 %, une largeur de
3,50 m et une hauteur de 45 cm. La pente moyenne retenue est de 1 %. Ainsi V = 0,75 m/s et un temps

de concentration t. = 26 min 24 s.

2.3.3.1 Calcul de la masse de fondants entrant dans le bassin

Plusieurs méthodes de calcul ont été employées afin de déterminer la quantité de fondants entrant dans
le bassin, pour pouvoir notamment la comparer a la quantité de fondants épandus. Les calculs pour la

quantité entrante ont été menés sur un événement particulier décrit ci-dessous.

Calcul a partir de la mesure de conductivité en continu dans le déssableur

Un conductimetre a été installé dans le déssableur en amont du bassin avant ’hiver 2014-2015. La
mesure de la conductivité, de la température et de la conductivité spécifique (conductivité compensée en
fonction de la température, ici la conductivité spécifique est considérée a 20 °C) a été effectué sur un
pas de temps horaire & partir du mois de novembre 2014. La présence d’un volume d’eau mort dans le
déssableur permet l'installation d’un capteur en continu, mais fausse légérement la mesure.

Prenons comme exemple un événement localisé en début d’hiver. Un épandage préventif unique a
été effectué le 10 décembre & 5h15 du matin. La masse totale de sel déversée sur la section de route
considérée était de 106 kg. L’évolution de la conductivité spécifique dans I'’eau du déssableur du 10
décembre a 00h00, jusqu'au 14 décembre a 10h00 est représentée en figure 2.9.

Les premiéres pluies dans la matinée du 10 décembre ont été suivies par une augmentation de la
conductivité de moins de 0,2 mS/cm & 12 h & plus de 1,5 mS/cm en début d’aprés midi (dés 15 h). La
conductivité était ensuite comprise entre 1,5 et 1,7 mS/cm jusqu’au 14 décembre a 14 h. Puis elle a
diminué rapidement pour retrouver une valeur inférieure a 0,2 mS/cm deés 18 h le 14.

Les variations de conductivité étant tres rapides, et le temps de concentration inférieur a 30 min, les
calculs seront effectués a partir des données de précipitation obtenues par mesures radar sur un pas de
temps de 1 h.

Le volume ruisselé sur la période (V,yisseis en L/s) est calculé comme le produit de la hauteur pré-

cipitée par la surface de 'impluvium et un coefficient de ruissellement pondéré d’apres I’équation suivante :

M'uisselé = Ap-hpluie (28)
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FIGURE 2.9: Conductivité de I’eau en entrée de bassin du 10 au 14 décembre 2014.
ou
hyuie est la hauteur précipitée en mm.
A, la Surface de 'impluvium en m? pondéré calculé a partir de I’équation :
A, =% C..5; (2.9)

ou C, est le coefficient de ruissellement (de 1 pour la chaussée et les cunettes en béton, 0,7 pour les
cunettes enherbées (Setra, 2006)),

et S; la surface de I'impluvium correspondant,
Pour le bassin de Chenevieres, on obtient ainsi A, = 21 270 m?.

Le transfert des eaux de ruissellement routiéres vers un exutoire peut étre décrit par les lois de la
mécanique des écoulements & surface libre en régime transitoire. Il est ainsi possible de transformer le
débit de pluie calculé précédemment en débit a I'exutoire a partir d’une fonction dont ’hypothese de
base est la conservation du volume total ruisselé.

Le modele le plus couramment utilisé pour ce type de calcul donne la relation entre le volume d’eau
S stocké sur une section donnée et le débit évacué a la sortie Q(t). Il se base sur les équations suivantes :

- une équation de stockage:

S(t) = K.Q(t) (2.10)

- une équation de continuité:
dS(t)

— Q) =i(t) (2.11)
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Avec S(t) en m3, Q(t) en m®/s et i(t) l'intensité de pluie au temps t en mm/s. Aprés intégration et
discrétisation au pas de temps At, et i(N) l'intensité de la pluie supposée constante au pas de calcul N,

on obtient :

Q(N) = Q(N —1).i(N) + (1 — e 2K i(N) (2.12)

K est homogene a un temps et représente le décalage physique entre le centre de gravité du hyéto-
gramme® de pluie nette et celui de I’hydrogramme de ruissellement, il sera ici pris comme étant égal &
te.

Le volume ruisselé en L/s entre ’heure h et h+1 (calculé selon I’équation 2.8) est multiplié par la
concentration en NaCl calculée a partir de la relation 2.3 établie a partir de la conductivité mesurée a
h+1 (pour prendre en compte le temps de parcours de ’eau de la chaussée vers l'entrée du bassin).

Pour la période considérée, cette méthode de calcul donne une masse totale de NaCl entrante dans
le bassin de 34,3 kg. Cette masse représente 32 % soit environ 1/3 de la masse totale épandue sur la

section de route correspondant a I'impluvium du bassin.

Calcul & partir de la mesure de Na™ et Cl~ en entrée du bassin de Cheneviéres

Durant la période considérée, des prélevements ont été effectués les 8, 10 et 11 décembre, puis un
prélevement le 16. Du 8 au 14, 'apport en NaCl au bassin (Mpyac: pour un pas de temps entre les
événements a et b) est calculé & partir du volume ruisselé présenté précédemment (hpjyie-Ap), sur un
pas de temps variable correspondant aux intervalles entre les prélevements (pas de temps entre les
prélevements a et b = T(4)), de la concentration moyenne des prélevements considérés 2 par 2 (la
concentration pour un intervalle entre 2 prélevements est calculée comme la moyenne arithmétique des
deux prélevements formant l'intervalle = Moy, 3))- Etant donné 'écart entre les prélevements (jusqu’a
une semaine) la fonction pour calculer le débit & I'exutoire a partir de I'intensité de la pluie n’est pas

appliquée ici. La masse apportée sur le pas de temps T, ) est donc calculée a partir de I'équation :

Mpyact = hpluieApMoy(a,b)T(a,b) (213)
Les valeurs obtenues par ce calcul en premiere approximation sont les suivantes :

« En considérant la concentration en ions Na™ dissous : la masse totale de NaCl entrante sur la
période est de 28,8 kg. Cette masse représente 27 % de la masse totale épandue sur la section de

route correspondant a I'impluvium du bassin;

e En considérant la concentration en ions CI™ : la masse totale de NaCl entrante sur la période
est de 34,9 kg. Cette masse représente 33 % de la masse totale épandue sur la section de route

correspondant a 'impluvium du bassin.

La masse effectivement collectée par les réseaux d’assainissement est donc relativement limitée sur
cet événement précis. Par ailleurs, cet événement particulier n’est pas nécessairement représentatif de

I’ensemble de I’hiver.

2.3.3.2 Calcul de la masse de fondants sortant du bassin

La sortie du bassin n’est pas équipée d’un capteur en continu et le volume d’eau mort contenu dans le

bassin (représentant 1 335 m?®) allonge significativement le temps de séjour de I’eau dans le bassin. Le

3Représentation de I'intensité des pluies en fonctions du temps
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bilan de masse de NaCl sortant a donc été effectué a partir de la 2°™¢ méthode décrite en 2.3.3, sur une
période couvrant I’hiver 2012-2013 en entier (figure 2.6).

Durant la période considérée pour le calcul, des prélevements ont été effectués 1 a 4 fois par semaine.
L’apport en NaCl au bassin est calculé a partir du volume ruisselé présenté précédemment.

Les valeurs obtenues par ce calcul en premiére approximation sont les suivantes (la masse épandue
sur la route lors des 36 passages curatifs et 8 passages préventifs de ’hiver correspond a 4 724 kg de

NaCl d’apreés les données fournies par le gestionnaire, pour la section de route considérée) :

o En considérant la concentration en ions Na™ total : la masse totale de Na™ sortante sur la période
est de 1 0245 kg, ce qui correspond & 2 478 kg de NaCl, c’est a dire 52 % de la masse totale

épandue sur la section de route correspondant a 'impluvium du bassin ;

e En considérant la concentration en ions Cl~ : la masse totale de Cl~ sortante sur la période est de
1 369 kg ce qui correspond a 2 275 kg de NaCl, c’est a dire 48 % de la masse totale épandue

sur la section de route correspondant & I'impluvium du bassin.

Il est considéré ici pour le calcul que la masse entrant dans le bassin est égale a la masse sortant du

bassin.

Discussion

Le transfert des polluants a travers les réseaux d’assainissement routiers est aujourd’hui encore méconnu
tant d’un point de vue quantitatif que qualitatif. La configuration de la route (déblai ou remblai,
imperméabilisation des bas cotés), la conception et ’état des réseaux d’assainissement, le trafic et les
conditions météorologiques locales influencent le transfert des polluants (Branchu et al., 2013).

La proportion de fondants effectivement collectés par les systémes d’assainissement routiers est donc
fortement dépendante de la configuration locale de la route. A notre connaissance, une seule étude a été
menée en France concernant la collecte des fondants routiers dans les réseaux d’assainissement routiers
(Pilloy et Tchittarath, 1983). Cette étude fait état d’une collecte de 30 & 35 % des fondants épandus sur
lautoroute A4 en France (mesures effectuées sur un trongon de 140 m de long).

Nos résultats, en considérant les hypotheses prises pour le calcul, font état d’une collecte de 27 a
33 % des fondants épandus sur la RN59 dans les réseaux d’assainissement associés, pour la section de
route considérée, durant la période allant du 8 au 13 décembre 2014. Cette section de route présente
une configuration en remblai sur toute sa longueur et les réseaux d’assainissement ont été congus selon
les recommandations des services du Réseau Scientifique et Technique du Ministere de I’E’]cologie7 du
Développement Durable et de 'Energie (Setra, 2006). La proportion de fondants routiers collectés semble
donc relativement restreinte, bien que les bas-c6tés ne soient pas imperméabilisés et que le réseau de
collecte soit composé & 78 % de fossés enherbés non imperméabilisés également. Une analyse complémen-
taires sur une plus large gamme d’événements pourrait améliorer la compréhension des mécanismes de

transferts et confirmer ou infirmer les calculs effectués ici.

Les calculs menés pour I’hiver 2012-2013 démontrent un rejet de 48 & 52 % des fondants routiers
épandus sur la route dans I’environnement. Cette proportion, supérieure a celle mesurée en entrée pour
I’événement cité en 2.3.3.1, calculée sur I'hiver entier, démontre une variabilité certaine dans la collecte
des fondants routiers dans les réseaux d’assainissement. Les conditions météorologiques étant un facteur
majeur du transport des polluants routiers, une étude pluri-annuelle doublée d’une mesure précise du

débit d’entrée du bassin pourrait permettre d’améliorer ’estimation du transfert de fondants.
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La collecte d’un tiers a la moitié des fondants routiers épandus sur la chaussée confirme
qu’il est opportun de considérer cet échelon comme 1’endroit ou agir pour diminuer effica-

cement les rejets dans ’environnement.

2.3.4 Efficacité des bassins de rétention des eaux de ruissellement routiéres :

influence des fondants sur ’abattement de la pollution
2.3.4.1 Transfert de polluants métalliques dans le bassin de rétention de Cheneviéres

Les ions Na™ et Cl~ sont le cation et ’anion majoritaires observés dans le bassin de rétention de
Chenevieres sur la période d’étude. Toutefois, le Ca2* et le K+ sont présents en quantités non négligeables.
Tous deux peuvent voir leur émission et leur dispersion influencée par le NaCl utilisé en tant que fondant
routier (Kim et Koretsky, 2011).

La concentration en Mg?* est toujours inférieure & 0,05 mmol/L, alors que celle en KT peut atteindre
plus de 3 mmol/L, celle en Ca?* prés de 2 mmol/L et en Na* plus de 60 mmol/L. La concentration en
Cl~ a enfin pu étre mesurée jusqu’a 63 mmol/L (tableau 2.2).

Pour tous ces ions majoritaires, une tres importante variabilité a été observée, particulierement en
entrée de bassin (ot écart type est toujours supérieur a la moyenne). Cette forte hétérogénéité dans les
concentrations en cations est toutefois “tamponnée” par le passage dans le bassin de Cheneviéres, bassin
présentant un volume mort d’eau qui entraine mécaniquement une dilution des eaux entrant.

Les concentrations moyennes mesurées pour les cations majoritaires et les C1~ étaient supérieures en
entrée de bassin par rapport & la sortie (excepté pour le Mg?* sur I'hiver 2012-2013), attestant de cet

effet de dilution entrainé par le volume d’eau mort du bassin.

Les concentrations moyennes en ETM mesurées dans les eaux du bassin de Chenevieres (tableau 2.3)
refletent les concentrations rapportées dans la littérature (Tromp et al., 2012). Le chrome, le cuivre, le
nickel et le plomb sont toujours présents sous forme particulaire & plus de 95 %. Les données manquantes
correspondent a des défauts dans I’échantillonnage, ou un nombre insuffisant d’échantillons exploitables.

Les concentrations en chrome, nickel et plomb mesurées, en entrée et en sortie de bassin, sont
systématiquement inférieures & 12 ug/L, alors que les concentrations en cuivre dépassent parfois 30 pg/L
et que les concentrations en zinc sont les plus élevées (mesurées jusqu'a plus de 600 pg/L). Une nouvelle
fois, une variabilité significative est observée dans les concentrations en ETM en entrée et en sortie de
bassin.

Le Cr et le Cu sont toujours plus concentrés en entrée de bassin qu’en sortie en moyenne, alors que
les moyennes sont comparables pour le Ni et le Pb. Enfin pour le Zn, les concentrations moyennes sont
significativement plus élevées en entrée qu’en sortie, avec également une concentration plus faible, mais
une variabilité plus importante pour I’hiver 2012-2013. Le Cr présente un profil de variation différent : il
est plus concentré en moyenne pour I’hiver 2012-2013, et présente des variations plus importantes en

entrée de bassin.

Les concentrations en anions majoritaires (hors Cl7) ont été mesurées dans les eaux d’entrée et de
sortie du bassin durant I’hiver 2014-2015 dans les échantillons d’eau filtrés a 0,45 pm (tableau 2.4).

Les nitrates, nitrites, phosphates et sulfates présentent une variabilité importante en concentration
et une variation des concentrations moyennes entre ’entrée et la sortie différente selon la molécule

considérée.
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TABLEAU 2.2: Concentrations moyennes en cations majoritaires et en Cl” dans les eaux entrant et sortant du
bassin durant les hiver 2012-2018 et 2014-2015.

Concentration moyenne (mmol/L) Minimum - Maximum

+ Ecart type (mmol/L)

Sodium

Entrée 2012-2013 20,7 £+ 22,5 1,35 - 63,7
2014-2015 9,65 & 10,2 0,0870 - 32,8

Sortie 2012-2013 9,70 £+ 7,87 1,09 - 23,9
2014-2015 4,30 & 5,87 0,304 - 16,7

Chlorure

Entrée 2012-2013 12,8 + 184 0,943 - 62,6
2014-2015 2,31 + 2,86 0,0571 - 8,17

Sortie 2012-2013 5,34 £+ 5,17 0,486 - 14,4
2014-2015 0,828 + 1,86 0,0286 - 7,26

Calcium

Entrée 2012-2013 1,87 £+ 1,80 0,150 - 4,72
2014-2015 1,32 £+ 1,20 0,125 - 4,75

Sortie 2012-2013 0,925 + 0,850 0,225 - 2,77
2014-2015 1,17 £ 0,700 0,200 - 2,57

Magnésium

Entrée 2012-2013  0,00820 =+ 0,0123 < LD* - 0,0329
2014-2015 0,0123 £ 0,0123 < LD -0,0412

Sortie 2012-2013  0,00820 =4 0,00820 < LD - 0,0370
2014-2015 0,00820 + 0,00410 < LD - 0,0206

Potassium

Entrée 2012-2013 0,615 + 0,897 0,0513 - 3,03
2014-2015 0,179 + 0,154 0,0103 - 0,461

Sortie 2012-2013 0,333 £ 0,179 0,0513 - 0,0667
2014-2015 0,231 + 0,103 0,103 - 0,487

LD : Limite de Détection.

Les nitrates et les sulfates sont en moyenne plus concentrés dans les eaux d’entrée que dans les eaux
de sortie alors que les nitrites et les phosphates (en quantités moins importantes et régulierement sous la
limite de détection) sont plus concentrés en moyenne dans les échantillons de sortie (ils présentent la
variabilité la plus forte avec un écart type étant parfois pres de 3 fois supérieur a la moyenne).

Le carbone inorganique total (exprimé en masse de carbone) donne les concentrations en carbonates,
bicarbonates et dioxyde de carbone dissous (tableau 2.5).

Dans la gamme de pH mesurée dans les eaux d’entrée et de sortie du bassin, les carbonates sont
toujours sous la forme de carbone inorganique majoritaire. Si la variabilité observée dans la concentration
en forme de carbone inorganique dissous est importante pour toutes les formes, elle I'est particulierement
en sortie pour les carbonates HCO3 ™. Pour les trois formes, les concentrations sont en moyenne plus

élevées en sortie qu’en entrée.

Discussion

Les concentrations en cations mesurées en entrée et en sortie du bassin de Chenevieres, bien que re-
présentatives du bassin et de la période considérée, sont similaires & celles rapportées par d’autres
auteurs (Baeckstroem et al., 2003 ; Scher et Thiery, 2005). L’évolution similaire du Nat et du Ca?™,
toujours plus concentrés en entrée qu’en sortie de bassin, et dont les concentrations moyennes en font les
cations largement majoritaires dans les eaux du bassin, sont compatibles avec les résultats rapportés par
Baeckstroem et al. (2004).
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TABLEAU 2.3: Concentrations moyennes en Eléments Traces Métalliques dans les eauz entrant et sortant du
bassin durant les hiver 2012-2013 et 2014—-2015.

Concentration moyenne (ug/L) Minimum - Maximum
+ Ecart type

Chrome

Entrée 2012-2013 5,5 £ 5,0 nd - 11,4
20142015 0,6 £1,5 nd - 5,8

Sortie 2012-2013 09+1,9 nd - 7,6
2014-2015 -x- nd

Cuivre

Entrée 2012-2013 -x- -
2014-2015 6,8 +£ 9,0 nd - 30,2

Sortie 2012-2013 -%- -
20142015 0,8 +1,2 nd - 34,4

Nickel

Entrée 2012-2013 -+ - -
2014-2015 1,2+ 1,6 nd - 5,3

Sortie 2012-2013 -+ - -
2014-2015 1,3 £ 19 nd - 6,3

Plomb

Entrée 2012-2013 -+ - -
2014-2015 4,3 £ 4,8 nd - 11,2

Sortie 2012-2013 -x- -
2014-2015 4,0 £4,5 nd - 9,1

Zinc

Entrée 2012-2013 -+ - -
2014-2015 126,8 + 155,6 11,3 - 623,5

Sortie 20122013 11,5 £ 31,1 nd - 164,0
2014-2015 17,8 + 14,7 nd - 55,5

TABLEAU 2.4: Concentrations moyennes en anions majoritaires dans les eauzr entrant et sortant du bassin
durant Uhiver 2014-2015.

Concentration moyenne Minimum - Maximum
+ Ecart type

NO,~ (mg/L)

Entrée 57 +5,9 nd - 20,0

Sortie 1,5+ 5,3 nd - 22,1

50.4% (mg/L)

Entrée 15,1 £ 18,5 nd - 75,4

Sortie 5,5 + 4,6 nd - 16,5

PO (ng/L)

Entrée 8,7 £ 24,1 nd - 84,3

Sortie 66,3 + 170,1 nd - 671,0
NO:~ (ng/L)

Entrée 73,56 + 2154 nd - 816,9
Sortie 178,7 + 644,9 nd - 2679,0

Carbone inorganique

total (mg/L)

Entrée 50,2 £ 25,2 nd - 95,0
Sortie 64,1 + 39,3 nd - 182,0
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TABLEAU 2.5: Concentrations moyennes en CO, dissous, HCO; et CO3~ dans les eaux entrant et sortant du
bassin durant Uhiver 2014—-2015.

Concentration moyenne (mmol/L) Minimum - Maximum
+ Ecart type

C05*~

Entrée 0,049 + 0,17 nd - 0,66
Sortie 0,075 4+ 0,27 nd - 1,12
HCOs~

Entrée 3,79 + 1,91 0,22 - 7,02
Sortie 1,84 + 3,08 1,20 - 14,42
CO,.H>0 total

Entrée 0,34 £+ 0,30 nd - 0,98
Sortie 0,42 + 0,39 nd - 1,33

La stabilité du pH (voir 2.1) est compatible avec la forte teneur en carbonates, qui pourrait témoigner
d’un effet tampon des carbonates de calcium présents dans les sédiments du bassin. En effet, d’autres
auteurs rapportent des concentrations en carbonates largement plus faibles (Baeckstroem et al., 2003)
associées a une diminution du pH, en période d’épandage de fondants routiers en particulier.

Cette diminution du pH attribuée régulierement a I'augmentation de la concentration en Cl~ et
en Na™ met en jeu des mécanismes mal décrits dans la littérature (Norrstroem, 2005), mais plusieurs
auteurs s’accordent sur la possibilité d’un échange entre les ions NaT et les protons adsorbés sur les

matiéres en suspensions ou les sédiments (Baeckstroem et al., 2003 ; Legret et Pagotto, 1999).

L’augmentation des concentrations en nitrites et en phosphates en sortie de bassin suggere la mise en
place de conditions réductrices. Cette évolution possible du potentiel d’oxydo-réduction (qui n’a pas
fait 'objet de mesures) pourrait avoir un effet significatif sur la mobilité des ETM. En effet le potentiel
d’oxydo-réduction a un effet sur 'oxydation des sulfures (et donc le relargage de sulfates et de métaux)
et sur la stabilité des oxy-hydroxydes de fer et de manganese qui jouent un réle prépondérant dans la
mobilité des ETM (Durand, 2003).

Les concentrations en ETM mesurées dans les eaux de ruissellement routiéres et les bassins d’assainis-
sement routiers dépendent essentiellement de trois facteurs : le trafic sur la route associée, les conditions
météorologiques et la configuration de la route (déblai/remblai, profil en long et en travers, ...) (Durand,
2003 ; Legret et Pagotto, 1999 ; Pagotto, 1999).

Les concentrations mesurées dans les eaux d’entrée et de sortie du bassin de Chenevieres sont
relativement faibles comparées a celles observées dans la littérature (Legret et Pagotto, 1999), bien que
cohérentes au regard de la conception récente de la RN59 (concentration en plomb trés faible, compatible
avec la mise en service de la RN59 apres la fin de 'utilisation des essences plombées en France) et du
faible trafic associé, environ 10 000 véhicules/jour (voir tableau 1.4).

Le Zn est I’élément le plus abondant suivi de Cu, Pb, Cr et Ni, comme plusieurs auteurs ont pu

Pobserver par ailleurs (Helmreich et al., 2010 ; Tromp et al., 2012).

2.3.4.2 Analyse statistique préliminaire

Afin de déterminer quels parameétres influencent ’abattement de la pollution dans le bassin, et de

déterminer 'influence de la période hivernale sur ces parametres, une Analyse en Composante Principale
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(ACP) a été menée sur 26 parametres et 64 échantillons d’entrée et sortie du bassin ainsi que du
déssableur, collectés lors de I'hiver 2014-2015, et sur 21 parametres et 116 échantillons d’entrée et sortie
du bassin ainsi que du déssableur, collectés lors de 'hiver 2012-2013. Cette analyse permet un premier
traitement des corrélations entre les parametres testés et une distinction des échantillons non orientée.

Une premiere analyse globale par hiver a été menée sans distinction a priori entre les échantillons
(figure 2.10).
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FIGURE 2.10: Analyse en composante principale pour les hivers 2012-2013 et 20142015 sans distinction entre
les échantillons

Analyse du cercle des corrélations
Si les parametres mesurés ne sont pas exactement les mémes, et le nombre d’échantillons différent,

I'analyse des cercles de corrélations permet tout d’abord de mettre en évidence plusieurs différences
notables entre les deux hivers comparés ici.

Les axes 1 et 2 permettent de représenter 46,2 % de 'inertie totale des nuages de points pour ’hiver

2012-2013. Lors de cet hiver, plusieurs rapprochements de parameétres par groupes peuvent étre faits :

o corrélations entre concentrations de cations majeurs sous forme libre : coeff. Ca/K = 0,78 ; Ca/Na
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=0,89; Na/K = 0,85; coeff. Ca/Mg = 0,87);

o corrélation entre la concentration en Cl~ et les concentrations en cations majeurs totaux : coeff.
Cl/Na = 0,80; Cl/Ca = 0,76; CI/K = 0,67;

o pas de corrélation significative (coeff. toujours inférieur a 0,55) entre les ETM et les autres

parametres malgré la proximité entre Cr, Cu, Ni et Zn sur le cercle des corrélations;

o pas de corrélation significative (coeff. toujours inférieur & 0,55) entre le pH ou les parameétres

météorologiques et les autres parametres.

On peut noter globalement une indépendance entre les parameétres dissous et totaux.

L’ensemble des parametres est concentré dans une portion de cercle relativement restreinte. Ils ont
tous une valeur positive selon la composante 1 sauf les parameétres représentant les précipitations (trés
mal représentées dans les axes 1 et 2). La durée de temps sec (nombre de jours sans pluie avant le jour

du prélevement) n’est pas représentée car corrélée & aucun autre parameétre.

Les axes 1 et 2 permettent de représenter 48,8 % de l'inertie totale des nuages de points pour ’hiver

2014—-2015. Lors de cet hiver, de nouveau plusieurs groupes de parameétres sont corrélés :

« corrélation entre concentrations en cations majeurs sous forme libre : coeff. Ca/Mg = 0,92;

o corrélation entre la concentration en Cl~ et les concentrations en cations majeurs : coeff. C1/Na =
0,81; Cl/Ca = 0,72; C1/Mg = 0,68; CI/K = 0,69;

« corrélation entre la conductivité et les concentrations en cations majeurs totaux et en Cl™ : coeff.
Conductivité/Cl = 0,81 ; Conductivité/Na = 0,95 ; Conductivité/K = 0,64 ; Conductivité/Ca =
0,71;

o corrélation significative entre les MES et les ETM totaux : coeff. MES/Cr = 0,92; MES/Cu =
0,78; MES/Ni = 0,67 ;

o corrélation significative entre les sulfates et les MES et entre les sulfates et les ETM totaux : coeff.
SO4/MES = 0,77; SO4/Cr = 0,85; SO4/Cu = 0,78; SO4/Ni = 0,66; SO4/Zn = 0,61;

« pas de corrélation significative (coeff. toujours inférieur & 0,55) entre le pH, les nitrates, nitrites,

phosphates ou les parametres météorologiques et les autres parametres.

A noter que la majorité des parametres sont proches sur le cercle des corrélations, avec une va-
leur positive selon la composante 1, sauf pour les parametres pH, concentration en phosphates et
pluviométrie. Encore une fois la durée de temps sec n’est pas représentée car corrélée a aucun autre para-

meétre. Pour les deux périodes, il convient de noter que la structuration des données est relativement faible.

Analyse de la projection des individus selon les composantes 1 et 2

La projection des individus sur les plans factoriels selon les composantes 1 et 2 est relativement peu

discriminante. Aucun groupe ne semble se distinguer de maniére évidente pour les deux hivers observés.
Toutefois, la variabilité est plus forte pour les échantillons d’entrée du bassin que pour les échantillons

de sortie et ce pour les deux hivers considérés (répartition des individus sur une surface significativement

plus importante en entrée qu’en sortie).
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Discussion
L’analyse des résultats apportés par ’ACP pour I'ensemble des échantillons séparés en deux hivers

distincts permet de tirer plusieurs conclusions :

e L’influence du NaCl sur la mobilité des cations alcalins se confirme. En effet, la corrélation
entre Nat et C1~ d’un c6té, et Ca?t, Mg?Tet K+ de l'autre ne peut étre simplement due aux
quantités négligeables d’impuretés présentes dans le fondant. Plusieurs auteurs relevent cet effet et
l'interprétent comme un échange entre les ions Na¥ libres et les ions Ca?tou K+ non spécifiquement
adsorbés sur la surface des particules solides (Baeckstroem et al., 2003 ; Green et al., 2008). Un
effet sur la solubilité des carbonates de calcium est parfois évoqué (Tromp et al., 2012), mais nos
résultats ne démontrent aucune corrélation entre les concentrations en Na™ et la concentration en

carbone inorganique total.

e Aucune corrélation n’a été mise en évidence entre la concentration en NaCl et la concentration en
ETM (dissous ou totaux), contrairement & d’autres travaux (Baeckstroem et al., 2004 ; Helmreich
et al., 2010).

e L’influence de la teneur en MES sur la spéciation des ETM semble confirmée, les ETM totaux
étant fortement corrélés a la teneur en MES (excepté Zn). Le méme type de résultat est confirmé
en période hivernale ou non pour Cr, Cu, Ni et Pb (Helmreich et al., 2010). Le méme type de
corrélation est également observé pour Zn par Westerlund (2007) contrairement & nos observations.
Il est possible que la représentation de données sans distinction entre les échantillons ne permette

pas de détecter cette corrélation.

o Contrairement & des observations sur I'influence du pH (Baeckstroem et al., 2004 ; Norrstroem,
2005), aucune corrélation n’est mise en évidence par nos résultats. Ceci confirme que le pH, variant
peu dans l'eau d’entrée et de sortie du bassin, pourrait étre tamponné par le fond géochimique

local.

Concernant I'observation de la répartition des individus selon les composantes 1 et 2 pour les deux
hivers considérés, la méthode d’analyse statistique s’avere peu discriminante et une analyse par type
d’échantillon (entre/sortie) et/ou par période (avant, pendant, et aprés la période d’épandage de sel)
pourrait améliorer la représentativité de I'analyse.

L’absence de discrimination entre les échantillons de sortie et d’entrée ne permet pas de conclure

quand a Deffet positif ou négatif du bassin sur I'abattement de la pollution.



Chapitre 2. Transfert et dynamique d’échange dans les systémes d’assainissement 75

Une analyse par type d’échantillon a ensuite été effectuée, distinguant l'entrée et la sortie par deux
ACP distinctes (figure 2.11 pour I'hiver 2012-2013).
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FIGURE 2.11: Analyse en composante principale pour les échantillons d’entrée et de sortie du bassin de
Cheneviéres pour l’hiver 2012-2013, cercles des corrélations et projections des échantillons

Analyse du cercle des corrélations

Les axes 1 et 2 permettent de représenter 57,7 % de l'inertie totale des nuages de points pour I’hiver

2012-2013 en entrée. Lors de cet hiver, plusieurs rapprochements de parametres par groupes peuvent

étre faits :

o corrélations entre concentrations de cations majeurs sous forme libre : coeff. Ca/K = 0,81; Ca/Na
=0,95; Na/K = 0,84 ; coeff. Ca/Mg = 0,78;



76

Chapitre 2. Transfert et dynamique d’échange dans les systémes d’assainissement

corrélation entre la concentration en Cl™ et les concentrations en cations majeurs totaux : coeff.
Cl/Na = 0,81; Cl/Ca = 0,84; CI/K = 0,74 ; coeff. Ca/Na = 0,96; Ca/Mg = 0,72; Ca/K = 0,75;
Na/K = 0,71; Na/Mg = 0,77;

corrélation entre la conductivité et les concentrations en cations majeurs libres : coeff. Conducti-
vité/Na > 0,99 ; Conductivité/K = 0,84 ; Conductivité/Ca = 0,95;

corrélations entre certains ETM : Cr et Ni sont corrélés positivement (coeff. = 0,63) et Cu et Pb
aussi (coeff. = 0,83);

corrélation entre la concentration en Ni et en cations majoritaires totaux : coeff. Ni/Ca = 0,65;
Ni/K = 0,82; Ni/Na = 0,64 ;

corrélation entre la concentration en Zn et en Na total et dissous, ainsi qu’avec la conductivité :
coeff. Zn/Nayotqr = 0,67; Zn/Nagissous = 0,68 ; Zn/Conductivité = 0,69 ;

pas de corrélation significative (coeff. toujours inférieur & 0,55) entre le pH ou les parameétres

météorologiques et les autres parametres.

Les axes 1 et 2 permettent de représenter 54,3 % de l'inertie totale des nuages de points pour ’hiver

20122013 en sortie. Lors de cet hiver, plusieurs rapprochements de parameétres par groupes peuvent

étre faits :

corrélations entre concentrations de cations majeurs sous forme libre : coeff. Ca/K = 0,93; Ca/Na
= 0,98; Na/K = 0,97; coeff. Ca/Mg = 0,98; coeff. K/Mg = 0,89 ;

corrélation entre la concentration en CI~ et les concentrations en cations majeurs totaux : coeff.
Cl/Na = 0,77; Cl/Ca = 0,65; C1/Mg = 0,68; Cl/K = 0,64 ; coeff. Ca/Na = 0,95; Ca/Mg = 0,98;
Na/K = 0,68; Na/Mg = 0,94;

corrélation entre la conductivité et les concentrations en cations majeurs libres : coeff. Conducti-
vité/Na = 0,85 ; Conductivité/K = 0,97 ; Conductivité/Ca = 0,79;

corrélation entre la concentration en Cr et en cations majoritaires totaux : coeff. Cr/Ca = 0,68;
Cr/Mg = 0,63;

pas de corrélation significative (coeff. toujours inférieur a 0,55) entre le pH ou les parameétres

météorologiques et les autres parametres.

Les parameétres sont a nouveau répartis sur une surface restreinte du cercle des corrélations, pour les

échantillons d’entrée et de sortie.

Analyse de la projection des individus selon les composantes 1 et 2

La projection des individus sur les plans factoriels selon les composantes 1 et 2 permet de distinguer

plusieurs groupes distincts pour 'entrée et la sortie du bassin au cours de ’hiver 2012-2013.

En effet, dans les échantillons d’entrée du bassin une distinction peut étre faite entre les échantillons

prélevés durant I'hiver (entre les premiers et les derniers épandages, voire jusqu’a quelques jours aprés

le dernier épandage) et le printemps, débutant peu apres les derniers épandages. La variabilité semble

importante selon les composantes 1 et 2 pour les échantillons prélevés pendant 1’hiver.
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Pour les échantillons de sortie du bassin la distinction peut se faire sur trois périodes :

e la période de montée de la concentration en NaCl dans le bassin sur les mois de février et mars

(forte variabilité également),

¢ la période de décroissance de la concentration en NaCl dans le bassin sur les mois d’avril et mai,

e la période ou le retour “a la normale” est effectif a partir du mois de juin.

L’analyse par type d’échantillon (entrée ou sortie) a également été effectuée pour I’hiver 2014-2015

(figure 2.12).
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FIGURE 2.12: Analyse en composante principale pour les échantillons d’entrée et de sortie du bassin de
Cheneviéres pour l’hiver 2014—2015, cercles des corrélations et projections des échantillons
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Analyse du cercle des corrélations
Les axes 1 et 2 permettent de représenter 52,9 % de l'inertie totale des nuages de points pour I’hiver

20142015 en entrée. Lors de cet hiver, les corrélations suivantes apparaissent :

o corrélations entre concentrations de cations majeurs sous forme libre : Ca et Mg sous forme dissoute

sont corrélés positivement (coeff. = 0,90) ;

o corrélation entre la concentration en Cl~ et les concentrations en cations majeurs totaux : coeff.
Cl/Na = 0,93; C1/Ca = 0,70; C1/Mg = 0,70; ClI/K = 0,71 ; coeff. Ca/Na = 0,74; Ca/Mg = 0,93;
Ca/K = 0,74; Na/K = 0,78 ; Na/Mg = 0,69 ;

e corrélation entre la conductivité et les concentrations en cations majeurs totaux et en Cl™ : coeff.
Conductivité/Na = 0,98 ; Conductivité/K = 0,80 ; Conductivité/Mg = 0,70 ; Conductivité/Ca =
0,74 ; coeff. Conductivité/Cl = 0,91;

o corrélations entre les ETM : coeff. Cr/Cu = 0,63; Cr/Ni = 0,82; Cr/Zn = 0,72; coeff. Cu/Ni =
0,90; Cu/Pb = 0,75 coeff. Ni/Pb = 0,90; Ni/Zn = 0,68

o corrélation entre la concentration en MES et en ETM totaux : coeff. MES/Cr = 0,88; MES/Cu =
0,70; MES/Ni = 0,61 ; MES/Zn = 0,74 ;

« corrélation entre la concentration en sulfates et en ETM totaux : coeff. SO4/Cr = 0,87; SO4/Cu =
0,70; SO4/Ni = 0,67; SO4/Zn = 0,74;

o corrélation entre la concentration en sulfates et en ETM dissous : coeff. SO4/Ni = 0,72; SO4/Zn =
0,65;

o corrélation entre la concentration en sulfates et en MES : corrélation positive SO42~ et MES (coeff.
=0,78);

o pas de corrélation significative (coeff. toujours inférieur & 0,55) entre le pH ou les parameétres

météorologiques et les autres parametres.

A noter que 'ensemble des parameétres sont concentrés dans une portion de cercle relativement

restreinte.

Les axes 1 et 2 permettent de représenter 55,8 % de l'inertie totale des nuages de points pour ’hiver

20142015 en sortie. On observe des corrélations :

o corrélations entre concentrations de cations majeurs sous forme libre : Ca et Mg sous forme dissoute

sont corrélés positivement (coeff. = 0,98);

e corrélation entre la concentration en Cl~ et les concentrations en cations majeurs totaux : coeff.
Cl/Na = 0,93; Cl/Ca = 0,90; C1/Mg = 0,93; Cl/K = 0,73; coeff. Ca/Na = 0,93; Ca/Mg = 0,99;
Ca/K = 0,66; Na/K = 0,85; Na/Mg = 0,95; K/Mg = 0,68;

e corrélation entre la conductivité et les concentrations en cations majeurs totaux et en Cl™ : coeff.
Conductivité/Na = 0,98 ; Conductivité/K = 0,80 ; Conductivité/Mg = 0,70 ; Conductivité/Ca =
0,74 ; coeff. Conductivité/Cl = 0,91

o corrélations entre certains ETM : coeff. Cu/Ni = 0,93; Cu/Pb = 0,91;



Chapitre 2. Transfert et dynamique d’échange dans les systémes d’assainissement 79

« corrélation entre la concentration en sulfates et en Zn total : corrélation positive entre SO42~ et
Zn (coeff. 0,70) ;

o corrélation entre la concentration en sulfates et en ETM dissous : coeff. SO4/Ni = 0,85; SO4/Pb
= 0,86; SO4/Zn = 0,60;

o corrélation entre la concentration en sulfates et en Ca?Tet Mg?Tlibre : coeff. SO4/Ca = 0,77;
S04 /Mg = 0,77;

o corrélation entre la concentration en ETM libre et en Ca?Tet Mg?Tlibre : coeff. Ni/Ca = 0,93 ;
Ni/Mg = 0,67; Pb/Ca = 0,88 ; Pb/Mg = 0,72;

e pas de corrélation significative (coeff. toujours inférieur & 0,55) entre le pH, les MES ou les

parametres météorologiques et les autres parametres.

Pour I'hiver 2014-2015, lorsque la distinction est faites entre échantillons d’entrée et sortie, I'ensemble
des parametres sont répartis sur une large portion du cercle des corrélations contrairement aux observa-

tions effectuées sur les autres échantillons.

Analyse de la projection des individus selon les composantes 1 et 2
La projection des individus sur les plans factoriels selon les composantes 1 et 2 permet de distinguer
plusieurs groupes distincts pour 'entrée et la sortie du bassin au cours de I’hiver 2014-2015.

Pour les échantillons d’entrée du bassin, la distinction peut se faire sur trois périodes :

¢ la période précédant tout épandage correspondant au mois de novembre ;

o une période de relative instabilité (forte variabilité des parametres), sur les mois de décembre
et janvier, durant lesquels des périodes d’épandages et des périodes sans épandages de longueur

variables se succedent ;

e une période marquée par de forts épandages, réguliers sur la période en question, au mois de février.
Pour les échantillons de sortie du bassin la distinction peut se faire sur quatre périodes :

e la période précédent tout épandage correspondant au mois de novembre ;

e une premiere période, en décembre, correspondant a des apports relativement faibles en fondants

routiers (période (a), cf figure 2.5);
« une période courte et marquée sur la premiére quinzaine de janvier (période (b), cf figure 2.5);

e une période au coeur de ’hiver marquée par une concentration maximale en NaCl dans les eaux du

bassin (période (c), cf figure 2.5).

Discussion
L’analyse par type d’échantillons permet d’apporter de nouvelles conclusions concernant la qualité de
I’eau entrant et sortant du bassin.

Tout d’abord, les conclusions tirées de ’analyse globale sont toujours observées apres distinction
entre l'entrée et la sortie du bassin. De plus, cette séparation des données permet de distinguer nettement

plusieurs périodes au cours de I’hiver. Une période précédant tout épandage, plusieurs périodes distinctes
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au cours des deux hivers observés (différentes en fonction de la rigueur de I’hiver) et, pour les échantillons
de sortie, une période entre la fin de tout épandage et 1’évacuation des fondants routiers encore dissous
dans les eaux du bassin.

La prépondérance des MES est confirmée, une relation existant méme entre les concentrations totales
en ETM et en cations alcalins. La grande proportion de métaux présents sous forme particulaire, et les
gammes de concentrations particulierement étendues peuvent expliquer ces corrélations, plutot liées a
Pinfluence de la concentration en MES sur la spéciation qu’a une interaction entre les cations (Helmreich
et al., 2010).

Par ailleurs, 'analyse du cercle des corrélations apporte de nouvelles informations concernant les
ETM.

Dans les eaux d’entrée du bassin, une corrélation entre Cr, Ni, Cu et Pb est visible pour les deux
années (seulement pour Cr/Ni et Cu/Pb en 2012-2013), et une relation entre Cr, Ni et Zn pour I'année
2014. Ces relations nous renseignent sur l'origine et I’émission des ETM (Helmreich et al., 2010). Deux
sources distinctes émergent ici : les garnitures de frein (sources de Cr, Ni, Cu et Pb) et les glissieres de
sécurités (sources de Cr, Ni et Zn). Les corrélations avec le Zn sont les moins évidentes, sous la forme
dissoute ou particulaire, celui-ci ayant par ailleurs un comportement particulier vis-a-vis de certains
autres polluants.

Ainsi la concentration en Zn est corrélée a la concentration en Na dissous et total ainsi qu’a la
conductivité. Cette double corrélation avec les deux formes du Na ne permet pas de conclure a un effet
chimique du Na (tout du moins pas exclusif). Un effet sur ’émission (corrosion et décapage mécanique)
et sur la dispersion (échanges ioniques et mobilités des colloides) n’est pas a exclure & ce stade. Ces
constatations rejoignent celles effectuées ailleurs en Europe (Helmreich et al., 2010 ; Westerlund et
Viklander, 2006).

L’influence générale des ions sulfates sur la concentration en ETM apparalt en entrée et en sortie de
bassin pour I’hiver 2014-2015.

Dans les eaux de sortie du bassin de Cheneviéres, la concentration en ions sulfates est corrélée a la
concentration en Ca et Mg dissous, ainsi qu’a la concentration en Ni, Pb et Zn dissous. L’influence du
sulfate (déja évoquée par Legret et Pagotto (1999) dans le contexte des bassins de rétention routiers en
période hivernale) sur la solubilité des métaux et des cations alcalins est un phénomeéne connu, attribué
notamment a la possible formation de complexes ou de précipités, et a I'influence sur le pH de ’eau
(Pagotto, 1999). Le lien entre la concentration en sulfate et ’épandage de fondants routiers est également
évoqué dans la littérature (Pagotto, 1999).

L’observation plus en détail du lien entre le transfert de fondants routiers dans le bassin de Cheneviéres
et la mobilité du Zn est nécessaire pour effectuer des hypotheses concernant les mécanismes mis en jeu

dans 'influence du Nat observée dans cette partie.

2.3.4.3 Spéciation des éléments dans les eaux du bassin de Cheneviéres

L’observation de la spéciation (qui est limitée ici & la distinction entre phases dissoute et particulaire)
des cations alcalins et du Zn a été effectuée en fonction des résultats obtenus par ACP sur la qualité de
I'eau d’entrée et de sortie du bassin de Cheneviéres.

Parmi les ETM, seul le Zn présente une fraction dissoute significativement différente de 0 % (un

nombre trop faible d’échantillons ont pu faire I’'objet d’une mesure fiable de la fraction dissoute au dessus
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de la limite de quantification de 'ICP-AES pour Cr, Cu, Ni et Pb).

Comparaison entrée/sortie

Une premiére distinction a été faite entre les eaux d’entrée et de sortie du bassin (figure 2.13).
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FIGURE 2.13: Spéciation des éléments alcalins et du Zn dans les eaux d’entrée et de sortie du bassin de
Chenevieéres.

Lors de I’hiver 2012-2013, une étonnante stabilité a été observée entre ’entrée et la sortie concernant
la spéciation des éléments alcalins. Aucune différence statistiquement significative n’a été observée entre
Ientrée et la sortie concernant les fractions d’éléments présents sous forme dissoute ou particulaire. Les
ions NaT et Ca?*sont mesurés entre 70 et 80 % sous forme dissoute en moyenne, 'ion Mg?*a 61 % en
moyenne pour l'entrée et 71 % pour la sortie, et pour I'ion K™ & 35 % en moyenne pour I'entrée et 42 %

pour la sortie. Les ETM mesurés sont présents trés majoritairement sous forme particulaire.
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Lors de I’hiver 2014-2015, aucune différence statistiquement significative n’a été observée entre
I'entrée et la sortie concernant les fractions d’éléments présents sous forme dissoute ou particulaire.
La variabilité intra-annuelle est plus élevée que lors de I'hiver 2012-2013, et la fraction dissoute plus
importante pour le Ca et le Mg. Les ions Na™ sont mesurés entre 67 et 70 % sous forme dissoute en
moyenne, 'ion Ca?ta 86 % en moyenne pour I'entrée et pour la sortie, I'ion Mg?Ta 79 % en moyenne
pour l'entrée et 82 % pour la sortie, et pour 'ion Kt & 35 % en moyenne pour Ientrée et 46 % pour la
sortie.

Le Zn est mesuré a 66 % sous forme dissoute en entrée de bassin et 62 % en sortie.

Comparaison entre la période estivale et la période d’épandage de fondants routiers

La comparaison de la spéciation des éléments entre la période précédant tout épandage et la période
hivernale (entre le premier et le dernier épandage) est représentée en figure 2.14, pour 'hiver 2014-2015.
L’hiver 2012-2013 présente un nombre d’échantillons trop faible pour la seule période hivernale pour

étre exploité ici.
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FIGURE 2.14: Spéciation des éléments alcalins et du Zn en période d’épandage ou non dans l’ensemble des
échantillons prélevés sur le bassin de Cheneviéres : hiver 2014-2015.

La variabilité observée pour la spéciation des éléments comparés par période est élevée en particulier
pour le Na et le Zn. Les ions Na™t sous forme dissoute sont mesurés a 66 et 71 % respectivement pour la
période hivernale (Cmoyenne;,;* = 284 mg/L) et la période estivale (Cmoyenne;,; = 14 mg/L), I'ion
Ca?Ta 82 % en moyenne pour la période hivernale (Cmoyenne;,; = 113 mg/L) et 99 % pour la période
estivale (Cmoyenne;,; = 33 mg/L), I'ion Mg?*a 77 % en moyenne pour la période hivernale (Cmoyenne;,;
=4 mg/L) et 82 % pour la période estivale (Cmoyenne;,; = 1 mg/L), et pour 'ion KT & 31 % en moyenne
pour la période hivernale (Cmoyennes,; = 9 mg/L) et 73 % pour la période estivale (Cmoyenne;,; = 7
mg/L). Le Zn est mesuré & 49 % sous forme dissoute pour la période estivale (Cmoyenne;,; = 27 mg/L)

et 73 % pour la période hivernale (Cmoyenne;,; = 79 mg/L).

4Concentration moyenne totale
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Discussion

Tous les ETM sauf le Zn ont été mesurés largement majoritairement sous forme particulaire (aucune
fraction dissoute n’est détectée dans la majeure partie des cas, et toujours sous la limite de quantification).
Ces résultats sont en cohérence avec des observations faites ailleurs en Europe (Westerlund et Viklander,
2006), bien que certains auteurs évoquent des fractions dissoutes significatives pour le Cd, le Zn
(supérieures & 90 %) et le Cu (supérieures & 70 %) (Pagotto, 1999).

L’origine des ETM est évoquée dans la littérature comme un facteur majeur de la spéciation dans les
eaux de ruissellement routieres : les formes dissoute des métaux provenant des glissieres, et les formes
particulaires des métaux provenant des poussieéres déposées sur la route par usure des freins et des
pneumatiques ou des dépdts provenant des carburants, (Pagotto, 1999).

Dans le cas du bassin de Chenevieres, la prépondérance de 'usure des systemes de freinage (dans
I’émission de Cu et de Pb notamment) explique la proportion de métal sous forme particulaire, le Zn
provenant des glissieres également étant le seul présent sous forme dissoute de maniere significative.

L’absence de différences significatives entre ’entrée et la sortie pour le cas de la spéciation du Zn
est en revanche plus surprenante. En effet, Tromp et al. (2012) rapportent un effet significatif des
systemes d’assainissement routiers sur la spéciation des ETM. La fraction particulaire diminue toujours
fortement en sortie de bassin par rapport a ’entrée. Ces bassins sont d’ailleurs congus pour favoriser la
sédimentation des particules et donc favoriser un abattement de la pollution métallique particulaire. Le
Zn est présent sous forme dissoute & plus de 60 % a la fois en entrée et en sortie de bassin, proportion
relativement élevée considérant les valeurs rapportées par Baeckstroem et al. (2003) (entre 20 et 61 %)
ou Helmreich et al. (2010) (moins de 30 %).

Si la spéciation des éléments alcalins et du Zn est observée au regard des périodes d’épandages
de fondants routiers, une tendance nette est observable pour tous les éléments. En effet, en période
d’épandage, les éléments présentent une fraction particulaire systématiquement plus élevée (différence
hiver/été statistiquement significative (test de Kruskall-Wallis) pour le K et le Zn). Ce type de résultats
est également observé par Baeckstroem et al. (2003) et Westerlund et Viklander (2006), mais pas par
Helmreich et al. (2010). Les mécanismes physico-chimiques impliqués dans cette augmentation de la
proportion de Zn sous forme particulaire sont cependant peu clairs. Baeckstroem et al. (2003) évoquent
une augmentation du pH de I'eau favorisant la formation de complexes et I’adsorption sur les particules,
tandis que Westerlund et Viklander (2006) font état d’une influence importante de la météorologie
(formation de boudin de neige et stockage des particules puis relargage, fortes précipitations hivernales, ..).
Dans notre cas, 'augmentation du pH n’est pas significative et I'influence des conditions météorologiques

combinée a l'influence des épandages de fondants routiers mérite d’étre analysée plus en détails.

2.3.4.4 Influence des fondants routiers sur le transfert des polluants métalliques dans les

réseaux d’assainissement : cas du Zn

La simple observation de la spéciation du Zn en période hivernale ou non, en entrée et en sortie de bassin
ne permet pas de conclure quant a l'effet de I'épandage de fondants routiers sur ’émission, la dispersion
et I’éventuelle remobilisation du Zn.

L’évolution de la concentration moyenne mensuelle en Zn, en Na et en MES est donnée dans le
tableau 2.6.

La concentration en Zn observée au début de 'hiver 2014-2015 (avant tout épandage) était relativement

faible (33 & 39 pg/L) en entrée de bassin, avec une proportion de Zn dissous comprise entre 30 et 85 %.
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TABLEAU 2.6: Concentrations et spéciation moyennes mensuelles des fondants routiers et du Zn durant ’hiver

2014-2015.

Octobre Novembre Décembre Janvier Février Mars
MES (mg/L)
Entrée - - 13,9 27,9 21,3 10,6
Sortie - - 9,00 8,20 9,00 9,00
[Na'] (mg/L)
Entrée
Fraction dissoute 36,5 4,53 49,4 258 547 340
Concentration totale 44,7 6,91 123 390 574 413
Sortie
Fraction dissoute 8,20 5,94 9,17 87,1 311 262
Concentration totale 11,4 8,79 7,66 186 382 348
Zn] (ve//L)
Entrée
Fraction dissoute 13,3 28,0 113 156 LD LD
Concentration totale 38,9 33,1 143 253 40,1 11,3
Sortie
Fraction dissoute 11,7 13,5 15,6 10,2 LD LD
Concentration totale 14,1 16,1 26,0 22,3 LD LD

Précipitations (mm)
72 86 59 93 33 43

Les concentrations en sortie étaient comprises entre 14 et 16 pg/L en moyenne avec une fraction dissoute
supérieure & 80 %.

Il s’en est suivi une augmentation significative de la concentration moyenne en décembre et janvier
en entrée de bassin (143 ug/L en moyenne en décembre, 253 en janvier), avec une fraction dissoute
comprise entre 60 et 80 %. Il est & noter que décembre est caractérisé par des épandages faibles, 6 jours
d’intervention pour un total de moins de 0,7 tonnes de fondants routiers épandus; janvier est le mois le
plus “actif” avec 11 jours d’intervention et plus de 1,5 tonnes épandues. Cette augmentation était associée
a une augmentation significative de la concentration en Nat en entrée du bassin. Les concentrations en
sortie étaient comprises entre 22 et 26 ug/L en sortie de bassin avec une fraction dissoute comprise entre
45 et 65 %. L’augmentation n’était pas significative malgré I’augmentation de la concentration en Nat a
partir de janvier.

Enfin, en février et mars 2015, la concentration en Zn en entrée de bassin était comprise entre 11
et 40 pg/L, & 100 % sous forme particulaire, et est sous la limite de détection en sortie, malgré une
concentration maximale en Nat (lors du mois de février, 11 jours d’intervention de salage sont répertoriés,
pour un total d’approximativement 1 tonne épandue, aucun épandage n’est enregistré en mars, le dernier
épandage a lieu le 28 février).

L’effet éventuel du NaCl sur la mobilité du Zn est peu évident. L’évolution globale au cours de I’hiver
en entrée de bassin est représentée en figure 2.15.

Un premier événement marquant a tout d’abord eu lieu en novembre. Les 3 et 4 novembre, prés de
58 mm de pluie ont été enregistrés, événement majeur pour le début de ’hiver considéré, associé a une
concentration moyenne (trois prélévements) en Zn total de 29 pg/L. Aucune modification significative de
la concentration en Na™ n’a été mesurée (cette période préceéde tout épandage).

Deux événements distincts ont ensuite eu lieu au cours des mois de décembre et janvier. Ces événements
décrits en détails en 2.3.2.1 correspondent aux deux premieres périodes de lessivage de NaCl de la route
vers le bassin. Elles sont associées a des pics de concentration en Zn atteignant un maximum local de

373 pg/L en décembre et 623 pg/L en janvier.
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FIGURE 2.15: Evolution des concentrations en Na et en Zn dissous et particulaire en entrée de bassin durant
Uhiver 2014-2015

Entre fin janvier et début mars, le pic de concentration en Na™ mesuré dans les eaux d’entrée du bassin
correspond a deux phases distinctes pour le Zn. Un premier 1éger pic avec une concentration maximale
mesurée & 230 pg/L fin janvier puis un deuxiéme pic fin février avec une concentration maximale mesurée
a 61 ug/L.

En terme de spéciation, la fraction particulaire en Zn lors des deux premiers événements (en no-
vembre et en décembre) est négligeable alors qu’elle représente prés de 40 % en janvier et 100 % lors de

I’événement identifié fin février.

Les évolutions observées en sortie sont représentées en figure 2.16.

Dans les eaux de sortie du bassin de Chenevieres, suite a une période en début d’hiver ou les
concentrations en zinc total sont systématiquement mesurées sous 10 pg/L, deux légers pics, étalés sur 3
a 4 prélevements, soit une période d’une semaine environ a chaque pic, sont visibles. Le premier autour
du 8 décembre (date des premiers épandages de fondants) est caractérisé par une concentration maximale
en zinc de 37 ug/L, pour une fraction dissoute représentant 50 % de la fraction totale; le second autour
du 5 janvier est caractérisé par une concentration maximale en Zn de 55 pug/L, pour une fraction dissoute

représentant 30 % de la fraction totale.

Le pic de concentration en NaT, localisé sur la fin du mois de février, avec une concentration mesurée
jusqu’a 390 mg/L en Na total n’est pas associé & une variation de la concentration en Zn (concentration

sous la limite de détection pour tout le mois de février dans les eaux de sortie du bassin).

Discussion
Le Zn est I'élément trace métallique le plus concentré et le plus mobile dans les eaux de ruissellement

routieres de la RN59 et les eaux de sortie du bassin de Chenevieres. C’est un des polluants cibles de
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FIGURE 2.16: Evolution des concentrations en Na et en zinc dissous et particulaire en sortie de bassin durant
Uhiver 2014-2015.

la Directive 2000/60/CE® entrant dans la caractérisation du bon état écologique des masses d’eau. La
Norme de Qualité Environnementale (NQE) retenue est de 3,1 ug/L pour une dureté de l’eau inférieure
ou égale a 24 mg/L de CaCOs3 et de 7,8 ug/L pour une dureté de Peau supérieure & 24 mg/L de CaCOs.
Il est également enregistré comme un polluant limitant pour la qualité des eaux brutes de toute origine
utilisées pour la production d’eau destinée a la consommation humaine avec une limite fixée & 5 mg/L
(la limite pour les ions C1~ et les ions Na™ est de 200 mg/L).

Si la concentration en Zn mesurée dans les eaux d’entrée et de sortie du bassin de Cheneviéres ne
dépasse pas les limites fixées pour les eaux brutes pour la production d’eau destinée a la consommation
humaine (contrairement aux ions C1~ et Na™ qui dépassent ces limites réguliérement et pendant une
période de plusieurs mois sur les hivers 2012-2013 et 2014-2015), elle dépassent trés régulierement les
limites considérées par I’Union Européenne pour la caractérisation du bon état écologique des masses

d’eau et cette source pourrait représenter une menace pour les masses d’eau réceptrices.

La concentration en Zn dans les eaux d’entrée du bassin connait une augmentation significative en
début de période hivernale associée aux premieéres périodes d’épandage de fondants routiers. Sur les deux
événements identifiés, le second au moins est caractérisé par une concentration en MES particulierement
élevée. Pour ces deux événements, 'effet du NaCl est démontré en accord avec les observations effectuées
par plusieurs auteurs (Baeckstroem et al., 2004 ; Norrstroem, 2005 ; Tromp et al., 2012 ; Westerlund
et Viklander, 2006). En effet, un événement similaire en terme de pluviométrie et de durée de temps
sec précédent 1’événement a été identifié tout début novembre (avant tout épandage) sans mobilisation
significative de Zn dans les eaux de ruissellement routieres.

Néanmoins, les mécanismes mis en jeu restent peu évidents a ce stade et la fin de ’hiver 2014-2015
est caractérisée par un événement lors duquel ces constatations ne se sont pas renouvelées. En fin

d’hiver, et en accord avec les observations faites par Helmreich et al. (2010), un événement majeur

5Directive 2000/60/CE du Parlement européen et du Conseil du 23 octobre 2000 établissant un cadre pour une politique
communautaire dans le domaine de ’eau
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en terme de transfert de fondants routiers de la route vers le bassin de Cheneviéres a eu lieu (en
février), sans étre clairement lié & une augmentation de la concentration en Zn dans les eaux d’en-
trée du bassin. Seule une hypothese peut étre faite a ce stade. Les quantités de Zn mobilisable sur

la surface de la route et en bord de route ont ainsi pu étre épuisées lors des événements du début de ’hiver.

2.4 Discussion générale et conclusions

L’objectif de ce chapitre est d’étudier le transfert des fondants routiers dans les réseaux d’assainissement,
de la route vers les bassins de rétention puis vers ’environnement. Lors de ce transfert, le comportement
des polluants métalliques (émission, dispersion transfert, mobilité générale) a été mis en perspective par
rapport aux pratiques en vigueur en terme de viabilité hivernale (les épandages de NaCl en tant que

fondant routier sur la mobilité des ETM ayant été rapportés par de nombreux auteurs).

2.4.1 Transfert des fondants routiers dans les réseaux d’assainissement

La détection et I'identification des fondants routiers dans les réseaux d’assainissement routiers de la
RN59 durant la thése a été basée sur la mesure de la conductivité et des concentrations en C1~ et Na™.
La conductivité est strictement corrélée a la concentration en ions Cl™, bien que la relation soit a calculer
pour chaque contexte local.

Les ions Cl—, dits conservatifs, trées mobiles essentiellement sous forme dissoute, ne sont pas éliminés
par les bassins d’assainissement routiers du type de celui de Chenevirées (bassin de rétention avec
volume mort). Les ions Nat, malgré une mobilité également trés élevée présentent un comportement
plus complexe. Ils sont régulierement associés de maniere significative aux particules en suspension dans
I’eau, en particulier en entrée de bassin et en début de période d’épandage.

Cependant nos résultats démontrent que les ions Na™ comme les ions C1~ présentent une concentration
égale a celle du fond géochimique en période estivale et automnal précédent les épandages de fondant.
Apres la fin des épandages, la concentration en Nat est clairement diminuée par évacuation progressive
suite aux fortes précipitations observées au printemps. Le type d’événement ou la concentration en MES
n’a pas ou peu d’influence sur le transfert en sortie de bassin et I’ensemble de nos résultats suggere
que les ions Na® comme les ions Cl~, entrant dans le bassin en sont lessivés entierement. L’effet des
bassins de rétention sur la pollution aux fondants routiers est donc négligeable, et seule la
dilution de la concentration due a la présence d’un volume mort, et la possible rétention
temporaire d’une fraction limitée du Na adsorbé sur la surface des particules sédimentant

dans le bassin, peut étre considérée comme agissant sur le transfert du fondant.

Les eaux transférées directement dans le milieu naturel en sortie de bassin présentent une concentration
élevée en Cl~ et en Na™, sur une période pouvant courir du début des épandages (en moyenne au mois
de novembre en Lorraine) jusqu’au début de I’été au moins. Les limites fixées pour les eaux destinées a
la consommation ou pour la toxicité de I’eau pour les especes aquatiques sont régulierement dépassées,
qu'’il s’agisse de limites aigués ou chroniques. Si le brassage important de I’eau du bassin ne permet pas
la formation d’une stratification chimique des eaux d’aprés nos résultats (potentiellement dramatique
pour de nombreuses especes benthiques), le rejet de NaCl en sortie de bassin fait peser une menace non
négligeable sur la faune et la flore aquatique, mais aussi sur la qualité des ressources en eau en général.

Il est avéré que la majeure partie des fondants routiers épandus sur les routes est
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transférée dans ’environnement a proximité. Notre étude démontre que la proportion
de fondants effectivement collectée par les réseaux d’assainissement routiers est comprise
entre 25 et 50 % environ selon les événements météorologiques et les quantités épandues.
Cette observation permet de penser que ’action sur cette fraction collectée est possible
en modifiant les réseaux d’assainissement existant ou en les complétant. Elle léve aussi des

interrogations sur son influence sur le transfert des polluants métalliques.

2.4.2 Influence des pratiques d’épandages en période hivernale sur le trans-

fert de la pollution métallique

Si I’étude du transfert des ETM émis en milieu routier a fait I’objet de nombreuses études, I'influence du
NaCl utilisé en tant que fondant a seulement été évoquée depuis quelques années.

Notre étude démontre elle aussi, malgré une émission et un transfert de flux relativement faibles en
ETM, une influence certaine des fondants routiers sur 1’émission et la dispersion des ETM (en particulier
du Zn) et sur leur mobilité en général.

Le contexte géochimique local du bassin de Cheneviéres (qui sera précisé dans le chapitre 3) est selon
nos résultats un parametre capital dans la compréhension de I'effet du NaCl sur la mobilité des ETM.
En effet les variations de pH observées et I'influence du NaCl sur les concentrations mesurées en carbone
inorganique total (liée notamment & la présence de carbonates de calcium) sont peu évidentes et le choc
de salinité observé suite a 1’épandage de fondant ne peut expliquer ces variations sans s’intéresser a la
qualité des sédiments du bassin et des bords de la RN59.

Nos résultats démontrent cependant une corrélation significative entre les concentrations en cations
majoritaires et les concentrations en Nat et Cl™, ce qui suggere un effet non négligeable du NaCl sur
la mobilité des cations alcalins (K, Mg?tet Ca?") et donc un effet sur la mobilité des particules et
sédiments dont ces éléments sont constitutifs. La mobilité des colloides en particulier pourrait s’en trouver
affectée et par conséquent la mobilité des ETM associés a ces colloides. Le lien entre la concentration en
Nat et C1~ et le transfert des ETM reste toutefois peu clair. En effet, I'effet des ions Na™ et Cl~ sur la
concentration en MES dans les eaux entrant et sortant du bassin semble variable au cours du temps
(seulement significatif en début d’hiver) et l'effet sur les ETM est peu significatif (seule la concentration
en Zn est parfois corrélée a la concentration en Na dissous et total).

La possibilité d’échanges ioniques simples entre Na et Zn, voir entre Ca et Zn ou Mg et Zn si la mobi-
lisation de Ca et Mg est confirmée sous 'effet du NaCl, n’est pas encore a écarter a ce stade, mais rien ne
permet de la mettre en avant dans nos résultats. L’effet du fondant sur I’émission des métaux en particulier

sur la corrosion et la mobilité des particules est en revanche une hypothese a vérifier au vu de nos résultats.

Les conclusions majeures générales du chapitre sont donc les suivantes concernant le transfert des

polluants dans les bassins de rétention des eaux de ruissellement routieres :

e Si I’évolution des concentrations en ETM, en NaCl et en MES entre I'entrée et la sortie du bassin
pourrait suggérer un effet positif sur I’abattement de la pollution dans le bassin, les fondants ne
sont pas réellement traités par les bassins (le flux entrant est comparable au flux sortant en terme
de bilan) et I’analyse statistique multivariée ne permet pas de conclure quant & une différence

significative entre la qualité de ’eau en entrée et en sortie de bassin.

e La période hivernale est marquée par une quantité de polluants transférés dans le bassin de

Chenevieres (ETM et NaCl) supérieure a la période précédant tout épandage. Durant cette période,
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la fraction particulaire est significativement plus importante pour le Zn, sans que cela puisse étre

clairement relié a un effet chimique du NaCl.

o La prépondérance des parametres météorologiques (précipitation, durée de temps sec, ...) sur le
transfert de la pollution n’est pas vérifiée dans notre étude, contrairement a 'importance de la

période hivernale.

o La variabilité des parameétres mesurés (notamment concernant les concentrations en ETM) est
moins importante en sortie qu’en entrée de bassin. Cette observation permet d’envisager une
meilleure évaluation de I'impact environnemental des rejets mais également une mise en place

simplifiée de techniques d’assainissement complémentaires en sortie des bassins existants.

Malgré tout, les mécanismes mis en jeu dans 1’émission, la dispersion et la mobilité des ETM et les
fondants routiers restent peu évidents et une analyse en détail de la qualité des sédiments de bord de
route et des sédiments du bassin est nécessaire afin de déterminer les parameétres prépondérants. La
spéciation des éléments métalliques et alcalins, 'influence du NaCl et des parameétres physicochimiques

de l’eau sur la mobilité des ETM et la qualité globale des sédiments sera étudiée dans le chapitre 3.
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3.1 Introduction

L’assainissement routier en France consiste essentiellement a traiter les eaux de ruissellement par
décantation dans des bassins de traitement en eau, équipés ou non de systémes additionnels (déssableur,
déshuileur, filtre & sable, etc.) pour les cas particulierement sensibles ou les zones identifiées comme
vulnérables (captage d’eau potable, écosystéme abritant des espéces protégées, ete.) (Setra, 2006 2011).
Cependant, ces systémes ne sont actuellement pas dimensionnés en prenant en compte 'influence de la
pollution saisonnieére en période hivernale, et aucun suivi particulier des flux de polluants n’est effectué en
entrée et/ou en sortie des bassins de traitement. Par ailleurs, nos résultats démontrent que non seulement
les bassins de rétention en eau ne permettent pas de traiter la problématique des fondants, mais que les
fondants ont également une influence sur la mobilité des polluants métalliques.

Certains auteurs rapportent 'effet potentiel des fondants routiers, en particulier le NaCl, sur la
mobilité des ETM évoquant une perturbation chimique (choc de salinité pouvant modifier les équilibres
chimiques de sorption/désorption) et physique (déstabilisation des colloides) dans les sols de bords de
route ou dans des systémes d’infiltration (Baeckstroem et al., 2003 ; Durin et al., 2010).

Une étude menée en Suéde (Norrstroem, 2005) rapporte, par exemple, une augmentation significative
de la concentration en ETM dans l’eau souterraine en bord de route (Zn et Pb sous forme particulaire,
Cd sous forme libre ou sous forme de complexe avec les ions chlorures CdCI™). La quantification des
mécanismes mis en jeu dans cette remobilisation reste peu claire, mais d’apres 'auteur 'influence du
NaCl est directement impliquée, influence confirmée par des essais de lixiviation en colonne. Cette
remobilisation par le NaCl est également rapportée pour des bassins d’infiltration (effet sur la mise en
suspension des colloides, (Durin et al., 2010)) et pour des systémes d’assainissement complets (bassin de

rétention et systéme de filtre planté en série (Tromp et al., 2012)).

En parallele, la caractérisation des sédiments des bassins de traitement des eaux de ruissellement
routieres a fait I'objet de nombreuses études (Clozel et al., 2006 ; Durand et al., 2004 ; El-Mufleh et al.,
2010). Il a ainsi été démontré que les échanges & 'interface eau/sédiment jouent un réle majeur dans
le transfert des ETM en milieu routier. Ces interactions font intervenir plusieurs types de réactions de
surface (précipitation, sorption, complexation, etc.) (figure 3.1).

La mobilité des éléments traces dépend donc fortement de leur spéciation dans les matrices solides et
liquides, et des conditions physico-chimiques régnant dans ces matrices. Par ailleurs, le comportement
des ETM dans les bassins de traitement par décantation recevant des eaux de ruissellement chargées en

NaCl reste encore méconnu et 'effet sur la remobilisation des ETM peu étudié.

L’objectif de ce chapitre est de caractériser la remobilisation des ETM par le NaCl dans un bassin de
traitement des eaux de ruissellement routieres par des essais menés en laboratoire sur des sédiments
collectés dans les réseaux d’assainissement routier.

En parallele du suivi de la qualité de I’eau du bassin de Cheneviéres, des échantillons de sédiment
ont été prélevés dans le bassin, dans le déssableur en amont du bassin et au bord de la RN59. Ces
échantillons ont fait I'objet d’extractions sélectives menées afin d’analyser la spéciation des ETM et des
cations alcalins dans la phase solide. Ils ont également été soumis a des essais de lixiviation visant a
simuler les conditions rencontrées dans le bassin de traitement de Chenevieres. Les essais de lixiviation
ont été effectués pour une gamme de pH et une gamme de concentration en NaCl correspondant aux
conditions environnementales mesurées dans le bassin de Cheneviéres.

L’ensemble de ces résultats a été mis en parallele afin d’analyser les échanges pouvant avoir lieu dans
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FIGURE 8.1: Représentation schématique de la dynamique d’échange des ETM dans un systéme eau/sédiment,
adapté de Serpaud et al. (1994).

le bassin et de les comparer aux données obtenues sur la qualité de ’eau du bassin.

3.2 Matériels et méthodes

3.2.1 Préléevement et conservation d’échantillons du site de Cheneviéres

Les échantillons de sédiments ont été prélevés selon les recommandations de Hebrard-Labit (2006) et en
suivant les normes NF ISO 10 381-1 de mai 2003 et NF ISO 10 381-2 de mars 2003. La préparation des
échantillons suit les préconisations de la norme NF ISO 11 464 de décembre 2006. Selon les mesures et
analyses, les échantillons sont utilisés frais directement apres prélevement ou préparés en laboratoire. Ils
sont alors séchés en étuve a 40 °C, tamisés a 2 mm et stockés a 4 °C dans des pots en polyéthylene fermés
hermétiquement. Les échantillons sont prélevés sous eau dans des zones ou l'immersion est comparable
(entre 30 et 40 cm sous la surface de Ieau).

Les échantillons ont été prélevés en deux campagnes réalisées le 31 juillet 2013 et le 31 octobre 2014.
Les sites de prélevement sont représentés sur la figure 3.2. Le 31 juillet 2013, les échantillons ont été
prélevés en trois points situés directement entre I’entrée et la sortie du bassin. Le 31 octobre 2014, les
échantillons résultent de deux types de prélevements composite (mélange de prélevements de plusieurs
points) représentatifs des deux types de zones présentes dans le bassin & cette date : une zone végétalisée
et une zone non végétalisée. La végétation du bassin, spontanée et non controlée par le gestionnaire, fera
l'objet d’une analyse dans le chapitre 4.

Le 31 octobre 2014, un échantillon de sédiments du déssableur en amont du bassin a été prélevé en
plus, ainsi que 3 échantillons de bord de route, un directement au bord de la bande d’arrét d’urgence, un

au fond des cunettes enherbées qui collectent les eaux de ruissellement et un sur le remblai au dela de la
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(a) Localisation des préléevements de sédiments du bassin en juillet 2013

(b) Localisation des prélévements de sédiments du bassin en octobre 2014

FIGURE 8.2: Echantillonnage de sédiments dans le bassin de Cheneviéres.

cunette.
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3.2.2 Analyse du fonctionnement du bassin : essais et mesures en laboratoire
3.2.2.1 Caractérisation de la qualité des sédiments du bassin de Cheneviéres

L’analyse de la qualité des sédiments du bassin de Cheneviéres et de 'influence des fondants routiers
sur ces sédiments est nécessaire a la compréhension de la dynamique de transfert des polluants dans les
bassins. L’accent est mis sur la spéciation et la mobilité des polluants minéraux, deux caractéristiques

influencées par I’épandage de fondants routiers.

Qualité des sédiments du bassin et du déssableur de Cheneviéres
Les sédiments prélevés dans le bassin de Cheneviéres ont fait 'objet de trois types d’analyses effectuées
par le Laboratoire d’Analyse des Sols de 'INRA d’Arras :

1. Analyses des caractéristiques physico-chimiques globales (qualité et composition) :
o Granulométrie sans décarbonatation (suivant la norme NF X 31-107) ;
o Teneur en eau résiduelle a 105 °C (suivant la norme NF ISO 11465) ;
e Quantité de matiere volatile & 550 °C (méthode développée par 'INRA) ;
o Perte au feu & 1100 °C (méthode développée par 'INRA) ;
o pH (eau et KCl);
o Azote total (suivant la norme NF ISO 13878);
o Calcaire CaCOj total (suivant la norme NF ISO 10693) ;
o Phosphore : P2O5 (méthode d’Olsen suivant la norme NF ISO 11263) ;
¢ Concentration en Al, Ca, Fe, K, Mg et PoO5 a 'ICP-AES apres mise en solution totale par
HF (suivant la norme NF X 31-147).
2. Analyse de la pollution métallique globale des sédiments :
e Concentration en Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn a 'ICP-AES apres mise en solution totale par HF
(suivant la norme NF X 31-147) ;
3. Analyse de la mobilité des polluants métalliques :
o Conductivité totale sur extrait & ’eau (méthode développée par 'INRA, rapport solide/liquide
en masse équivalent a 1/25);
o Concentration en Cd, Cu, Pb et Zn a 'ICP-AES apres extraction au CaCly & 0,01 mol/L
ainsi que pH et carbone organique dissous sur la solution d’extraction (méthode développée

par 'INRA par combustion séche).

Spéciation et mobilité des polluants métalliques dans les sédiments du bassin et du déssa-
bleur de Cheneviéeres

La mobilité des polluants est a rapprocher de leur spéciation dans I’eau et les sédiments des bassins
d’assainissement routiers et des réseaux de collecte de ruissellement associés. Si des méthodes physiques,
associant microscopie électronique a balayage et diffraction des rayons X par exemple, apportent des
informations qualitatives intéressantes sur la spéciation des éléments en phase solide, elles ne permettent
pas de quantifier précisément la présence de polluants, se concentrent sur la surface des particules et
manquent parfois de sensibilité. Des méthodes chimiques basées sur des extractions séquentielles ou
sélectives ont en revanche été mises en ceuvre avec succes pour caractériser des matieres solides de natures
variées (Durand, 2003 ; Tessier et al., 1979). Les extractions sélectives en parallele (I’échantillon est
sous-échantillonné et chaque sous-échantillon fait I’objet d’une extraction distincte, contrairement aux

extractions séquentielles ot un échantillon fait Pobjet d’extractions successives) permettent de s’affranchir
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d’un certain nombre de problémes liés aux protocoles d’extractions séquentielles (Durand et al., 2004),

en particulier :

« pas derisque de changement de spéciation des éléments pendant la procédure (par sorption/désorption
successives),
e peu de risque de perte d’échantillon ou de modification de I’équilibre entre phase solide et phase

liquide.

Dans tout le protocole cité ici, les réactifs utilisés (FisherScientific) sont certifiés pour 'analyse des
métaux en traces (référence Trace Metal Grade) et la verrerie est préalablement lavée & HNOg & 65 %
(10 % v/v) et rincée a l’eau ultrapure (Millipore, 18,2 M Q). Notre procédure est basée essentiellement
sur le schéma séquentiel de Tessier et al. (1979) adapté par Durand (2003). Les étapes d’extraction
successivement employées (décrites dans le tableau 3.1) sont les mémes et mises en ceuvre en paralléle
sur des sous-échantillons au lieu de 1’étre en série sur un seul échantillon. Aprés chaque extraction, les
échantillons sont laissés a décanter pendant 1 h, le surnageant est prélevé et filtré a 0,45 pm. Lors du
dernier prélevement sur I’échantillon, celui ci est filtré sur papier entierement avant la filtration a 0,45
.

Pour représenter la répartition des éléments extraits a chaque étape de I'extraction sélective le calcul

suivant est effectué :

e La fraction “échangeable et acido soluble” correspond a la totalité de la fraction extraite par la

solution Sy4.

e La fraction “réductible” correspond a la fraction extraite par la solution Sg de laquelle on soustrait
léquivalent de la fraction extraite par la solution S4 (la solution Sp étant a pH acide équivalent a

celui de la solution S 4, il est considéré qu’elle extrait aussi la fraction “échangeable et acido-soluble”).

e La fraction “oxydable” correspond a la fraction extraite par les solutions S¢c4p de laquelle on
soustrait I’équivalent de la fraction extraite par la solution S4 (la solution Sp étant & pH acide
équivalent a celui de la solution Sy, il est considéré qu’elle extrait aussi la fraction “échangeable et

acido-soluble”).

e La fraction “résiduelle” correspond a la fraction extraite par la solution Sg de laquelle on soustrait

I’équivalent des trois fractions précédemment calculées.

En complément des résultats obtenus par extractions sélectives, des essais de lixiviation ont été menés
pour analyser la mobilité des éléments dans un sédiment soumis & un choc de salinité équivalent a celui

observé dans les bassins d’assainissement routiers.

3.2.2.2 Influence de la salinité sur la mobilité des ETM dans les sédiments de bassin

d’assainissement routiers

La compréhension de I'influence de la salinité sur la mobilité des ETM dans les sédiments de bassins
de traitement des eaux de ruissellement routieres passe par la mise en ceuvre d’essais normalisés en
laboratoire afin de déterminer les parametres en jeu, les possibles effets de seuil et les mécanismes.
Ainsi, des essais de lixiviation en batch ont été menés sur des échantillons du bassin et du déssableur
de Chenevieres. Pour ces essais, un échantillon global représentatif de chaque compartiment a été

sous-échantillonné et utilisé pour toutes les lixiviations.
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TABLEAU 8.1: Description des étapes utilisées lors des extractions sélectives sur les échantillons de sédiments du

bassin de Cheneviéres.

Fraction obtenue

Protocole d’extraction

Rincgage

Fraction
« échangeable »
et « acido soluble »

Phases ciblées :

Cations échangeables,
carbonates, hydrozydes
de manganeése amorphes

CH5COOH & 0,11 M (SA) 40 mL

16 h a 20 °C + Agitation continue + Repos 1 h
Prélévement et filtration a 0,45 pm

Premier ringage : SA 20 mL

15 min 20 °C + Agitation continue
Repos 1 h

Prélévement et filtration a 0,45 pum

Second ringage : Eau Ultrapure 20 mL
15 min 20 °C + Agitation continue
Repos 1 h

Prélévement et filtration a 0,45 pm

Fraction
« réductible »

Phases ciblées :
oxyhydrozydes de fer et
manganése

NH,OH, HCI & 0,5 M (SB) 40 mL

16 h & 20 °C + Agitation continue + Repos 1 h
Prélevement et filtration a 0,45 pm

Premier ringage : SB 20 mL

15 min 20 °C + Agitation continue
Repos 1 h

Prélévement et filtration a 0,45 pm

Second ringage : Eau Ultrapure 20 mL
15 min 20 °C + Agitation continue
Repos 1 h

Prélevement et filtration a 0,45 pm

Fraction
« oxydable »

Phases ciblées :
matiére organique,

H,05 & 8,8 M 10 mL (pH=2, HNO3) (SC)
85 °C jusqu’a évaporation
(étape répétée 2 fois)

NH4COOH & 1,0 M 50 mL

Premier ringage : SD 20 mL

15 min 20 °C + Agitation continue
Repos 1 h

Prélevement et filtration a 0,45 pm

« résiduelle »

Phases ciblées :
minéraux non-silicates

16 h & 20 °C + Agitation continue + Repos 1 h
Prélevement et filtration a 0,45 pm

sulfures (pH2, CH3COOH) (SD) Second ringage : Eau Ultrapure 20 mL
16 h a 20 °C + Agitation continue + Repos 1h | 15 min 20 °C + Agitation continue
Prélevement et filtration a 0,45 pum Repos 1 h
Prélévement et filtration a 0,45 um
Fraction Eau régale (SE) 20 mL Premier ringage : SE 20 mL

15 min 20 °C + Agitation continue
Repos 1 h
Prélevement et filtration a 0,45 pm

Second ringage : Eau Ultrapure 20 mL
15 min 20 °C + Agitation continue
Repos 1 h

Prélevement et filtration a 0,45 pm

La concentration en NaCl, le pH du lixiviant et le rapport liquide/solide (fixé a 10/1, représentatif

du rapport observé dans le bassin en moyenne sur une année) sont contrdlés afin d’en mesurer Ueffet sur

la mobilité des ETM.

Les échantillons solides sont placés dans des récipients en PTFE fermés par des bouchons obturateurs

hermétiques, les bouteilles sont agitées pendant 96 h (temps observé pour atteindre 1’équilibre) & aide

d’un agitateur rotatif (16 tour/minute). A la fin de la phase de lixiviation, ’échantillon est filtré a

0,45 pm, le pH et la conductivité sont mesurés puis il est acidifié & 0,5 % & 'HNO3 et stocké & 4°C avant

analyse.

3.3 Résultats

La qualité des sédiments des bassins d’assainissement routiers (rétention et infiltration, plantés ou non)

a fait 'objet de nombreuses études, en particulier concernant la teneur et la spéciation des polluants
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métalliques (Clozel et al., 2006 ; Durand, 2003 ; Legret et al., 1995 ; Pagotto, 1999), l'influence du
NaCl est plus rarement observée (Durin et al., 2010) et le couplage de I'observation des épandages, des
transferts de fondants dans les réseaux d’assainissement et de I’analyse de la qualité des sédiments de

bassin reste & effectuer.

3.3.1 Qualité globale des sédiments

Parameétres physico-chimiques généraux
Les sédiments prélevés dans le bassin, le déssableur, et en bordure de la RN59 le 31 octobre 2014 ont
fait 'objet d’une caractérisation globale. Les résultats concernant la qualité physico-chimique globale

sont présentés dans le tableau 3.3 et la granulométrie des échantillons dans le tableau 3.2.



TABLEAU 3.2: Granulométrie des sédiments du bassin de Cheneviéres et des sols du bord de la RN 59.

Prélevement Argile Limons fins Limons grossiers Sables fins Sables grossiers
(<2 pm) (g/kg) (2/20 um) (g/kg) (20/50 um) (g/kg) (50/200 um) (g/kg) (200/2000 um) (g/kg)

Bassin

Zone non végétalisée 219 292 151 91 247

Zone végétalisée 169 189 105 85 452

Déssableur 33 29 11 8 919
Bord de route

Bordure de chaussée 139 241 173 138 309

Cunette enherbée 193 219 145 113 330

Remblai 137 224 156 114 369

TABLEAU 3.3: Caractéristiques physico-chimiques globales des sédiments du bassin de Cheneviéres et des sols du bord de la RN 59.

Prélevement Teneur en H-20 Matiére organique Perte au feu Carbone pH pH CaCO; CEC
résiduelle (g/kg) | (550 °C) (g/kg) (1100 °C) (g/kg) organique (ug/g) KCl | (g/kg) (cmol®/kg)
extrait au CaClz a4 0,01 M

Bassin
Zone non végétalisée | 13,40 43,9 57,4 167 7,90 7,67 | 11,11 7,53
Zone végétalisée 12,00 31,6 43,3 176 7,26 7,07 | 2,02 5,94
Déssableur 5,48 20,9 39,0 67 8,20 8,27 | 31,20 3,06

Bord de route
Bordure de chaussée | 12,50 48,0 59,8 231 6,92 6,03 | 2,03 9,50
Cunette enherbée 12,30 47,6 58,9 159 7,11 6,46 | <LD 10,50
Remblai 12,30 50,5 68,1 194 7,36 7,38 | 13,20 8,88
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L’analyse granulométrique montre une certaine homogénéité des trois échantillons de bords de route.
Toutefois, la proportion d’argiles est plus importante pour les sédiments prélevés dans la cunette de
collecte par rapport aux autres échantillons, et une proportion de sables grossiers croissante en fonction
de I’éloignement de la route (bord de chaussée < cunette enherbée < remblai).

Pour les sédiments du bassin, la tendance générale est a une teneur en fines supérieure pour la
zone non végétalisée tandis que la zone végétalisée est caractérisée par une teneur en sables grossiers
significativement plus importante. Enfin les sédiments du déssableur sont essentiellement des sables

grossiers (pres de 92 %).

La teneur en eau observée sur les trois échantillons de bord de route est similaire a celle observée
pour les sédiments du bassin (entre 12 et 14 g/kg), et plus de deux fois supérieure a celle des sédiments
du déssableur, en cohérence avec les différences observées au niveau de la granulométrie.

Les trois échantillons de bord de route présentent une certaine homogénéité concernant la teneur en
matiére organique (entre 47 et 51 g/kg) et la perte au feu (entre 59 et 68 g/kg). Les teneurs en matiére
organique sont plus faibles pour les sédiments du bassin (44 g/kg pour la zone non végétalisée du bassin,
32 g/kg pour la zone végétalisée) et encore plus faible pour les sédiments du déssableur (21 g/kg).

Les concentrations en carbone organique extrait au CaCly a 0,01 M sont comparables pour les deux
types d’échantillons de bassin (167 ug/g pour la zone non végétalisée contre 176 ug/g pour la zone
végétalisée), significativement plus élevées que la concentration mesurée pour 1’échantillon du déssableur
(67 ug/g). Les concentrations mesurées en bord de route sont supérieures en moyenne & celles des
échantillons du bassin avec une teneur minimale pour 1’échantillon prélevé dans la cunette enherbée de
collecte des eaux de ruissellement (159 pg/g).

Le pH a fait l'objet de deux mesures distinctes, un pH “eau” et un pH “KC1” (pH du sol apres ajout
de KCI qui va “chasser” les ions HY du complexe argilo-humique, le pH KCl est inférieur au pH et la
différence est représentative de 'acidité de réserve du sol). En bord de route, le pH est toujours inférieur
a 7,4 avec un pH acide et une réserve d’acidité du sol importante pour le bord de chaussée et le sol du
fond de la cunette de collecte. Le pH du sol du remblai est supérieur a ceux-ci et la réserve d’acidité est
nulle. Dans le bassin, le pH est supérieur pour les sédiments de la zone non végétalisée par rapport a la
zone végétalisée (respectivement 7,90 et 7,26) et lacidité de réserve est comparable. Le pH des sédiments
du déssableur est le plus élevé (8,20) avec une réserve nulle.

La Capacité d’Echange Cationique est la plus élevée pour les échantillons de bord de route (entre
8,88 et 10,50 cmol™ /kg), elle est de 7,53 cmol™ /kg pour les sédiments de la zone non végétalisée contre
5,94 cmol™ /kg pour la zone végétalisée. Elle est la plus faible pour les sédiments du déssableur (3,06
cmol™ /kg) encore une fois en cohérence avec la granulométrie (prépondérance des sables grossiers pour

les sédiments du déssableur et donc surface spécifique inférieure).

Teneurs en éléments majeurs et contamination par les ETM
Les teneurs en éléments majeurs et en ETM aprés extraction a I’acide fluorhydrique sont représentées

respectivement dans les tableaux 3.4 et 3.5.



TABLEAU 8.4: Teneurs en éléments majeurs dans les sédiments du bassin de Cheneviéeres et les sols du bord de la

RN 59.

Prélevement Al (g/100g) Ca (g/100g) Fe (g/100g) K (g/100g) Mg (g/100g)
Bassin

Zone non végétalisée 4,71 0,703 1,63 2,53 0,336

Zone végétalisée 4,25 0,284 1,38 2,64 0,255

Déssableur 4,04 1,82 1,20 2,63 0,395
Bord de route

Bordure de chaussée 4,54 0,413 1,63 2,46 0,357

Cunette enherbée 4,81 0,411 1,71 2,52 0,374

Remblai 5,45 1,59 2,46 2,19 0,859

TABLEAU 38.5: Teneurs en ETM dans les sédiments du bassin de Cheneviéres et les sols du bord de la RN 59.

Prélévement Cd (ug/g) Cu (vg/g) Cr (pg/g) Ni (ug/g) Pb (ug/g) Zn (ug/g)
Bassin
Zone non végétalisée < LD 14,5 52,7 16,0 26,1 59,3
Zone végétalisée < LD 11,4 32,1 13,2 26,3 45,0
Déssableur < LD 20,7 31,1 12,8 28,0 118,0
Bord de route
Bordure de chaussée 0,516 12,2 40,1 40,1 14,4 35,1
Cunette enherbée < LD 12,7 36,1 14,9 24.6 50,3
Remblai 0,98 15,0 31,2 14,8 25,4 72,4
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Pour tous les échantillons, les éléments majoritaires (outre la silice) sont 'aluminium, le fer et le
potassium (majoritairement présents sous forme de silicates a priori, ou entre les feuillets de silicate). Le
calcium est le plus concentré dans les échantillons du déssableur et du remblai en bord de route, alors
qu’il est présent de maniére équivalente en bordure directe de chaussée et dans la cunette de collecte.
Dans le bassin, le calcium représente 0,7 % du sédiment dans la zone végétalisée contre moins de 0,3 %

dans la zone végétalisée.

Concernant les concentrations en ETM, trois groupes peuvent étre distingués :

e Le Cd dont la concentration reste inférieure a la limite de détection pour les échantillons du bassin
et du déssableur, et trés faible en bord de route (1 ug/g dans le remblai et 0,5 pg/g en bordure de

chaussée).

e Le Cu, le Pb et le Zn présentent un méme profil de variation : ils sont plus concentrés dans le
déssableur que dans le bassin, et plus concentré dans le remblai qu’en bordure de route ou dans la
cunette de collecte. Le Zn est I’élément le plus concentré en moyenne (entre 35 et 118 pug/g) devant

le Pb et le Cu (respectivement entre 14 et 28 ug/g et entre 12 et 21 ug/g).

e Le Cr et le Ni sont plus concentrés dans le bassin que dans le déssableur et plus concentrés en
bord de chaussée et dans la cunette de collecte que dans le remblai. Les concentrations en Cr sont

relativement élevées (entre 31 et 53 ug/g), celles en Ni sont comprises entre 12 et 41 ug/g.

Discussion

Les particules sédimentant dans les bassins de collectes des eaux de ruissellement routiéres présentent
généralement une granulométrie fine et homogene par bassin (jusqu’a 65 % d’argiles et de limons, (Clozel
et al., 2006 ; Durin et al., 2010)). Les sédiments prélevés dans le bassin de Cheneviéres, dans la zone
non végétalisée, présentent une texture plus grossiere, et a fortiori, les sédiments de la zone végétalisée.
La texture des sédiments est majoritairement due au contexte géochimique local, seul le déssableur
permettant de séparer les particules les plus grossieres. Cette fonction est vérifiée par I'observation de la
granulométrie des sédiments du déssableur, essentiellement des sables grossiers, et celle des sédiments de
la zone non végétalisée du bassin, plus fine que celle des bords de route dont proviennent la majorité des
sédiments du bassin.

Le pH mesuré pour les sédiments du bassin et du déssableur et la réserve d’acidité déduite du pH
KCIl, semblent étroitement liés a la teneur en CaCO3 du sédiment. En effet, I’échantillon du déssableur
présente un pH de 8,2, qui est caractéristique de la présence d’un exces de CaCOg en équilibre avec le
CO; de l'air. Ce pH de 8,2 est identique a celui observé dans un bassin d’infiltration dans la Région de
Lille (Clozel et al., 2006). Le pH des sédiments du bassin, dont la teneur en CaCOj est plus faible, est
plus faible également, en particulier pour la zone végétalisée pour laquelle la teneur en CaCOg est la
plus faible. Un effet racinaire pourrait étre a l'origine de la différence observée entre la zone végétalisée
et la zone non végétalisée. En effet, les végétaux hélophytes! comme ceux rencontrés dans le bassin de
Cheneviéres vont pouvoir modifier le pH dans leur zone racinaire en contrdlant I’excrétion d’ions HT
et la consommation de CO5. La préservation de I’équilibre de la plante a donc un effet sur le pH du
sédiment (Marschner, 1995).

Concernant les échantillons de bords de route, la teneur en CaCQO3 ne suffit pas a expliquer le pH

observé. En effet, le pH d’un sol, pour des caractéristiques comparables aux sols du bord de la RN 59,

1Une plante est dite “hélophyte” quand elle est toujours enracinée sous ’eau ou en grande partie sous I’eau, mais dont
les tiges, les fleurs et feuilles sont aériennes.
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est 1ié non seulement a la teneur en CaCOg, mais aussi a la CEC qui dépend elle-méme de la teneur
en matiére organique du sol (Ciesielski et al., 2008). Les sols du bord de la RN 59 contiennent plus
de matieére organique que les sédiments du bassin et présentent une CEC plus élevée, ce qui diminue
Iinfluence du CaCOg sur leur pH, plus acide que celui des sédiments du bassin pour le sol de bordure de
chaussée et pour le sol de la cunette de collecte.

Dans tous les cas, la teneur en matiere organique et en CaCQj3 joue un réle majeur dans la CEC et
le pH des sols et sédiments considérés et par conséquent dans leur capacité de rétention des polluants

minéraux comme les éléments traces métalliques.

Les valeurs observées pour les teneurs en ETM dans les sédiments du bassin, les sédiments du
déssableur et les sols de bord de route sont toutes inférieures aux VDSS (Valeurs de Définition de
Source-Sol) fixées par le BRGM (2000), seuils & partir desquels il est considéré que 1’élément représente
une source de pollution (pour la gestion des risques associés a 1'utilisation ou la manipulation du sol ou

du sédiment en question) (cf. tableau 3.6).

TABLEAU 3.6: Valeurs de Définition de Source-Sol permettant de définir si un sol peut étre une source de
pollution (BRGM, 2000).

Elément métallique | Cd | Cr | Cu | Ni | Pb | Zn
VDSS (ug/g) 10 | 65 | 95 | 70 | 200 | 4 500

Par ailleurs, ’ensemble de ces valeurs sont inférieures & celles rapportées par de nombreux auteurs
(Durand, 2003 ; Lee, 1996 ; Legret et al., 1995 ; Nightingale, 1987), entre 2 et 10 fois pour Cd, Cr,
Cu, Ni et Zn et jusqu’a 50 fois pour le Pb. Seuls Yousef et al. (1990) rapportent des concentrations du
méme ordre de grandeur que celles mesurées dans le bassin de Chenevieres sans toutefois décrire avec
précision les caractéristiques des bassins ou du réseau routier associé. Il est intéressant de noter que
des prélevements effectués en bord de route sur les trois types de zones (bordure de chaussée, cunette
enherbée, remblai) ont montré des résultats similaires pour les teneurs en Cu et Pb pour les cunettes
de collecte et le remblai, mais des teneurs supérieures en Cu et Pb pour les échantillons de bordure de
chaussée (Pagotto, 1999). Pour le Zn, la teneur est minimale pour ’échantillon de bord de chaussée et
maximale dans le remblai.

Ces concentrations relativement faibles peuvent étre expliquées par plusieurs raisons :
o faible trafic sur la RN 59 (10 000 & 12 000 véh/jour) qui entraine une émission de polluants peu
élevée;

o bassin récent et fonctionnel (ouverture en 2009) et donc peu d’effet d’accumulation. Par ailleurs, la
faible teneur en Pb est cohérente, compte tenu du fait que les essences plombées en France ont été

supprimées avant la mise en service de cette portion de la RN59.
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De plus, les tendances observées concernant les teneurs totales en ETM sont a rapprocher des

parametres décrits ci-dessus :

o Concernant les sédiments du bassin et du déssableur de Chenevieres :

1. La tendance observée pour le Cr et le Ni est a rapprocher des valeurs mesurées pour la CEC.
En effet, la CEC est la plus élevée pour les échantillons de la zone non végétalisée du bassin
(7,5 cmol™ /kg), tout comme les concentrations en Cr et Ni. Il n’y a pas de relation simple

entre les teneurs en Cr et Ni et la teneur en CaCOj3 ou le pH.

2. La tendance observée pour le Cu, le Pb et le Zn est a rapprocher des valeurs mesurées pour la
teneur en CaCOg. En effet, la teneur en CaCQOg est la plus élevée pour les échantillons du
déssableur (31 g/kg), tout comme les concentrations en Cu, Pb et Zn. Il n’y a pas de relation

simple entre les teneurs en Cu, Pb et Zn et la CEC.
¢ Concernant les sols de bord de route :

1. La tendance observée pour le Cr et le Ni est moins nette que pour les échantillons de bassin.
En effet, la CEC est relativement homogene entre les 3 types d’échantillons (entre 8,8 et 10,5
cmolt /kg), alors que les concentrations en Cr et en Ni sont significativement plus élevées
pour I’échantillon de bord de chaussée que pour les échantillons de la cunette de collecte et
du remblai. Il n’y a pas de relation simple entre les teneur en Cr et Ni et la teneur en CaCOs5

ou le pH.

2. La tendance observée pour le Cu, le Pb et le Zn est a rapprocher des valeurs mesurées pour la
teneur en CaCQOs3. En effet, la teneur en CaCOj3 est la plus élevée pour les échantillons du
remblai (13 g/kg), tout comme les concentrations en Cu, Pb et Zn. La tendance est cependant

peu significative pour le Cu et le Pb. Il n’y a pas de relation simple entre les teneur en Cu,
Pb et Zn et la CEC.

L’affinité particulierement forte de Cu et Pb pour les carbonates et la formation préférentielle de
précipités ainsi que 'adsorption de surface qui en découle pourrait expliquer cette tendance (Devallois,
2009). Le comportement du Zn, particulierement mobile, est plus complexe & analyser. En effet, si le
pH joue un réle majeur dans la gamme de valeur représentative de celle mesurée dans le bassin de
Chenevieres (Devallois, 2009), la présence de matiére organique est également un facteur majeur de la
mobilité du Zn (Delolme et al., 2004). Enfin, 'importance de la concentration des sédiments en matiére
organique dans la rétention du Cr et du Ni a été évoquée pour des bassins d’infiltration des eaux de
ruissellement routieres ce qui confirme la tendance observée & Chenevieres (Durin et al., 2010).

Ainsi, la mesure de la teneur en ETM seule ne permet pas de conclure sur la spéciation de ces
polluants. Si une premiere tendance se dessine concernant la pollution de ces sédiments et les facteurs
en influencant la disponibilité et la mobilité, des extractions sélectives vont nous permettre d’affiner la

compréhension des transferts de polluants dans les réseaux d’assainissement routiers.
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3.3.2 Spéciation des éléments traces métalliques et des cations alcalins
3.3.2.1 Labilité des ETM : extractions au CaCl,

Afin de caractériser la labilité des éléments dans les échantillons de sédiments, des extractions au CaCls
ont été menées. Les résultats obtenus (tableau 3.7) avec les échantillons prélevés dans le bassin et le
déssableur de Chenevieres, seront confrontés aux résultats des extractions sélectives afin de comparer le

potentiel de mobilité des éléments contenus dans les différentes fractions définies dans le tableau 3.1.

TABLEAU 3.7: Teneurs en ETM mobilisables par une solution de CaCly a 0,01 mol/L et pH des solutions
d’extraction pour les sédiments du bassin de Cheneviéres et les sols du bord de la RN 59.

Prélevement Cd Cu Pb Zn pH
(ng/kg) (ng/kg) (ug/kg) (ng/kg)
Bassin
Zone non végétalisée < LD 70,6 < LD < LD 7,45
Zone végétalisée < LD 52,4 < LD < LD 7,21
Déssableur < LD 255,0 3,82 107,0 7,27
Bord de route
Bordure de chaussée 2,84 37,6 < LD 89,2 6,44
Cunette enherbée < LD 33,1 < LD 10,4 6,81
Remblai < LD 41,9 < LD < LD 7,51

Le Cd, élément particulierement mobile dans le domaine routier (Clozel et al., 2006), est en-dessous
de la limite de détection, excepté pour I’échantillon de bordure de chaussée ot il est mesuré a 2,84 ug/kg.

Le Pb, généralement peu mobile dans les ouvrages routiers (Clozel et al., 2006 ; El-Mufleh et al.,
2010), est en dessous de la limite de détection excepté pour I’échantillon du déssableur dont la fraction
extraite correspond & 3,82 ug/ke.

Le Zn est en dessous de la limite de détection pour les deux types d’échantillons du bassin. La fraction
extraite dans I’échantillon du déssableur correspond & 107 ug/kg. Concernant les échantillons de bord de
route, le Zn extrait correspond a 89,2 ug/kg pour 1’échantillon de bordure de chaussée contre seulement
10,4 ug/kg pour I’échantillon de la cunette de collecte, il est inférieur a la limite de détection pour
I’échantillon du remblai.

Le Cu est le seul élément mesuré dans tous les échantillons, dans des quantités variables. La fraction
extraite est relativement limitée et homogeéne pour les échantillons de bord de route (entre 33 et 42
ug/keg). Elle est de 52,4 pg/kg pour la zone végétalisée contre 70,6 pug/kg pour la zone non végétalisée et
plus de 255 pug/kg pour I’échantillon du déssableur.

Pour les échantillons du bassin de Chenevieres, le pH est légerement supérieur pour la zone non
végétalisée (7,5 contre 7,2). Le pH de la solution d’extraction pour I’échantillon du déssableur est de
7,3. Le pH de la solution d’extraction de I’échantillon du remblai est comparable & ceux mesurés dans le
déssableur et le bassin, tandis que celui mesuré en bordure de chaussée et dans la cunette de collecte est

significativement moins élevé (6,4 et 6,8 respectivement).

Discussion
Les quantités d’ETM extraites par les solutions de CaClsy sont généralement faibles a tres faibles.

Le Cu extrait dans les échantillons du bassin de Chenevieres par l'extraction au CaCly représente
environ 0,5 % de la fraction totale (pour les 2 zones considérées), et 1,2 % est extrait dans ’échantillon

du déssableur. Le Cu extrait par la solution de CaCl, dans les trois échantillons de bord de route
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est relativement homogene et représente seulement 0,3 %. Le Cu serait donc plus labile au niveau du

déssableur que dans le bassin, alors que ces résultats ne permettent pas de distinguer clairement le bassin
des bords de la RN 59.

Ces premiers résultats sur la mobilité des ETM seront comparés aux résultats des extractions

sélectives.

3.3.2.2 Spéciation dans les sédiments du bassin : extractions sélectives

Les extractions sélectives réalisées sur les échantillons du bassin de Cheneviéres permettent de distinguer

les fractions suivantes (Durand, 2003) :

« Echangeable et acido-soluble : éléments les plus mobiles, biodisponibles et facilement mobilisables

(notamment par échange d’ions), ainsi que les éléments mobilisés par une faible diminution du pH

(essentiellement liés aux carbonates),

e Réductible : éléments liés aux oxydes plus ou moins cristallisés de fer, d’aluminium et de manganése,

les oxydes sont réduits par I’hydroxylamine pour mettre en solution les ETM,

¢ Organique ou oxydable : éléments liés a la matiére organique, la matiére organique est oxydée par
H2027

e Résiduelle : éléments contenus dans la matiere minérale, mise en solution par un acide fort comme

leau régale.

A priori, l'effet potentiel de remobilisation induit par le choc de salinité di a I'augmentation de
la concentration en NaCl concerne exclusivement la fraction échangeable et acido-soluble et, dans une
moindre mesure, la fraction réductible, si le mécanisme mis en jeu est ’échange d’ions ou la complexation
avec l'ion C1™ .

Si la déstabilisation des colloides par I'augmentation de la salinité est mise en jeu, la fraction oxydable
pourrait aussi étre remobilisée par mise en suspension de matiére organique (acides humiques, fulviques,
etc.).

Spéciation dans les sédiments prélevés le 31 juillet 2013 : vérification de ’homogénéité des

sédiments du bassin

Le tableau 3.8 présente les concentrations en ETM dans les échantillons de sédiment du bassin
prélevés le 31 juillet 2013.

Les figures 3.4 (pour les éléments majeurs) et 3.3 (pour les ETM) représentent les proportions
respectives des différentes fractions observées.

La spéciation des éléments présente une certaine hétérogénéité entre les trois sédiments prélevés dans
le bassin, contrairement a ce qui est observé par Clozel et al. (2006).

Le Ca présente une spéciation tres variable entre les échantillons, avec une fraction échangeable de 22
% pour 'échantillon B contre plus de 90 % pour les échantillons A et C. La fraction oxydable (environ
15 %) et la fraction résiduelle (preés de 60 %) n’étant présentes que dans 1’échantillon B en quantité

mesurable, la fraction réductible est toujours absente.
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TABLEAU 3.8: Résultats des extractions sélectives sur les échantillons du bassin de Cheneviéres prélevés en juillet
2013 (ng/q) : Eléments Traces Métalliques.

Echantillon Fraction Fraction Fraction Fraction Concentration

échangeable réductible oxydable résiduelle résiduelle moyenne

A < LD 0,2 0,4 0,3
Cd B 0,3 0,3 0,4 0,3 0,4
C 0,8 0,8 0,5 0,4
A < LD < LD 8,8 21,4
Cr B < LD < LD 1,1 3,0 9,1
C 0,1 0,1 1,0 2,8
A < LD < LD 13,0 22,4
Cu B < LD < LD 16,6 38,0 21,5
C < LD < LD 1,0 4.1
A < LD < LD 3,8 7,4
Ni B 0,5 0,5 0,9 1,6 6,7
C 1,2 1,2 1,0 1,9
A < LD < LD 8,9 9,4
Pb B 0,7 0,6 2,1 2,4 5,0
C 2,8 3,0 3,0 3,3
A 1,4 5,2 35,3 55,9
Zn B 0,8 0,2 4,1 7,7 23,6
C < LD < LD 3,2 7,1
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FIGURE 8.83: Distribution des ETM déterminée par extraction sélective dans les échantillons de sédiments du
bassin de Cheneviéres prélevés en juillet 2013 (A, B et C).
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TABLEAU 8.9: Résultats des extractions sélectives sur les échantillons du bassin de Cheneviéeres prélevés en juillet
2018 (mg/q) : cations alcalins.

Echantillon Fraction Fraction Fraction Fraction Concentration

échangeable réductible oxydable résiduelle résiduelle moyenne

A 43,5 427 46,4 36,6
Ca B 38,3 40,6 59,6 163,3 67,7
C 3,4 3,2 3,3 3,1
A 1,6 1,9 2,4 2,2
K B 1,6 2.0 1,2 13,6 5,3
C 0,1 0,1 0,1 0,2
A 0,5 0,5 0,6 3,3
Mg B 0,5 0,5 1,3 15,3 6,3
C 0,05 0,05 0,1 0,4
A 1,3 1,5 2,2 1,4
Na B 1,1 1,2 0,9 0,9 1,1
C - - - -
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résiduelle
70% I — .
L Fraction
60% o oxydable
Fraction
50% ¥ réductible
Fraction
40% LI u échangeable
30% ]
20% L
10% i i |
0% | I
A B C A B C A B C A B C
--Ca -- --K-- -- Mg -- -- Na --

FIGURE 3.4: Distribution des éléments alcalins déterminée par extraction sélective dans les échantillons de
sédiments du bassin de Cheneviéres prélevés en juillet 2013 (A, B et C).

Le K, présent en quantité faible, est trés mobile dans les échantillons A et C (fraction échangeable
supérieure & 50 %) alors qu’il est majoritairement sous forme résiduelle dans I’échantillon B (plus de 85
%).

Le Mg (présent en faible quantité) présente le méme type de profil de variation entre les échantillons
(moins marqué cependant du fait de la prépondérance de la fraction résiduelle, comprise entre 70 et 90
%). Il est ainsi présent sous forme “mobilisable” dans les échantillons A et C (10 & 15 % pour la fraction

échangeable), trés peu pour 1’échantillon B.

Enfin, le Na présent en tres faible quantité est trés majoritairement sous forme “mobilisable” (fraction

échangeable supérieure & 50 % pour A, 90 % pour B).
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Le Cd est identifié dans la littérature comme un élément tres mobile dans les sédiments de bassins de
rétention, les sols de bords de routes ou les poussiéres déposées sur la surface de la chaussée (Clozel et al.,
2006 ; Pagotto, 1999). Dans le cas du bassin de Cheneviéres, il est majoritairement présent sous forme
échangeable au milieu du bassin et pres de sa sortie (échantillons B et C). Prés de Pentrée du bassin
(échantillon A), le Cd est cependant présent majoritairement sous forme oxydable et réductible (a 70 et
30 % environ). Cette répartition est & considérer avec prudence, les concentrations étant relativement
faibles et proches de la limite de quantification de 'ICP AES.

Le Cr en revanche présente une certaine homogénéité entre les échantillons, et est présent majoritai-
rement sous forme résiduelle (supérieur a 50 %) et oxydable (spéciation comparable & celle observée par
Clozel et al. (2006)).

A T'image du Cr, le Cu est présent majoritairement sous forme réductible et oxydable. L’homogénéité
de la spéciation du Cr dans les trois échantillons répartis entre ’entrée et la sortie du bassin n’est pas
visible pour le Cu, la fraction oxydable diminuant de 55 % pres de l’entrée du bassin (échantillon A) a
25 % & proximité de la sortie (échantillon C).

Pour le Ni, la fraction résiduelle est relativement stable (autour de 40 %), mais les fractions échangeable
(0 % pour A, 30 % pour B et plus de 60 % pour C) et oxydable sont trés variables. La fraction réductible
est inexistante.

Le Pb présente une spéciation tres variable entre les échantillons A, B et C. Pour ’échantillon A,
proche de lentrée, la fraction oxydable représente plus de 90 % de la fraction totale. Pour ’échantillon
B, la fraction échangeable (pres de 30 %) et la fraction oxydable (plus de 60 %) sont majoritaires. Enfin,
pour I’échantillon C, le plus proche de la sortie, toutes les fractions sont présentes, mais la fraction
échangeable est largement majoritaire.

Le Zn, contrairement aux observations de Clozel et al. (2006), est relativement peu mobile dans
les échantillons du bassin de Chenevieéres, la fraction résiduelle et la fraction oxydable représentant de
90 & 100 % de la fraction totale. Pour les échantillons A et B, la fraction échangeable et la fraction
réductible additionnées représentent tout de méme 10 % de la fraction totale (jusqu’a 80 % pour Clozel
et al. (2006)).

Spéciation dans les sédiments prélevés le 31 octobre 2014 : effet de la végétalisation spon-
tanée du bassin
Le tableau 3.10 présente les concentrations en ETM dans les échantillons de sédiment du bassin

prélevés en octobre 2014.

Les concentrations en ETM pour les extractions a l’eau régale dans 1’échantillon du déssableur sont
toujours inférieures & celles observées dans le bassin (excepté pour le zinc), mais du méme ordre de
grandeur.

Le Ca est mesurée & 10,3 g/kg dans les échantillons du déssableur pour l'extraction & l’eau régale
(significativement plus élevé que pour les échantillons du bassin), le Mg a 1,2 g/kg (similaire aux valeurs

observées dans le bassin).

Pour représenter la répartition des éléments extraits & chaque étape de Pextraction sélective (figure

3.6 et figure 3.5), on procéde comme précédemment.

A Timage des résultats obtenus avec les sédiments prélevés en juillet 2013, la spéciation est différente

entre les sédiments prélevés dans le bassin (zone végétalisée ou non) et dans le déssableur, contrairement
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TABLEAU 38.10: Résultats des extractions sélectives sur les échantillons du bassin de Cheneviéres prélevés en

octobre 2014 (ug/g) : Eléments Traces Métalliques.

Echantillon Fraction Fraction Fraction Fraction
échangeable réductible oxydable résiduelle
Zone non végétalisée 0,04 0,4 < LD 0,3
Cd Zone végétalisée 0,1 0,5 0,2 0,4
Déssableur < LD < LD < LD < LD
Zone non végétalisée 0,3 < LD 5,0 18,0
Cr  Zone végétalisée 0,7 < LD 7,5 17,8
Déssableur 0,7 0,6 2.6 12,5
Zone non végétalisée 3,1 < LD 4,9 12,8
Cu Zone végétalisée 5,6 < LD 11,2 14,5
Déssableur 2.5 0,5 5,9 9,2
Zone non végétalisée 0,6 0,8 0,6 5,2
Ni  Zone végétalisée 1,0 0,9 2,1 4,9
Déssableur 1,2 0,4 0,5 4.2
Zone non végétalisée 0,4 0,3 4,7 9,3
Pb  Zone végétalisée 0,3 1,1 7,5 11,2
Déssableur 1,9 2,5 2,8 7,7
Zone non végétalisée 7,9 18,1 14,4 40,0
Zn  Zone végétalisée 18,7 25,1 23,3 445
Déssableur 474 0,6 56,5 56,1
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FIGURE 3.5: Distribution des ETM déterminée par extraction sélective dans les échantillons de sédiments du

bassin de Cheneviéres prélevés en octobre 2014 (A, B et C)

a ce qui est observé par Clozel et al. (2006).

Le Ca est tres mobile dans tous les échantillons, avec une fraction échangeable et acido-soluble

supérieure & 85 % pour le déssableur et équivalente & 100 % pour les échantillons du bassin (ce qui
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TABLEAU 8.11: Résultats des extractions sélectives sur les échantillons du bassin de Cheneviéres prélevés en
octobre 2014 (mg/q) : cations alcalins.

Echantillon Fraction Fraction Fraction Fraction

échangeable réductible oxydable résiduelle

Zone non végétalisée 5,9 3,4 5,4 3,9
Ca  Zone végétalisée 4,1 3,5 3,7 29
Déssableur 11,0 10,2 12,6 10,3
Zone non végétalisée 0,3 0,2 0,3 1,3
Mg Zone végétalisée 0,3 0,3 0,4 1,2
Déssableur 0,3 0,3 0,4 1,2
Zone non végétalisée 0,1 0,03 0,1 0,1
Na  Zone végétalisée 0,1 0,04 0,1 0,1
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FIGURE 8.6: Distribution des éléments alcalins déterminée par extraction sélective dans les échantillons de
sédiments du bassin de Cheneviéres prélevés en octobre 2014 (A, B et C).

témoigne certainement de la présence de CaCO3). Dans le déssableur, la fraction oxydable est également
présente, mais relativement limitée.

La spéciation du Mg (présent en faible quantité) présente une certaine homogénéité entre les
échantillons. La fraction échangeable est toujours comprise entre 20 et 25 % et la fraction résiduelle
toujours supérieure & 66 %. Pour les échantillons du déssableur et de la zone végétalisée du bassin, une
fraction oxydable inférieure & 10 % est présente.

Enfin, le Na présent en tres faible quantité est trés majoritairement sous forme "mobilisable“ pour les
échantillons du bassin. Les concentrations mesurées dans le déssableur sont tres faibles et présentent une

variabilité importante entre les réplicats.

Le Cd est présent majoritairement sous forme échangeable et réductible dans les échantillons du
bassin de Chenevieres (plus de 70 % pour la fraction réductible), la fraction oxydable n’est présente que
dans I’échantillon de la zone végétalisée. Cette répartition est toutefois a considérer avec prudence car

les concentrations sont relativement faibles et proches de la limite de quantification de I'ICP AES.
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Le Cr, a 'image des résultats obtenus sur les échantillons prélevés en juillet 2013 présente une certaine
homogénéité entre les échantillons, et est présent majoritairement sous forme résiduelle (supérieur & 50
%) et oxydable (spéciation comparable & celle observée par Clozel et al. (2006)).

Contrairement aux résultats obtenus sur les échantillons prélevés en juillet 2013, le Cu présente une
fraction échangeable non négligeable (plus de 25 % pour le déssableur et la zone non végétalisée et
pres de 40 % pour la zone végétalisée). La fraction résiduelle est la plus importante pour la zone non
végétalisée (plus de 60 %, contre 22 et 34 % respectivement pour la zone végétalisée et le déssableur), la
fraction oxydable, elle, est la plus importante pour la zone végétalisée et le déssableur (environ 35 %,
contre 12 % pour la zone non végétalisée).

Pour le Ni, la fraction réductible n’est présente que pour la zone non végétalisée (moins de 5 %) et la
fraction oxydable que pour la zone végétalisée (21 %). La fraction résiduelle est majoritaire pour les trois
échantillons (comme pour les échantillons A et B de juillet 2013).

Une hétérogénéité marquée est mesurée dans la répartition du Pb entre les différentes fractions.
Pour I’échantillon représentant la zone non végétalisée du bassin, les fractions oxydable et résiduelle
représentent chacune pres de 50 % de la fraction totale . L’échantillon représentant la zone végétalisée,
présente une fraction oxydable représentant plus de 65% du total. Enfin, dans le déssableur, la fraction
échangeable représente plus de 20 %, les fractions réductible et oxydable environ 10 % chacune, et la
fraction résiduelle, plus de 50 %.

Le Zn présente également une spéciation tres variable entre les échantillons et, en accord avec les
résultats exposés par Clozel et al. (2006), est trés mobile dans les échantillons du bassin de Chenevieres, et
du déssableur (contrairement aux résultats obtenus en juillet 2013). La fraction échangeable est de 20 %

pour la zone non végétalisée, plus de 40 % pour la zone végétalisée et plus de 80 % pour le déssableur.

Discussion
L’analyse des résultats des extractions sélectives seule ne peut pas permettre d’évaluer la mobilité des
éléments avec précision (El-Mufleh et al., 2010). Chaque métal contenu dans une fraction définie de
maniére opérationnelle aura, en effet, un comportement propre. Le cuivre, par exemple, est plus labile que
le chrome contenu dans la méme "fraction® et donc plus aisément mobilisable en fonction des conditions
expérimentales (El-Mufleh et al., 2010).

Ces résultats peuvent néanmoins étre comparés a d’autres obtenus sur des échantillons de sédiments
prélevés en milieu routier et soumis a des extractions séquentielles ou sélectives. Ils peuvent étre comparés
entre les deux périodes de prélevement a Chenevieres en juillet 2013 et octobre 2014, et aux résultats

obtenus lors de la caractérisation physico-chimique générale pour les échantillons prélevés en octobre 2014.

Les mesures effectuées sur le cadmium confirment les observations de plusieurs auteurs (Durand, 2003 ;
Norrstroem, 2005) concernant sa prédominance dans la fraction "échangeable (dont la définition peut
varier selon les auteurs). Par ailleurs, le cadmium (trés peu concentré dans les sédiments du bassin de
Cheneviéres) est régulierement cité comme un élément potentiellement mobilisable par le NaCl. D’aprés
des mesures effectuées dans les eaux de bassins d’assainissement routier et des calculs réalisés avec le
logiciel de modélisation chimique PHREEQC, le cadmium est présent sous forme dissoute (Cd%*) ou
sous forme de complexes (majoritairement CdClT (Baeckstroem et al., 2003)). Sa remobilisation sous
leffet du NaCl est probable et doit faire 'objet d’une attention particuliere.

Le chrome, en revanche, est non seulement quasi exclusivement présent dans les fractions oxydables et
résiduelles, mais connu pour étre non-extractible sous cette forme (El-Mufleh et al., 2010). Peu d’études

portent sur la spéciation du chrome en milieu routier, mais les auteurs rapportent une mobilité tres
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faible en cohérence avec ces observations (Clozel et al., 2006 ; Pagotto, 1999).

Le nickel présente un comportement comparable (El-Mufleh et al., 2010), mais est tout de méme
présent dans la fraction échangeable des sédiments du bassin de Chenevieres. Cette observation est
similaire pour certains bassins de rétention des eaux de ruissellement routieres (Clozel et al., 2006).

Le comportement du plomb semble plus délicat a analyser compte tenu de la variabilité observée
dans sa spéciation. Cependant, sa faible concentration (cohérente avec la mise en service de la route
postérieure & 'abandon des essences plombées en France) dans les sédiments de Chenevieres et le caractére
relativement stable rapporté dans la littérature permettent de le considérer comme non prioritaire dans
notre étude (Durand, 2003).

Le zinc, a I'image du cadmium est couramment cité comme étant un ion labile et aisément mobilisable,
notamment sous 'effet d’une augmentation de salinité (Norrstroem, 2005) bien que les mécanismes de
mobilisation soient différents entre les deux ETM. Aucun effet significatif de la complexation avec les
ions Cl~ n’est en effet rapporté pour le zinc contrairement au cadmium (Norrstroem, 2005). Pour les
échantillons prélevés en juillet 2013, la fraction échangeable et la fraction réductible du zinc dans les
sédiments du bassin de Cheneviéres sont toutefois relativement réduites (de 0 & 10 % au total pour
la somme des deux) et le zinc, bien qu’étant 'ETM le plus concentré, apparait comme peu mobile.
Pour les échantillons prélevés en octobre 2014, la fraction échangeable et la fraction réductible repré-
sentent approximativement 50 % de la fraction totale pour les échantillons du bassin et plus de 80 %
pour les échantillons du déssableur. Ces résultats sont en accord avec ceux rapportés pour d’autres
études de la spéciation du zinc dans les sédiments des bassins d’assainissement routier (Clozel et al.,

2006 ; Durand, 2003) et confirment la mobilité du zinc et sa remobilisation potentielle sous I'effet du NaCl.

Plusieurs conclusions peuvent déja étre tirées de I’ensemble des résultats des extractions sélectives

sur les échantillons d’octobre 2014 :

¢ Fraction échangeable : les ETM échangeables ou liés aux carbonates présentent systématiquement
une fraction plus importante pour les sédiments de la zone végétalisée que pour les sédiments de la
zone non végétalisée, excepté pour le plomb. Les sédiments du déssableur présentent une fraction

échangeable généralement supérieure ou comparable & celle observée pour la zone végétalisée.

e Fraction réductible : présente de maniére limitée pour le nickel dans la zone non végétalisée et
pour le plomb dans la zone végétalisée et le déssableur, la fraction réductible n’est présente de

maniere significative que pour le zinc et dans les échantillons du bassin.

e Fraction oxydable : les ETM liés a la matiére organique présentent systématiquement une
fraction plus importante pour les sédiments de la zone végétalisée que pour les sédiments de la
zone non végétalisée ou ceux du déssableur (malgré une teneur en matiére organique moindre dans
la zone non végétalisée), excepté pour le zinc on la fraction oxydable est comparable pour les deux

types de zones du bassin.

e Fraction résiduelle : les ETM contenus dans les minéraux présentent systématiquement une
fraction plus importante pour les sédiments de la zone non végétalisée que pour les sédiments de la

zone végétalisée ou du déssableur.

o Il n’y a pas de différence significative entre les teneurs en ETM totales (extraction a l’eau régale)
entre les échantillons de la zone végétalisée et de la zone non végétalisée. Les teneurs totales

mesurées pour le bassin sont supérieures a celles mesurées pour le déssableur, excepté pour le zinc.
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Plusieurs conclusions peuvent également étre tirées de l’ensemble des résultats des extractions
sélectives (juillet 2013 et octobre 2014) :

o Les teneurs totales en cuivre et en nickel sont plus élevées dans les échantillons prélevés en
juillet 2013 qu’en octobre 2014.

e Les teneurs totales en chrome, en plomb et en zinc sont plus faibles dans les échantillons

prélevés en juillet 2013 qu’en octobre 2014, (tout comme les teneurs en calcium et en magnésium).

¢ Le chrome, le cuivre et le zinc présentent une fraction échangeable significativement moins

importante en juillet 2013 qu’en octobre 2014.

La spéciation des ETM dans les sédiments des réseaux d’assainissement routier dépend de nombreux
parameétres. La source d’émission, tout d’abord, puis des facteurs bio-physico-chimiques (pH, force
ionique, etc.) et hydrodynamiques impliqués dans leur transfert et leur dispersion.

Malgré la forte variabilité spatio-temporelle des parametres bio-physico-chimiques et hydrodyna-
miques, plusieurs auteurs rapportent une homogénéité relative dans la spéciation des ETM des bassins
d’assainissement routier (Clozel et al., 2006 ; Durand, 2003). Cette homogénéité n’a cependant pas fait
I’objet d’une étude pluriannuelle et n’est observée qu’a ’échelle spatiale.

D’autres auteurs rapportent en revanche des résultats contrastés concernant I’évolution de la qualité
des sédiments issus de ’assainissement routier. En effet, si Casey et al. (2007) rapportent une stabilité
de la teneur totale en cuivre et en zinc dans le temps (étude sur une dizaine d’années), Saulais (2011)
rapporte une évolution saisonniere significative pour le cadmium et le cuivre.

Nos résultats confirment la relative stabilité temporelle des teneurs totales en ETM (les dif-
férences observées entre les deux périodes de préléevement sont peu significatives), mais sont en désaccord
avec les observations faites sur la stabilité et ’homogénéité spatiale et temporelle de la spéciation dans les
bassins d’assainissement routier. Cette augmentation inter-annuelle de la fraction échangeable
et acido-soluble des ETM des sédiments du bassin est significative et pourrait étre due a
plusieurs phénomenes conjugués et/ou antagonistes. En effet, sur cette période de plus de 14 mois, un
hiver peu rigoureux a eu lieu avec des épandages de fondants limités qui ne permettent pas a priori
d’expliquer ces changements de spéciation dans le bassin. De plus, le NaCl n’est pas connu pour son
effet sur les fractions oxydables ou résiduelles et ne peut a priori agir que sur la fraction échangeable et
acido-soluble, et dans une moindre mesure, sur la fraction réductible (et donc pas diminuer la fraction
oxydable au profit de la fraction échangeable). En revanche, cette période est aussi marquée par une
période de pluviométrie nulle de plusieurs semaines en juillet 2013 menant a un asséchement complet du
bassin. Le sédiment sec est en contact avec l’air pendant plusieurs jours puis submergé. Cette succession
de périodes seches et humides modifie notamment le potentiel d’oxydo-réduction et favorise des cycles
successifs d’oxydation de la matiére organique et de formation d’oxy-hydroxyde de fer et de manganese,
agissant également sur la solubilité des carbonates et entrainant une redistribution des ETM de la phase

oxydable vers des phases plus mobiles (Clozel et al., 2006).

D’une maniere générale, d’apres les résultats des extractions séquentielles, le comportement géochi-

mique des ETM a été classé par ordre croissant de mobilité comme suit :

e en juillet 2013 : Cd < Pb < Ni < Zn < Cr < Cu

e en octobre 2014 : Cd < Zn < Cu < Ni < Pb < Cr
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Le comportement observé en juillet 2013 est assez éloigné de ceux rapportés dans la littérature, tandis
que celui d’octobre 2014 est semblable ou identique (Clozel et al., 2006 ; Durand, 2003).

Pour les échantillons prélevés en octobre 2014, 'extraction au CaCly (tableau 3.7) permet d’extraire
(si Von considére qu'une extraction simple au CaCly extrait essentiellement les ETM de la fraction

échangeable et acido-soluble) :

e Pour le cuivre : 2,3 % de la fraction échangeable et acido-soluble dans le sédiment de la zone

végétalisée, 0,9 % dans la zone végétalisée et 10,2 % dans le sédiment du déssableur,
o Pour le plomb : 0,2 % de la fraction échangeable et acido-soluble dans le sédiment du déssableur,

e Pour le zinc : 0,2 % de la fraction échangeable et acido-soluble dans le sédiment du déssableur,

Bien qu’étant les ETM les plus mobiles d’apres les résultats des extractions sélectives, le cadmium et
le zinc ne sont pas détectés lors de 'extraction au CaCly (le zinc est de plus 1’élément métallique le plus
concentré dans les sédiments du bassin) pour les échantillons du bassin de Chenevieres. Une fraction
limitée du zinc est extraite dans ’échantillon du déssableur. Une fraction limitée du plomb est également
extraite de ’échantillon du déssableur par le CaCls.

Le cuivre est le seul métal extrait dans tous les échantillons, et en quantité significative dans
I’échantillon du déssableur. Malgré son caractére moins mobile d’apres les résultats des extractions
séquentielles, il est le plus facilement extrait par la solution de CaCls.

Le cuivre est également extrait dans tous les échantillons de bord de route dans des concentrations

comparables, et le zinc est extrait dans les échantillons de bordure de chaussée et de la cunette de collecte.

La spéciation des ions et leur nature explique donc en partie leur mobilité, mais des essais de lixiviation
par des saumures ont été réalisés afin de confirmer la remobilisation potentielle sous 'effet de ’application

de fondants routiers sur la chaussée.

3.3.3 Mobilité des éléments traces métalliques et des cations alcalins : lixi-

viation en batch

Afin de déterminer le potentiel de remobilisation des ETM sous l'effet des fondants en solution dans 1’eau
de ruissellement routiere, un essai de lixiviation en batch a été mené sur les échantillons de sédiments du
bassin et du déssableur de Chenevieres. Des essais préliminaires ont démontré qu'un temps d’exposition
de 96 h était nécessaire pour atteindre I’équilibre. Le rapport solide/liquide est fixé & 1/10 (représentatif

du rapport observé pour les zones de prélevement de sédiment dans le bassin de Chenevieére).

3.3.3.1 Influence de la salinité et du pH sur la mobilité des ETM

Une expérience a été réalisée sur les sédiments du déssableur et du bassin de Chenevieres prélevés le 31
octobre 2014, avec deux lixiviants (eau ultrapure et saumure a 2 g/L pour les échantillons du bassin ou
5 g/L pour les échantillons du déssableur, concentrations représentatives de celles observées dans le bassin
de Chenevieres) a pH fixe (pH 7 ou 10). La concentration en cations majoritaires et les concentrations en
ETM sont mesurées dans le lixiviat a 96 h de lixiviation. Pour chaque modalité, un triplicat est réalisé.

Les concentrations mesurées dans le lixiviant sont représentées pour Ca, Mg, Ni et Zn en figure 3.7

pour les échantillons du bassin et en figure 3.8 pour les échantillons du déssableur. Les autres métaux
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Cd Cr, Cu et Pb, sont en dessous de la limite de détection, la variation du pH ou de la concentration en

NaCl n’a pas d’effet sur la mobilité du potassium.
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FIGURE 8.7: Teneur en cations et ETM dans le liziviant aprés lessivage des échantillons du bassin de

Cheneviéres (prélevés le 31 octobre 2014) par les solutions d’Eau UtraPure (EUP) et de NaCl a 2 g/L, a pH 7 et

pH 10 (les valeurs partageant le méme symbole ne sont pas significativement différentes, p < 0,05)

Mobilisation des éléments dans le lixiviat pour les échantillons du bassin de Cheneviéres (figure 3.7):

Calcium : aucun effet significatif du pH pour les deux types d’échantillons n’est relevé (ni pour
IEUP ni pour les saumures). Le méme effet du NaCl est observé pour les deux types d’échantillons,
a savoir une augmentation significative de la remobilisation du calcium sous 'effet de la présence de
NaCl. La quantité totale de calcium mobilisé dans le lixiviant est significativement plus importante

pour les échantillons de la zone végétalisée pour tous les types de lixiviants.

Magnésium : aucun effet significatif du pH pour les deux types d’échantillons n’est relevé. Le
méme effet du NaCl est observé pour les deux types d’échantillons a savoir une augmentation
significative de la remobilisation du magnésium sous l’effet de la présence de NaCl. La quantité
totale de magnésium mobilisé dans le lixiviant est significativement plus importante pour les

échantillons de la zone végétalisée pour tous les types de lixiviants.

Nickel : aucun effet significatif du pH ou de la salinité pour les différents échantillons n’est relevé.
La quantité totale de nickel mobilisé dans le lixiviant est significativement plus importante pour

les échantillons de la zone végétalisée pour tous les types de lixiviants.

Zinc : aucun effet significatif du pH ou de la salinité pour les différents échantillons n’est relevé.
La quantité totale de zinc mobilisé dans le lixiviant est significativement plus importante pour les

échantillons de la zone végétalisée pour tous les types de lixiviants.

Concernant la mobilisation des éléments dans le lixiviat pour les échantillons du déssableur, ’aug-

mentation du pH diminue significativement la mobilisation du calcium, mais n’a pas d’effet notable

sur les autres éléments. A 'image des observations faites pour les échantillons du bassin avec une
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FIGURE 3.8: Teneur en cations et ETM dans le liziviant aprés lessivage des échantillons du déssableur (prélevés
le 31 octobre 2014) par les solutions d’Eau UtraPure (EUP) et de NaCL a 5 g/L, & pH 7 et pH 10 (les valeurs
partageant le méme symbole ne sont pas significativement différentes, p < 0,05)

concentration en NaCl a 2 g/L, les échantillons soumis & une saumure a 5 g/L présentent une mobilisation
significativement plus élevée pour le calcium et le magnésium. Il n’y a en revanche pas d’effet de la
salinité (a 5 g/L) sur la mobilité des ETM. Les quantités de nickel et de zinc mobilisées sont dans
tous les cas inférieures pour les échantillons du déssableur par rapport aux échantillons du bassin (zone
végétalisée ou non).

Ces quantités extraites ont été confrontées aux teneurs totales dans les sédiments (tableau 3.12) et

aux fractions échangeables et acido-solubles identifiées en 3.3.2.2 (tableau 3.13).

L’observation du pourcentage de chaque d’élément extrait par rapport a la teneur totale dans les
sédiments fait ressortir que la proportion de calcium et de magnésium extraites pour la zone végétalisée
sont significativement plus élevées que celles extraites pour la zone non végétalisée et le déssableur. De
plus, les fractions de zinc et de nickel extraites par rapport au total ne dépassent pas 1 % et la fraction
en nickel est légérement supérieure a la fraction en zinc.

Concernant la mobilité des éléments, si 'on considere que le NaCl n’a d’effet sur la remise en solution
que pour la fraction échangeable, les mémes constatations que pour la fraction extraite par rapport a la
fraction totale sont visibles pour le calcium et le magnésium. Pour le nickel, la présence de NaCl dans le
lixiviant semble diminuer la portion de la fraction échangeable extraite dans le lixiviant. Aucun effet
significatif du NaCl n’est observé ici concernant les proportions de zinc extraites pour les échantillons du
bassin et du déssableur de Cheneviéres (pas d’effet du pH non plus).

D’une maniere générale, les sédiments de la zone végétalisée du bassin de rétention de Chenevieres
présentent la proportion de la fraction échangeable extraite la plus importante (excepté pour le zinc).

Cette proportion atteint entre 25 et 37 % de la fraction échangeable du calcium et du magnésium et tout
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TABLEAU 8.12: Proportion de cations extrait par les différents liziviants par rapport a la concentration totale
dans les sédiments du bassin et du déssableur de Cheneviére.

Ca’T extrait Mg?T extrait Ni’' extrait Zn>T extrait
Lixiviant /total /total /total /total
(%) (%) (%) (%)
£ EUP (pH 7) 4,6 0,4 0,3 0,2
2
I% EUP (pH 10) 4,3 0,4 0,4 0,2
g
% NaCl2g/L (pH7) 8,2 0,6 0,3 0,2
g
N
NaCl 2 g/L (pH 10) 7,8 0,6 0,3 0,2
§ EUP (pH 7) 40,4 3,0 0,8 0,4
2
igﬂ EUP (pH 10) 38,3 2,9 0,8 0,2
g
< NaCl 2 g/L (pH 7) 53,2 3,7 0,8 0,2
NaCl 2 g/L (pH 10) 52,9 3,8 0,8 0,4
£ EUP (pH ) 1,3 0,2 0,6 0,1
2
% EUP (pH 10) 1,2 0,7 0,6 0,1
a
NaCl 5 g/L (pH 7) 3,8 0,7 0,5 0,1
NaCl 5 g/L (pH 10) 3,4 0,5 0,5 0,1

de méme 10 & 12 % du nickel.
Pour les échantillons de la zone non végétalisée et du déssableur, la proportion extraite par les

lixiviants, chargés ou non en NaCl, ne dépasse jamais 10 % de la fraction échangeable.

3.3.3.2 Influence de la salinité et du pH sur les variations du pH final de la solution

Le pH du lixiviant a été mesuré apres 96 h d’agitation continue, les valeurs sont reportées dans le tableau
3.14.

Malgré un pH initial présentant deux valeurs relativement éloignées (pH 7 et 10), la tendance dans le
lixiviant apreés 96 h est la méme pour toutes les solutions, une homogénéité remarquable pour chaque
type d’échantillon.

En effet, le pH du lixiviant final ne dépend que du solide mis en contact avec le lixiviant (et donc de
son pouvoir tampon, & rapprocher notamment de la teneur en CaCOs) et non du pH de la solution initiale
pour la zone non végétalisée (pH stable pour tous les échantillons autour de 7,8). Pour les échantillons
de la zone végétalisée, le pH est plus élevé pour les solutions dont le pH initial était fixé a 10, mais cette
différence n’est pas significative.

Pour les échantillons du déssableur, les lixiviants EUP montrent une légere différence de pH final
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TABLEAU 8.13: Proportion de cations extrait par les différents liziviants par rapport d la fraction échangeable et
actdo-soluble dans les sédiments du bassin et du déssableur de Cheneviére.

Ca?" extrait

Mg’T extrait

Ni?T extrait

Zn’T extrait

Lixiviant /échangeable /échangeable /échangeable /échangeable
(%) (%) (%) (%)
g EUP (pH T) 5.4 4,2 6,9 1,5
.z
=
€ EUP (pH 10) 5,1 41 9,5 1,6
E
=)
S NaCl2g/L (pH 7) 9,7 6,8 7,5 1,4
5
N NaCl 2 g/L (pH 10) 9,3 6,7 8,1 14
$ EUP (pH 7) 27,6 26,0 11,2 0,9
.?:6
:§>jo EUP (pH 10) 26,1 25,0 10,9 0,9
g
S NaCl 2 g/L (pH 7) 36,4, 31,9 10,2 1,0
NaCl 2 g/L (pH 10) 36,1 32,6 11,1 1,0
5 EUP (pH 7) 2,2 2,8 6,7 0,3
£
% EUP (pH 10) 1,9 9,1 6,2 0,3
a
NaCl 5 g/L (pH 7) 6,3 8,5 4,9 0,2
NaCl 5 g/L (pH 10) 5,7 6,4 48 0,2

TABLEAU 3.14: pH des liziviants

déssableur de Cheneviére.

apres 96 h d’agitation continue en contact avec les sédiments du bassin et du

pH

Lixiviant Zone non végétalisée Zone végétalisée Déssableur
EUP (pH 7) 7,80 7,10 7,99
EUP (pH 10) 7,83 7,15 8,11
NaCl 2 g/L (pH 7) 7,83 7,12 -
NaCl 2 g/L (pH 10) 7,83 7,18 -
NaCl 5 g/L (pH 7) - - 7,98
NaCl 5 g/L (pH 10) - - 7,99

(8,11 pour la solution & pH 10 initial contre 7,99 pour la solution & pH 7 initial), alors que les lixiviants

NaCl 5 g/L présentent un pH similaire (7,99 pour la solution & pH 10 initial contre 7,98 pour la solution
a pH 7 initial).

Discussion

La mobilisation du calcium et du magnésium sous l'effet du NaCl est effective dans tous les types

d’échantillons testés, notamment pour le sédiment de la zone végétalisée du bassin. Plusieurs études
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ont déja pu démontrer 'effet du NaCl sur la mobilité de ces éléments alcalins dans des sols de bord de
route, des sédiments de bassin d’infiltration routier ou des sédiments lacustres (Durin et al., 2010 ; Kim
et Koretsky, 2011 ; Norrstroem et Bergstedt, 2001). La quantité de calcium remobilisée sous 'effet du
NaCl est généralement supérieure a la quantité de magnésium remobilisée, la teneur initiale du sédiment
en calcium étant plus importante (Durin et al., 2010 ; Norrstroem et Bergstedt, 2001). Ces ions sont,
d’aprés Durin et al. (2010), présents sous forme libre dans le lixiviant, et les mécanismes mis en jeu sont
donc des échanges ioniques a priori.

L’absence d’effet sur le potassium (généralement lié aux silicates et donc moins mobile) et la présence
de CaCO3 peuvent expliquer la provenance et la mobilisation du calcium, certainement sous forme soluble,
dans notre étude. Le magnésium, extrait dans des proportions similaires au calcium est certainement
mobilisé par échange ionique également, et les mécanismes mis en jeu dans la mobilisation de ces ions
sous 'effet du NaCl sont certainement similaires. Cependant, le magnésium étant moins concentré dans
le sédiment, et dans les eaux de ruissellement apportées au bassin, la recharge en magnésium pourrait
donc étre insuffisante pour compenser les pertes induites par I'aflux d’eaux de ruissellement chargées en
NaCl. La mobilité du magnésium pourrait ainsi poser des problemes a long terme concernant la stabilité
de la matrice solide et donc la mobilité potentielle de certaines particules colloidales dans le bassin de
Cheneviéres. Ce type de phénomeéne est également évoqué pour des sédiments de bords de route par
Norrstroem et Bergstedt (2001).

Concernant la mobilité des métaux sous l'effet du NaCl en solution dans un lixiviant sur des sols de
bords de route ou issus de I'assainissement routier, plusieurs auteurs évoquent différents mécanismes mis
en jeu dépendant notamment de la nature du métal considéré.

Des essais de lixiviation en batch ont pu étre menés sur des sols de bord de route (Bommel-Orsini
et al., 2010 ; Delmas-Gadras, 2000) et des sédiments de bassin d’infiltration des eaux de ruissellement
routieres (Delmas-Gadras, 2000). Bommel-Orsini et al. (2010) démontrent un effet de la concentration en
sel sur la mobilité du zinc et du plomb dés 0,01 mol/L (soit environ 580 mg/L en NaCl). L’augmentation
significative de la mobilité du zinc et du plomb y est attribuée notamment a un effet du NaCl sur la
diminution du pH. Delmas-Gadras (2000) compare des extractions avec des solutions de NaCl & 0,1 et 1
mol/L (5,8 et 58 g/L), et met en évidence une remobilisation trés limitée du zinc (moins de 1,5 % du
zine total contenu dans un sol de bord de route et un sédiment de bassin d’infiltration) et moins de 10 %
de la fraction échangeable selon Tessier et al. (1979) (extraction au MgCly a 1 mol/L).

Nos résultats font état d’une proportion de zinc extrait par rapport a la fraction totale tres limitée
(inférieur & 1 %) et une proportion de nickel extrait également limitée. La mobilité du nickel est toutefois
visiblement plus importante (bien que la concentration en nickel dans le lixiviant soit inférieure a la
concentration en zinc). Dans tous les cas, aucun effet significatif du NaCl en solution n’est visible.
La diminution du pH rapportée par Delmas-Gadras (2000) n’est par ailleurs pas visible ici, le type
d’échantillon étant visiblement le facteur déterminant pour le pH du lixiviant. Cet effet tampon (le pH
final des lixiviants est représentatif du pH du sol, cf tableau 3.3) participe certainement a la relative
stabilité des ETM dans les sédiments étudiés.

Malgré les observations faites suite aux extractions sélectives concernant la spéciation des éléments,
le nickel est I’élément le plus mobile devant le zinc (pourtant plus "faiblement* 1ié aux sédiments d’apres

nos résultats).

Nos résultats ne permettent toutefois pas de conclure a un non-effet du NaCl sur la mobilité des

éléments, ceux-ci ayant été réalisés en batch et ne prenant pas en compte I’hydrodynamique ou la
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succession d’apport d’eau chargée ou non en NaCl. Plusieurs auteurs rapportent un effet d’un choc de
salinité sur la mobilité des ETM dans des sédiments de bassin d’infiltration routiers ou de bord de route
(Amrhein et al., 1992 ; Baeckstroem et al., 2004 ; Durin et al., 2010 ; Norrstroem, 2005). La succession de
lixiviation par des saumures et de ’eau "douce® est donc un facteur qui accroit la mobilité des éléments
en augmentant la mobilité des colloides. Néanmoins, les conditions simulées en laboratoire (cycles courts
de quelques heures & quelques jours) sont peu représentatives de la temporalité observée pour un bassin

de rétention en eau concernant la variation des concentrations en NaCl en solution.

3.4 Discussion générale et conclusions

L’objectif de ce chapitre est de caractériser la remobilisation des ETM sous l'effet des fondants routiers
transférés dans les réseaux d’assainissement par les eaux de ruissellement de surface. Pour ce faire, les
sédiments du bassin et du déssableur de Chenevieres ont fait I'objet d’une analyse globale, suivi d’une
analyse de la spéciation des éléments traces métalliques et des éléments alcalins par extractions sélectives.
Les sédiments et sols étudiés ont ensuite fait ’objet d’essai de lixiviation en batch pour observer 'effet

du NaCl sur la mobilité des ETM et des éléments alcalins.

3.4.1 Qualité des sédiments du bassin de Cheneviéeres et des sols du bord
de la RN 59

La mobilité des ETM dans les réseaux d’assainissement routiers dépend fortement de leur spéciation
dans les sols et sédiments du domaine routier. Le pH est notamment un facteur majeur.

Dans les échantillons prélevés au bord de la RN 59 ou dans le bassin de Cheneviéres, le pH est
fortement dépendant de deux facteurs majeurs : la Capacité d’Echange Cationique (qui dépend elle-méme
de la teneur en matiére organique, qui présente une forte densité de site de fixation) et surtout la teneur
en CaCOj3. La composition globale de ces sédiments leur confere d’ailleurs, d’apres nos résultats, un
pouvoir tampon significatif (lié a la présence de CaCOs). Le pH de 'eau a l'interface avec les sédiments
du bassin et du déssableur de Chenevieres est par conséquent essentiellement 1ié a la qualité du sédiment.
Le pH relativement élevé des sédiments du déssableur et du bassin de Cheneviéres est de nature a
diminuer la mobilité des ETM.

Les échantillons de bords de route comme les échantillons du bassin présentent des teneurs totales en
polluants métalliques relativement faibles aux regards des teneurs rapportées dans la littérature pour les
sols et sédiments en milieu routier. Ces teneurs faibles sont en cohérence avec les caractéristiques de la
RN 59. Dans le détail, deux groupes d’ETM semblent se distinguer :

o le chrome et le nickel : les teneurs sont corrélées a la CEC et démontrent une forte affinité de ces

métaux pour la matiere organique,

e le cuivre, le plomb et le zinc : les teneurs sont corrélées a la quantité de CaCOj3 dans le sédiment,
le pH est donc prépondérant pour la spéciation de ces métaux (et en particulier la précipitation

et/ou complexation).

La formation de complexes et de précipités de Cu, Pb et Zn avec OH™ et CO§77 et laffinité du Cr et
du Ni pour la matiére organique peuvent expliquer ce résultat (Devallois, 2009 ; Durin et al., 2010).
Les sédiments ne présentent qu’une concentration trés faible en sodium (toujours inférieur a 1,4

mg/g), résultat qui confirme 'inefficacité des bassins de rétention des eaux de ruissellement routiéres
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concernant le traitement des fondants routiers. En effet, le sodium entrant dans le bassin en hiver en est
bel et bien lessivé lors du printemps et de 1’été et la quantité stockée sous forme particulaire, liée aux

sédiments du bassin, est négligeable.

Pour les échantillons du bassin de Chenevieéres, il est important de noter que les deux zones distinguées
lors des prélevements, végétalisée ou non, présentent quelques différences dans leurs caractéristiques
globales. En effet, les végétaux du bassin semblent avoir un effet significatif sur la structure du sédiment,
permettant une agrégation importante des particules fines en particules plus grossieéres. Les teneurs en
matiére organique et par conséquent la CEC, ainsi que la teneur en CaCOj3, présentent également des
différences remarquables, qui conferent des propriétés différentes aux deux zones, et par conséquent des

différences dans la spéciation des ETM dans les sédiments.

3.4.2 Spéciation des ETM : variabilité temporelle et mobilité potentielle

Des extractions sélectives ont été réalisées afin d’étudier la spéciation des ETM dans les sols et sédiments
issus du domaine routier. Ces résultats permettent d’établir des hypotheses concernant la mobilité
potentielle des ETM.

Les extractions sélectives permettent de faire un classement grossier de leur mobilité potentielle :

e FEn juillet 2013 : Cd < Pb < Ni < Zn < Cr < Cu

e En octobre 2014 : Cd < Zn < Cu < Ni < Pb < Cr

Une variabilité temporelle significative est donc observée, sans que celle-ci ne puisse étre liée di-
rectement a un quelconque effet des fondants routiers. L’assechement total du bassin entre les deux
préléevements pourrait jouer un réle majeur dans les différences observées.

Ce classement est toutefois peu représentatif de la mobilité réelle des ETM si on le confronte aux

résultats des extractions au CaCls.

Les ETM présentent, pour les échantillons prélevés en 2014, une fraction échangeable (liaisons faibles,
adsorption non spécifique de surface, formes liées aux carbonates) significativement plus élevée pour les
sédiments de la zone végétalisée du bassin de Chenevieres. Cette fraction est certainement associée aux
carbonates, la teneur en CaCO3 du sédiment en question étant faible.

En revanche, la fraction liée a la matiére organique est toujours plus élevée pour la zone végétalisée
malgré une teneur en matiere organique plus faible pour cette zone que pour la zone non végétalisée.
Cette particularité dans la spéciation des ETM pourrait étre attribuée a un effet des systémes racinaires
des végétaux implantés dans le bassin. Les exsudats racinaires peuvent en effet former des complexes
métalliques et les acides organiques sécrétés par la plante favoriser la dissolution des oxydes de fer, et
ainsi favoriser la liaison entre les ETM et la matiére organique (Saulais, 2011).

I1 convient de noter que cette thése ne s’intéresse pas a I'importance du biofilm sur la mobilité des
ETM. Le role de ce compartiment biotique sur la mobilité des métaux a été évoqué par ailleurs, et sa
caractérisation pourrait améliorer par la suite la compréhension de la mobilité des ETM (et en particulier
du Zn) dans les sédiments de bassins de rétention des eaux de ruissellement routieres (Hébrard et Delolme,
1999).
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3.4.3 Mobilité des ETM sous ’effet des fondants routiers

L’étude de la spéciation des ETM nous apporte des informations précieuses quant a leur mobilité
potentielle, mais des essais de lixiviation ont été réalisés afin d’évaluer leur mobilité réelle sous 'effet des
fondants routiers.

Ces essais font état d’une mobilisation significative de calcium et de magnésium sous 'effet du NaCl
en solution. Des échanges ioniques simples sont certainement en jeu dans cette mobilisation qui pourrait
entrainer une déstabilisation des sols et sédiments en milieu routier (en particulier par mobilisation de

magnésium dont 'apport par les eaux de ruissellement routiéres est minimal).

Le pH des solutions de lixiviation ne fait état d’aucun effet significatif du NaCl, contrairement aux
constatations de plusieurs auteurs lors d’essais sur des sols et sédiments issus de ’assainissement routier.
Par ailleurs, le pH final de la solution est essentiellement d{ & la nature du sédiment et non & la nature
du lixiviant.

Aucune remobilisation significative ’ETM n’a pu étre mise en évidence lors de ces essais. La mobilité
du zinc aurait pu étre affectée par le NaCl d’apres les résultats rapportés dans le chapitre 2, mais 'effet
du NaCl lors des essais en batch mis en place dans nos travaux est négligeable. On observe néanmoins
un effet significatif positif de la végétation sur la mobilité des ETM.

Des essais complémentaires en conditions dynamiques, associés a 'utilisation d’un logiciel de calcul
d’équilibres géochimiques (JCHESS ou PHREEQC par exemple) pourrai permettre d’affiner la compré-

hension des mécanismes mis en jeu ici.

La problématique du traitement des fondants dans les réseaux existants (traitement nul d’aprés nos
résultats, sans abattement de la pollution hivernale) est donc mise en évidence ici, et malgré le caractere
négligeable de 'effet des fondants sur la mobilité des ETM, la nécessité du développement de solutions

de traitement spécifiques apparait critique.
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4.1 Introduction

D’aprés nos résultats et des résultats antérieurs (Setra, 2011 ; Tromp et al., 2012), les bassins de
rétention ne permettent pas de traiter les eaux de ruissellement chargées en chlorure de sodium. La
combinaison de systémes de collecte végétalisés ou non (cunettes enherbées ou cunettes béton) et de
bassin de rétention/décantation ne permet pas de traiter le fondant, ni de le retenir contrairement a
d’autres types de polluants (Setra, 2006). Par ailleurs, d’aprés nos résultats (voir chapitre 2), le seul
effet des bassins de rétention avec volume d’eau mort permanent est une dilution de la concentration
de pointe et un décalage dans le temps de la décharge de sodium et de chlorure dans le milieu naturel.
Malgré cet effet de dilution, les concentrations de pointe dans les eaux rejetées dans I’environnement,
et les concentrations moyennes sur des périodes hivernales de plusieurs semaines, dépassent les limites
rapportées par plusieurs organismes de protection de I’environnement et ont un impact environnemental
non négligeable (Ramakrishna et Viraraghavan, 2005 ; Tixier et al., 2011 ; USEPA, 2009).

Les techniques conventionnelles de désalinisation (osmose inverse, etc.) sont trés cotliteuses et de
ce fait, uniquement adaptées a la production d’eau destinée a la consommation. La phytoremédiation,
en revanche, apparait comme une solution d’assainissement prometteuse dans le domaine routier. La
phytodésalinisation, ou phytoextraction de sels, consiste a utiliser des plantes capables de bioaccumuler du
chlorure de sodium dans leurs organes et tissus. Les ions sont alors absorbés par deux voies majoritaires :
le sel dissous dans I’eau souterraine est absorbé par les racines de la plante et, dans certains cas, transféré
dans les parties aériennes ou les particules de sel sont déposées par projection sur les parties aériennes et
directement absorbées par la plante (Trahan et Peterson, 2007).

Les halophytes! sont adaptées a la désalinisation de sols et/ou eaux polluées par le NaCl. Ces plantes
développent des mécanismes de défense pour faire face a la toxicité du NaCl, et certaines, les halophytes

strictes, ne peuvent survivre sans un apport significatif en NaCl.

La phytodésalinisation, développée récemment, donne des résultats prometteurs dans différents projets
de remédiation tels que la remise en état des sols agricoles (Rabhi et al., 2010 ; Ravindran et al., 2007)
ou la désalinisation des eaux usées (Shelef et al., 2012). De plus, les halophytes ont été testées avec
succes pour la phytoremédiation et phytodésalinisation de sols pollués par des ETM (Manousaki et
Kalogerakis, 2011). Leur tolérance & un milieu & salinité élevée, et leur capacité a survivre dans des
conditions de stress hydrique sévere, en font d’excellentes candidates pour la phytodésalinisation des
eaux de ruissellement routieres. De plus, plusieurs especes d’halophytes ont des capacités de tolérance et

de bioaccumulation significatives ’ETM (Manousaki et Kalogerakis, 2011).

L’objectif de ce chapitre est de sélectionner puis tester des végétaux halophiles pour la phytodésalini-
sation des eaux de ruissellement routieres.

Les plantes sont choisies a partir de critéres spécifiques pour répondre aux particularités du milieu
routier, puis soumises a des essais de germination, croissance et bioaccumulation de NaCl et ETM. Elles
sont exposées a des solutions d’hydratation simulant la pollution routiére aux fondants routiers, et la
pollution au zinc, dans des gammes de concentrations représentatives de celles mesurées dans les réseaux
d’assainissement routiers.

Les essais ont été réalisés en pot sur un substrat sableux. Ce choix permet de se rapprocher au plus

pres des conditions rencontrées dans un filtre planté et présente I’avantage de permettre un contrdle

IPlantes effectuant leur croissance ou pouvant survivre dans des conditions “salines” (estuaires, prés salés, etc.)
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fin des apports faits a la plante durant I'essai (des essais hydroponiques ne permettant pas de simuler
efficacement le comportement de la plante dans un substrat réel, ou de connaitre avec précision 'apport

total de nutriment et de contamination a la plante).

4.2 Matériels et méthodes

4.2.1 Sélection et implantation des halophytes dans les réseaux d’assainisse-

ment routiers

4.2.1.1 Sélection des halophytes pour la phytodésalination : des plantes tolérantes et

disponibles

Afin de sélectionner des végétaux pour une implantation dans un systéme d’assainissement congu pour le
traitement de la pollution aux fondants routiers, les criteres suivants ont été sélectionnés :

o tolérance au NaCl (plante halophile stricte ou facultative),

e capacité d’accumulation dans les organes et tissus de la plante,

e tolérance aux polluants routiers,

e plante non protégée ou sensible,

e plante non invasive,

o plante largement répandue et disponible dans le commerce ou facile & reproduire et exploiter,

e plante citée en phytoremédiation,

e plante citée en phytodésalinisation,

o plante adaptable & un systéme d’assainissement routier (filtre planté, noues enherbées, marais

flottant, etc.).
Les especes présentées dans le tableau 4.1 présentent tout ou partie de ces criteres. Toutefois, plusieurs

d’entre elles ont di étre écartées :

e Salicornia europaea présente des caractéristiques biologiques et physiologiques particulieres adaptées
a une implantation dans des zones cotieres submergées plusieurs heures par jour au gré des marées.
Sa germination et sa croissance sont affectées en cas de non respect de ces conditions ce qui la

rend difficilement exploitable pour I'assainissement routier.

o Sesuvium portulacastrum est rare et non indigéne en France. Il est, de plus, difficile d’obtenir des

graines.

e Suaeda maritima, comme Salicornia europaea présente des caractéristiques biologiques particuliéres
qui la rendent difficilement exploitable dans un systéme d’assainissement dont I’entretien ne serait

pas quotidien.

Armeria maritima, Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. ont donc été sélectionnées pour étre
testées.

L’armérie maritime (Armeria maritima), ceillet marin, gazon d’Olympe, gazon d’Espagne ou statice,
est une espece de plantes herbacées vivaces de 5-30 cm, gazonnante, & feuilles glabres ou pubescentes de
la famille des Plumbaginaceae, ordre des Caryophyllales. Les communautés d’ Armeria maritima sont
généralement caractéristiques d’un sol trés bien drainé (attestant de leur résistance & une sécheresse

excessive).
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TABLEAU J.1: Récapitulatif des plantes halophiles sélectionnées et description de leurs caractéristiques.

Espéce Caractéristiques principales

Armeria maritima
e halophyte connue pour sa capacité a tolérer des taux tres importants en

métaux lourds (en particulier en cuivre et zinc),
e pourrait représenter un complément avantageux a un systéme de phyto-
remédiation (Neumann et al., 1995).

e connue pour ses capacités de phytoremédiation (phytoextraction et phy-
tostabilisation) d’ETM (Bedell et al., 2014a ; Schwartz et al., 2001).

Atriplex halimus
o halophyte stricte répandue dans tout le bassin méditerranéen et tolérant

des stress importants (gel, sécheresse, etc.) (Walker et al., 2014),

« peut accumuler 50 mg de Na* pour 1 g de Matiére Séche (MS) (Lefévre
et al., 2009),

o Atripler halimus et d’autres especes d’ Atriplex sont connues pour leur ca-

pacité de phytoremédiation, en particulier pour leur capacité a accumuler
des ETM (Manousaki et Kalogerakis, 2011).

Atriplex hortensis L.

« halophyte facultative présente en Asie et en Europe (cultivée en Europe),

e présente 'avantage de pouvoir se développer sur une large gamme de
salinité (y compris une salinité nulle) et présente tout de méme une
capacité non négligeable a accumuler du NaCl,

e des mesures ont démontré qu’elle pouvait (pour exposition de 90 & 260
mM en NaCl) accumuler de 20 & 200 mg de Na™ (10 & 175 mg en C17)
pour 1 g de MS dans les parties aériennes (Kachout et al., 2011).

Salicornia europaea
« halophyte stricte (Calu, 2006) bien étudiée et présente dans toute ’'Eu-

rope,

o présente une tolérance a la salinité et une capacité a absorber les ions
Na™ et C1™ particulierement intéressante,

« peut accumuler entre 50 et 300 mg de Na™ pour 1 g de MS et jusqu’a
150 mg en Cl™ (Moghaieb et al., 2004 ; Morteau et al., 2014 ; Lv et al.,
2012),

e Salicornia europaea et d’autres especes de Salicornia sont connues pour
leur capacité de phytoremédiation, en particulier pour leur capacité a ac-
cumuler l'azote minéral dissous (Webb et al., 2012) ou des hydrocarbures
(Meudec et al., 2006).

Sesuvium portulacastrum
e couramment citée pour la phytodésalinisation, a fait I’objet de plusieurs

études en laboratoire et en conditions réelles attestant de sa capacité a
accumuler le NaCl (Ravindran et al., 2007 ; Rabhi et al., 2009 2010),
o des mesures ont démontré qu’elle pouvait (pour une salinité correspondant

a une conductivité du sol de 5 dS/cm) accumuler jusqu’a 150 mg de
NaCl pour 1 g de MS (Ravindran et al., 2007).

Suaeda maritima
o caractéristiques similaires & Salicornia europaea (Moghaieb et al., 2004),

e a été employée pour dépolluer des sols hyper-salins,

e des mesures ont démontré qu’elles pouvaient (pour une salinité corres-
pondant & une conductivité du sol de pres de 5 dS/cm) accumuler jusqu’a
180 mg de NaCl pour 1 g de MS (Ravindran et al., 2007).
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Atriplex halimus ou arroche halime (ou pourpier de mer) est une espece végétale de la famille des
Amaranthaceae, ordre des Caryophyllales. Elle est utilisée comme plante ornementale en milieu littoral
et forme des arbrisseaux de 1 & 2 m (mesurée & 3 m au maximum). Plante pérenne a feuilles persistantes,
sa production de biomasse aérienne est estimée a 10 t/ha a année (Walker et al., 2014).

L’arroche des jardins (Atriplex hortensis L.) est une plante herbacée annuelle de la famille des
Amaranthaceae selon la classification phylogénétique, ordre des Caryophyllales, cultivée comme plante
potagere pour ses feuilles consommées comme légume. Cette plante annuelle dépasse souvent 1 m (pour
des hauteurs maximales de 1,8 m) et Carlsson (1980) rapporte des productions de biomasse de l'ordre de
13 t/ha a 'année.

(b) Atriplex halimus (c) Atriplex hortensis L.

FIGURE 4.1: Photographies des plantes utilisées pour les essais de germination et croissance

4.2.1.2 Implantation des halophytes pour la phytodésalination : différentes stratégies se-

lon les situations

Etant données leurs caractéristiques, les trois espeéces sélectionnées peuvent étre implantées a différents

endroits dans les réseaux d’assainissement routiers :

o Armeria maritima : plante herbacée gazonnante a systéme racinaire peu développé en profondeur
pourrait étre implantée dans des cunettes enherbées de collecte (dont le comportement est plus

efficacement simulé par des essais en pot que par des essais hydroponiques) (figure 4.2);
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o Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. : plantes dont les caractéristiques morphologiques et
physiologiques permettent une implantation dans un filtre planté horizontal ou éventuellement un
systéme de marais flottant pour Atriplex hortensis L. (figure 4.2). Le manque de retour d’expérience
sur les marais flottant nous oriente vers le choix du filtre planté horizontal, dont le comportement

sera plus fidelement représenté par des essais en pot sur sable que par des essais en hydroponique.
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FIGURE 4.2: Schéma de principe de l'implantation des halophytes dans les réseauzr d’assainissement routiers
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4.2.2 Essais de germination, croissance et bioaccumulation de chlorure de

sodium et d’Eléments Traces Métalliques
4.2.2.1 Obtention et conservation des graines

Les graines non traitées ni enduites de Armeria maritima (fournies par Ducruttet™, France), Atriplex
halimus (fournies par Alsagarden™, France) et Atriplex hortensis L. (fournies par Ducruttet™, France)

ont été conservées au sec a 4 °C jusqu’au début des essais et utilisées moins de 6 mois apres 'achat.

4.2.2.2 Caractéristiques du sable

Le sable utilisé pour les essais de germination, croissance et bioaccumulation (fourni par Castorama™
France) a été soumis aux mesures (réalisées par le laboratoire d’Analyse de Sols de 'INRA d’Arras)
présentées en 3.2.2.1.

Sa capacité de rétention d’eau a été mesurée, apres séchage a 40 °C pendant 96 h au moins, selon
le protocole établi par le Cerema (Direction Territoriale Nord-Picardie, Laboratoire de Saint-Quentin,

protocole basé sur la norme NF ISO 11269-2) présenté en Annexe A.

4.2.2.3 Essais de germination, croissance et bioaccumulation

Des essais de germination, croissance et bioaccumulation ont été menés sur les halophytes sélectionnées
(figure 4.3). Des pots cylindriques de 9 cm de diameétre et 10 cm de haut ont été remplis de 420 g de
sable (80 % du volume du pot). Les graines, 10 par pot, ont été placées approximativement & 0,5 cm
sous la surface.

Le premier jour, les pots ont été arrosés a 1’eau déminéralisée et le sol porté a 80 % de sa capacité de
rétention d’eau (cette valeur de capacité de rétention d’eau a été sélectionnée aprés des pré-essais menés
sur Armeria maritima et Atriplex hortensis L. afin de maximiser la production de biomasse, les résultats
de ces essais ne sont pas présentés ici).

A partir du deuxiéme jour, les pots ont été arrosés chaque jour avec 5 mL d’une solution d’Hoagland
(Hoagland et Arnon (1938), voir protocole de préparation en Annexe B) diluée 10 fois. Dans cette solution
ont été dilués les contaminants (NaCl et ZnCly pour analyse fournis par FisherScientific™, dont la
concentration dépend des essais). La teneur en eau du sol a ensuite été ajustée avec de I'eau déminéralisée
par pesée & 80 % de sa capacité de rétention. Pour chaque modalité (1 espéce, 1 concentration en NaCl,
1 concentration en zinc) 5 réplicats ont été faits et un pot témoin a été ajouté. La dilution de la solution
d’Hoagland permet a la fois de ne pas “masquer” artificiellement la salinité apportée par le NaCl en

utilisant une solution trop concentrée, et également de ne pas produire des “faux négatifs”.

La proportion de la forme chimique principale pour les ions majoritaires et le zinc dans la solution
nutritive ont étés calculées & 1'aide du logiciel MINEQL sont présentées en tableau/figure 4.2.

Durant D’essai, la température a été controlée a 19 °C et les pots exposés & une photopériode de 16 h
a une luminosité de 20 pmol.m? /s photons (obtenue avec 2 tubes fluorescents Master TL-D Super 80
58W /840, Philips™, équipés de réflecteurs). Les pots ont été placés & 50 cm sous les tubes fluorescents,
en randomisation totale, et déplacés chaque jour selon un schéma permettant a chaque pot d’occuper
chaque place du dispositif pendant un temps égal durant I’essai. Les essais ont été conduits pendant 60

jours (figure 4.3).
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TABLEAU 4.2: Concentration en cations majoritaires et en zinc (et proportion calculée pour la forme chimique

magjoritaire) dans la solution nutritive utilisée pour les essais en pot.

[NaCl] | Na total (mmol/L) Ca total (mmol/L) K total (mmol/L) Zn total (mmol/L)
(g/L) (Na* en %) (Ca’+ en %) (K" en %) (ZnEDTA en %)
= 0,0 - 4 (88 %) 6 (98 %) 8.107* (99 %)
of
g
? 0,5 8,5 (99 %) 4 (88 %) 6 (98 %) 8.1074 (99 %)
S
— 1,0 17 (99 %) 4 (88 %) 6 (98 %) 8.1074 (99 %)
2,0 34 (98 %) 4 (88 %) 6 (98 %) 8.1074 (99 %)
= 0,0 - 4 (88 %) 6 (98 %) 2.1072 (97 %)
of
g
T 0,5 8,5 (99 %) 4 (88 %) 6 (98 %) 2.1072 (97 %)
S
— 1,0 17 (99 %) 4 (88 %) 6 (98 %) 2.1072 (97 %)
2,0 34 (98 %) 4 (88 %) 6 (98 %) 2.1072 (97 %)
: y ¥ 'i‘l'
3 @ g .
<% [ANO; — 2 mL
/ £ 80°C - 12h
: +H,0, =2 mL
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[ - et cations alcalins
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d'hoagland \[ ortensis = "
diluée 10x \ \ /—\ \‘;,
+ NaCl (0-10 g/L) -— v :
+ Zinc (0-1 mg/L) ’ Vj,' @ - Collecte, (f) |Mesures a I'ICP-AES
-14-1 — ’ - Pesée Masse (ETM et cations)
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Resultats :
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- Observation de
la survie,
- Mesure des
tiges.

- Croissance de la plante,
- Production de biomasse,
- Consommation d'eau,

- Bioaccumulation de cations (Na, K, Ca,
Mg) anion (Cl) et ETM (Zn et Ni).

FIGURE 4.3: Déroulement des essais de germination, croissance et bioaccumulation sur les halophytes.




Chapitre 4. Sélection d’halophytes pour le traitement des eaux de ruissellement 133

4.2.2.4 Mesures et analyses effectuées pendant et apres ’essai

Chaque jour, les pots ont été pesés, le nombre de graines germées compté (du jour 1 au jour 21) et la
survie analysée. Le taux de germination a été calculé comme le rapport entre le nombre maximum de
graines germées et le nombre total de graines semées, le taux de survie comme le rapport entre le nombre
de plantules viables au 60°™¢ jour sur le nombre maximum de graines germées.

Apres 60 j, les parties aériennes (tiges et feuilles) ont été collectées et les racines délicatement extraites
du sable. La masse fraiche a été mesurée pour chaque plante, puis les plantes ont été séchées a I'air a

40 °C pendant 72 h au moins, et la masse seéche a été mesurée pour chaque plante.

Apres les 60 j, les parties aériennes et les racines ont été préparées selon le méme protocole.

Pour les mesures de teneurs en Nat, Ca?t, K+, Mg?t, Cd?*, Cr?t, Cu?t, Ni2t, Pb?*t, et Zn%t, 50
a 100 mg de matiére seche de chaque réplicat ont été collectés, broyés puis digérés dans 2 mL d’"HNO3 a
65 % pendant 12 h dans des tubes fermés hermétiquement. Ensuite, 2 mL de H2O2 & 30 % (v/v) ont été
ajoutés a la solution pour oxyder la matiére organique. La solution d’extraction a ensuite été passée aux
ultrasons pendant 15 minutes, puis filtrée a 0,45 pm et ajustée a la fiole dosée de 10 ou 25 mL selon
les cas (en fonction de la masse de la prise d’essai). Les mesures sont ensuite effectuées a I'ICP-AES
étalonné avec des solutions fournies par SPEXCertiPrep®.

Pour les ions C17, un titrage potentiométrique a été réalisé au nitrate d’argent (AgNOs3 & 0,01 et 0,1
mol/L fourni par FisherScientific®) a l'aide d’un titrateur automatique (Titrando®).

Lorsque la masse seche disponible était insuffisante, les prises d’essais ont été réalisées en combinant

plusieurs réplicats.

4.3 Résultats

4.3.1 Caractéristiques du sable

Les résultats concernant la texture et la qualité globale du sable utilisé pour les essais sont présentés

respectivement dans le tableau 4.3 et le tableau 4.4.

TABLEAU 4.3: Caractéristiques granulométriques du sable utilisé pour les expériences.

Granulométrie | Argiles Limons fins | Limons grossiers | Sables fins Sables grossiers
(<2 pm) | (2/20 pm) (20/50 pm) (50/200 pm) | (200/2000 pm)
Masse (g/kg) 9 2 2 586 401

TABLEAU 4.4: Caractéristiques physico-chimiques du sable utilisé pour les essais de germination, croissance et
bioaccumulation.

Caractéristiques physico-chimiques

pH 6,0
CaCOs < LD
CEC (cmol+/L) 0,391

Le carbone organique disponible (aprés extraction au CaCly & 0,01 mol/L) est de 0,988 g/kg. [NO3~],
[P2O5] et la matiére organique totale sont sous la limite de détection.
Ces résultats démontrent qu'une large majorité des nutriments apportés a la plante lors de l’essai

provient de la solution d’Hoagland modifiée.
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Les teneurs en ETM totale et extractible au CaCly sont présentées dans le tableau 4.5.

TABLEAU J.5: Teneurs totales et fraction extraite au CaCly en ETM dans le sable utilisé pour les essais de
germination, croissance et bioaccumulation.

Cd Cr Cu Ni Pb Zn
(ne/g) (pe/g)  (pe/g)  (ne/s) (ug/g) (ng/s)
Teneur totale < LD 2,46 < LD < LD 4,7 < LD
Fraction extraite au CaCly  0,0016 - < LD - < LD 0,126

Les teneurs totales et a fortiori les fractions mobilisables des ETM présents dans le sable sont

négligeables et ne sont a priori pas de nature a perturber la croissance des végétaux testés.

4.3.2 Résultats obtenus avec Armeria maritima : phytostabilisation ou phy-
toextraction dans les réseaux de collecte

Armeria maritima est testée pour la germination, la survie, la croissance et la bioaccumulation de

cations et d’ETM. L’exposition au NaCl est représentative des conditions rencontrées dans les réseaux

de collectes des eaux de ruissellement routieres (concentrations dans la solution d’arrosage de 0; 1; 5; 10

g/L). L’objectif est de tester I'implantation potentielle d’ Armeria maritima dans les cunettes enherbées

de collecte afin de stabiliser et/ou absorber le NaCl sur place avant le rejet dans le milieu (en passant ou

non par des bassins de rétention).

4.3.2.1 Germination et survie d’Armeria maritima

Les taux de germination et de survie pour Armeria maritima sont représentés sur la figure 4.4
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FIGURE 4.4: Effet de la salinité sur la germination des graines et la survie chez Armeria maritima (les valeurs
partageant le méme symbole ne sont pas significativement différentes, p < 0,05).

Les taux de germination varient entre 74 et 84 %, aucun effet significatif de la salinité n’est relevé
entre 0 et 10 g/L en NaCl. Aucun retard de germination induit par 'augmentation de la salinité n’a été
observé.

Les taux de survie sont compris entre 91 % (témoin) et 53 % (a 10 g/L en NaCl), une augmentation

de la salinité ayant un effet significatif négatif sur la survie.
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Discussion
Nos résultats démontrent que, dans la gamme employée, la salinité n’a pas d’effet significatif sur la
germination d’Armeria maritima. Les halophytes ont une tolérance plus élevée a la salinité que les
glycophytes?, mais la germination est parfois retardée par une salinité importante (entre 5 et 50 g/L
dans Peau du sol selon les espéces) (Ungar, 1978). Les taux de germination mesurés sont particulierement
élevés comparés aux taux rapportés dans la littérature (taux moyens de 50 % pour des graines déposées
sur des cotons humidifiés & 'eau déminéralisée (Bedell et al., 2014b)). De plus, la germination a lieu entre
le jour 3 et 9. Ainsi, la vitesse de germination est semblable & celle observée par Bedell et al. (2014b)
pour une germination sur papier filtre humidifié avec de I’eau déminéralisée.

Le taux de survie est significativement affecté par la salinité : il diminue & une concentration de
10 g/L en NaCl. Ce taux est tout de méme supérieur & 50 % et présente une variabilité relativement

faible. De plus, les plantes survivant a cette salinité élevée ne présentent pas de retard de croissance.

Les taux de germination sont donc satisfaisants et la mortalité limitée, car seulement augmentée
a une concentration de 10 g/L en NaCl dans la solution nutritive. Armeria maritima présente
donc des caractéristiques lui permettant d’étre utilisée sous forme de graine pour une
implantation dans des conditions de salinité représentatives de celles observées dans les

réseaux de collecte des eaux de ruissellement routiéres.

4.3.2.2 Croissance et consommation d’eau : effet du stress salin sur Armeria maritima

La croissance et la consommation en eau des plantes sont affectées par la salinité de leur milieu,
positivement ou négativement selon leur tolérance au stress osmotique (Manousaki et Kalogerakis, 2011).
Afin d’observer leffet de 'augmentation de la salinité sur la croissance de la plante la Masse Fraiche
(MF) et la Masse Seche (MS) ont été mesurées apres 60 j d’essai.

Les résultats pour Armeria maritima sont présentés en figure 4.5.
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FIGURE 4.5: Masse Séche et Masse Fraiche moyenne par plante chez Armeria maritima en fonction du traitement
aprés 60 jours (les valeurs partageant le méme symbole ne sont pas significativement différentes, p < 0,05)

2Plantes que 1’on ne rencontre pas naturellement sur un substrat salin
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La MF moyenne aprés 60 j d’essais est comprise entre 55 et 182 mg/plante et présente une forte
variabilité. Un effet significatif de la salinité est relevé, une concentration & 1 g/L dans la solution
d’arrosage stimulant significativement la croissance par rapport au témoin. Pour les concentrations
supérieures, 5 et 10 g/L, le NaCl a un effet inhibiteur sur la croissance.

La MS moyenne, est comprise entre 20 et 30 mg/plante, avec une augmentation associée a 'aug-
mentation de la concentration en NaCl. Le témoin présente une MS significativement plus faible que
les plantes hydratées avec une solution nutritive contaminée au NaCl. De 1 & 10 g/L, aucune différence

significative n’est observée pour la MS moyenne par plante.

La Teneur en Eau (TE) dans les parties aériennes de la plante, indicatrice de ses capacités & tolérer

un stress osmotique, est calculée selon 1’équation suivante :

MF — MS 1
MS
ot TE = teneur en eau (%), MF = Masse Fraiche (g) et MS = Masse Séche (g).

La TE moyenne est représentée en fonction de la salinité de la solution nutritive pour les parties

TE = 00 (4.1)

aériennes sur la figure 4.6.
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FIGURE 4.6: Teneur en Fau moyenne chez Armeria maritima en fonction de la concentration en NaCl dans la
solution nutritive (les valeurs partageant le méme symbole ne sont pas significativement différentes, p < 0,05)

Pour le témoin et un traitement & 1 g/L en NaCl, la TE est supérieure & 80 % et aucune différence
significative n’est mise en évidence. Pour les traitements a 5 et 10 g/L, une diminution significative de la

TE est observée, avec des valeurs de 63 et 44 % respectivement.

Discussion

La production de biomasse est un facteur déterminant pour lefficacité d’un systéme d’assainissement par
phytoremédiation. Nos résultats démontrent un effet significatif de la salinité sur la croissance d’Armeria
maritima apres 60 j d’essai. La production de MF est maximale pour une concentration en NaCl de

1 g/L, elle est alors de plus de 182 mg/plante, significativement plus élevée que la MF rapportée par
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Bedell et al. (2014a), qui était de 40 mg/plante apres 61 j d’essai, et pour une hydratation réalisée avec
de 'eau déminéralisée (la MF dans notre essai est toujours supérieure & ces valeurs).

La production de MS en revanche est relativement constante pour des traitements en NaCl de 1 a
10 g/L, avec une valeur maximale de 30 mg/plante a 5 g/L, alors que certains auteurs rapportent une
diminution de la production de biomasse séche entre 2 et 5 g/L dans 1’eau contenue dans le sol (Kohl,
1997), et ce pour des expositions au NaCl similaires & celle de notre expérience. Kohl (1997) a obtenu
une croissance de biomasse séche qui suit le profil que nous avons pu observer pour la biomasse fraiche :
augmentation entre le témoin et 2 g/L puis diminution malgré une croissance relativement élevée pour
des salinités dépassant 5 g/L en NaCl. Les biomasses seches maximales rapportées dans cette étude sont
supérieures a celle mesurées dans notre essai (54 mg de matiere séche par plante apres 60 j & une salinité
proche de 2 g/L). Ce type de profil de tolérance a la salinité est intermédiaire entre les halophytes strictes
(comme Salicornia europaea) et les halophytes facultatives (Thellungiella halophila) (Flowers et Colmer,
2008).

La TE est, quant & elle, significativement affectée par la salinité de la solution nutritive, des valeurs
inférieures a 50 % étant rapportées pour le traitement & 10 g/L en NaCl. Cette diminution de la TE, asso-
ciée & une production de biomasse séche constante est commune chez de nombreuses halophytes (Glenn,
1987), et témoigne de leur capacité a gérer leur consommation d’eau pour tolérer ’accumulation de solutés.

Cette capacité a produire une biomasse séche constante malgré des salinités élevées,
associée a un contréle de la TE (et donc certainement de la bioaccumulation de solutés),
sont des caractéristiques qui rendent Armeria maritima potentiellement utilisable en phy-
toremédiation pour des conditions de salinité semblables a celles observées dans les réseaux

d’assainissement routiers.

4.3.2.3 Bioaccumulation de Na, K, Ca, Mg, Cl et Zn dans les parties aériennes de la

plante

Les concentrations en cations majoritaires aux différentes salinités sont représentées dans la figure 4.7.
Les concentrations en cations majoritaires dans la solution d’arrosage sont de 4,90 mg/L en Mg?", 23,5
mg/L en KT et 16,0 mg/L en Ca?T. Les concentrations en Nat et Cl~ sont respectivement de : 0,004 et
0,650 mg/L a4 0 g/L en NaCl, 394 et 606 mg/L & 1 g/L, 1970 et 3030 mg/L & 5 g/L et 3940 et 6060
mg/L a 10 g/L.
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FIGURE 4.7: Accumulation de Na, K, Ca et Mg dans les parties aériennes d’Armeria maritima en fonction du
traitement en NaCl aprés 60 jours d’essai (les valeurs partageant le méme symbole ne sont pas significativerment
différentes, p < 0,05).
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La concentration en Na™ dans les parties aériennes d’ Armeria maritima est minimale pour le témoin
(3 mg/g), et est significativement plus élevée pour les trois concentrations en NaCl. Le maximum est
observé pour le traitement & 5 g/L en NaCl (avec 52 mg/g) et les trois valeurs (pour 1, 5 et 10 g/L) ne
sont pas significativement différentes.

Pour le Ca2t, le Kt et le Mg?™, la méme tendance est observée & savoir une diminution significative
de la concentration dans les parties aériennes associée a I'augmentation de la salinité de la solution
nutritive. La concentration en K+ diminue de 25 & 1 mg/g, la concentration en Ca?tde 24 & 4 mg/g et
la concentration en Mg?* de 10 & 1 mg/g.

Le KT joue un réle important dans le stress salin, une augmentation de ’accumulation de Na™ est
généralement associée a une diminution de I'accumulation de Kt (Shekhawat et al., 2006). L’observation
du rapport molaire Na/K apporte des informations sur la tolérance d’une plante au stress osmotique

causé par une exposition au NaCl.
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FIGURE 4.8: Rapport Na/K chez Armeria maritima dans les parties aériennes en fonction du traitement (NaCl

en g/L), Na© et K* sont exprimés en mmol/g de MS pour le calcul (les valeurs partageant le méme symbole ne

sont pas significativement différentes, p < 0,05). La régression linéaire (courbe rouge) ne prend pas en compte
pour le calcul la valeur ¢ 10 g/L.

Le rapport Na/K dans les parties aériennes de la plante est significativement affecté par la salinité de
la solution nutritive (figure 4.8). Il est de 0,2 environ pour le témoin, 'augmentation est statistiquement
significative avec la concentration en NaCl et il atteint prés de 100 pour une concentration dans la
solution nutritive de 10 g/L. Une régression polynomiale donne une bonne représentation des variations
observées pour le rapport Na/K (avec p < 0,0001 et R? > 0,99) pour les 4 concentrations en NaCl,
une régression linéaire donne également une bonne représentation des variations pour les 3 premieres
concentrations (de 0 & 5 g/L en NaCl).

Chlorure:
La concentration en C1~ dans les parties aériennes apres 60 j pour Armeria maritima augmente avec
la salinité de la solution nutritive (de 4 mg/g & 23 mg/g) (voir figure 4.9.a.). L’augmentation n’est pas

statistiquement significative.
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FIGURE 4.9: Phytoaccumulation de chlorures et ajustements osmotiques dans les parties aériennes.

L’équilibre osmotique a été observé en utilisant le ratio calculé a partir de ’équation :

[Na] + [K]

Rapport Molaire = ]

(4.2)

Le ratio dépasse une valeur de 6 pour Armeria maritima pour un traitement en NaCl de 0 ou 1 g/L

(avec un maximum & 8 pour un traitement de 1 g/L). A 5 et 10 g/L, il est de 4,0 et 3,2 respectivement.

Le rapport est toujours supérieur a 1 ce qui confirme les résultats de Kohl (1997) (obtenus pour
des conditions expérimentales similaires). Na™ et KT sont les cations majoritaires mais le rapport
étant toujours supérieur a 3,2, le chlorure n’est certainement pas ’anion majoritaire. Des mesures
de concentrations en ion nitrate et phosphate pourraient permettre une meilleure compréhension des

équilibres osmotiques et de 'accumulation de chlorure dans la plante.

Zinc:

Les halophytes présentent des caractéristiques leur permettant de tolérer des concentrations en
ETM significatives (Lefévre et al., 2009 ; Manousaki et Kalogerakis, 2011). Cette caractéristique,
particulierement intéressante dans le cadre de la phytoremédiation dans le domaine routier, doit étre

investiguée. On s’intéresse ici a 'accumulation de zinc dans les parties aériennes de la plante (figure
4.10).

Le zinc est le seul ETM mesuré dans des proportions significatives dans les parties aériennes d’ Armeria
maritima apres 60 jours. Des traces de nickel et de cuivre sont également détectées (pour des concentration
toujours inférieures & 5 pg/g). La concentration en Zn est maximale pour une concentration de NaCl
a 1 g/L. La concentration est significativement plus élevée pour le témoin et le traitement a 1 g/L

(respectivement 97 et 119 pug/g) que pour les traitements a 5 et 10 g/L (respectivement 70 et 46 ug/g).
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FIGURE 4.10: Accumulation de Zn chez Armeria maritima dans les parties aériennes en fonction du traitement
(NaCl en mg/L) (les valeurs partageant le méme symbole ne sont pas significativement différentes, p < 0,05).

Discussion

Armeria maritima est connue pour son accumulation importante de Nat dans les parties aériennes,
bien que ne faisant pas partie des espéces hyperaccumulatrices les plus performantes (Bedell et al.,
2014a ; Kohl, 1997). Des accumulations supérieures & 23 mg/g en Na™ ont été rapportées (pour une
concentration en NaCl légerement supérieure & 2 g/L), 40 mg/g en potassium (maximum observé pour
une exposition des plantes sans NaCl), mais moins de 2 mg/g en calcium et magnésium (Kohl, 1997).
La concentration en Cl~ est supérieure a 40 mg/g pour un traitement légérement supérieur a 2 g/L en
NaCl. Le profil de variation des concentrations en fonction de la salinité est similaire a celui observé

dans notre essai.

Si 'accumulation de sodium dans les parties aériennes est relativement limitée (5,2 % de la matiére
séche au maximum), elle est tout de méme plus de 2 fois supérieure & celle observée par Kohl (1997), tout
comme la concentration en calcium et magnésium. Le potassium en revanche est moins concentré dans
les parties aériennes dans notre essai, tout comme les chlorures. Les chlorures ne sont par ailleurs pas les
anions majoritaires dans les parties aériennes de la plante étant donné les valeurs et ’évolution du rap-

port (Na™ + KT) sur C17, ils tendent en revanche a le devenir avec ’'augmentation de 'exposition au NaCl.

La combinaison des variations des concentrations en Na™ et K™ entraine une forte augmentation
du rapport Na/K associé & 'augmentation de la salinité de la solution nutritive. L’accumulation de K+
joue un role majeur dans les mécanismes de tolérance a un stress osmotique causé par une augmentation
de salinité, 'augmentation d’accumulation en Nat étant généralement associée & une diminution de
laccumulation de K+ (Shekhawat et al., 2006). La nutrition de la plante pourrait alors étre perturbée
(Wilson et al., 2000).

L’évolution rapide du rapport Na/K et les valeurs rapportées (proches de 100) pourraient indiquer

une mauvaise gestion de I'accumulation de solutés par la plante. En effet, des valeurs de rapport Na/K
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inférieures a 3 sont généralement observées pour les halophytes strictes (Shekhawat et al., 2006). Cette
évolution du rapport qui pourrait sembler linéaire pour des salinités inférieures ou égales a 5 g/L connait
une forte accélération entre 5 et 10 g/L (figure 4.8). Un effet de seuil est peut étre visible ici attestant
des limites de tolérance d’ Armeria maritima qui ne parvient plus a réguler son équilibre osmotique pour
des salinités approchant ou dépassant 10 g/L.

Néanmoins, la croissance de la plante, observée a travers la production de biomasse séche (figure
4.5), n’est pas significativement affectée par ce rapport élevé dans les parties aériennes, attestant d’une
bonne tolérance de la plante a la salinité, et de sa capacité a accumuler des solutés méme en cas de stress

osmotique sévere.

L’influence du rapport Na/K sur la croissance des plantes peut étre analysé au regard de sa corrélation
avec la production de biomasse (Asch et al., 2000). Le rapport est représenté en fonction de la MF sur la
figure 4.11.
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FIGURE 4.11: Rapport Na/K molaire et MF par plante aprés 60 jours pour Armeria maritima

La décroissance du rapport Na/K associée a 'augmentation de la biomasse fraiche est cependant une
indication importante. En effet, ce type de comportement est observé chez des halophytes facultatives ou
des glycophytes qui généralement n’utilisent pas I’exclusion de Na™ comme mécanisme de tolérance & un
stress osmotique dti au NaCl (Asch et al., 2000). Cette caractéristique est rédhibitoire pour 'utilisation
d’une plante en phytoextraction.

Les résultats de bioaccumulation permettent de calculer un facteur de bioconcentration (voir équation
1.1 page 37) pour les traitements au NaCl. Tout le Na™ apporté par la solution nutritive est considéré

comme disponible, le Na™ contenu initialement dans le sol est négligé :

e A 1g/L: le facteur de bioconcentration est de 11,4 soit un rendement d’extraction de 8,8 % du

sodium disponible (avec en moyenne 44 mg/g de MS accumulés dans les parties aériennes) ;

e A5 g/L : le facteur de bioconcentration est de 56,8 soit un rendement d’extraction de 1,8 % du

sodium disponible (avec en moyenne 52 mg/g de MS accumulés dans les parties aériennes) ;

e A 10 g/L : le facteur de bioconcentration est de 151 soit un rendement d’extraction de 0,8 % du

sodium disponible (avec en moyenne 47 mg/g de MS accumulés dans les parties aériennes) ;
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Malgré une accumulation importante de sodium dans les parties aériennes d’ Armeria maritima, le
rendement est relativement faible. Afin de maximiser ce rendement, il conviendra de se concentrer sur
I'augmentation de la production de biomasse de la plante, encore relativement faible apres 60 j dans nos

conditions expérimentales.

Bioaccumulation de zinc:

Armeria maritima est connue pour sa tolérance et ses capacités de bioaccumulation d’'ETM (Schwartz
et al., 2001). Elle est considérée comme une bonne bioindicatrice de la présence de cuivre dans les sols
(Neumann et al., 1995), mais également comme pouvant accumuler des quantités significatives de zinc
dans ses parties aériennes (plus de 900 ug/g de MS dans les parties aériennes pour Armeria maritima
poussant sur des pelouses d’anciennes fonderies (Schwartz et al., 2001)). Ici 'accumulation de zinc suit
la méme évolution que la production de biomasse fraiche pour Armeria maritima dans notre essai, avec
un maximum de pres de 120 pg/g de MS & 1 g/L de NaCl dans la solution nutritive (figure 4.10). Ces
concentrations sont relativement faibles comparées a celles observées par Bedell et al. (2014a) dans
un essai de 60 apres implantation de graines d’Armeria maritima sur un sédiment de dragage de zone
d’estuaire (pres de 500 pg/g de MS). Ce sédiment de dragage contient plus de 2 000 mg/kg de Zn,
ce qui suggere que Armeria maritima a des capacités d’accumulation supérieures pour une exposition
supérieure en zinc.

Armeria maritima représente néanmoins une bonne candidate pour la phytoremédiation, par phytos-

tabilisation, de métaux dans le domaine routier, comme suggéré par Bedell et al. (2014a).

Les résultats des expériences menées avec Armeria maritima permettent de tirer plusieurs conclusions

en vue de la conception d’une solution d’assainissement utilisant les capacités épuratoires de cette plante :

e Armeria maritima montre une excellente tolérance a la salinité dans la gamme employée,
représentative de la salinité des eaux de ruissellement routiéres, avec notamment une germination
non affectée et une production de biomasse seche stimulée par des concentrations en NaCl comprises
entre 1 et 10 g/L. Seule la mortalité est significativement plus élevée pour les pots exposés au NaCl

que pour les témoins;

e La production de biomasse et ’accumulation de sodium dans les parties aériennes sont
certes satisfaisantes, mais le produit de ces deux parametres donne un rendement d’extraction

relativement faible qu’il convient maintenant d’optimiser ;

¢ Les capacités d’accumulation du zinc dans les parties aériennes d’Armeria maritima sont
confirmées et ce parametre est a explorer pour favoriser la stabilisation ou 'extraction des ETM

en plus de la phytodésalinisation.

4.3.3 Résultats obtenus avec Atriplex halimus et Atriplex hortensis L.
phytostabilisation ou phytoextraction par filtres plantés ou marais ar-

tificiels

Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. ont été testées pour la germination, la survie, la croissance et la
bioaccumulation de cations et d’ETM. L’exposition au NaCl est représentative des conditions rencontrées
en sortie des bassins de rétention des eaux de ruissellement routiéres (concentrations dans la solution

d’arrosage de 0; 0,5; 1; 2 g/L). L’objectif est de tester 'implantation potentielle d’ Atriplex halimus et
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Atriplex hortensis L. dans un systéme de filtre planté ou sur des marais flottant directement mis en place
dans les bassins de rétention existants afin de stabiliser et/ou absorber le NaCl sur place avant le rejet
dans le milieu.

Deux essais complets ont pu étre conduits, 'un incluant seulement la contamination au NaCl (Essai
1), le second incluant une contamination en zinc dont la concentration a été fixée & 1 mg/L dans la

solution d’arrosage (Essai 2).

4.3.3.1 Germination et survie d’Atriplex halimus et Atriplex hortensis L.

Les taux de germination observés pour Atriplex halimus sont compris entre 74 et 82 % et la survie
des jeunes plantules entre 90 et 100 % (figure 4.12). La salinité de la solution nutritive n’a pas d’effet
significatif sur la germination ou la survie chez Atriplex halimus dans la gamme de salinité utilisée lors
de 'essai.

Aucun délai n’est observé dans la germination, toutes les graines germent entre le jour 4 et le jour 21,

et la mortalité a lieu entre les jours 21 et 60.

80%1
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20% 3 — -
—¢- Taux de gemination A hortensis L.
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Concentration en NaCl dans la solution nutritive (g/L)

FIGURE 4.12: Effet de la salinité sur la germination des graines et la survie chez Atriplex halimus et Atriplex
hortensis L. (les valeurs partageant le méme symbole ne sont pas significativement différentes, p < 0,05).

Pour Atriplex hortensis L., les taux de germination observés sont compris entre 64 et 80 % et les
taux de survie entre 36 et 57 % (figure 4.12). L’exposition au NaCl n’a pas d’effet significatif sur la
germination ou la survie pour Atriplex hortensis L. dans la gamme utilisée pour cet essai.

Aucun délai n’est observé dans la germination (toutes les graines germent entre le jour 3 et le jour
16).

Les taux de germination pour les deux espéces étudiée ne présentent pas de différence significatives et
sont relativement élevés (entre 60 et 82 %) avec une valeur maximale pour Atriplex halimus & 0 g/L de
NaCl et pour Atriplex hortensis L. & 2 g/L de NaCl. En revanche, le taux de survie d’ Atriplex halimus est

significativement plus élevé que celui observé pour Atriplex hortensis L. apres 60 jours. Le taux de survie
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pour Atriplex hortensis L. est toujours inférieur & 60 % et est minimal pour une exposition de 0,5 g/L de

NaCl dans la solution nutritive, pour Atriplex halimus le taux de survie est toujours supérieur a 90 %.

Le second essai est effectué dans les mémes conditions, chaque réplicat étant doublé d’une nouvelle

contamination au zinc (& 1 mg/L dans la solution nutritive). Les résultats pour la germination et la

croissance sont présentés en figure 4.13.
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FIGURE 4.13: Effet de la salinité et d’une contamination au zinc sur la germination des graines et la survie chez
Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. (les valeurs partageant le méme symbole ne sont pas significativement
différente, p < 0,05)
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Les taux de germination pour Atriplex halimus sont compris entre 78 et 82 % avec ou sans exposition
au zinc. Les taux de germination pour Atriplex hortensis L. sont compris entre 76 et 80 % sans exposition
au zinc et entre 66 et 80 % avec exposition au zinc. Pour les deux espéces et I’ensemble des expositions,
aucune différence significative n’est observée dans les taux de germination. Aucun effet de la salinité ni
de Pexposition au zinc n’est relevé. Il apparait tout de méme que la germination pour Atriplex hortensis
L. est supérieure pour les pots non contaminés au zinc par rapport aux pots contaminés pour chaque
concentration en NaCl utilisée dans l'essai (hormis 2 g/L ou les taux sont comparables), sans que ce
résultat soit statistiquement significatif.

Aucune différence entre les deux espeéces n’apparait clairement pour le taux de germination.

Concernant le taux de survie, les valeurs observées pour Atriplex halimus sont comprises entre 90 et
100 % sans exposition au zinc et entre 84 et 95 % avec exposition au zinc. La seule différence significative
chez Atriplex halimus est observée entre le traitement & 0 g/L de NaCl sans zinc et le traitement & 1 g/L
de NaCl avec zinc. Les autres modalités ne présentent pas de différences statistiquement significatives
entre elles.

Les taux de survie pour Atriplex hortensis L. sont compris entre 34 et 58 % sans exposition au
zinc et entre 36 et 59 % avec exposition au zinc. L’exposition au NaCl et/ou au zinc n’a pas d’effet

significatif sur la germination ou la survie pour Atriplez hortensis L. dans la gamme utilisée pour cet essai.

Hormis pour le traitement & 1 g/L en NaCl avec exposition au zinc (ou la différence n’est pas
significative), Atriplex halimus présente pour tous les traitements en NaCl, avec ou sans zinc, un taux de

survie significativement plus élevé que Atriplex hortensis L.

Les observations faites lors de I’Essai 1 sont globalement similaires sur 'Essai 2. Seul le taux de
germination pour Atriplex hortensis L. semble supérieur lors de I'Essai 1 par rapport a I'Essai 2. Les
variations dans les valeurs relevées et la variabilité pour chaque modalité sont comparables entre les deux

essais.

Discussion
Des résultats similaires a ceux observés lors des deux essais pour Atriplex halimus ont été rapportés par
Debez et al. (2001) qui ont mesuré des taux de germination supérieurs & 80 % pour des concentrations
en NaCl supérieures a celles employées dans nos essais (jusqu'a 5 g/L). Généralement, Atriplex halimus
nécessite une salinité élevée dans son environnement pour une croissance optimale (Walker et al., 2014),
mais nos résultats démontrent une survie élevée malgré des expositions au NaCl en faible concentration.

Des taux de germination élevés (supérieurs & 80 %) ont également été enregistrés pour Atriplex
hortensis L. exposée a des concentrations en NaCl jusqu’a 10 g/L (Mandak, 2003). Une inhibition
de la croissance a des salinités élevées (dépassant 5 g/L) ont également été rapportées aux premiers
stades du développement des plantules (Wilson et al., 2000), mais aucune mortalité n’a été mentionnée.
Ces résultats confirment que la salinité dans la gamme employée dans nos essais (représentative des
conditions rencontrées dans les bassins de rétention des eaux de ruissellement routiéres) n’influence pas
la germination d’Atriplex halimus et Atriplex hortensis L.

Par ailleurs, la contamination en zinc n’a pas non plus d’effet significatif sur la mortalité ou la
germination des espéces étudiées. Des effets toxiques du zinc sont rapportés par Kachout et al. (2009)
pour des concentrations variant de 650 & 6500 ug/L dans la solution nutritive d’arrosage des plantes

pour Atriplex hortensis L. Ces effets ne sont pas visibles ici. Atriplex halimus est, quant a elle, connue
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pour sa tolérance au zinc et sa capacité a germer malgré une exposition a des concentrations 100 fois

supérieures a celles employées dans notre étude (Marquez-Garcia et al., 2013).

Une mortalité élevée des plantules pourrait étre un probléeme majeur dans le développement d’un
filtre planté d’halophytes, mais moins de 5 % de la mortalité enregistrée pour Atriplex hortensis L. 1’est
apres le jour 30. De plus, la mortalité n’est pas consécutive a ’exposition au NaCl ou a la contamination
en zinc. Par conséquent, la qualité des eaux de ruissellement routiéres concernant les concentrations en
NaCl et en zinc n’est pas un facteur limitant pour la survie des plantules d’Atriplez halimus ou Atriplex
hortensis L.

Le probleme de la germination ou de la survie des jeunes plantules pourrait par ailleurs étre réglé
en augmentant la densité de graines implantées ou en implantant directement des plants & un stade de
croissance plus avancé sur les filtres.

Pour conclure, la germination et la survie des deux espéces étudiées ne sont pas signi-
ficativement affectées par ’augmentation de la salinité dans la gamme testée (0 - 2 g/L
en NaCl), mais les taux de germination et survie sont systématiquement plus faibles pour
Atriplex hortensis L. que pour Atriplex halimus. Par conséquent, les deux Atriplex testées
sont capables de germer et de croitre dans un filtre planté utilisé pour la phytodésalinisa-

tion des eaux de ruissellement routiéres.

4.3.3.2 Croissance et consommation d’eau : effet du stress salin sur Atriplex halimus et

Atriplex hortensis L.

Les masses fraiche (MF) et séche (MS) apres 60 j d’essais pour Atriplex halimus et Atriplex hortensis L.
sont représentées figure 4.14.

La MF moyenne des plantes aprés 60 j d’essais est comprise entre 41 et 71 mg/plante pour Atriplex
halimus et entre 207 et 406 mg/plante pour Atriplex hortensis L. Elle présente une tres forte variabilité
pour Atriplex hortensis L. Un effet significatif de la salinité est relevé pour Atriplex hortensis L., les
témoins présentant une MF significativement plus faible que les pots contaminés avec du NaCl (aucune
différence n’est visible en revanche entre 0,5 et 2 g/L en NaCl). Pour Atriplex halimus, une concentration
a 0,5 et 1 g/L entraine une augmentation non significative de la MF /plante. A2 g/L, le NaCl en solution
dans la solution nutritive a un effet inhibant sur la croissance.

Les valeurs de MS moyennes sont comprises entre 2,5 et 9,5 mg/plante pour Atriplex halimus et
entre 15,8 et 33,9 mg/plante pour Atriplex hortensis L. Une forte variabilité est observée pour Atriplex
hortensis L. Aucune différence significative n’est observée entre les traitements pour Atriplex hortensis L.
L’augmentation de la salinité stimule significativement la MS d’Atriplex halimus avec des MS/plante
comprises entre 9 et 10 mg pour les traitements & 1 et 2 g/L.

Pour tous les traitements, la MF et la MS sont significativement plus faibles pour Atriplex halimus que
pour Atriplex hortensis L. Par ailleurs, pour les deux especes, la MF et la MS sont toujours maximales

pour une concentration de 1 g/L en NaCL

Les MF et MS apres 60 jours de I’Essai 2 sont représentées figure 4.15.

Pour I’Essai 2, la MF moyenne des plantes aprés 60 j (figure 4.15), sans contamination par le zinc,
est comprise entre 27 et 37 mg/plante pour Atriplex halimus (a) et entre 135 et 289 mg/plante pour
Atriplex hortensis L. (c). Lorsque la concentration en zinc est de 1 mg/L, la MF moyenne des plantes

apres 60 j est comprise entre 24 et 39 mg/plante pour Atriplex halimus (a) et entre 152 et 273 mg/plante
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FIGURE 4.14: Masse Fraiche (a) et Masse Séche (b) moyennes par plante pour les parties aériennes chez Atriplex
halimus et Atriplex hortensis L. lors de I’Essai 1 en fonction du traitement en NaCl aprés 60 j (les valeurs
partageant le méme symbole ne sont pas significativement différentes, p < 0,05)

pour Atriplex hortensis L. (c).

Si une importante variabilité est observée pour Atriplex halimus dans les MF mesurées, une stimulation
significative de la production de MF est toutefois visible sous l'effet du NaCl. En effet, avec ou sans
contamination au zinc, la MF est significativement plus faible pour le témoin que pour les pots traités
avec 0,5; 1 ou 2 g/L en NaCl. Aucune différence significative n’est visible pour Atriplez halimus et la

valeur la plus élevée de MF est observée a 2 g/L en NaCl.

La variabilité pour la MF de Atriplex hortensis L. est également tres élevée et si aucun effet significatif
du NaCl n’est relevé pour les concentrations de 0,5 et 1 g/L en NaCl, la MF est significativement plus
élevée pour le traitement & 2 g/L (avec ou sans zinc) que pour le témoin. Aucun effet significatif du zinc

n’est relevé.

Concernant la MS moyenne, les valeurs sont comprises entre 2,2 et 2,9 mg/plante pour Atriplex
halimus (b) et entre 13,9 et 23,9 mg/plante pour Atriplex hortensis L. (d) sans contamination par le zinc.
Avec une contamination en zinc, la MS est comprise entre 2,0 et 3,1 mg/plante pour Atriplex halimus et

entre 14,3 et 23,3 mg/plante pour Atriplex hortensis L. Une forte variabilité est observée pour Atriplex
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FIGURE 4.15: Masse Fraiche (gauche) et Masse Séche (droite) moyennes par plante dans les parties aériennes

d’Atriplex halimus (haut) et Atriplex hortensis L. (bas) lors de I’Essai 2 en fonction du traitement en NaCl et de

la contamination au zinc aprés 60 jours (les valeurs partageant le méme symbole ne sont pas significativement
différentes, p < 0,05).

halimus et Atriplex hortensis L. Aucune influence significative de la salinité n’est observée pour Atriplex
halimus non contaminée au zinc. En revanche pour les pots contaminés au zinc, ’augmentation de la
salinité de la solution d’arrosage stimule significativement la production de MS. Concernant Atriplex
hortensis L., Paugmentation de la salinité n’a pas d’effet significatif pour les plantes non contaminées par
le zinc. Pour les plantes contaminées par le zinc, la salinité stimule significativement la production de
MS de la plante avec des MS par plante comprises entre 16,6 et 23,3 mg pour les traitements a 1 et 2
g/L (contre 14,3 mg/plante & 0 g/L en NaCl).

Pour tous les traitements, la MF et la MS sont significativement plus faibles pour Atriplez halimus que
pour Atriplex hortensis L. Par ailleurs, pour les deux especes, la MF et la MS sont toujours maximales
pour une concentration en NaCl dans la solution nutritive de 2 g/L, excepté pour la MS d’Atriplex

halimus contaminée par le zinc qui est équivalente & celle observée en cas de traitement a 1 g/L en NaCl
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La teneur en eau (TE) moyenne des parties aériennes est représentée en fonction de la salinité de la
solution nutritive pour les parties aériennes dans la figure 4.16 pour I'Essai 1 et dans la figure 4.17 pour
I'Essai 2.
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FIGURE 4.16: Teneur en Eau moyenne des parties aériennes chez Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. en
fonction de la concentration en NaCl dans la solution nutritive lors de I’Essai 1 (les valeurs partageant le méme
symbole ne sont pas significativement différentes, p < 0,05).

A Tissue de 60 j de 'Essai 1, la TE moyenne pour les parties aériennes évolue de maniére différente
pour les deux espeéces :

o Atriplex halimus : la TE décroit significativement avec 'augmentation de la salinité de la solution

nutritive, avec des valeurs diminuant de 95 % pour le témoin & 84 % pour 2 g/L en NaCl;

o Atriplex hortensis L. : la TE n’est pas significativement affectée par la salinité de la solution

nutritive et les valeurs sont comprises entre 91 et 92 %.

Les 60 jours de I’Essai 2 montrent une évolution différente de la TE moyenne pour les parties aériennes

des deux especes :

o Atriplex halimus : la TE est comprise entre 89 et 93 % sans contamination en zinc et entre 89 et
92 % avec contamination en zinc. Seul un traitement se distingue des autres, a 1 g/L en NaCl sans

zing, le traitement ou la TE est la plus élevée.

o Atriplex hortensis L. : la TE est comprise entre 89 et 92 % sans contamination en zinc et entre
89 et 91 % avec contamination en zinc. Les traitements avec et sans zinc a 2 g/L en NaCl sont

légerement distincts des témoins, la différence étant peu significative.

Si 'on compare les traitements un a un, la TE d’Atriplex halimus est significativement plus élevée
que la TE d’Atriplex hortensis L. pour le témoin et les traitements a 0,5 et 1 g/L en NaCl (avec et sans

zinc) et équivalente pour le traitement a 2 g/L en NaCl (avec ou sans zinc).

Discussion

I’augmentation de la production de MS observée pour Atriplex halimus liée & 'augmentation de la
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FIGURE 4.17: Teneur en Eau moyenne des parties aériennes d’Atriplex halimus (a) et Atriplex hortensis L. (b)
en fonction de la concentration en NaCl et de la contamination au zinc dans la solution nutritive lors de I’Essai
2 (les valeurs partageant le méme symbole ne sont pas significativement différentes, p < 0,05).

salinité est également observée par Bajji et al. (1998) a 8,7 g/L en NaCl comparé au témoin (0 g/L en
NaCl).

Pour les deux essais, la production de biomasse d’Atriplez hortensis L. apres 60 j est inférieure aux
valeurs rapportées dans la littérature. Hassine et Lutts (2010) ont obtenu plus de 300 mg/plante 55 j
apreés 'implantation des graines, avec ou sans traitement au NaCl. Nedjimi et Daoud (2009) rapportent
quant & eux des valeurs de plus de 130 mg/plante 35 j aprés exposition des graines dans un systéme de
culture hydroponique. Ceci démontre que la production de biomassse peut étre augmentée en modifiant

les parametres nutritifs.

Si la tendance n’est pas aussi claire pour Atriplex hortensis L. que pour Atriplex halimus, la production
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de MS est supérieure pour les plantes exposées au NaCl a celle du témoin, pour toutes les modalités
avec ou sans contamination au zinc. Bien que non systématiquement significatif, le NaCl dans la gamme
employée semble avoir un effet promoteur sur la croissance des deux espéces d’ Atripler testées. Le méme
type d’observation a été fait pour Atriplex hortensis L. pour une concentration en NaCl entre 0 et 2,9
g/L dans la solution nutritive: la MS des parties aériennes par plante aprés 100 j augmente avec la
salinité (la MS & 2,9 g/L en NaCl représentant 173 % de la MS & 2 g/L) (Jeschke et Stelter, 1983).

Pour les deux essais, et pour toutes les modalités de traitement, la MF et la MS sont significativement
plus élevées pour Atriplex hortensis L. que pour Atriplex halimus. Ces résultats s’expliquent par la
biologie des deux plantes. Atriplex hortensis L. est une plante annuelle & croissance rapide pouvant parfois
atteindre 1 m de haut et dont la production de biomasse aérienne annuelle est de 13 t/ha, alors qu’ Atriplez
halimus est une espéce ligneuse pérenne (d’une hauteur pouvant dépasser 2 m) dont la production de
biomasse annuelle peut atteindre 10 t/ha. (Carlsson, 1980 ; Jeschke et Stelter, 1983 ; Walker et al., 2014).
Ces différences dans la croissance et la production de biomasse, ainsi que dans les cycles biologiques des
deux espéces, entraineront une différence dans I’entretien du systeme d’assainissement routier exploitant
leur capacité. La période et la fréquence de récolte des plantes en seront modifiées. Ces parametres
doivent étre investigués dans le détail pour déterminer la meilleure solution pour optimiser le rendement
du systeme.

Malgré une faible production de biomasse totale, aucune inhibition de la croissance n’est attribuable
a la salinité dans la gamme utilisée. D’autres paramétres peuvent expliquer cette croissance relativement
faible, parametres qui pourront servir de base a la réflexion & mener pour optimiser la production de

biomasse de ces halophytes :

e l’apport de nutriments par la solution d’Hoagland : le sable utilisé est quasiment completement
dépourvu de nutriment. Les seuls nutriments fournis a la plante le sont donc par la solution nutritive
utilisée pour 'hydratation des plantes. Hassine et Lutts (2010) utilisent par exemple une solution 5

fois plus concentrée pour leurs essais;

e la qualité du sol : le sable est représentatif des matériaux utilisés dans les filtres plantés utilisés
pour 'assainissement d’eaux pluviales, mais sa texture est plus grossiere que la texture des sols
généralement utilisés pour la culture de ce type de plantes : Hassine et Lutts (2010) utilisent un
sol composé de 50 % de sable, 25 % de limons, 25 % d’argiles, Kachout et al. (2011) utilisent eux
50 % de sable, 10 % de limons, 12 % d’argile ;

o le dispositif expérimental : bien que peu représentatif de la réalité, les systémes de culture
hydroponiques sont souvent utilisés dans les expériences en conditions contrélées pour simuler la
réponse d’une espéce & un stress (Hassine et Lutts, 2010 ; Jeschke et Stelter, 1983). Ce genre de
dispositif pourrait permettre une production de biomasse augmentée, et possede 'avantage de
simuler efficacement une technique basée sur les marais flottants (Ladislas et al., 2015). Le manque
de retour d’expérience sur les marais flottants nous a orienté vers la simulation d’un filtre planté

mais cette solution mérite aussi d’étre explorée.

Pour étre utilisées en phytoextraction, les plantes doivent produire suffisamment de biomasse et
donner un rendement d’extraction de polluants satisfaisant. La conception du systéme de traitement doit
donc prendre en compte ces parameétres (qualité du substrat, hauteur d’eau, période pour I'implantation
des graines, etc.) pour 'optimisation de la croissance des plantes (Morteau et al., 2009). La modification

de la texture du sol et de la nutrition pourrait étre obtenue en réalisant un mélange de sable et de
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compost par exemple. Dans ce cas, il convient de garder a l'esprit 'importance du rejet ou de la rétention
de polluants (en particulier dii & la présence de matiere organique) dii & ’ajout de compost.

Par ailleurs, la salinité (dans une gamme de concentrations représentatives de la qualité des eaux de
bassin de rétention routier) n’a pas d’effet inhibiteur sur la croissance d’Atriplex hortensis L. et dans
certains cas peut méme stimuler la croissance d’Atriplex halimus. La concentration en NaCl des eaux de
bassin de rétention ne devrait donc pas étre un facteur limitant pour la croissance des plantes dans un

systeme de phytoremédiation des eaux en domaine routier.

Pour la TE d’Atriplex halimus, des résultats similaires & ceux de ’Essai 1 ont été rapportés dans une
gamme de salinité plus large (de plus de 80 % sans NaCl & moins de 70 % & 34,8 g/L en NaCl) pour
Atriplex halimus (Bajji et al., 1998).

Pour la TE d’Atriplex hortensis L., une diminution significative est rapportée dans une gamme de
salinité plus large (de 90 % sans NaCl & 87 % & 15 g/L en NaCl pour Atriplex hortensis var. purpurea et
de 90 % sans NaCl a 83 % a 15 g/L en NaCl pour Atriplex hortensis var. rubra) (Kachout et al., 2011).
Si l'on considére la gamme de salinité de nos essais, Kachout et al. (2011) ont eu les mémes résultats ne
montrant aucun effet sur la TE pour les deux variétés d’ Atriplex hortensis testées. De la méme maniere,
Shekhawat et al. (2006) rapportent une TE non affectée par la salinité pour Atriplex hortensis L. (TE
entre 70 et 72 % pour une concentration en NaCl variant entre 0 et 6 g/L).

La diminution de la TE lors de I’Essais 1 pour Atriplex halimus est associée & une augmentation
de la production de biomasse lorsque la salinité augmente. Ceci démontre une meilleure efficacité de la
consommation d’eau suggérant que la croissance d’Atriplex halimus est stimulée par le NaCl dans la
gamme de concentration de notre essai. La TE n’est pas affectée pour Atriplex hortensis L., tout comme
la production de biomasse, confirmant les résultats de Glenn et al. (2012) qui montrent que Atriplex
hortensis L. a un profil de tolérance au sel correspondant & celui des miohalophytes®. Ceci démontre,
une fois de plus, la bonne tolérance d’ Atriplex hortensis L. a une gamme de salinité représentative de la
qualité de ’eau dans les bassins de rétention routiers.

De la méme maniére, la contamination en zinc n’a pas d’effet significatif sur la croissance et les
relations hydriques chez Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. La seule différence observée est une TE
supérieure pour Atriplex halimus non contaminée au zinc par rapport aux plants contaminés a 1 g/L en

NaCl dans la solution nutritive.

Nos résultats suggerent également qu’Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. présentent des méca-
nismes de tolérance au NaCl différents au moins pour partie. Atriplex hortensis L. dilue les ions dans
ses tissus en maintenant sa TE élevée, tandis qu’ Atriplex halimus pourrait contrdler le stress osmotique
par des stratégies de compartimentation interne, a I’échelle des organes ou a 1’échelle cellulaire (Walker
et al., 2014).

Ces deux essais démontrent que pour une gamme de salinité représentatives des condi-
tions rencontrées dans les bassins d’assainissement routiers, Atriplex halimus et Atriplex
hortensis L. présentent une tolérance au NaCl permettant une croissance normale et une
production de biomasse satisfaisante. Aucune inhibition de la croissance ne peut étre at-
tribuée ni a Paugmentation de la salinité, ni a la contamination en zinc, et des mécanismes

de protection performant ont été visibles pour les deux espéces. En plus de la tolérance

3Capables de croitre & des salinités élevées, mais dont la croissance est inhibée & partir d’un seuil de salinité dépendant
de 'espece
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nécessaire a I’implantation des végétaux dans des systémes d’assainissement routiers, leur
capacités de bioaccumulation sont un facteur capital pour leur utilisation en phytoremé-

diation.

4.3.3.3 Bioaccumulation de Na, K, Ca, Mg et Cl dans les parties aériennes de la plante

Les concentrations en cations majoritaires accumulés dans les parties aériennes pour Atriplex halimus et
Atriplex hortensis L. lors de I'Essai 1 sont représentées sur la figure 4.18.

Les concentrations en Nat et C1~ dans la solution nutritive sont respectivement de : 0,004 et 0,650
mg/L 4 0 g/L en NaCl, 197 et 303 mg/L & 0,5 g/L, 394 et 606 mg/L & 1 g/L, 788 et 1 212 mg/L 4 2 g/L.
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FIGURE 4.18: Accumulation de Na, K, Ca et Mg dans les parties aériennes d’Atriplex halimus et Atriplex
hortensis L. lors de I’Essai 1 en fonction du traitement en NaCl aprés 60 jours d’essai (les valeurs partageant le
méme symbole ne sont pas significativement différentes, p < 0,05).
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Les concentrations en Na™ dans les parties aériennes aprés 60 j augmentent avec la salinité de la
solution nutritive pour les deux Atriplex (de 19 & 53 mg/g pour Atriplex halimus et de 20 & 60 mg/g
pour Atriplex hortensis L.). Cette augmentation n’est pas significative pour les deux espéces et il n’existe
pas de différence significative entre les deux espéces.

La concentration en Kt dans la solution nutritive est de 23,5 mg/L pour tous les traitements, la
concentration en Ca?T est de 16,0 mg/L et pour Mg?* 4,9 mg/L (ces cations sont présents uniquement
dans la solution nutritive, et non dans la contamination ajoutée). Les concentrations en K* dans les
parties aériennes apres 60 j diminuent avec la salinité de la solution nutritive pour les deux Atriplex
testées (de 74 a 42 mg/g pour Atriplex halimus et de 60 a 35 mg/g pour Atriplex hortensis L.). Cette
diminution n’est pas significative pour les deux espéces et il n’existe pas de différence significative entre
les deux especes.

Les concentrations en Ca?* et Mg?*+ dans les parties aériennes sont systématiquement inférieures &
10 mg/g et aucun effet significatif du traitement en NaCl n’est observé. La tendance observée pour KT
est similaire pour Ca?* (dans des proportions moindres), mais non observée pour Mg?* qui ne semble

pas étre affecté par la présence de NaCl ou sa concentration.

L’augmentation de 'accumulation de Na*t et la diminution de I'accumulation de K¥ ménent a une
augmentation importante du rapport molaire Na/K dans les parties aériennes (figure 4.19). Le rapport
Na/K augmente de 0,44 pour le témoin & 2,16 & 2 g/L en NaCl pour Atriplex halimus et de 0,55 pour le
témoin a 2,95 a 2 g/L et NaCl pour Atriplez hortensis L.

35
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FIGURE 4.19: Rapport Na/K chez Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. dans les parties aériennes en fonction
du traitement (NaCl en mg/L) lors de I’Essai 1, Na¥ et K™ sont exprimés en mmol/g de MS pour le calcul (les
valeurs partageant le méme symbole ne sont pas significativement différentes, p < 0,05).

Nos résultats mettent en évidence une évolution linéaire du ratio Na/K en fonction de la concentration
en NaCl dans la solution nutritive pour Atriplez halimus, lors de I’'Essai 1. Le profil de variation pour
Atriplex hortensis L. est moins évident et pourrait témoigner d’une différence de stratégie de tolérance

entre les deux plantes. Par ailleurs, la variabilité du rapport Na/K est tres limitée.

Chlorure :

La concentration en Cl~ dans les parties aériennes apres 60 j pour Atripler halimus et Atriplex
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hortensis L. lors de 'Essai 1 augmente avec la salinité de la solution nutritive (de 3 & 13 mg/g pour
Atriplex halimus et de 0 & 23 mg/g pour Atriplex hortensis L.) (figure 4.20.a.). Il n’y a pas de différence
significative entre les deux espéces.

Les concentrations en Cl~ sont relativement faibles si I’on considere le traitement appliqué, la
concentration en cations et des résultats rapportés dans la littérature qui font état d’une quasi équivalence
entre 'accumulation de Nat et l’accumulation de CI™ pour les espéces testées (Glenn et al., 2012 ;

Kachout et al., 2011).
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FIGURE 4.20: Phytoaccumulation de chlorure et ajustements osmotiques dans les parties aériennes pour l’Essai 1

L’équilibre osmotique a été observé en utilisant le ratio calculé a partir de ’équation 4.2. Le ratio
dépasse une valeur de 9 pour les 2 espéces pour un traitement en NaCl de 0 ou 0,5 g/L. A 1 g/L, le
ratio est de 4,7 et 4,1 respectivement pour Atriplex halimus et Atriplex hortensis L., il est de 3,9 et 3,4

respectivement pour Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. & 2 g/L.

Une nouvelles fois le rapport est toujours supérieur & 1. Nat et KT étant les cations majoritaires, le
chlorure n’est pas ’anion majoritaire dans I’Essai 1. Des mesures de concentrations en ion nitrate et
phosphate pourraient permettre une meilleure compréhension des équilibres osmotiques et de ’accumula-
tion de chlorure dans la plante. Afin d’effectuer ces mesures, une méthode d’extraction différente devra
étre mise en place (I'extraction & HNOj3 étant problématique pour la quantification des anions par des

méthodes chromatographiques couramment utilisées).

Pour I’Essai 2, les concentrations en cations majoritaires accumulés dans les parties aériennes pour
Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. sont représentées sur la figure 4.21.
Les concentrations en Na' dans les parties aériennes aprés 60 j augmentent avec la salinité de la

solution nutritive pour les deux Atriplez :

o sans contamination au zinc : de 17 & 67 mg/g pour Atriplex halimus et de 14 & 68 mg/g pour

Atriplex hortensis L.;
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FIGURE 4.21: Accumulation de Na et K dans les parties aériennes d’Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. en
fonction du traitement en NaCl et de la contamination au zinc lors de ’Essai 2 aprés 60 jours d’essai (les
valeurs partageant le méme symbole ne sont pas significativement différentes, p < 0,05).

 avec contamination au zinc : de 20 & 66 mg/g pour Atriplex halimus et de 15 & 72 mg/g pour

Atriplex hortensis L..

Cette augmentation est significative pour les deux espéces. En effet, la présence de NaCl dans la solution
nutritive entralne une augmentation significative de 'accumulation de Nat dans les parties aériennes
pour les deux espéces avec ou sans zinc. Sans contamination en zinc, on constate de plus une accumulation

significativement plus importante pour les deux espéces & 2 g/L qu’a 0,5 g/L en NaCl.

Les concentrations en K™ dans les parties aériennes aprés 60 j diminuent avec la salinité de la solution

nutritive pour les deux Atriplex testées :

e sans contamination au zinc : de 53 a 23 mg/g pour Atriplex halimus et de 48 & 29 mg/g pour
Atriplex hortensis L.;

o avec contamination au zinc : de 62 & 29 mg/g pour Atriplex halimus et de 43 & 23 mg/g pour
Atriplex hortensis L.

Cette diminution est significative pour les deux espeéces. En effet, pour chaque traitement et chaque
espece, Paccumulation de KT est toujours significativement plus faible pour le traitement & 2 g/L que

pour le témoin.

Les concentrations en Ca?t et Mg?T (non présentées ici) dans les parties aériennes de la plante
sont systématiquement inférieures a 10 mg/g et aucun effet significatif du traitement en NaCl n’est
observé. La tendance observée pour K+ est similaire pour Ca?* (dans des proportions moindres), mais

non observée pour Mg?t.
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Il n’existe pas de différence significative dans 'accumulation de sodium et de potassium entre les
deux especes si 'on considere les traitements un a un.

Bien qu’aucune différence significative d’accumulation de Nat et KT ne puisse étre attribuée a la
contamination en zinc, I'accumulation de Na™ est systématiquement plus faible, et 'accumulation de K+
plus forte, pour les plants d’Atriplex hortensis L. contaminés par le zinc et dont le traitement en NaCl

est supérieur ou égal & 0,5 g/L.

Le rapport Na/K est représenté dans la figure 4.22 pour toutes les modalités de 'Essai 2.
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FIGURE 4.22: Rapport Na/K chez Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. dans les parties aériennes en fonction
du traitement (NaCl en mg/L) et de la contamination en zinc lors de I’Essai 2, Nat et Kt sont exprimés en
mmol/g de MS pour le calcul (les valeurs partageant le méme symbole ne sont pas significativement différentes, p
< 0,05).

Le rapport Na/K augmente de 0,56 & 0 g/L en NaCl a 5,00 a 2 g/L en NaCl pour Atriplex halimus et
de 0,81 4 0 g/L en NaCl & 3,30 a 2 g/L et NaCl pour Atriplex hortensis L. sans contamination au zinc.
Le rapport Na/K augmente de 0,54 & 0 g/L en NaCl & 3,91 & 2 g/L en NaCl pour Atriplex halimus et de
1,63 4 0 g/L en NaCl & 5,51 & 2 g/L et NaCl pour Atriplex hortensis L. avec contamination au zinc.

L’augmentation est significative pour tous les cas (sauf pour Atriplez halimus contaminé au zinc)
mais aucune différence significative n’est observée entre les plantes contaminées par le zinc et les plantes

non contaminées par le zinc.

Discussion
Les concentrations en Na™ mesurées dans les parties aériennes d’ Atriplex halimus et Atriplex hortensis
L. sont relativement élevées si I’on considere le traitement appliqué lors des 2 essais et les résultats
de précédents travaux de recherche. En effet, pour Atriplex halimus, les concentrations en Nat sont
similaires & celles mesurées par Lefevre et al. (2009) qui démontrent également que le Na™ (apporté par
NaNOj3 ou NaCl) stimule la croissance des plantes. Pour Atriplez hortensis L., des résultats similaires en
termes d’accumulation de Na™ sont rapportés par Glenn et al. (2012), dans des conditions de salinité
plus séveres (5 g/L dans la solution nutritive).

Kachout et al. (2011) ont observé une accumulation de KT similaire a celle rapportée dans nos
résultats pour Atriplex hortensis L., avec une concentration en NaCl plus élevée dans la solution nutritive,

alors que Shekhawat et al. (2006) rapportent une accumulation de KT toujours comprise entre 10,5 et
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12,5 mg/g pour des traitements en NaCl compris entre 0 et 6 g/L dans la solution nutritive d’hydratation
des plantes. Le ratio Na/K augmente tout de méme avec la salinité pour les deux auteurs (de 0,12 &4 0
g/L en NaCl 4 0,90 & 2 g/L en NaCl pour Atriplex hortensis L. (Shekhawat et al., 2006)), ce qui confirme
nos résultats.

Bien que le maintien d’un rapport molaire Na/K faible soit capital pour le fonctionnement métabolique
a D’échelle cellulaire, les deux especes d’ Atripler testées dans notre étude disposent de mécanismes de
tolérance permettant d’en limiter I'influence sur leur croissance. Cela pourrait étre dii & une comparti-
mentation dans des excroissances foliaires particulieres ou dans les feuilles les plus dgées de la plante, le
Na™ étant contenu hors des centres métaboliques fonctionnels de la plante (Jeschke et Stelter, 1983).

La relation linéaire observée pour le rapport Na/K lors de 'Essai 1 est similaire & 1’évolution rapportée
pour des glycophytes comme ’avocatier (Mickelbart et al., 2007), ce qui suggere que les deux especes
d’ Atriplex testées ne disposent pas de mécanismes de tolérance basés sur 'exclusion de sel (caractéristique
fondamental pour une utilisation pour la phytoextraction de sels).

La régression linéaire pour Atriplex hortensis L. non contaminée par le Zn lors de 'Essai 2 n’est pas
représentée car mauvaise. Dans tous les cas la relation linéaire représente mieux 1’évolution du rapport
Na/K pour Atriplex halimus que pour Atriplex hortensis L. Ce résultat suggeére que pour une salinité
supérieure & 1 g/L, Atriplex hortensis L. met en place des mécanismes de défenses supplémentaires

différents de ceux observés chez Atriplex halimus comme le suggerent Kachout et al. (2011).

L’observation de la relation entre le rapport molaire Na/K et la production de biomasse fraiche
permet de tirer des conclusions quant a la tolérance des plantes au stress osmotique. Un ajustement

linéaire est représenté en figure 4.23 pour Atriplex halimus.
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FIGURE 4.23: Ajustement linéaire entre le rapport molaire Na/K et la MF par plante aprés 60 jours pour Atriplex
halimus et Atriplex hortensis L. lors de I’Essai 2.

La corrélation linéaire entre le rapport Na/K et la MF est mauvaise pour Atriplex hortensis L. (non
représenté sur la figure), mais présente un coefficient directeur positif, normalement rencontré sur des
espéces halophytes d’apres (Asch et al., 2000). Pour Atriplex halimus, le coefficient directeur est aussi
positif, et la corrélation trés bonne entre le rapport Na/K et la MF (R? = 0,91 sans contamination par
le zinc, R? = 0,99 avec contamination par le zinc).

Ce profil de variation et la treés bonne corrélation entre les deux parametres pour Atriplex halimus
démontrent de nouveau qu’elle présente une tolérance élevée au stress osmotique causé par une augmen-
tation de salinité. Ceci suggere par ailleurs, de nouveau, que sa stratégie de résistance a la salinité élevée

n’est pas basée sur ’exclusion. Le profil observé pour Atriplex hortensis L. ne permet pas de conclure
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pour cette espece.

Les résultats de bioaccumulation permettent de calculer un facteur de bioconcentration (voir équation
1.1 page 37) pour les traitements au NaCl (tout le Nat apporté par la solution nutritive est considéré
comme disponible, le Na™ contenu initialement dans le sol est négligé). Les résultats sont présentés dans
le tableau 4.6. Le rendement est calculé comme le pourcentage de Na™t extrait (c’est & dire contenu dans

les parties aériennes de la plante) et le Na™ total apporté.

TABLEAU 4.6: Facteur de bioconcentration (FBC) et rendement d’extraction en sodium pour Atriplex halimus et
Atriplex hortensis L. en fonction du traitement NaCl et de la contamination en zinc pour les Essais 1 et 2

Traitement Atriplex halimus Atriplex hortensis L.
(NaClen g/L) | FBC Rendement (%) | FBC Rendement (%)
0,5 28,2 3,6 11,2 8,9

—

g 1,0 26,4 3,8 12,8 7.8

=
2,0 45,2 2,2 22,0 4,6
0,5 57,2 1,7 13,6 7.4

(o]

2 10 117 0,9 27,1 3,7

€3]
2,0 134 0,8 77,2 1,3

O

£ 05 62,9 1,6 15,7 6,4

+

~ 1,0 72,9 1,4 69,8 1,4

=

£ 20 130 0,8 72,3 1,3

Dans tous les cas observés, le rendement d’extraction du sodium apres 60 j est meilleur pour Atriplex
hortensis L. que pour Atriplex halimus. Par ailleurs, V'effet du zinc est peu significatif (hormis pour
Atriplex hortensis L. a 1 g/L ot il semble diminuer le rendement global d’extraction de Na™).

Malgré une accumulation importante de sodium dans les parties aériennes d’ Atriplex halimus et
Atriplex hortensis L., le rendement est relativement faible pour tous les cas (toujours inférieur a 10 %).
Afin de maximiser ce rendement, il conviendra de se concentrer sur 'augmentation de la production de

biomasse de la plante, encore relativement faible apres 60 j dans les conditions de notre essais.

La comparaison des deux essais, avec introduction d’une contamination au zinc ou non, permet de

tirer deux conclusions majeures :

« L’augmentation de ’accumulation de Na™ en fonction de la salinité pour les deux
espéces est bien significative pour ’Essai 2 (5 réplicats sont réalisés pour la mesure dans ’Essai

2 contre 3 seulement dans I’Essai 1, ce qui explique la non significativité des différences dans I’Essai

1).

o La contamination en zinc & 1 mg/L dans la solution nutritive n’a pas d’effet significatif
sur I’accumulation de Nat ni a priori sur la capacité de la plante a tolérer un stress

osmotique important. Aucun effet multi-stress n’est observé.
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Les deux especes d’ Atriplex utilisées dans nos essais ont donc une tolérance satisfaisante a la
contamination au zinc dans une gamme représentant les concentrations observées dans les réseaux

d’assainissement routiers étudiés dans ce travail de thése a Chenevieres, au bord de la RN 59.

Pour étre utilisées en phytoremédiation, les plantes sélectionnées doivent étre capables d’accumuler
des quantités de Na' suffisantes dans les parties aériennes de la plante, et tolérer des variations de
salinité (qui peuvent perturber la nutrition des plantes). Nos résultats font état d’une accumulation en
Na™ (et dans une moindre mesure en Cl1™) et d’une réponse des plantes & 'augmentation de la salinité
du milieu prometteuse. Cependant, d’autres parametres doivent étre testés avant de passer a ’étape

d’un site pilote.

4.3.3.4 Bioaccumulation de Ni et Zn dans les parties aériennes de la plante

Les concentrations en zinc et en nickel dans les parties aériennes de Atriplex halimus et Atriplex hortensis

L. lors de ’Essai 1 sont représentées en figure 4.24.
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FIGURE 4.2/: Accumulation de Zn et Ni dans les parties aériennes d’Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. en
fonction du traitement (NaCl en mg/L) et de la contamination en zinc (les valeurs partageant le méme symbole
ne sont pas significativement différentes, p < 0,05).

L’augmentation de la concentration en NaCl dans la solution nutritive a des effets divers sur
Paccumulation d’ETM dans les tissus et les organes des plantes. En effet, bien que 'effet observé ne soit
pas statistiquement significatif, "augmentation de la salinité de 0 & 2 g/L est associée & une augmentation
de 'accumulation de zinc dans les parties aériennes des deux espéces étudiées (pour Atriplez halimus de
38 ug/g (0 g/L en NaCl) a 57 ug/g (2 g/L en NaCl) et pour Atriplex hortensis L. de 49 pg/g (0 g/L) en
NaCl &4 94 pg/g (2 g/L en NaCl)). L’accumulation est plus élevée pour Atriplex hortensis L. que Atriplex
halimus pour tous les traitements (la différence n’est pas significative).

L’accumulation de nickel chez Atriplex halimus est inhibée par la présence de NaCl dans la solution
nutritive. Les concentrations dans les parties aériennes des plantes traitées au NaCl (4 toutes les
concentrations testées) sont inférieures a 10 pg/g de MS, et supérieures & 20 pug/g de MS pour le témoin.

Nos résultats ne démontrent aucun effet de la salinité sur 'accumulation de nickel chez Atriplex
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hortensis L. (concentration dans les parties aériennes comprises entre 20 et 24 ug/g pour tous les
traitements).

Les halophytes ont non seulement été suggérées pour une utilisation en phytodésalinisation mais
également pour la phytoextraction ou la phytostabilisation des ETM dans les sols (Manousaki et
Kalogerakis, 2011). Nos résultats démontrent que bien qu’aucun ajout significatif de zinc ou de nickel
n’ait été effectué dans la solution nutritive (pas de nickel dans la solution nutritive, 5 ug/L de zinc
dissous dans la solution), les deux espéces d’ Atriplex testées ont été capables d’accumuler des quantités
significatives de ces ETM.

Pour I’Essai 2, le zinc est le seul ETM mesuré dans des proportions significatives dans les parties

aériennes d’ Atriplex halimus apres 60 jours. Les concentrations mesurées sont reportées en figure 4.25.

300 b
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FIGURE 4.25: Accumulation de Zn dans les parties aériennes d’Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. en
fonction du traitement (NaCl en mg/L) et de la contamination en zinc (les valeurs partageant le méme symbole
ne sont pas significativement différentes, p < 0,05).

Le zinc est le seul ETM mesuré dans des proportions significatives dans les parties aériennes d’ Atriplex
halimus et Atriplex hortensis L. apres 60 j. Des traces de nickel et de cuivre sont également détectées
(& des concentrations toujours inférieures a 5 ug/g). La concentration mesurée pour Atriplex halimus
et Atriplex hortensis L. non exposées & une contamination en zinc est toujours comprise entre 86 et
103 pg/g, et aucune différence significative n’est observée entre les deux espéces. Aucune différence

significative dans I’accumulation n’est attribuable a la concentration en NaCl dans la solution nutritive.
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Pour les plantes contaminées au zinc, les réponses des deux espéces présentent des différences :

o Atriplex halimus : aucune différence significative n’est observée avec les plantes non contaminées
au zinc, néanmoins, pour des concentrations en NaCl de 1 et 2 g/L dans la solution nutritive,
laccumulation en zinc est supérieure pour les plants contaminés (106 et 139 ug/g a 1 et 2 g/L
respectivement avec contamination au zinc contre 83 et 87 a4 1 et 2 g/L respectivement sans

contamination au zinc) ;

o Atriplex hortensis L. : 'accumulation est maximale pour un traitement & 0,5 g/L en NaCl (255
pg/eg). L’accumulation de zinc est toujours supérieure (pour le témoin et tous les traitements
en NaCl) pour les plants contaminés par rapport aux plants non contaminés au zinc (différence

significative a 0,5 et 2 g/L en NaCl dans la solution nutritive).

Aucune différence significative n’est notée entre les deux espéces sans contamination en zinc. Néan-
moins, 'accumulation de zinc est en moyenne supérieure pour Atriplexr halimus sans contamination en
zine, alors que pour le cas ol une contamination & 1 mg/L en zinc est appliquée dans la solution nutritive,

I’accumulation de zinc est en moyenne supérieure pour Atriplex hortensis L.

Discussion
L’accumulation de zinc dans les parties aériennes d’ Atriplex halimus lors de nos essais est similaire a
celle observée par Manousaki et Kalogerakis (2009) pour le cadmium, qui rapportent un effet stimulateur
du NaCl sur la bioaccumulation de cadmium, contrairement au plomb non affecté par le NaCl. Bien que
cette augmentation ne soit pas visible pour ’Essai 2 et que les mécanismes restent peu clairs, plusieurs
hypotheéses peuvent étre faites concernant I'influence du NaCl sur I'accumulation de métaux chez les
halophytes (Lefévre et al., 2009). Le NaCl pourrait déclencher une réponse physiologique de la plante qui
modifierait les fonctions et propriétés des systemes racinaires en relation avec les composantes osmotiques
et ioniques des mécanismes de stress salin. Le NaCl pourrait aussi modifier la biodisponibilité des métaux
comme le zinc et le cadmium (notamment par échange ionique ou complexation avec 'ion Cl1~) modifiant
ainsi 'accumulation par la plante (Lefevre et al., 2009).

Ces mécanismes méritent des investigations supplémentaires, 'influence n’étant pas confirmée (Lefévre
et al. (2009) faisant état d’une inhibition de 'accumulation de cadmium contrairement & Manousaki et
Kalogerakis (2009)).

De la méme maniere, une réponse physiologique de la plante ou une influence chimique du NaCl dans
le substrat pourrait étre impliquée dans la bioaccumulation de nickel chez Atriplex halimus (de maniére
similaire aux résultats rapportés par Leféevre et al. (2009)).

Nos résultats ne démontrent pas d’effet de la salinité sur I'accumulation de nickel chez Atriplex
hortensis L. (les concentrations dans les parties aériennes étant comprises entre 20 et 24 pg/g pour tous

les traitements).

Concernant 'effet de la contamination en zinc sur ’accumulation de zinc dans les parties aériennes
d’ Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. : si aucun effet significatif n’est observé pour Atriplex halimus,
la présence de 1 mg/L de zinc dans la solution nutritive stimule significativement I’accumulation de zinc

dans les parties aériennes.
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Nos résultats démontrent que méme pour des concentrations d’exposition tres faibles, Atriplex halimus
et Atriplex hortensis L. sont capables d’accumuler des quantités significatives de zinc, et probablement

de nickel. Ces premiers résultats appellent des expérimentations supplémentaires :

» Expériences avec une plus large gamme de concentration en zinc et/ou plusieurs métaux cibles
(Cd, Cr, Cu et Ni notamment),

e Mesures d’ETM totaux et mobiles dans les substrats des essais apres 60 jours pour étudier plus en

détail I'effet du NaCl sur 'accumulation de métaux par les halophytes.

Les résultats obtenus lors des essais menés sur Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. permettent de
tirer plusieurs conclusions utiles pour la conception d’une solution d’assainissement utilisant les capacités

épuratoires de ces plantes :

o Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. montrent une excellente tolérance a la salinité dans la
gamme employée (représentative de la salinité des eaux de bassin de rétention routiers), avec : une
germination non affectée pour les deux espéces, une production de biomasse seche stimulée par des
concentrations en NaCl comprises entre 0,5 et 2 g/L pour Atriplex halimus et non affectée pour
Atriplex hortensis L. (augmentation non significative et un taux de survie non significativement

affecté par Paugmentation de salinité) ;

e La production de biomasse est relativement limitée dans les conditions de ’essai, il convient

maintenant d’optimiser les parametres nutritionnels pour augmenter la production de biomasse;

e Les deux espéces peuvent accumuler des quantités importantes de sodium et des quantités relative-
ment élevées de chlorure. Les valeurs observées pour les conditions de salinité testées sont donc

satisfaisantes, mais méritent des investigations supplémentaires pour optimiser 'accumulation ;

e Les capacités d’accumulation du zinc dans les parties aériennes d’Atriplex halimus et Atriplex
hortensis L. sont confirmées et sont a explorer pour favoriser la stabilisation ou I'extraction des

ETM en plus de la phytodésalinisation ;

e La présence d’une contamination au zinc dans la solution nutritive ne remet pas en cause ces
résultats, et elle a méme pour conséquence une accumulation significativement plus importante de

zinc par Atriplex hortensis L. ;

e La production de biomasse et I’accumulation de sodium, de chlorure et de zinc est plus importante
pour Atriplez hortensis L. que pour Atriplex halimus dans tous les cas (de maniére significative

pour la production de biomasse et ’accumulation de zinc).

4.4 Discussion générale et conclusions

L’utilisation des halophytes en phytoremédiation en général et en phytodésalinisation en particulier a été
suggérée depuis quelques années dans des cadres divers. Cependant, & notre connaissance, son adaptation
a la problématique des fondants routiers a été seulement évoquée dans le contexte spécifique d’une zone
polluée par ailleurs par les phosphates dans la région de Laval au Canada (Morteau et al., 2014).

Son développement pourrait présenter de nombreux avantages dans le cadre de la protection de la

ressource en eau, enjeu majeur en Furope notamment dans le cadre de ’application de la Directive
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Cadre sur I'Eau®. Elle offre par ailleurs 'avantage de permettre une épuration des eaux vis & vis d’autres

polluants cibles comme les ETM.

Dans ce chapitre, trois espeéces d’halophytes ont été testées afin de valider leur tolérance a la pollution
routiére (en particulier due aux fondants routiers) et d’effectuer des essais en premiére approche concernant

leur capacité de phytoextraction du sodium et des chlorures.

4.4.1 Phytoextraction de sodium et phytostabilisation du zinc dans les ré-

seaux de collecte des eaux de ruissellement

Armeria maritima, halophyte stricte, possede les caractéristiques physiologiques et morphologiques qui
la rendent utilisable pour I’épuration des eaux dans les cunettes ou fossés enherbés en bord de route.

Les résultats des essais de germination, croissance et bioaccumulation démontrent que :

o Armeria maritima est résistante aux conditions de salinité rencontrées dans les fossés enherbés en

bord de route, et que, dans ces conditions, elle peut germer, survivre croitre normalement ;

o Armeria maritima accumule du sodium et des ETM dans ses parties aériennes dans des quantités

significatives ;

e Lesrendements d’extraction de sodium sont encore peu élevés, mais un certain nombre de parametres

peuvent étre modifiés pour améliorer ces rendements ;

o L’utilisation d’Armeria maritima pour la phytodésalinisation des eaux de ruissellement routieres
et la phytostabilisation d’ETM (suggérée dans la littérature) est prometteuse et mérite des

investigations supplémentaires.

Vu les quantités de fondants routiers épandus, la production de biomasse et les capacités d’accumula-
tion d’Armeria maritima, et 'emprise disponible pour les réseaux de collecte des eaux de ruissellement
en milieu routier, cette solution pourrait permettre une amélioration importante de la qualité de ’eau
mais pas une extraction performante de NaCl si 'optimisation de la croissance et de la bioaccumulation
n’est pas effective. Cette solution peut néanmoins étre complétée avec 'utilisation d’autres espeéces dans
des systémes d’assainissement complémentaires installés dans les bassins existants (marais flottants), ou

entre les bassins existants et le milieu récepteur.

4.4.2 Phytoextraction de sodium, de chlorure et de zinc dans un systéme

d’assainissement complémentaire des bassins de rétention existants

Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. sont deux espéces considérées comme potentiellement utilisables
en phytoremédiation et phytodésalinisation. Les résultats de nos essais appuient ces affirmations en

montrant que :

o Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. tolerent parfaitement les conditions de salinité rencontrées
dans les bassins de rétention des eaux de ruissellement routieres, ainsi qu'une contamination en
zinc représentative des concentrations mesurées dans les eaux de ruissellement routieres en bordure

de la RN 59. En effet, la germination et la production de biomasse ne sont pas inhibées dans les

4Directive 2000/60/CE du Parlement européen et du Conseil du 23 octobre 2000 établissant un cadre pour une politique
communautaire dans le domaine de 'eau
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conditions d’exposition des plantes lors de nos essais, et la présence de mécanismes de tolérance a

pu étre démontrée ;

Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. accumulent des quantités significatives de sodium, chlorure
et zinc, la salinité stimulant ’accumulation de sodium et de chlorure, alors que la contamination

en zinc stimule 'accumulation de zinc pour Atriplex hortensis L. seulement ;

Atriplex hortensis L. a montré une production de biomasse et une accumulation de NaCl et de
zinc supérieure a Atriplex halimus pour un meilleur rendement par conséquent. Néanmoins, les
rendements d’extraction observés dans nos essais restent relativement faibles (toujours inférieurs a

10 %). Un certain nombre de parameétres peuvent étre modifiés pour améliorer ce rendement ;

L’utilisation d’Atriplex halimus et a fortiori d’ Atriplex hortensis L. pour la phytodésalinisation et

la phytoextraction de zinc est prometteuse et mérite des investigations supplémentaires.

4.4.3 Développement d’une solution d’assainissement par phytoremédiation

Afin de valider le potentiel des halophytes pour la phytoremédiation en domaine routier démontré dans

cette these, de nombreux verrous scientifiques doivent encore étre levés. Les questions suivantes doivent

notamment faire I’objet d’une réflexion approfondie :

e La tolérance des especes utilisées aux stress potentiellement rencontrés dans les régions concernées

par I’épandage de sel : en plus de leur tolérance au stress osmotique, de nombreuses halophytes
ont démontré une tolérance élevée a des stress abiotiques divers (Parida et Das, 2005). Armeria
maritima, Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. sont toutes connues pour leur tolérance élevée
au stress hydrique Kachout et al. (2009) ; Neumann et al. (1995) ; Walker et al. (2014). Atriplex
hortensis L. et Armeria maritima étant des annuelles, leur résistance au gel n’est pas primordiale
pour la conception du systeme d’assainissement. Atriplex halimus quant a elle est également connue
pour sa tolérance au gel (Walker et al. (2008) évoquant une résistance jusqu’a -18 °C). Cette
tolérance devra faire I'objet d’une validation expérimentale simulant les conditions des futurs lieux

d’implantation potentielle des filtres plantés d’halophytes.

Le devenir de la biomasse apres bioaccumulation de NaCl : la question de la gestion des déchets
issu de la solution d’assainissement proposée est une question majeure pour juger de la viabilité
du systeme. En effet, pour étre efficace, le systeme doit permettre la collecte et la valorisation
des parties aériennes des plantes au moment optimal pour une phytoextraction maximale. Si
la question de la période de collecte optimale nécessite d’autres expérimentations avant d’étre
traitée, la valorisation pourra étre effectuée par plusieurs voies déja identifiées dans la littérature.
Ainsi Atriplex halimus a par exemple été valorisée en tant que fourrage pour des espéces d’ovidés
(Le Houerou, 1992) (type de valorisation qui sera soumis & la mesure des ETM sous des seuils
acceptables pour nourrir les animaux). Atriplex hortensis L. a également été citée dans ce cadre
(Benzarti et al., 2013). Concernant la possible valorisation énergétique, Atriplez halimus présente
une biomasse & valeur calorifique relativement importante, avec plus de 17 kJ/g de MS pour les
tiges ligneuses (Walker et al., 2014), mais la quantité de cendre produite pour cette espéce dans
les conditions de notre expérimentation doit encore étre déterminée. Enfin, le compostage des
parties aériennes est possible sous réserve de respect de seuil de pollution permettant un bon

fonctionnement biologique de la digestion des déchets (Galvez et al., 2014).



Chapitre 4. Sélection d’halophytes pour le traitement des eaux de ruissellement 167

o L’efficacité du systeme, en terme de rendement et de cycle de vie : afin de valider la rentabilité
globale de la méthode, une analyse complete du cycle de vie du procédé devra étre effectuée. Une
attention particuliere sera portée sur les intrants (engrais ou compost apporté sur le filtre initial,
dont I'apport pourrait étre confirmé par des expérimentations menées avec des eaux de bassin de
rétention pour tester leur apport en nutriment pour les plantes) et les déchets valorisables ou non
(comme la biomasse produite citée précédemment). Le rendement global du systéme est également

un point majeur de I’évaluation de la viabilité de cette méthode.

Le rendement d’un systéme de filtre planté d’especes d’ Atriplex peut étre évalué a partir des estimations
de production de biomasse optimale données dans la littérature et des valeurs de bioaccumulation mesurées

dans nos expériences. Ainsi on obtient :

e Pour Atriplex halimus : la masse de NaCl a extraire est assimilée a la masse récoltée dans les
systémes d’assainissement routier calculée pour le bassin de Cheneviére (voir Chapitre 2), c’est a
dire au maximum environ 2 500 kg sur un hiver particulierement rigoureux (soit environ 1 000 kg
de Na* et 1 500 kg de C17), et la production de biomasse a 10 t/ha pour Atriplex halimus. Si 'on
consideére la bioaccumulation comme optimale (avec les valeurs maximales relevées dans ce chapitre
soit 67 mg/g en Na™ et 13 mg/g en chlorure) : 1 ha de filtre pourrait permettre 1’extraction dans
des conditions optimales de 670 kg de Na™ et 130 kg de Cl~ soit respectivement 67 et 9 % pour un

hiver particulierement rigoureux.

e Pour Atriplex hortensis L. : la masse & extraire est de 2 500 kg sur un hiver particuliérement
rigoureux (soit environ 1 000 kg de Na™ et 1 500 kg de C17), et la production de biomasse & 13
t/ha. Les valeurs maximales de bioaccumulation relevées dans ce chapitre sont de 72 mg/g en
Na™ et 23 mg/g en chlorure, on a donc : 1 ha de filtre pourrait permettre ’extraction dans des
conditions optimales de 936 kg de Na™ et 299 kg de Cl~ soit respectivement 94 et 20 % pour un

hiver particulierement rigoureux.

L’accumulation de NaCl observée dans nos expériences est encore relativement limitée par rapport
a certaines valeurs rapportées par ailleurs, et la surface considérée de 1 ha relativement importante
compte tenu de ’emprise généralement disponible pour les projets routiers. L’ajout de plantes dans
les réseaux de collecte (comme Armeria maritima dans les cunettes enherbées) et optimisation de la
croissance et de la bioaccumulation des plantes est encore possible, et nécessite des expérimentations
supplémentaires afin d’affiner ce calcul. Les valeurs rapportées sont tout de méme prometteuses pour le
sodium, et perfectibles pour les chlorures.

Des expérimentations supplémentaires sont nécessaire pour déterminer le temps de croissance optimal
pour 'extraction du NaCl et par conséquent la ou les périodes optimales de récoltes des plantes. Ces

résultats permettraient également de maximiser le rendement du systeme.

La phytodésalinisation en milieu routier en est encore a ses balbutiements, néanmoins ces premiers
résultats confirment que 'utilisation d’halophytes dans ce cadre pourrait s’avérer intéressante dans

Iobjectif de diminuer I'impact du NaCl utilisé comme fondant routier.






Conclusion générale et perspectives

L’objectif de ce travail de thése était d’observer le transfert des fondants routiers de la
route ou ils sont épandus vers I’environnement, a travers les systémes de collecte et de
traitement des eaux de ruissellement routiéres. Au cours de ce transfert, ’influence du
fondant routier (ici le NaCl) sur la mobilité des éléments traces métalliques est un enjeu
majeur pour ’assainissement routier, et a été observé durant ce travail de thése. Enfin,
a partir des conclusions tirées de cette étude du transfert des fondants dans les réseaux
d’assainissement, une solution de traitement par phytodésalinisation a été proposée et des

végétaux halophiles testés en vue de développement de cette technique d’épuration.

Synthese et conclusions

Transfert des fondants de la route vers I’environnement :

Les analyses et mesures concernant le transfert des fondants dans les réseaux d’assainissement routiers
ont été effectuées sur le bassin de rétention de Chenevieres en bordure de la RN 59.
L’étude du transfert du NaCl de la route vers I'environnement a travers le bassin de rétention des
eaux de ruissellement routieres de Chenevieres a mis en évidence ’inefficacité de ce type de bassin
pour traiter les fondants routiers en solution. En effet, malgré la présence de sodium sous forme
particulaire, en particulier en début d’hiver, I’ensemble de nos résultats démontrent que les fondants ne
sont pas retenus dans les bassins de maniére efficace, mais totalement transférés en sortie de bassin vers
le milieu naturel.

Les réseaux de collecte récupérent et transférent d’aprés nos calculs de 25 a 50 % des
fondants routiers épandus sur la chaussée. Les quantités ainsi transférées dans I’environnement
font peser un menace bien réelle sur I'environnement en général, et sur la qualité de la ressource en eau

en particulier.

Dynamique d’échange au sein du bassin :

Lors de son passage dans les réseaux de collecte et de traitement, le NaCl a un effet significatif
sur la mobilité des cations alcalins (calcium, potassium et magnésium) dont il augmente la solubilité
et donc la mobilisation dans les eaux de sortie de bassin. Un effet notable est également relevé sur
le transfert du zinc, bien que cet effet ne soit pas homogene dans le temps et que les mécanismes mis en
jeu restent peu clair. Nos résultats démontrent enfin que la prépondérance des facteurs climatiques évoqués
dans la littérature pour le transfert des polluants routiers (notamment 'importance de 1’alternance temps
sec, temps de pluie) n’est pas évidente pour le cas des fondants routiers dans le bassin de Chenevieres.

Dans le cadre du bassin de rétention de Cheneviéres, ’étude de I'influence du NaCl sur le transfert et la
mobilité des éléments traces métalliques a démontré la prépondérance des conditions géochimiques
locales. En effet, la spéciation des éléments métalliques et leur mobilité dépend essentiellement de la
nature des sols de bords de route et des sédiments du bassin, et ’effet du NaCl est peu visible et non
significatif. Le pH (et donc notamment la teneur en CaCOg) et la CEC (dépendant fortement de la teneur
en matiére organique) des sédiments du bassin sont les facteurs majeurs expliquant la faible mobilité des
éléments métalliques. Malgré tout, une variabilité temporelle et spatiale est observée dans la mobilité
des éléments traces métalliques. Ainsi, la présence de végétaux (ici de 'espece Typha latifolia) semble
modifier la spéciation des éléments métalliques et en augmenter la mobilité, alors que la succession de

période de sécheresse influence également la qualité des sédiments du bassin.
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Si le NaCl n’a pas d’effet significatif sur la mobilité des éléments traces métalliques, il entraine une
remobilisation significative de calcium et de magnésium qui pourrait avoir des effets sur le transfert de

ces polluants.

Bioaccumulation par les halophytes :

Les réseaux d’assainissement collectant une part significative des fondants routiers épandus, ils
représentent ’endroit ou agir pour la diminution des rejets de NaCl dans le milieu naturel. Les bassins
existants ne traitant pas efficacement le fondant en solution, nous nous sommes orientés vers une solution
d’assainissement par phytoremédiation pour améliorer la performance des réseaux d’assainissement.

Dans ces réseaux, les végétaux peuvent étre implantés soit dans les réseaux de collecte enherbés,; soit
directement dans les bassins existants (sur des marais flottant) ou en complément de ces bassins (dans
un systéme de marais artificiel).

Pour déterminer la faisabilité de la conception d’une telle solution d’assainissement, plusieurs
halophytes ont été sélectionnées et testées pour leur tolérance au NaCl et au zinc et leurs capacités de
bioaccumulation du NaCl.

Les trois especes testées, Armeria maritima, Atriplex halimus et Atriplex hortensis L., sont tolérantes
au NaCl dans des gammes de concentration représentatives des conditions observées dans les réseaux
d’assainissement routiers. La germination et la croissance des plantes est non seulement possible dans les
conditions de salinité auxquelles elles seraient exposées dans un systeme d’assainissement routier, mais
la salinité dans la gamme en question va méme stimuler la production de biomasse seche pour les trois
espéces (entre 0 et 2 g/L pour les deux espéces d’ Atriplex et entre 0 et 10 g/L de NaCl pour Armeria
maritima).

L’accumulation de sodium est relativement élevée pour les trois especes et toujours supérieure
a laccumulation de chlorures (relativement limitée pour Atriplex halimus et Atriplex hortensis L.).
Par ailleurs, ces trois especes montrent une bonne tolérance a une contamination au zinc et des
capacités d’accumulation qui, si elles ne permettent pas de les classer parmi les hyperaccumulatrices,
sont significatives.

Ces premiers résultats sont prometteurs pour le développement d’une solution d’assai-
nissement par phytoremédiation utilisant des halophytes en milieu routier. Les rendements
d’extraction observés en laboratoire pour le Na sont en revanche relativement limités (toujours inférieurs
a 10 % pour les trois espéces) et de nombreux parametres sont encore & tester pour valider applicabilité

d’une telle technique d’assainissement. La synthése des résultats est récapitulée en figures 4.26 et 4.27.
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Perspectives de recherche

Améliorer les performances des systémes d’assainissement routier concernant ’abattement des fon-
dants nécessite une meilleure compréhension des phénomenes mis en évidence dans la these et la poursuite

des expérimentations sur les techniques alternatives d’épuration.

Hydrodynamique des bassins :

L’étude et la prédiction du transfert des fondants dans les bassins de rétentions doit s’enrichir d’une
étude hydrodynamique compléte. Pour cela, il faut se doter d’un modele de bassin, reposant sur une
combinaison de réacteurs idéaux, ou sur un maillage de la géométrie. Ce modele devrait étre validé par
des expériences de tragage réalisées par injection et mesure de concentration en entrée/sortie d’un traceur

inerte. La complexité de la modélisation est due au caractere éminemment transitoire des écoulements.

o Les flux d’entrée (en eau et solutés) dépendent des événements pluvieux et des épandages. Le

bassin est alimenté au point d’entrée et sur toute sa surface en cas de pluie.

e Les flux de sortie comprennent le flux d’écoulement par le déversoir et le flux d’évaporation.

Pour effectuer un bilan de matiere sur ’eau, il faut disposer de mesures précises des données
météorologiques et des débits d’entrée et de sortie, voire de la hauteur d’eau en fonction du temps. Ceci
sera possible & 'avenir grace a l'installation de débitmetres sur le bassin de Chenevieres a partir de 2016,
dans le cadre d’une these lancée au Cerema a 'automne 2015.

Une fois I’écoulement bien compris et décrit, il faudra se pencher vers la modélisation des flux de
soluté. Ces bilans sont plus compliqués car, en plus des flux molaires d’entrée/sortie et accumulation, ils
comprennent des termes de réactions. Ceux-ci font appel a la description fine des interactions entre les

especes chimiques en solution, en phase solide, voire colloidale.

La portée générique de ce travail est faible et se limite aux bassins de rétention étanches a volume
mort, les plus courants en France. D’autres types de bassins existent cependant (infiltration, rétention
sans volume mort, etc.) et pourront étre soumis au méme type d’étude pour permettre de donner un
caractere global sinon exhaustif & ce travail.

Enfin, 'observation fine du transfert colloidal et de ’influence des fondants sur ce transfert est la
prochaine étape dans I'analyse de 'effet des fondants sur la mobilité des ETM. Une observation plus
fine des colloides et de la spéciation des ETM (en utilisant par exemple des techniques d’observation
au microscope électronique couplées a de la micro-fluorescence X, si les teneurs en ETM des phases
porteuses sont suffisante pour permettre une détection et une mesure fiable) associée a 1'utilisation d’un

logiciel de calcul géochimique pourraient étre employées.

Ce type d’observation par microscopie électronique couplée a la fluorescence X appliquée sur les
sédiments de bassin pourrait permettre une meilleure compréhension de l'influence de la salinité sur la
mobilité des ETM. Des essais de lixiviation en conditions dynamiques pourraient également étre mis en
place apres caractérisation hydrodynamique des flux observés dans les bassins. Ces essais ainsi que la
caractérisation de la mobilité des ETM devront étre menés sur d’autres types de bassin ou des bassins de
rétention plus anciens et marqués par un contexte routier différent de celui de Chenevieres pour valider

les observations faites pendant la these.
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Développement d’une solution d’assainissement par phytoremédiation :

Le développement d’un systéme d’assainissement par phytoremédiation demande encore de nombreuses
expérimentions qui permettront d’établir un cahier des charges précis et complet du systéme proposé. Des
simulations des stress auxquels la plante serait soumise dans le domaine routier (sécheresse, gel, pollution
aux hydrocarbures submersion temporaire, etc.) devront étre mis en place. Des expérimentations au
cours desquelles les plantes pourraient étre soumises directement a 1’exposition de sédiments de bord
de route et/ou d’eau de bassins existants, éventuellement sur un site pilote & échelle réduite, pourront
également étre mises en place.

Nos résultats démontrent qu’un travail d’optimisation est a effectuer pour permettre une croissance et
une accumulation maximale par les plantes. Des modes de nutrition et d’hydratation simulant les différents
types de filtres existants (verticaux ou horizontaux) pourront étre mis en place en vue d’améliorer la
compréhension des mécanismes mis en place par les plantes pour accumuler le NaCl et ainsi favoriser
cette accumulation dans un systeme d’assainissement.

Enfin une évaluation des impacts environnementaux par analyse du cycle de vie du systeéme apportera
des informations précieuses sur son intérét au plan environnemental. Cette analyse devrait étre complé-

tée par une analyse coiit/bénéfice pour déterminer définitivement sa faisabilité et 'intérét qu'il représente.

Les halophytes, grace a leurs capacités d’accumulation de NaCl et d’ETM, mais aussi grace a leur
tolérance & un certain nombre de stress abiotiques (stress hydrique, stress osmotique, etc.) pourraient
également étre utilisées pour la phytoremédiation dans des domaines variés tels que : la désalinisation
de sites de stockage de fondants routiers, la dépollution de sites industriels ou miniers marqués par un
drainage important ou une forte salinité, le traitement de sédiments de dragage d’estuaires ou encore le

traitement de sédiments issus du curage des bassins d’assainissement routiers.
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ANNEXE A
Protocole de mesure de la capacité

de rétention d’eau d’un sol
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Mesure de la capacité de rétention d'eau
d'un sol
Application aux essais de germination

Jean-Yves LEBLAIN







Les essais de
germination

Le PCI de BEE

Les bio-essais et les
essais de germination

La norme NF ISO
11269-2

Un protocole basé sur
des normes

La mesure de
rétention d'eau

Améliorer la
méthode de I'annexe
C

Le protocole de
I'annexe C

Des difficultés avec le
protocole

Objectif du document

Le PCI « Empreinte écologique des transports et biodiversité » du CETE
Nord-Picardie méne des études notamment sur la qualité de 1'air, de 1'eau et
la pollution des sols.

Afin d’évaluer la pollution, divers bio-essais sont menés (Croissance algale,
activités enzymatiques, dénombrement et identification de diatomées...).

Les essais de germination sont des bio-essais qui permettent d'évaluer
I'impact d'un sol pollué ou d'une eau polluée sur I'émergence et les premiers
stades de croissance de végétaux terrestres.

Le protocole des essais de germination réalisés au CETE Nord-Picardie sur
le site de Saint-Quentin est bati sur les recommandations de plusieurs
normes. La principale est la norme NF ISO 11269-2 de mars 2012 ainsi que
celle de mars 2006 (Qualité du sol — Détermination des effets des polluants
sur la flore du sol).

La norme NF ISO 11269-2 propose de mesurer la capacité rétention d'eau
des sols employés. L'objectif de cette mesure est d'évaluer la quantité d'eau a
apporter lors de I'arrosage des semis lors des essais de germination.

La norme NF ISO 11269-2 de mars 2012 propose en annexe C page 18 une
méthode de mesure de la capacité de rétention :

« Remplir un tube de volume connu, dont la base est fermée par une feuille
de papier filtre, avec le sol et couvrir le tube. Immerger le tube dans un bain
d'eau a température ambiante (sans que le niveau de 1'eau atteigne le haut du
tube) pendant 2h. Plonger ensuite le tube sous le niveau de 1'eau et le laisser
pendant encore 1h. Placer le tube sur un plateau contenant un sable
quartzique finement broyé, humide, et le laisser égoutter pendant 2h. Peser
'échantillon et le sécher jusqu’a masse constante a 105°C. »

Les essais réalisés selon le protocole de 'annexe C montrent que cette
méthode n'est pas toujours efficace pour mesurer la capacité de rétention en
eau de certains sols ; en particuliers les sols argileux qui s'imbibent trés
difficilement. De plus, le tube dans lequel est placé le sol ne permet pas a
l'air de s'échapper correctement et donc a l'eau d'entrer.

L'objectif de ce document est de proposer un protocole alternatif a 'annexe
C de lanorme NF ISO 11269-2 afin de mesurer plus facilement la capacité
de rétention en eaux des sols. Cette mesure pourra ensuite étre utilisée pour
mener des essais de germination.



Matériel employé et principe

Matériel

Le bloc Le dispositif se compose principalement d’un bloc de trois piéces. Dans la
suite de ce document, I'ensemble de ce dispositif sera appelé « bloc ».

Ci-contre :

e La piece centrale

e La piece inférieure
e La piéce supérieure
e deux joints

e (rois ailettes

Trois vues du bloc concu par M CZARNY

Le bloc est composé de trois piéces en aluminium.
e La piece centrale permet d'accueil le sol a tester.

e La piéece inférieure et la piéce supérieure permettent de faire circuler

l'eau dans I'échantillon de sol au travers d'une pierre poreuse (en rouge au
centre).

Deux joints assurent I'étanchéité et 'ensemble des trois piéces est maintenu
par trois vis a ailettes.



Principe

Avantages

Densité du sol

Densité et rétention
d'eau

Quelle masse de sol
utiliser ?

Un échantillon de sol est placé dans la piece centrale du bloc.

L'ensemble est ensuite relié a un bidon d'eau l1égérement surélevé ce qui permet une
mise en pression.

Lorsque le robinet est ouvert, l'eau s'écoule au travers de la pierre de la piéce
inférieure, traverse 1'échantillon de sol dans la piece centrale et ressort via la pierre
de la piéce supérieure.

bloc mis en pression La source d'eau est surélevée

Ce dispositif présente deux avantages :

e Grdce a la mise en pression le sol est saturé en eau méme lorsqu’il est
tres argileux.

¢ Le volume de la piece centrale du dispositif est connu (96,16 cm3). Selon
la densité souhaitée il suffit de calculer la masse de sol a placer.

sur le terrain

La capacité de rétention d'eau d'un sol dépend de sa densité.

Dans la cadre des essais de germination la norme NF ISO 11269-2 mars
2012 « Qualité du sol — Détermination des effets des polluants sur la flore du
sol — Partie 2 : Effets des sols contaminés sur I'émergence et la croissance de
végétaux supérieurs » préconise un essai de capacité de rétention d'eau afin
d'arroser les graines.

Toutefois, cette mesure n'a de sens que si le sol contenu dans les pots
d'essais de germination et celui utilisé pour l'essai ont la méme densité.

Cette densité reste a déterminer : soit celle du sol prélevé est mesurée soit il
faut utiliser une valeur de densité convenue a l'avance.

L'échantillon de sol est placé dans la piéce centrale du dispositif. Le volume
de cette piéce centrale est connu (96,16 cm3). Le sol doit étre tassé de fagon
a étre au raz de la piéce. Mais quelle quantité de sol doit-on utiliser ? C'est a
dire a quelle densité doit-on tasser le sol ?



Il faut connaitre la
densité du sol

Cas d'un sol non
déstructuré

Cas d'un sol
déstructure

Densités et formules

Formules

Pour déterminer quelle est la masse de sol a placer dans la piece centrale du
dispositif il faut connaitre la densité de 1'échantillon pour la reproduire a
l'identique dans le moule.

La densité du sol se mesure a l'aide de paraffine.

Si le sol a été déstructuré pendant le transport, on peut utiliser une valeur
théorique de densité seche = 1,25

Si le sol n'a pas subi de modification lors du prélévement et du transport
(tassement, émiettement...) alors il est possible de calculer sa densité :

— méthode par la paraffine (voir norme a trouver)
— méthode la trousse coupante (voir norme a trouver).

Si la structure de 1'échantillon de sol a subi des modifications lors du
préléevement ou du transport alors on utilise une valeur théorique de densité
pour un matériau : yd = 1,25

Lors des essais de germination les sols doivent étre tamisés afin de respecter
la norme NF ISO 11269-2 de mars 2012 . Si le sol ne peut étre tamisé en
I'état il est doit étre séché a l'air. Le séchage doit étre le minimum nécessaire
afin de faciliter le tamisage (vérifier quelle norme).

Yh : densité humide

Yd : densité sec

Mh : masse de sol humide

Md : masse de sol sec

Me : masse d'eau contenue dans le sol.
Te : teneur en eau

Te = Me\ Md

relation entre masse séche et masse humide :

Md = Mh + Qe
et

Te = Me\Md
donc

Md = Mh\(1+Te)
si on divise le tout par un méme volume on a :
Yh=vyd\ (1+Te)



Calculer la masse Pour l'essai il faut prélever une de sol en rapport avec la densité de ce
pour l'essai dernier.

Dans tous les cas il faut d'abord réaliser une teneur en eau.

Cas ol la densité est Si la densité réelle du sol es t connue alors le calcul est simple puisque I'on
connue connait le volume du moule :

Yd (connue)= M/96,16
Cas ou la densité Si le sol a été déstructure , sa densité n'est pas connue.

n'est pas connue pans ce cas il faut utiliser une valeur théorique de densité séche (1,25) et

calculer la valeur de densité humide qui en découle a partir de la teneur en
eau.

Yh = 1,25 x (1+teneur en eau).
Puis il est possible de calculer la masse de sol humide Mh a ajouter :

yh=Mh\ 96,16
Densité pour les essais de germination

Préparation du sol
selon la norme

Un sol déstructuré Pour réaliser les essais de germination, le sol doit étre préparé selon les
recommandations de la norme NF ISO 11269-2 de mars 2012 :

«Les sols doivent étre filtrés a travers un tamis de 4 mm pour éliminer les
fragments grossiers, puis soigneusement mélangés.»

«Si nécessaire, le sol peut étre séché a I'air, sans chauffage, avant d'étre
tamisé.»

A l'issue de ces manipulations le sol est donc déstructuré par rapport a sa
situation d'origine sur le terrain.

Une densité pas fidéle Lanorme NF ISO 11269-2 de mars 2012 n'impose de reconstituer les sols
au terrain avec leur densité d'origine. La recommandation donnée page 8 paragraphe
10.2 est la suivante :

«I1 convient que le sol ne soit pas trop tassé. Cependant, si la structure du sol
semble trop meuble ou sans cohésion, on peut lui imposer un tassement en
lachant les pots sur une surface dure d'une hauteur de 5 cm au plus.»



En pratique
Préparer le sol Le sol est préparé selon les étapes suivantes :

Si nécessaire le sol est séché a l'air Puis le sol est mélangé et les mottes brisées

Enfin, le sol est tamisé (mailles de 4 mm).

Densité pour les essais de germination (suite)
En pratique (suite)

Mesurer la densité Une fois préparé, le sol est placé dans un pot de volume connu.

Si nécessaire il est tassé comme recommandé par la norme NF ISO 11269-2
de mars 2012.

La masse de sol utilisée est mesurée et la densité calculée.

Mesurer la rétention La densité calculée est reproduite dans le matériel servant a mesurer la
d'eau rétention d'eau.

Protocole - Les étapes en photos

Les étapes qui suivent décrivent comment procéder pour mesurer la capacité
de rétention d'un sol a l'aide du bloc de M. CZARNY

Etape 1 - placer un e Placer un filtre sur la pierre poreuse de la piéce inférieure
filtre

Les filtres

Placer le filtre sur la pierre

Remarques Le filtre évite aux fines particules de se disperser et d'encrasser la pierre.



Etape 2 - mettre en ¢ Placer un joint sur la piéce centrale
place la piéce

¢ Placer la piece centrale sur la piece inférieure
centrale

Placer un joint sur la piéce centrale Placer la piéce centrale avec le joint sur

la piece inférieure avec le filtre

Etape 3 - placer le ¢ Ajouter le sol dans la partie centrale
sol dans la piéce

e Tasser le sol au cours du remplissage
centrale

Placer le sol dans la piéce centrale Tasser le sol au cours du remplissage a
I'aide d'un cylindre métallique ajusté



Tasser le sol pour que la totalité prévue Placer le cylindre métallique et chasser
soit placée et arrive au raz de la piéce d'éventuelles poussiéres
centrale

Remarques La partie de la piéce centrale qui accueille le sol a un volume connu de
96,16 cm3.

Il faut calculer la masse de sol a placer pour atteindre la densité voulue.

Etape 4 - refermer le e Placer un filtre et un joint

bloc e Remettre la piece supérieure

e Verrouiller a I'aide des ailettes

Placer un filtre et un joint Remettre la piéce supérieure et

verrouiller a I'aide des vis a ailette

Remarque 1l est inutile de serrer trop fort les vis a ailette

Etape 5 - Mettre le e  Surélever le bidon (environ 50 cm)
bloc sous pression Connecter le bloc au bidon

e Placer un plateau sous le bloc
e Quvrir le robinet

e  Vérifier I'étanchéité

e Laisser sous pression environ 8 heures

Surélever le bidon Connecter le bloc au bidon




Fermer le robinet de la piéce inférieure
avant de connecter le bloc au bidon

Ouvrir le robinet et vérifier I'étanchéité du

bloc Le bidon est équipé d'une double sortie

permettant de brancher deux blocs

Etape 6 - e Déconnecter le bloc du bidon

déconnecter le bloc Desserrer légerement les ailettes

e Laisser I'eau s'écouler tout une nuit

Déconnecter le bloc du bidon et
laisser I'eau s'écouler

Remarques En pratique, on démarre 1'essai tot le matin. En fin de journée le bloc est
déconnecté et les vis desserrées. L'eau s'écoule durant la nuit.

Etape 7 - Peser le
sol

Tarer la balance a I'aide d'un bocal

e Quvrir le bloc et enlever la piéce supérieure

e Enlever le joint

e Placer un bocal a la place du joint

¢ Retourner a I'envers l'ensemble et enlever la piece inférieure
e Laisser glisser le sol dans le bocal

e Récupérer les morceaux de sol collés aux pieces du bloc

e DPeser le sol



Ouvrir délicatement le bloc

Enlever le joint

Placer le bocal dans la rainure du joint






ANNEXE B
Protocole de préparation de la

solution d’Hoagland

Ce protocole est basé essentiellement sur la référence : Hoagland et Arnon (1938).
Préparation des solutions meéres (1-6) :
Pour préparer rapidement la solution finale, 6 solutions meres peuvent étre préparées puis stockées a

4 °C avant d’étre mélangées au dernier moment pour obtenir la solution finale d’arrosage.

Solutions meéres de macronutriments :
1. Solution & 1 M en NH,H,PO4 (115 g/L)
2. Solution & 1 M en KNO;3 (101,1 g/L)
3. Solution & 1 M en Ca(NOg3)2 (164,1 g/L)
4. Solution & 1 M en MgS04(120,4 g/L)

Solution mére de micronutriments : les éléments suivants seront combinés dans une solution

stock de “micronutriments”, 1 mL de cette solution sera utilisé pour un volume total de solution d’arrosage
de 1L.

5. Solution a :

- 2.86 g/L en H3BO;

- 1.81 g/L en MnCl,.4(H20)

- 0.22 g/L en ZnSO4.7(H20) ce qui équivaut a 5 pug/L en Zn dans la solution d’arrosage finale
(solution d’Hoagland diluée par 10)

- 0.08 g/L en CuS04.5(H20)

- 0.02 g/L en NagMoOy4.2(H20)

6. Solution stock de fer:

Pour la solution de fer, dissoudre 26,1 g ’EDTA dans 286 mL d’eau déminéralisée ou ont été dissous
préalablement 19 g de KOH. Dissoudre ensuite 24,9 g de FeSO,4.7(H20) dans approximativement 500
mL d’eau déminéralisée. Ajouter lentement sous hotte la solution de Fer a la solution d’EDTA et laisser
aérer tout en assurant un mélange constant (avec agitateur magnétique) pendant une nuit compléte.
Controler le pH (stabilisé aux alentours de 7,1 normalement), la solution (couleur bordeaux) est 'objet
de trés peu de précipitation. Ajuster le volume & 1 L et stocker au noir (la bouteille peut pour cela étre

recouverte de papier aluminium).

Pour constituer la solution finale, mélanger les quantités suivantes de solutions meres dans un volume
total final de 1L :
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TABLEAU B.1: Volumes de solutions méres a mélanger pour préparer la solution d’Hoagland

Solution mére | Volume a diluer dans 1L de solution finale
1 mL
6 mL
4 mL
2 mL
1 mL
0,25 mL

O Y | W N







Abstract

During winter, deicing salts are spread on roads in order to preserve road safety for users. Under the influence of different parameters,
these compounds are partly transferred to the environment, the rest of it being collected by the road runoff retention systems. However,
road runoff retention ponds have not been designed for deicing salt treatment; they only play a role in the regulation of fluxes before their
rejection into the environment. Furthermore, NaCl has a harmful impact on the environment, because of its toxicity to certain aquatic
organisms and because it contributes to the increase of trace metal (TM) mobility, which are toxic as well. This shows the need for a
specific treatment for these compounds. The objective of this research is to bring better understanding of deicing salt dynamics in a
retention pond, but also to investigate the potential use of phytoremediation as a treatment solution for road runoff.

A model retention pond was selected; it is located along a highway in Cheneviéres (Lorraine region, France). The first part of the work
focused on the monitoring and the characterization of NaCl transfers in this pond. Water was weekly sampled for 3 years at the pond
input and output and NaCl and TM concentrations were measured. Meteorological conditions and salt spreading data were monitored to
appraise the salt fraction actually collected by the pond. Results showed that only 25 to 50 % of the spread salt is effectively collected.
Moreover, results on NaCl dynamics proved that the pond only plays a role on transient storage and salt dilution before rejection into the
environment.

Moreover, measurements and analyses of sampled basin sediments and roadside soils were performed to assess speciation and TM
mobility in this particular context. In this case, no significant effect of NaCl was recorded except for zinc (Zn); but major ions were
mobilized.

When it comes to treatments, conventional desalination technologies are too expensive and inappropriate in this context. Then,
potentialities of phytodesalination were explored. Three halophyte plants were selected on the basis of specific criteria, allowing their
use in road runoff context: Armeria maritima, Atriplex halimus and Atriplex hortensis L. Germination and growth experiments were
run in various salinity conditions and in the presence/absence of Zn, in order to assess their tolerance to salt and Zn, as well as their
accumulation abilities. These plants showed a high tolerance for NaCl in salinities in the range of those encountered in road runoff existing
treatment systems at Cheneviéres. The three species accumulated significant amounts of NaCl and zinc in their aerial parts. The use of
halophytes for phytodesalination of road runoff is a promising technique to address the issue of environmental impact of deicing salts.

Keywords : deicing salt, trace metals, road runoff retention pond, water pollution, halophytes, phytoremediation

Résumé

En période hivernale, des fondants routiers sont épandus sur les chaussées afin de préserver la sécurité des usagers. Sous I'influence de
divers parameétres, ces produits se retrouvent en partie dans I’environnement, le reste étant collecté par des systémes de rétention des
eaux de ruissellement routieres. Or, les bassins de rétention ne sont pas congus pour traiter ces fondants, et jouent uniquement un réle de
régulation des flux rejetés dans I’environnement. L’effet du NaCl sur ’environnement est néfaste, en raison de sa toxicité directe envers
certains organismes et, indirectement parce qu’il contribue & augmenter la mobilité des ETM (Eléments Traces Métalliques), eux-mémes
toxiques. Ceci démontre un besoin d’assainissement particulier pour ces produits. L’objectif de cette theése est d’étudier les transferts de
NaCl par un bassin de rétention, mais également d’investiguer la possibilité d’utiliser la phytoremédiation comme base d’une solution
d’assainissement des eaux de ruissellement routieres.

Le bassin de rétention choisi comme modéle est un bassin récent situé & Chenevieres (Lorraine, France), en bordure d’une route
nationale. La premiére partie du travail a porté sur la mesure et la caractérisation des transferts de NaCl dans ce bassin. L’eau a été
collectée en entrée/sortie chaque semaine pendant 3 ans, et les concentrations en NaCl et ETM mesurées. Les conditions météorologiques
et les données d’épandage de sel ont été suivies pour évaluer la proportion de sel effectivement transférée vers le réseau de collecte des eaux
de ruissellement routiéres. Les résultats montrent que 25 & 50 % du sel épandu est effectivement collecté. De plus, les résultats sur la
dynamique du NaCl prouvent que le bassin joue uniquement un réle de rétention temporaire et de dilution avant rejet vers I’environnement.

Ensuite, des mesures et analyses des sédiments du bassin et des sols de bord de route ont été conduites pour caractériser la spéciation
et la mobilité des ETM dans ce contexte routier particulier. Dans ce cas précis, le NaCl n’a pas eu d’effet significatif sur la mobilisation
des ETM, hormis le zinc (Zn). En revanche, il a provoqué la mobilisation d’autres ions majeurs.

Concernant le traitement, les procédés conventionnels de dessalement d’eau sont trop coliteux et inadaptés. C’est pourquoi les
potentialités d’une solution d’assainissement par phytoremédiation ont été explorées. Trois plantes halophytes ont été sélectionnées selon
des critéres permettant leur utilisation en contexte routier, Armeria maritima, Atriplex halimus et Atriplex hortensis L. Des expériences
de germination/croissance ont été effectuées dans différentes conditions de salinité et de concentration en Zn pour évaluer leur tolérance a
la salinité, a la présence de Zn et leurs capacités d’accumulation. Ces plantes ont montré une tolérance au NaCl dans des conditions de
salinité représentatives de celles mesurées dans les réseaux d’assainissement routiers a Cheneviéres. De plus, les trois espéces accumulent
dans leurs parties aériennes des quantités significatives de NaCl, ainsi que du zinc. L’utilisation des halophytes pour la phytodésalinisation
en domaine routier s’avére étre une technologie prometteuse pour répondre a la problématique de I'impact environnemental des fondants
routiers.

Mots clés : fondant routier, éléments traces métalliques, bassin de rétention des eauzx de ruissellement routiéres,

pollution de ’eau, halophytes, phytoremédiation
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