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RESUME

Cette thése eut comme objet d'étude deux filtres plantés de roseaux (FPR) dans le Bois de
Boulogne a Paris, construits en 2020 dans le cadre du projet LIFE-ADSORB, pour le traitement du
ruissellement du boulevard périphérique parisien. Les travaux de thése ont exploré le devenir des
micropolluants organiques (MPO) et métalliques (ETM) et les communautés microbiennes se
développant dans les FPR, pour perfectionner, en travers de la modélisation, le design de ce type de
filtre dans le futur. Pour améliorer le traitement des polluants dissous, une couche d’un substrat
innovant, le Rainclean (Rc), a été ajoutée dans I'un des deux FPR. L'approche méthodologique inclut
d’'une part le suivi in-situ de I'évolution spatio-temporelle des FPR, afin de caractériser la dynamique
d'accumulation de sédiments, ETM et MPO, et la colonisation des communautés microbiennes sur deux
ans. D’autre part, des essais de biodégradation en colonnes de MPO émergents sélectionnés
(bisphénol A BPA, 4-nonylphénol 4-NP et 4-octylphénol 4-OP) ont été réalisés pour alimenter un modéle
des FPR et comprendre le réle des communautés bactériennes.

L'étude in-situ a révélé une forte hétérogénéité temporelle et spatiale (horizontale et verticale)
des FPR, attribuable a une charge hétérogéne d'eaux contaminées, plus importante en amont.
L'accumulation de sédiments et de micropolluants particulaires et hydrophobes (Cd, Cu, Pb, Zn, 4-NP,
hydrocarbures aromatiques polycycliques et indices hydrocarbures) était constatée principalement en
surface et en amont des FPR. Les ETM plus mobiles (Ni, Cr) étaient plutét accumulés en aval et en
profondeur, influencés par des apports des eaux claires, qui remobilisent les ETM. Les MPO
présentaient une accumulation plus faible, avec un bilan négatif sur deux ans, excepté pour le 4-NP,
indiquant des processus de dégradation microbienne. Le sédiment semble adsorber les MPO lié a ses
forts taux de carbone organique. Le Rc n'a pas révélé une efficacité accrue dans l'accumulation des
micropolluants a I'échelle des FPR, plus de temps semble nécessaire pour conclure sur son efficacité.
L’alimentation des FPR en eaux claires a significativement impacté les processus de rétention et
d’élimination des ETM, I'impact était moins visible pour les MPO. Le faucardage de la végétation a un
faible impact sur le flux sortant des micropolluants, ne représentant que quelques pourcents du stock
au maximum. Les processus de rétention dominants dans les FPR étaient ainsi la sédimentation, la
filtration, et 'adsorption (moins quantifiable pour les ETM). Les processus d’élimination des MPO étaient
la biodégradation, I'absorption par les plantes et la remobilisation par les eaux claires tandis que pour
les ETM, la remobilisation puis I'absorption par les plantes étaient les principaux processus.

Les apports hétérogénes ont influencé le développement des communautés microbiennes,
surtout dans le sable de surface. En amont, les communautés étaient moins nombreuses ou similaires
a laval, et présentaient un potentiel fonctionnel et une diversité génétique réduits ; elles étaient
cependant métaboliquement plus actives, liées aux concentrations plus élevées de micropolluants,
carbone organique et azote. Ces résultats indiquent une spécialisation des communautés microbiennes
au fil du temps, en corrélation avec les apports d'eaux de ruissellement, particulierement dans le sable
de surface. Le sédiment se distinguait comme le solide le plus différencié en termes de communautés
et d'activités microbiennes. La filtration des matiéres en suspension par le sable de surface a modifié la
structure et l'activité des communautés, les rapprochant progressivement de celles du sédiment avec
le temps. Enfin, I'activité microbienne était concentrée dans les premiers cm des FPR, dans le sédiment
et sable de surface.

Les essais de biodégradation ont révélé que l'activité microbienne était le principal facteur de
dégradation des MPO dans le sable, Rc et sédiment. Le BPA était le composé le plus rapidement
dégradé avec un temps de demi-vie d’environ 3 jours, le 4-NP et 4-OP présentaient des vitesses
similaires. La végétation a positivement influencé la biodégradation, augmentant les pourcentages
finaux de dégradation pour le sable et Rc et réduisant les temps de demi-vie de dégradation des MPO
dans le sable. Les différences physico-chimiques entre les substrats ont conduit & des communautés
microbiennes distinctes, toutes capables de dégrader efficacement chaque MPO avec une faible
modification de leur structure. La présence de végétation a plus fortement impacté la structure des
communautés. Bien que les résultats suggerent un faible risque d'accumulation des MPO dans les FPR
en raison de leur dégradation, les sédiments et le Rc non planté présentaient des teneurs résiduelles
élevées, indiquant un risque d'accumulation a long terme qui nécessite une surveillance continue.

Mots-clés : Filtre planté de roseaux, micropolluants, ruissellement urbain, biodégradation, diversité microbienne,
activité microbienne.




ABSTRACT

This thesis studied two reed filters (RBF) in the Bois de Boulogne in Paris, built in 2020 as part
of the LIFE-ADSORB project, to treat runoff from the Paris ring road. The thesis work explored the fate
of organic (OMP) and metallic (TME) micropollutants and the microbial communities developing in RBF,
to perfect, through modeling, the design of this type of filter in the future. To improve the treatment of
dissolved pollutants, a layer of an innovative substrate, Rainclean (Rc), was added to one RBF. The
methodological approach includes in-situ monitoring of the spatio-temporal evolution of the RBFs, to
characterize the dynamics of sediment, TME and OMP accumulation and the colonization of microbial
communities over two years. In addition, biodegradation experiments of selected emerging OMP
(bisphenol A BPA, 4-nonylphenol 4-NP and 4-octylphenol 4-OP) were carried out to feed an RBF model
and understand the role of bacterial communities.

The in-situ study revealed strong temporal and spatial (horizontal and vertical) heterogeneity of
RBF, attributable to heterogeneous load of contaminated water, greater upstream. Accumulation of
sediments and particulate and hydrophobic micropollutants (Cd, Cu, Pb, Zn, 4-NP, polycyclic aromatic
hydrocarbons and hydrocarbon indices) was mainly observed at the surface and upstream of RBF. More
mobile TME (Ni, Cr) tended to accumulate downstream and at depth, influenced by inflows of clear
water, which remobilize TME. OMP showed less accumulation, with a negative balance over two years,
except for 4-NP, indicating microbial degradation processes. Sediment seems to adsorb OMP due to its
high organic carbon content. The Rc did not reveal an increased efficiency in the accumulation of
micropollutants at the RBF scale, more time seems necessary to conclude on its efficiency. Feeding
clear water to the RBF had a significant impact on TME retention and elimination processes, while the
impact was less visible for OMP. Vegetation cutting had little impact on the outflow of micropollutants,
accounting for only a few percent of the stock. The dominant retention processes in RBF were
sedimentation, filtration and adsorption (less visible for TME). Removal processes for OMP were
biodegradation, plant uptake and remobilization by clear water, while for TME, remobilization followed
by plant uptake were the main processes.

Heterogeneous inputs also influenced the development of microbial communities, especially in
the surface sand. Upstream, communities were less numerous or similar to downstream, with reduced
functional potential and genetic diversity; they were, however, metabolically more active, linked to higher
concentrations of micropollutants, organic carbon and nitrogen. These results indicate a specialization
of microbial communities over time, correlated with runoff inputs, particularly in the surface sand.
Sediment was found to be the most differentiated solid in terms of microbial communities and activities.
Filtration of suspended matter by the surface sand modified community structure and activity, gradually
bringing them closer to those of the sediment over time. Finally, microbial activity was concentrated in
the first few cm of the RBF, in the sediment and in the surface sand.

Biodegradation experiments revealed that microbial activity was the main factor in OMP
degradation in sand, Rc and sediment. BPA was the most rapidly degraded compound, with a half-life
of around 3 days, while 4-NP and 4-OP showed similar rates. Vegetation positively influenced
biodegradation, increasing final degradation percentages for sand and Rc and reducing degradation
half-lives for OMP in sand. The physico-chemical differences between the solids led to distinct microbial
communities, all capable of efficiently degrading each OMP with little modification of their structure. The
presence of vegetation had a greater impact on community structure. Although the results suggest a
low risk of OMP accumulation in RBF due to their biodegradation, sediments and unplanted Rc showed
high residual levels, indicating a long-term accumulation risk that requires continuous monitoring.

Keywords: Stormwater reed bed filter, micropollutants, biodegradation, microbial diversity, microbial activity.
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INTRODUCTION

Contexte

En 2020, 56 % de la population mondiale vivait en zone urbaine et ce chiffre devrait passer a 68
% d’ici 2050 (United Nations Human Settlements Programme, 2022), indiquant un fort développement
des villes au cours des dernieres décennies. Ce développement impacte le cycle de I'eau au travers
des eaux pluviales. En effet, les villes sont caractérisées par de nombreuses surfaces imperméables
telles que les batiments, toitures, routes ou encore parkings, qui limitent l'infiltration des eaux pluviales
dans le sol (Miller et al., 2014). Cela engendre deux principales conséquences ; la premiére est la
modification du bilan hydrologique de surface par I'accroissement des volumes d’eau de ruissellement
au profit de ceux s’infiltrant (Miller et al., 2014 ; FISRWG, 1998). Les risques d’inondation sont alors
plus importants lors d’épisodes de fortes pluies (Paul et Meyer, 2001). La deuxiéme conséquence est
la contamination diffuse des eaux de ruissellement en polluants par le lessivage de I'atmosphére et
des surfaces urbaines (Gromaire et al., 1999 ; Paul et Meyer, 2001 ; Gasperi et al., 2014). Les villes ont
donc un impact sur la quantité mais également sur la qualité de ces eaux (Burton et Pitt, 2001), ce qui
peut notamment engendrer une dégradation des milieux naturels récepteurs si elles ne sont pas traitées
au préalable (Paul et Meyer, 2001 ; Walsh et al., 2012).

En effet, les surfaces imperméables des villes et particulierement des zones de voiries ont été identifiées
comme des sources non négligeables de polluants (Barbosa et al., 2012 ; Revitt et al., 2014 ; Markiewicz
et al., 2017 ; Lamprea et al., 2017), tels que les éléments traces métalliques (ETM : Pb, Zn, Cu, Cd,
Cr, Ni) et les micropolluants organiques (MPO). Parmi les MPO, les alkylphénols (AP), les phtalates
(PAE) et le bisphénol-A (BPA) sont des composés émergeants et préoccupants en raison de leur
persistance et de leur potentiel & causer des effets néfastes sur la santé et I'environnement, méme a de
faibles concentrations (MEER, 2020). Afin de limiter la dégradation des milieux récepteurs, la Directive
Cadre sur I'Eau (European Union et Council of the European Union, 2000) a donné des objectifs
d'amélioration de la qualité des masses d'eau d’Europe d'ici 2027, en termes d'état chimique, physique
et biologique. Le renforcement de la gestion des eaux pluviales est donc crucial pour atteindre ces
objectifs de protection de I'environnement et de la santé publique, d’autant que certains micropolluants
cités précédemment sont inscrits dans cette directive.

Avec des problématiques croissantes de surcharge des réseaux d’assainissement lors
d’événements pluvieux, conduisant a des rejets urbains de temps de pluie non traités, des techniques
dites alternatives se sont développées a la fin du XXéme siécle afin de réintégrer I'eau dans la ville
(Chocat, 2008). L’objectif est d’infiltrer, voire de traiter les eaux de ruissellement au plus prés de leurs
sources par le développement d’ouvrages de gestion des eaux pluviales (OGEP). Il s’agit le plus
souvent d’aménagements stockant composés de sols ou substrats perméables, dont le role est
d’accueillir les eaux de ruissellement, réduisant alors les volumes ruisselés. Les eaux stockées sont
alors progressivement évacuées vers un milieu récepteur tel qu’un fleuve, riviére, lac, nappe ou réseau
d’assainissement pluvial (Tassin et Chebbo, 2000). Lorsque 'OGEP est prévu pour, un traitement des
eaux est également réalisé au cours de leur infiltration dans le massif filtrant.

Les filtres plantés de roseaux (FPR), initialement développés pour le traitement des eaux usées
(Vymazal et al., 2006), sont un type d’OGEP de plus en plus utilisé appartenant aux zones humides
artificielles. Il s’agit d’'une excavation, étanchéifiée puis remplie de couches superposées de substrats
filtrants (dont la granulométrie augmente avec la profondeur), dans lesquels des communautés
microbiennes autochtones se développent et sur lesquels des macrophytes sont plantés (Kadlec et
Wallace, 2009 ; Molle et al., 2013). Les FPR sont donc des bioréacteurs artificiels, dans lesquels
différents processus biologiques, chimiques et physiques ont lieu entre I'eau et ses différents
composants : sédimentation, filtration mécanique, adsorption, biodégradation, absorption, précipitation.
lIs induisent ainsi la rétention voire I'élimination des polluants par le massif filtrant avant d’évacuer les




eaux. Les différents polluants sont plus ou moins impactés par ces processus selon leur nature,
organique ou métallique, et selon leur forme, dissoute ou particulaire.

L’efficacité épuratoire, c’est-a-dire la capacité d’'un OGEP a réduire la pollution véhiculée par
les eaux de ruissellement est aujourd’hui bien documentée (Zhang et al., 2014 ; Schmitt et al., 2015 ;
Leroy et al., 2016 ; Palfy et al., 2017 ; Flanagan et al., 2018 ; Walaszek et al., 2018 ; Branchu et al.,
2018 ; Shrestha et al., 2018 ; Beryani et al., 2023b). Les matiéres en suspension (MES), principal
vecteur de la contamination des eaux, sont bien éliminées grace aux processus physiques de
sédimentation et de filtration. Cependant, la fraction dissoute de certains polluants peut étre importante
(Ni, Cr, Zn, BPA par exemple) et n’est généralement pas prise en compte dans la gestion des eaux de
ruissellement alors qu’il s’agit de la fraction la moins bien retenue dans le massif filtrant (LeFevre et al.,
2015 ; Flanagan et al., 2018 ; 2019a). Le traitement de la pollution dissoute s’avere donc une nécessité
insuffisamment prise en compte dans les OGEP classiques. L’ajout de matériaux adsorbants
innovants dans les massifs filtrants est une technique récente pour traiter cette contamination (Yu et al.
2022) dont I'efficacité doit encore étre prouvée.

Le devenir des polluants une fois retenus dans le massif filtrant des OGEP et particuliérement
des FPR a été moins documenté. Les ETM puis les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP)
sont les polluants les plus suivis dans les OGEP (Tedoldi et al., 2017 ; Walaszek et al., 2018 ;
Lenormand et al., 2022b). Le devenir des MPO émergents est aujourd’hui trés peu considéré (Wiest
et al., 2018 ; Flanagan et al., 2019b ; 2021 ; Wei et al., 2023). De plus, les MPO sont soumis a des
processus destructifs contrairement aux ETM (dont le devenir est une accumulation en absence de
relargage). En effet, la volatilisation, la photodégradation et surtout la (bio)dégradation sont des
processus conduisant a I'élimination du composé avec le temps, ce qui est intéressant dans les OGEP
ol des MPO sont retenus (LeFevre et al.,, 2011 ; LeFevre et al.,, 2015). La dégradation est la
transformation d’'un composé au travers de modification de sa structure moléculaire et la biodégradation
est la dégradation par les organismes vivants, notamment par les microorganismes (bactéries,
champignons, algues) (Agteren et al., 1998). Ces derniers étant les principaux acteurs de leur
élimination, ils sont donc une composante importante pour la longévité des OGEP car ils limitent
I'accumulation des polluants organiques et donc les risques de lessivage/lixiviation et de saturation des
sites de sorption (LeFevre et al., 2015).

Bien que I'on sait que I'élimination de ces composés est principalement due aux processus biologiques
microbiens, les communautés microbiennes et leurs réles, notamment sur la biodégradation des
MPO, restent aujourd’hui méconnus dans les OGEP et particulierement les FPR (Gilbert et al., 2012 ;
Font Ndjera et al., 2020 ; Geronimo et al., 2022 ; HongE et al., 2022). Si quelques publications existent
concernant la biodégradation de MPO traditionnels dans les OGEP (HAP : LeFevre et al., 2011 ;
LeFevre et al., 2012 ; Leroy et al., 2015 ; Hong et al., 2006), aucune portant sur les émergents n’a été
rapportée. Pourtant, leur biodégradation a été révélée par d’autres auteurs dans d’autres types de
matrices tels que des sols naturels, des sédiments de riviére ou encore des boues de station d’épuration
(Ying et Kookana, 2005 ; Hseu, 2006 ; Shibata et al., 2006 ; Chang et al., 2007b ; Sjostrom et al., 2008
; Toyama et al., 2009 ; Xu et al., 2009 ; Langdon et al., 2011 ; Toyama et al., 2011 ; Li et al., 2013 ;
Shen et al., 2017). Il est alors aujourd’hui essentiel de caractériser les communautés microbiennes
autochtones des OGEP, de comprendre leur dynamique dans le temps et I'espace et d’évaluer leur role
sur I'élimination des MPO émergents afin de combler ces lacunes.

Ainsi, le devenir des micropolluants et particulierement les MPO émergents est un aspect
important a approfondir afin de mieux comprendre les mécanismes de traitement des FPR et d’améliorer
leur gestion et performance dans le temps.



Projet de recherche

Cette these s’inscrit dans le projet Européen LIFE-ADSORB porté par la Ville de Paris et mis
en place dans le cadre du programme européen LIFE (instrument de financement de I'Union
Européenne pour I'environnement et I'action climatique). L'objectif premier de ce projet est de mettre
en ceuvre et de démontrer I'application d’'une solution innovante permettant de réduire efficacement
les charges polluantes des eaux de ruissellement issues du boulevard périphérique parisien, rejetées
ensuite en milieu naturel. L’accent innovant est mis d’'une part sur la réduction des MPO et ETM présents
dans les eaux de ruissellement de voiries sous forme dissoute, par l'utilisation d’un substrat industriel
aux fortes capacités de sorption. D’autre part, le site d’étude étant inséré dans un espace boisé classé
au sein d’'une ville densément peuplée (Bois de Boulogne a Paris), I'enjeu est également de démontrer
la compatibilité des enjeux de gestion des eaux de ruissellement avec ceux de préservation de I'espace
et de sa biodiversité.

Ce travail de theése a été réalisé au sein de I'Université Paris-Est Créteil (UPEC) au Laboratoire
Eau, Environnement et Systemes Urbains (LEESU) et de la Division de la Propreté et de 'Eau (DPE)
de la Ville de Paris. Elle a été financée par le Service Technique de 'Eau et de '’Assainissement (DPE-
STEA) de la Ville de Paris et par I'Association Nationale de la Recherche et de la Technologie (ANRT)
sous forme de financement CIFRE (Convention industrielle de formation par la recherche).

Le projet LIFE-ADSORB a regroupé différents acteurs, des laboratoires de recherche (LEESU, INRAE),
un bureau d’ingénierie (EcoBird), des établissements publics (UPEC, ENPC, Cerema) et la Ville de
Paris. Il est défini selon plusieurs actions :

1) La mise en ceuvre du site d’étude. Cela est passé par la réhabilitation d’'un déversoir d’'orage
en station de pompage, puis par la mise en place de deux FPR & écoulement vertical pour le
traitement des eaux. Le premier est dit conventionnel puisque sa composition est similaire aux
autres systéemes déja mis en place ; le second est dit innovant, du fait de I'ajout d’'une couche
du substrat adsorbant. Leur comparaison permettra d’évaluer I'apport d’un tel substrat.

2) Le suivi et la mesure de I'impact des FPR pendant trois années suivant sa mise en
fonctionnement. Le suivi se traduit par I'étude de I'efficacité épuratoire des FPR, du devenir des
micropolluants une fois retenus par les filtres mais également de leur impact environnemental
et socio-économique.

3) La modélisation du fonctionnement global du filtre en vue de son optimisation. Les données
du suivi permettront d’alimenter ce modéle.

4) Le développement d'un outil opérationnel pour faciliter la conception et le dimensionnement
de nouveaux ouvrages.

Il permettra ainsi de consolider la base de connaissances pour le développement, suivi et évaluation
des techniques pour traiter les eaux de ruissellement mais également de valider un nouvel outil
opérationnel a disposition des acteurs européens pour la gestion des eaux de ruissellement.

Objectifs de la these

Les travaux menés au cours de la thése s’inscrivent ainsi dans le cadre de 'action 2 et plus
précisément sur le devenir des micropolluants dans les deux FPR. Dans ce contexte, I'objectif de cette
thése a été d’identifier et de caractériser les principaux processus biogéochimiques de rétention et
d’élimination des MPO et ETM ayant lieu dans le massif filtrant des deux FPR, équipés ou non du
substrat adsorbant. Les processus étant notamment contrdlés par les propriétés physico-chimiques des
substrats et les communautés microbiennes les ayant colonisées, les interactions
microorganismes/substrats, micropolluants/substrats, et microorganismes/micropolluants ont été
étudiées.

Les interactions des micropolluants et des microorganismes avec les substrats progressivement
contaminés ont été évaluées au travers d'un suivi in situ de trois ans des FPR dans le temps et
I'espace, permettant d’avoir une vision dynamique du systéme. Pour cela, le développement du dépbt



de sédiment et 'accumulation de micropolluants au sein des différentes couches de substrats et des
végétaux ont été déterminés par des bilans. L’évolution spatio-temporelle des propriétés physico-
chimiques, des micropolluants et des communautés microbiennes des substrats et sédiments a
également été suivie afin d’évaluer I'impact de I'alimentation en eaux de ruissellement sur les FPR. Ce
suivi in situ a permis de répondre aux questions suivantes : Quelles sont les propriétés physico-
chimiques des différents substrats constituants les massifs filtrants des deux filtres, et comment
évoluent-elles ? Ou et comment sont stockés les micropolluants organiques et métalliques retenus ?
Quelle est leur accumulation annuelle ? Une différence de stockage et d’accumulation est-elle observée
entre les deux FPR ? La végétation participe-elle a 'accumulation des micropolluants dans les FPR ?
Les substrats sont-ils considérés comme « pollués » aprés deux ans dalimentation ? Quelles
communautés bactériennes et fongiques sont présentes dans les deux filtres et quelles sont leurs
activités ? Sont-elles impactées dans le temps et I'espace par l'apport d’eau de ruissellement
contaminée ?

Les cinétiques de biodégradation de MPO émergents sélectionnés, par les communautés microbiennes
autochtones des différents substrats, ont également été évaluées par des études en colonne en
conditions contrélées au laboratoire (interactions microorganismes/micropolluants). L’objectif principal
était de comprendre le role des bactéries, des substrats et de la végétation sur le processus de
dégradation, et d’obtenir les constantes de dégradation associées afin d’alimenter le modéle du
fonctionnement global de I'ouvrage. Cela a alors permis de répondre aux questions suivantes : Quelles
sont les cinétiques de biodégradation des MPO ciblés ? A quelles vitesses sont-ils dégradés ? Y-a-t-il
une différence de dégradation selon le substrat ? La présence de MPO impacte-elle la structure et
l'activité des communautés microbiennes ? Quels sont les rbles de la végétation implantée dans les
FPR et des différents substrats sur la sélection de communautés microbiennes et sur la dégradation
des MPO ?

Structure du manuscrit

Le présent manuscrit est organisé en trois parties :

La Partie 1 (chapitres I, Il et Ill) est une synthése des connaissances concernant la
contamination des eaux pluviales en ville (partie 1), l'utilisation des FPR pour le traitement de ces eaux
et les processus ayant lieu dans le massif filtrant (partie 1) et enfin la caractérisation de la végétation et
des communautés microbiennes dans ces ouvrages, avec leurs roles sur le devenir des MPO (partie

1Y

La Partie 2 (chapitres IV a X) correspond au volet matériel et méthodes qui présente le site
d’étude et la méthodologie mise en place pour son suivi dans le temps et I'espace. Cela passe par la
présentation des campagnes de prélevement réalisées, des protocoles de préparation et d’analyses
des échantillons substrats récupérés et du traitement des données. La méthodologie des essais de
biodégradation des MPO ciblés, réalisés au laboratoire, est également détaillée.

La Partie 3 (chapitres Xl et XIl) présente les principaux résultats obtenus. Le chapitre XI est
consacré a la présentation et discussion des résultats de I'évolution du massif filtrant des deux FPR
dans le temps et I'espace, en termes de propriétés physico-chimiques, microbiologiques et biochimiques
et en termes de rétention et d’accumulation de micropolluants (organiques et métalliques). Le chapitre
Xl présente sous forme d’un article en anglais (en cours de soumission) les résultats des essais de
biodégradation de trois MPO (BPA, nonylphénol 4-NP et octylphénol 4-OP) dans des colonnes
composées de chaque substrat du massif filtrant des FPR.

Pour cléturer ce manuscrit, la conclusion générale permettra une synthése globale des
résultats obtenus au cours de ces trois ans de recherche et mettra en perspectives les aspects a
approfondir.



PARTIE 1 - ETAT DE L’ART




| - Contamination des eaux de ruissellement en milieu urbain

I-1. Les impacts de I'urbanisation sur les eaux de ruissellement

En 2020, 56 % de la population vivait en zone urbaine (79 % dans les régions développées, 52
% dans celles en voie de développement) et ce chiffre devrait passer a 68 % d’ici 2050 (87 % dans les
régions développées, 66 % dans celles en voie de développement) (United Nations Human Settlements
Programme, 2022). Le développement de ces zones urbaines est a I'origine d’impacts sur le cycle de
l'eau, notamment sur les eaux pluviales et de ruissellement. Les eaux pluviales sont toutes celles
passant du compartiment atmosphérique au compartiment terrestre tandis que les eaux de
ruissellement correspondent a I'eau une fois le contact avec le sol atteint. Elles vont alors pouvoir soit
s’infiltrer dans les sols et rejoindre les nappes souterraines, ou bien ruisseler en aval d’un bassin versant
et finir dans un cours d’eau.

L'urbanisation a des impacts sur les eaux pluviales au travers de plusieurs aspects. D’'une part,
I'artificialisation des sols au travers de la construction de routes, batiments, trottoirs, parking cause une
imperméabilisation des sols, (Dunne et Leopold, 1978). Cela a pour directe conséquence une
modification du bilan hydrologique de surface par P'accroissement des volumes d’eau de
ruissellement au profit de ceux s'’infiltrant (Miller et al., 2014). Par exemple, en milieu fortement urbanisé,
environ 55 % des eaux pluviales vont ruisseler contre 10 % en milieu naturel non impermeéabilisé (Figure
1.1). Les conséquences directes sont le débordement des cours d’eaux causant alors des inondations
lors d’épisodes de fortes pluies (Paul et Meyer, 2001). D’autre part, le lessivage de I'atmosphére et des
surfaces urbaines a pour conséquence la contamination diffuse des eaux de ruissellement en
contaminants organiques et métalliques (Gromaire et al., 1999 ; Gasperi et al., 2010 ; Paul et Meyer,
2001).
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Figure 1.1 : Relation entre la surface imperméable et le volume de ruissellement (d’apres FISRWG, 1998).

Les villes ont donc un impact sur la quantité mais également sur la qualité des eaux de
ruissellement (Burton et Pitt, 2001), le second aspect ayant été largement négligé jusqu’a la seconde
moitié du 20é™me siécle. En effet un rejet de ces eaux dans les milieux naturels récepteurs sans traitement
au préalable peut engendrer une dégradation de leurs qualité (Gromaire et al., 1999 ; Paul et Meyer,
2001 ; Walsh et al., 2012), en raison de la présence de polluants qui ont des impacts toxicologiques
et/ou écotoxicologiques a court ou long terme.

En effet, par temps de fortes pluies, des Rejets Urbains de Temps de Pluie (RUTP) voient le jour. I
s’agit de « 'ensemble des eaux rejetées dans un milieu naturel par les installations de collecte et



d’épuration, les déversoirs d’orage et les exutoires pluviaux lors d’'un événement pluvieux et la période
de temps qui lui succede » (Chocat et al., 2007).

[-2. Types et sources de polluants en milieu urbain

[-2.1. Types de polluants

Un contaminant est une substance présente dans un milieu naturel alors qu’elle ne devrait
pas I'étre, sans provoquer des dommages a ce milieu. Un polluant est, d’aprés la définition proposée
par Atteia (2015), « une espece d'origine naturelle ou anthropique [...] présente dans I'environnement
en quantité suffisamment importante pour entrainer des effets indésirables sur les écosystemes ou la
santé humaine, ou montrant des concentrations de plus d'un ordre de grandeur supérieures au fond
géochimique local ». Les contaminants, de nature organiques ou inorganiques (nutriments et métaux)
dégradent certaines propriétés de I'eau et peuvent la rendre impropre a la consommation s’ils sont
présents en quantité trop importante.

Selon Barbosa et al. (2012) ainsi que Atteia (2015), les polluants issus des eaux de ruissellement en
zones urbaines peuvent étre classifiés en 6 catégories : matiéres en suspension (MES), nutriments,
métaux (Eléments trace métalliques, ETM), micropolluants organiques (MPO), matiéres organiques
biodégradables et microorganismes pathogénes. lls sont décrits dans le Tableau 1.1.

Tableau 1.1 : Description des six types de polluants issus des eaux de ruissellement en zone urbaine (selon
Barbosa et al., 2012).

Matiéres en suspension Nutriments Micropolluants métalliques

Azote, phosphore et leurs différentes
Provoquent de la turbidité, véhiculent une formes (NH4*, NO3z", PO4%) pouvant
partie importante des polluants provoquer des phénoménes

Pb, Zn, Cd, Cu, Ni, Cr, toxiques
pour les étres vivants selon les

d'eutrophisation concentrations
Micropolluants organiques Matiéres organiques biodégradables Microorganismes pathogénes
Hydrocarbures (HC), hydrocarbures
aromatiques pqucycllques (HAP)’. . Partie biodégradable de la pollution Coliformes fécaux,
polychlorobiphényles (PCB), pesticides . . A hvl ’
et de nombreux autres polluants organique rejetée, pouvant entrfalner staphylocoques, virus etc.
. X . . des déficits importants en oxygéne provoquant des troubles de
émergents (Bisphénol-A, alkylphénols, . < .

dans les cours d'eau santé, maladies...

médicaments ...), toxiques pour les étres
vivants a faible concentration

Dans cette thése, nous allons nous concentrer sur les micropolluants. Un micropolluant est
défini par le « Plan Micropolluant 2016-2021 » du Ministere de 'Environnement, de I'Energie et de la
Mer (MEER 2020) comme étant « une substance indésirable détectable dans I'environnement a trés
faible concentration (microgramme par litre voire nanogramme patr litre). Sa présence est, au moins en
partie, due a I'activité humaine (procédés industriels, pratiques agricoles ou activités quotidiennes) et
peut a ces tres faibles concentrations engendrer des effets négatifs sur les organismes vivants en raison
de sa toxicité, de sa persistance et de sa bioaccumulation ». Dans la réglementation européenne, plus
de 110 000 molécules sont recensées, de nature organique ou minérales et biodégradables ou non.
Contrairement aux ETM, les MPO sont généralement biodégradables méme si certains le sont
difficilement (hydrocarbures lourds, polychlorobiphényles, hydrocarbures aromatiques polycycliques
lourds etc) et vont tendre a une accumulation dans I'environnement (Girard et al. 2011).

[-2.2. Origines des polluants dans les eaux de ruissellement urbain

Les activités humaines générent de nombreux contaminants, qui peuvent étre émis dans
I’'atmosphére et s’accumuler sur les surfaces par temps sec, il s’agit de dépdt sec. Par temps de pluie,
les contaminants émis dans I'atmosphére sont alors captés par les pluies provoquant leur contamination
par les retombées atmosphériques (dépdt humide) et par le lessivage des surfaces urbains (Branchu
et al., 2013). Ces eaux seront finalement acheminées vers des réseaux d’assainissement séparatifs ou
unitaires pour étre traités ou non (devenir des RUTP) ou bien vers les couches du sol par infiltration.



Cette derniére est la plus intéressante car elle limite les flux d’eaux dans les stations de traitement
(Chocat, 2008).

Le type de pollution est en ville est essentiellement diffus avec une forte variabilité spatiale et temporelle
des volumes d’eau et des polluants véhiculés. En effet d’'aprés des travaux de thése (Bressy 2010), il a
été mis en évidence que certains polluants comme le zinc étaient plus concentrés en amont et moins
concentré en aval suite a la dilution). D’autres étaient plus concentré en aval (comme les MES et les
matieres organiques). De plus, il a été mis en évidence que le type et la source de contaminants dans
les eaux de ruissellement dépendaient de I'occupation des sols ainsi que les activités pratiquées
(Gobel et al., 2007). Zgheib (2009) ainsi que Gromaire et al. (2013) ont pu élaborer un tableau résumant
les différentes sources potentielles de polluants (non exhaustif), la Figure 1.2 représente ces sources.
Trois grands types de sources (naturelles, urbaines et industrielles) sont mises en évidence. En zone
urbaine, la qualité et la génération des eaux de ruissellement dépendent ainsi de plusieurs facteurs trés
importants (Gromaire et al. 2013) : Les caractéristiques des sites (occupation du sol, degré
d’'imperméabilisation, matériaux utilisés qui entrent en contact avec la pluie...), le type et I'intensité des
activités anthropiques (industriel, urbain, trafic routier, surface du site, intensité de l'usage...) ainsi que
les caractéristiques climatiques (intensité, durée des pluie, période de temps sec avant la pluie...).
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Figure 1.2 : Les différentes sources de contaminants dans les eaux de ruissellement en ville (selon Zgheib, 2009
et Gromaire et al., 2013).

[-2.3. Origine des micropolluants routiers

Le trafic routier représente une source majeure de micropolluants émis vers I'atmosphére et
les eaux de ruissellement. Les micropolluants émis sont de nature métallique (cadmium, chrome,
cuivre, plomb, nickel, zinc ...) et organique (hydrocarbures aromatiques polycycliques, hydrocarbures,
alkylphénols, bisphénol A, phtalates ...). Dans une revue, Markiewicz et al. (2017) ont par exemple
identifiés 1 100 polluants organiques pouvant étre émis dans I'environnement a partir du trafic routier.
Les émissions de contaminants en contexte routier peuvent étre chroniques (émissions des véhicules,
usure des composés des automobiles et des routes), accidentelles (déversements), saisonnieres
(salage des routes en hiver) et temporaires (travaux par exemple) (Branchu et al., 2013). La pollution
chronique est la plus documentée. Les différentes sources de contaminants en milieu routier sont donc :

® Les véhicules en circulation. Premiérement, lors de l'utilisation de véhicules, la combustion
incompléte du carburant émet différents contaminants au travers des émissions des gaz
d’échappement tels que les hydrocarbures aromatiques polycycligues (HAP), hydrocarbures
aliphatiques, alcanes et alcenes et autres composés organiques (aldéhydes et cétones, acides etc.)
(Markiewicz et al., 2017), ces émissions sont responsables de la principale source d’'HAP en milieu
routier. Les pots catalytiques utilisés pour limiter la nocivité des gaz d’échappement sont constitués de
platine, palladium, rhodium, d’oxydes de zinc, fer et d’autres ETM (Lim et al., 2006), dont leur corrosion
avec le temps les libére dans I'environnement.



Une autre source provient directement des composants des véhicules. Etant exposés aux frottement,
les garnitures de freins, les pneumatiques et les carrosseries peuvent se dégrader libérant des
particules qui peuvent étre ensuite entrainés par les eaux de ruissellement (Briand et al., 2018). Les
composants en plastique des carrosseries, les peintures et laques contiennent de nombreux adjuvants
tels que les phtalates (PAE), des alkylphénols (AP), les alkylphénols éthoxylés (APnEO) ou encore le
bisphénol-A (BPA) (Markiewicz et al., 2017). Dans leur étude, Lamprea et al. (2017) ont montré que les
carrosseries libéraient des AP (essentiellement le nonylphénol) et du BPA. L’'usure des plaquettes de
freins résultant du freinage des véhicules est une source non négligeable de ETM sous forme
particulaire, avec surtout du zinc (Zn) et du cuivre (Cu), mais également du plomb (Pb) et cadmium (Cd)
(Budai et Clement, 2011). Des MPO peuvent également étre émis depuis ces plaquettes de frein, tels
gue des HAP, des benzaldéhydes, acides benzoiques, alcanoiques et oléiques (Markiewicz et al.,
2017). Dans leur méme étude, Lamprea et al. (2017) ont montré que les pneus émettaient surtout du
BPA et de l'octylphénol (un alkylphénol) et Markiewicz et al. (2017) qu’ils libéraient des PAE, AP et
APNEO, HAP, alcanes et acides alcanoiques et oléiques, stéranes et résines.

L'utilisation de fluides dans les automobiles est également une source de micropolluants pour les eaux
de ruissellement en raison de nombreux additifs notamment (Briand et al., 2018). Cela regroupe les
liquides de refroidissement et de frein, les huiles moteurs, les carburants, les produits de lave glace, le
lubrifiant ainsi que les produits d’entretien. Tout d’abord, lors de fuites de carburant, des hydrocarbures
aliphatiques et aromatiques ainsi que leurs dérivés sont libérés (Deshayes et al., 2016). Pour les autres
liquides, de nombreux MPO sont retrouvés tels que les AP et APnEO (liquides de freins, huiles moteurs,
lubrifiants), le BPA (liquides de freins, liquide de refroidissement, lubrifiants), les HAP (huiles moteur,
carburant, lubrifiants) ou encore les PAE (lubrifiants) (Deshayes et al., 2016 ; Markiewicz et al., 2017).
Les huiles moteurs sont les fluides contenant le plus d’ETM, essentiellement du Zn (Pagotto 1999). Le
remplacement du Pb dans les carburants (diesel) dans les années 2000 en France a entrainé I'ajout de
composés tels que les BTEX (Benzene, Toluéne, Ethylbenzéne, Xyléne), les MTBE (méthyl tertiary
butyl ether) et ETBE (ethyl tertiary butyl ether) malgré la diminution du Pb (Branchu et al., 2013). Toutes
ces fuites de fluides peuvent ainsi contaminer les eaux de ruissellement en MPO essentiellement.

® L’usure des chaussées et des équipements routiers. Le revétement de la route s’use avec le
temps et libére des micropolluants. Avant son interdiction, le goudron était une source de HAP,
aujourd’hui le bitume est utilisé et produit moins de ces composés. L’abrasion du bitume et de I'asphalte
sont des sources de MPO au travers de PAE, AP et APnEO, amides, amines, BPA et antioxydants
(Markiewicz et al., 2017). Des ETM sont également retrouvés dans le bitume (Ni, Fe, Mg) et dans
l'asphalte (Cu, Zn, Pb, Cr, Ni, Cd) (Revitt et al., 2014). Le béton libere également majoritairement du
nonylphénol et NPnEO, utilisés comme adjuvants (Markiewicz et al., 2017 ; Lamprea et al., 2017).

Les équipements routiers peuvent également émettre des micropolluants. Les glissiéres de sécurité
libérent du Fe et Zn (Pagotto 1999), ainsi que les panneaux de signalisation fabriqués en acier galvanisé
(Zn essentiellement) (Huber et al., 2016). Les peintures de route contiennent également des adjuvants
tels que des PAE, AP et APnEO, BPA et résines (Markiewicz et al., 2017).

® Les dépdts atmosphériques. Finalement, les différents micropolluants émis dans I'atmosphére,
c’est a dire les HAP issus de la combustion incompléte du carburant, les particules fines émises
contenant des ETM ou encore les MPO (Gasperi et al., 2014) peuvent se déposer sur les surfaces
urbaines par temps sec ou temps de pluie, participant alors aux dép6ts secs et humides.

Pour conclure sur l'origine des micropolluants routiers, plus une route est importante (taille, trafic), plus
les émissions et dépbts de contaminants seront importants puisqu’elles seront plus fréquentées.
L’émission de ces composés dépendra du nombre de voitures utilisant la route, des types de pneus, le
type de route et les conditions météorologiques (Markiewicz et al., 2017). Enfin, la diversité de
micropolluants émis en contexte routier est trés élevée.

[-3. Cadre réglementaire des milieux aquatiques

Au niveau Européen, la Directive Cadre sur I’Eau (DCE) 2000/60/CE (European Union et
Council of the European Union, 2000) adoptée en 2000 est une législation trés importante fixant des



objectifs de protection et restauration de la qualité écologique et chimique des eaux de surface et
souterraines. Elle a établi un cadre pour la gestion des ressources en eaux dans I'ensemble de I'Union
Européenne. Cela passe notamment par la détermination de substances prioritaires a limiter voire
interdire pour réduire leur occurrence dans les eaux. Les objectifs de la DCE étaient définis pour 2015,
mais des programmes de mesures complémentaires jusqu’en 2027 (derniére échéance) ont été mis en
place car ces objectifs n’ont pas tous été atteints. La DCE est complétée par plusieurs directives filles
qui abordent des aspects spécifiques de la gestion de I'eau.

Un aspect important est les substances a surveiller et contrdler en raison de leur effet néfaste sur
'environnement. Ainsi, la Directive 2000/60/CE a établi dans un premier temps une liste de 33
substances prioritaires (représentant un risque important pour le milieu aquatique), puis 8
substances ont été ajoutées par la suite dans la Directive 2006/11/CE (European Union et Council of
the European Union, 2006). Enfin, la Directive 2013/39/UE (European Union et Council of the European
Union, 2013) a complété la liste, ayant finalement un nombre total de 45 substances prioritaires. Ces
substances comprennent des polluants organiques persistants, des substances cancérigénes,
mutagene, des perturbateurs endocriniens ou encore des métaux.

En plus de définir les substances prioritaires, il a fallu établir des critéres de qualité pour ces
substances. Ainsi, des normes de qualité environnementales (NQE) pour les substances retenues
ont été établies par la suite avec la Directive 2008/105/CE (European Union et Council of the European
Union, 2008) et complétées dans la Directive 2013/39/EU (European Union et Council of the European
Union, 2013). Ces normes définissent les niveaux acceptables de concentration de ces substances
dans I'eau et les états membres doivent s’assurer que les eaux atteignent ces NQE.

Toutes ces substances sont regroupées dans I'annexe | de la Directive 2013/39/UE (issue de I'annexe
X de la Directive 2000/60/CE), et les NQE dans I'annexe Il de la Directive 2013/39/UE (issue de 'annexe
| de la Directive 2008/105/CE). L’Annexe 1-1 de ce manuscrit indique finalement les substances
prioritaires retenues.

Afin de compléter la DCE, au niveau national, 'Arrété du 25 janvier 2010 relatif aux méthodes
et criteres d’évaluation de I'état écologique, de I'état chimique et du potentiel écologique des eaux de
surface pris en application des articles R. 212-10,R. 212-11 et R. 212-18 du code de I'environnement
(MEEDDM, 2010) a été mis en place. Cet arrété précise les méthodes et les critéres d’évaluation de
I'état chimique et écologique des masses d’eau. |l liste également les NQE de différents micropolluants
en plus de ceux déja inscrits dans la DCE (zinc, arsenic, chrome et cuivre par exemple).

Finalement, la Commission Européenne a récemment fait une proposition de Directive révisée
sur le traitement des eaux urbaines résiduaires (European Commission, 2022). La Directive initialement
mise en place (Directive 91/271/CEE du Conseil du 21 mai 1991 relative au traitement des eaux
urbaines résiduaires) considérait essentiellement les sources domestiques, sans inclure les eaux
pluviales. Cette Directive révisée prend donc maintenant en considération les eaux de ruissellement en
ville et prévoit des jalons pour sa gestion, entre 2025 et 2040. Il s’agirait donc de la premiére Directive
qui prendrait directement en compte les eaux de ruissellement en ville.

I-4. Sélection des micropolluants a étudier

Le choix des molécules a considérer dans ce projet a été réalisé selon leur potentielles
émissions par les véhicules et routes et selon leur importance dans les eaux de ruissellement de voirie.
Dans les eaux de ruissellement, les ouvrages de gestion des eaux pluviales et les filtres plantés de
roseaux, les ETM ont été largement plus étudiés. En effet, leur présence et impact ont été largement
documentés en raison de leur facile identification et quantification (Mikkelsen et al., 1997 ; Mason et al.,
1999 ; Stachel et al., 2010 ; Leroy et al., 2016 ; Flanagan et al., 2018 ; Gasperi et al., 2022). De plus,
certains sont inscrits comme polluants prioritaires dans la DCE : Cd, Pb et Ni. En effet, a trop fortes
teneurs, ils peuvent avoir des impacts écotoxicologiques (détaillé dans la section 1.4.2.1.3). lls seront
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donc étudiés au cours de cette thése. Les micropolluants organiques (MPO) ont été quant a eux moins
étudiés.

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont les MPO les plus souvent étudiés dans
les eaux et ouvrages (Stachel et al., 2010 ; LeFevre et al., 2012 ; Schmitt et al., 2015 ; Leroy et al., 2015
; Leroy et al., 2016 ; Tedoldi et al., 2017 ; Walaszek et al., 2018 ; Flanagan et al., 2018). 16 HAP sont
inscrits comme prioritaires d’aprés 'US EPA (US EPA 2014) et 7 parmi les 16 sont inscrit dans la DCE.
En effet, les HAP sont connus pour leur effets cancérogénes, tératogénes et mutagénes sur les
organismes (détaillé dans la section 1.4.2.2.3). Les hydrocarbures sont également présents dans les
eaux de ruissellement de voirie, ainsi, les HAP et les indices hydrocarbures seront également étudiés.

D’autres MPO émergents sont également retrouvés dans les eaux de ruissellement, le bisphénol-A
(BPA) et les familles des alkylphénols (AP) et phtalates (PAE) (Stachel et al., 2010 ; Bjérklund, 2010
; Flanagan et al., 2018 ; Gasperi et al., 2022 ; Beryani et al., 2023). Ces derniers sont souvent associés
aux voiries et automobiles (voir partie 1.2.3 ci-dessus), et leurs impacts sur la santé est aujourd’hui
avéré : ils sont reconnus par 'TECHA comme étant des perturbateurs endocriniens (ECHA 2013 ;
2017b; 2019), c’est-a-dire des substances ayant une activité sur le systeme endocrinien. De plus, deux
AP, le nonylphénol (4-NP) et I'octylphénol (4-OP) et un phtalate, le Di (2-éthylhexyl)phtalate (DEHP)
sont inscrits dans la liste des substances prioritaires de la DCE. Depuis 2018, TECHA a classé le BPA
comme « substance extrémement préoccupante » en tant que perturbateur endocrinien (ECHA, 2018).
Ces MPO sont donc préoccupants mais ne sont pas assez étudiés dans les eaux de ruissellement et
les ouvrages, c’est pourquoi, ils seront également étudiés afin de mieux les documenter.

La liste des micropolluants retenus pour cette these comprend donc des Eléments Trace
Métalliques (ETM), des Hydrocarbures Aromatiques polycycliques (HAP), des indices hydrocarbures
(HC), le bisphénol-A (BPA), des alkylphénols (AP) et des phtalates (PAE) (Tableau 1.2). lls sont
présentés en détail par la suite.

Tableau 1.2 : Liste des micropolluants étudiés dans le cadre du projet Life Adsorb.

Micropolluants étudiés Composé (abréviation)
?"E'm;"’”“a”ts métalliques Cadmium (Cd), chrome (Cr), cuivre (Cu), nickel (Ni), plomb (Pb), zinc (Zn)
Indices hydrocarbures C10- Indices hydrocarbure : indice C10-C40 ; indice C10-C11 ; indice C11-C12 ;
C40 (HC) indice C12-C16 ; indice C16-C21 ; indice C21 - C35 ; indice C35-C40
16 HAP : naphtaléne (Nap), acénaphtyléne (Acyl), acénaphténe (Acen),
fluorene (F), anthracene (A), phénanthrene (Phen), fluoranthéne (Fluo),
Hydrocarbures Aromatiques pyréne (Pyr), benzo(a)anthracene (BaA), chrysene (Chry), benzo(a)pyrene
Polycycliques (HAP) (BaP), benzo(b)fluoranthéne (BbF), benzo(k)fluoranthéne (BKF),

dibenzo(a,h)anthracene (DahA), benzo(g,h,i)péryléne (Bper), indeno(1,2,3-
c,d)pyrene (IP)

4-nonylphénol (4-NP), nonylphénol monoéthoxylé (NP1EQO), nonylphénol
diéthoxylé (NP2EO), nonylphénol monocarboxylé (NP1EC), 4-t-octylphénol
(4-OP), octylphénol monoéthoxylé (OP1EO), octylphénol diéthoxylé
(OP2EO)

Bisphénol A (BPA) Bisphénol-A (BPA)

Diméthyl phtalate (DMP), diethyl phtalate (DEP), di-isobutyl phtalate (DiBP),
dibutyle phtalate (DBP), bis(2-ethylhexyl) phtalate (DEHP), dinonyl phtalate
(DNP)

Alkylphénols (AP)

Phtalates (PAE)

Différentes propriétés physico-chimiques des polluants sont importantes a considérer car
elles jouent un réle sur leur comportement et donc leur devenir dans I'environnement (Mackay et al.,
2006 ; Tissier et al., 2005 ; AgroParisTech, 2023). Elles sont présentées et définies dans I’Annexe 1-2
et seront discutées par la suite pour caractériser les micropolluants.
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I-5. Les éléments trace métalliques

[-5.1. Définition

Les ETM sont des éléments dont les atomes sont unis par des liaisons métalliques et
possédant une structure cristalline. lls ont la capacité de perdre des électrons pour former des ions
positifs et la capacité de conduire la chaleur et I'électricité. Plusieurs termes sont utilisés dans la
littérature, comme métaux lourds ou métalloides mais ils ne sont plus utilisés aujourd’hui car ils
manquaient de sens concret et n’étaient pas précis (Duffus, 2002). Le terme élément trace métallique
est alors préféré (ETM).

Les ETM sont naturellement présents dans I'environnement en raison de leur formation dans la croute
terrestre. Depuis leur formation, leur cycle géochimique conduit a une distribution hétérogene des ETM
en surface avec des teneurs généralement faibles (Goff et Bonnomet, 2004), on parle alors de fond
géochimique (quantité d’'ETM naturellement présents dans I'échantillon). Cependant, comme vu dans
le 1.2.3, de nombreux ETM sont utilisés en ville et se retrouvent ensuite dans les eaux de ruissellement,
ils ont donc également une source anthropogénique. Ainsi, les ETM sont présents de facon
ubiquitaire, en trace dans I'environnement.

I-5.2. Propriétés physico-chimiques

Le Tableau 1.3 présente les propriétés des ETM étudiés. Les coefficients d’adsorption des 6
ETM (log Kd) sont compris entre 3,20 et 4,67 (Ka entre 1585 et 46773) montrant une affinité élevée avec
la phase solide. Les affinités avec la phase solide sont alors, selon le métal : Pb > Cr > Cu > Cd > Ni et
Zn. Cela se répercute sur la répartition entre la phase dissoute et particulaire dans les eaux de
ruissellement. En effet, les mesures réalisées par Zgheib (2009) montrent que ces ETM sont
majoritairement retrouvés dans la fraction particulaire, selon un ordre similaire a leurs coefficients
d’adsorptions. Ainsi, la grande majorité des ETM dans les eaux de ruissellement de voiries sont présents
sous forme patrticulaire (Flanagan et al., 2018).

Tableau 1.3: Caractéristiques physico-chimiques des métaux (valeur ou min-max). La répartition
dissout/particulaire ainsi que le log Kq ont été déterminés dans des eaux de ruissellement urbain. (a) Zgheib, 2009
; (b) Sansalone et al., 1996 ; (c) Maniquiz-Redillas et Kim, 2014.

Masse Répartition dissout/particulaire
Composé Abréviation N° CAS molaire (% particulaire) Log Kq
(g/mol)
Plomb Pb 7439-92-1  207,2 100 % (a) gvéﬁzf)ﬁ? (b)
Zinc zn 7440-66-6 65,4 54 - 100 % (a) 3739(;:?;194 (b)
Cuivre Cu 7440-50-8 63,6 66 - 100 % (a) 3,24(3,15 (b)
Cadmium cd 7440-43-9  112,4 61 - 100 % (a) 3124(3708 (b)
Chrome Cr 7440-47-3 52 85 - 100 % (a) g,ig(g,u (b)
Nickel Ni 7440-02-0 58,7 61 - 100 % (a) 2153;3;148 (b)

[-5.3. Toxicité

Certains ETM sont essentiels a faible concentration au développement des organismes vivant
car ce sont des oligo-éléments nécessaires aux fonctions biochimiques et physiologiques, tels que le
cobalt, le cuivre, le chrome le fer, le magnésium, le manganese, le nickel ou encore le zinc (WHO, FAO,
et IAEA, 1996). Cependant, des concentrations trop importantes en ces mémes ETM induira des
dommages cellulaires et tissulaires entrainant alors des impacts sur les organismes (Tchounwou et al.,
2012).

D’autres ETM sont tout simplement toxiques pour les organismes vivants, méme a de trés faibles
concentrations, tels que le cadmium, le plomb, le mercure et I'arsenic. Ce sont donc des ETM non

12



essentiels (Tchounwou et al., 2012). Par exemple, concernant le cadmium, son exposition engendre
un endommagement des cellules, par la formation d’espéces réactives de I'oxygéne qui provoquent des
dommages a I'ADN et perturbent la synthése des acides nucléiques et des protéines (Mitra, 1984 ;
Stohs et Bagchi, 1995). Un autre exemple est le plomb ; un des effets toxiques est le développement
de neuropathologie périphérique et ou de néphropathie chronique ou encore d’hypertension (WHO,
FAO, et IAEA, 1996).

Une notion importante pour les polluants est leur biodisponibilité. Si le métal n’est pas
biodisponible - c’est a dire sous une forme chimique ayant la capacité d’étre assimilée par les
organismes (Newman et Jagoe, 1994) - il ne se sera pas assimilé dans les organismes vivants, et n’aura
donc que trés peu d'impact. Pour cela, la spéciation du métal est importante a connaitre. Sous forme
particulaire (métal fixé sur des particules), les ETM sont généralement moins biodisponibles. Lorsque
le métal est dissout en solution, il est alors souvent présent sous forme ionisée (exemple : Zn2*) ou
bien complexée a des ligands organiques et inorganiques (Goff et Bonnomet, 2004) et deviennent alors
plus biodisponible. Selon I'état d’oxydation de I'élément et son degré de complexation, sa toxicologie
peut également étre impactée (par exemple le Cr IV est plus toxique que le Cr III)

I-5.4. Réglementation et concentrations dans les eaux de ruissellement

La présence des ETM étudiés est réglementée dans les milieux aquatiques naturels. Les seuils
réglementaires pour les eaux de surface francaises sont issus de la Iégislation européenne (European
Union et Council of the European Union, 2013) et francaise (MEEDDM, 2010) lorsque la DCE n’indique
pas de seuil. Le Tableau 1.4 synthétise les niveaux de contamination minimum et maximum retrouvés
dans les eaux de ruissellement de voiries et les hormes associées.

Tableau 1.4 : Concentrations totales minimum et maximum (concentrations dissoutes minimum et maximum) en
métaux observées dans les eaux de ruissellement de voirie en Europe. (1) Stachel et al. (2010) ; (2) Flanagan et
al. (2018) ; (3) Leroy et al. 2016 ; (4) Gasperi et al. (2022). Les normes de qualité environnementales (NQE)
associées (MA : moyenne annuelle ; CMA : concentration maximale admissible) sont fournies. Norme DCE 2013
(2013/39/UE), Norme francaise (23/01/2010, MEEDDM 2010). Les métaux avec * ont des NQE définies pour la
fraction biodisponible. Pour le cadmium, la DCE a défini des NQE différentes selon la dureté de 'eau en mg
CaCOs/L: classea:<40;classeb:de40a<50;classe c:de50a<100;classed:de 100 &< 200 ; classe e
12 200.

Mé Concentrations (ug/L) min-max NQE-MA NQE-
étal . : . CMA
totales (min-max dissout) mesurées (ng/L)
(ug/L)
13-99 (1)
15,8-139,2 (0,19-0,90) (2)
Plomb * 0-179 (3) 1,2 14
5,3-98 (4)
210-1300 (1)
. 236-1653 (16-66) (2) .
Zne 34-497 (3) 78
36-932 (4)
91-760 (1)
. 98-546 (13,5-42,2) (2) )
Cuivre 0-136 (3) 1
15-570 (4)
<0, 08 <0, 45
0,16-1,3 (1) (a);0,08 (a);0,45
. 0,11-0,72 (<0,1) (2) (0);0,09 (b);0,6
Cadmium 53 3) (©:015 (0);
01-1(4) (d);025 0,9(d);
(e) 1,5 (e)
8,6-21 (1)
Chrome 12,3-83,3 (<0,1-1,83) (2) 34 -
3,9-84 (4)
4,2-18 (1)
Nickel * 1,9-38,9 (0,57-1,45) (2) 4 34
2,4-32 (4)
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Cette synthese indique que le Zn est le métal le plus concentré dans les eaux de ruissellement de voiries
(entre 34 et 1653 pg/L), suivi du Cu (entre < Limite de Quantification LQ et 760 pg/L) puis du Pb (entre
<LQ et 179 pg/L). Le Cr et Ni sont moins concentrés et le Cd est le métal ayant généralement les plus
faibles concentrations dans les eaux de ruissellement de voiries (entre < LQ et 1,3 ug/L) (Stachel et al.,
2010 ; Leroy et al.,, 2016 ; Flanagan et al., 2018 ; Gasperi et al., 2022). 1l est notable que les
concentrations variaient selon les études donc selon les bassins versants captés (types de routes,
fréquentations des routes etc), mais les ordres de grandeur restaient similaires. En comparant ces
valeurs aux NQE, les concentrations mesurées en différents ETM étaient presque systématiquement
supérieures aux NQE-MA. Le zinc, plomb et cuivre dépassaient systématiquement les NQE-MA.

L’étude de Flanagan et al. (2018) est la seule ayant mesurée les fractions particulaire et dissoute dans
des eaux de ruissellement de voirie. Le cuivre, plomb et zinc étaient fortement associés a la phase
particulaire (médiane de 92 ; 99 et 95 % respectivement), ils ont relié cela a la forte concentration en
MES dans les eaux.

I-6. Les hydrocarbures aromatiques polycycliques

[-6.1. Définition

Les hydrocarbures aromatiques polycycligues (HAP) sont des molécules organiques
(composées de carbone et d’hydrogene) neutres et apolaires, composées de minimum deux cycles
aromatiques. Selon le nombre de cycles, les HAP sont classés en HAP légers (jusqu’a trois cycles) ou
lourds (supérieur a trois cycles).

Leur toxicité (détaillée dans le 1-6.3) a conduit a la mise en place d’'une réglementation ; des 1976, 16
HAP ont été retenus par ’Agence Américaine de Protection de 'Environnement (US EPA, 1976) comme
étant des polluants prioritaires a surveiller et réguler. lls ont donc été inclus dans la « priority pollutant
list », composée de 129 substances (US EPA, 2014). La structure chimique de ces 16 HAP est
présentée sur la Figure 1.3, ce sont les HAP qui seront étudiés en détails.

X0 S

3

Naphtaléne Acénaphtyléne Acénaphténe Fluorene
(Nap) (Acyl) (Acen) (F)
Anthracene Phénanthréne Fluoranthéne Pyrene

(A) (Phen) (Fluo) (Pyr)

(]

Benzo(a)anthracene Chrysene Benzo(a)pyrene Benzo(b)fluoranthene
(BaA) (Chry) (BaP) (BbF)
OO’O ) “‘
9 Jeoe, O
Benzo(k)fluoranthéne Diben?é//(‘a,h)anthracéne Benzo(g,h,i)péryléne Indeno(1,2,3-cd)pyrene
(BKF) (DahA) (Bper) (IP)

Figure 1.3 : Structure des 16 HAP prioritaires (et leurs abréviations). Le nombre de cycles augmente avec le
sens de lecture classique (gauche a droite, haut en bas).

Les HAP peuvent avoir plusieurs origines (Neff, 1980). lls sont d’'une part retrouvés de fagon
naturelle dans I'environnement, dans le pétrole, huiles et charbon mais également dans la combustion
incompléte de matiéres organiques tels que le bois (feux de forét) ou encore lors d’éruptions
volcaniques. lls ont également une source anthropique, lors de la combustion incompléte des produits
pétroliers, du charbon ou encore du bois ou lors de fuites de pétrole directement. L'utilisation massive
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de produits pétroliers et de bois fait que les HAP sont ubiquistes dans I'environnement et sont
prédominants en zones urbaines (automobiles, industries chauffage). Ainsi, on retrouvera les HAP dans
les eaux de ruissellement urbains via le dépét atmosphérique ou le lessivage des surfaces contaminées.

I-6.2. Propriétés physico-chimiques

Les propriétés physico-chimiques des HAP varient selon leur structure et donc leur masse
molaire, qui augmente avec 'augmentation du nombre de cycles aromatiques. Les noyaux aromatiques
rendent les HAP trés hydrophobes, ainsi, plus le nombre de noyau augmente, plus I'’hydrophobicité
augmente également (dés le deuxiéme HAP, les molécules sont considérées comme hydrophobes,
avec un Kow > 4). Cela est bien visible sur le Tableau 1.5 ou le log Kow et le log Koc augmentent avec
le nombre de cycles, passant par exemple pour le log Koc de 3,1 a 6,15. Cela montre que ces composés
s’associeront préférentiellement a la phase solide et aux matiéres organiques, et seront peu mobile en
présence de phase solide (Koc > 2,7). En effet, a partir du benzo(a)anthracéne (4 cycles aromatiques),
plus de 90 % du composé est retrouvé en phase particulaire dans les eaux de ruissellement (Zgheib,
2009). A Tinverse, la solubilité et la volatilité (pression de vapeur et constante de Henry) de ces
composés diminue avec le nombre de cycle aromatique. La solubilité devient trés faible a partir du
benzo(a)anthracéne également (solubilité inférieure a 0,01 mg/L), ils sont alors considérés comme
insolubles (solubilité < 0,1). Enfin, les valeurs de pression de vapeur et de constante de Henry font du
naphtaléne le seul composé assez volatil et des le fluoréne, les HAP sont tres faiblement volatils (Pvap
> 1 et Kn < 10) & non volatils (Kn < 0.1).

Contrairement aux métaux, les HAP sont des molécules organiques donc ayant une nature destructive.
En effet, ils sont biodégradables dans I'environnement sous l'action des microorganismes, les HAP
Iégers seront généralement plus rapidement biodégradés que les HAP lourds qui auront tendance a
s’accumuler dans I'environnement (Haritash et Kaushik, 2009).

[-6.3. Toxicité

Dans un premier temps, les fortes valeurs de Kow indiquent que les HAP ont un caractere
lipophile, ainsi ils tendent a s’accumuler dans les organismes vivants dans les tissus lipidiques. De
nombreux HAP sont mutagenes, cancérigenes, tératogenes et immunotoxiques pour les organismes
vivants y compris les humains (Baird et al., 2002 ; Rengarajan et al., 2015 ; Bolden et al., 2017 ; Patel
et al., 2020). Le benzo(a)pyréne est considéré comme I'un des HAP les plus cancérigénes, il est
généralement utilisé comme un marqueur pour I'évaluation des risques (notamment dans la DCE) (Patel
et al., 2020). L'exposition a long terme des HAP peut ainsi induire des cancers des poumons, de la
peau, de I'cesophage, du colon, du pancréas, de la vessie et des seins (Rengarajan et al., 2015). Les
HAP ont également des effets sur le systéme reproducteur ; les HAP peuvent perturber les hormones
et leur régulation, altérer I'utérus, changer la qualité du sperme et les fonctions testiculaires ou encore
impacter les naissances (faible masse, naissance prématurée, malformations du cceur (Patel et al.,
2020). Enfin, les HAP peuvent également avoir des effets sur 'immunologie, par le développement
d’allergies et de maladies auto-immunes (Bolden et al., 2017).

Un aspect important est que la dégradation des HAP peut induire la formation de métabolites
pouvant étre plus toxiques que les molécules initiales (Shuttleworth et Cerniglia, 1995). La
métabolisation des HAP les rend ainsi plus hydrophiles, les métabolites produits peuvent alors se fixer
sur des composants cellulaires (protéines, ADN) et modifier 'ADN, induisant alors des effets mutagénes
et cancérigénes (Baird et al., 2002).

I-6.4. Réglementation et concentrations dans les eaux de ruissellement

Concernant la réglementation européenne, huit HAP sont inscrits dans la DCE (European Union
et Council of the European Union, 2013), il s’agit des composés en gras dans le Tableau 1.6 :
naphtaléne, anthracene, fluoranthéne, benzo(a)pyrene, benzo(b)fluoranthéne, benzo(k)fluoranthéne,
benzo(g,h,i)péryléne et indeno(1,2,3-cd)pyréne. Les trois premiers HAP ont des NQE qui leurs sont
propres, tandis que pour les autres HAP, les NQE sont définies par rapport au benzo(a)pyréne (mesure
uniquement de cet HAP, marqueur des autres HAP cités).
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Tableau 1.5 : Caractéristiques physico-chimiques des 16 HAP (valeur ou min-max). La solubilité, constante de Henry et pression de vapeur sont données pour une température
de 25°C. (a) ECHA database, 2023 ; (b) Zgheib 2009 ; (c) INERIS database, 2023 ; (d) PubChem Database, 2023.

) Abrévi- Nombre Fo.rm.ule . Masge . Puap R.épartition . .
Nom de la molécule ation de cycle Ehlmlque N° CAS molaire (mg/L) (Pa) Kn (Pa.m3/mol) dlssouglpart'lculalre Log Kow L0Og Koc
rute (g/mol) (% particulaire)

Naphtaléne Nap 2 C10H8 91-20-3 128,2 31,8 (¢) 10,5(c) 48,9 (¢) 35 (b) 3,7 (¢) 3,10 (¢)
Acénaphtylene Acyl C12H8 208-96-8 152,2 3,93 (d) 6,68 (c) - 80 (b) 3,94 (c) 3,7 (c)
Acénaphténe Acen C12H10  83-32-9 154,2 3,7 (c) 0,28 (c) 14,7 (c) 65 (b) 392 () 3,7(c)
Fluorene F 3 C13H10  86-73-7 166,2 1,98 (c) 0,09 (c) 9,2 (c) 45 (b) 4,18(c) 3,9(c)
Anthracéne A C14H10 120-12-7 178,2 0,04 (c) 0,001 (a) 5,04 (c) 85 (b) 445 (c) 4,47 (c)
Phénanthréne Phen C14H10  85-01-8 178,2 1,2 (c) 0,091 (c) 3,98 (c) 70 (b) 4,57 (c) 4,33(c)
Fluoranthéne Fluo C16H10  206-44-0 202,3 0,26 (c) 0,0012 (c) 1,5(c) 75 (b) 513(c) 5,16 (c)
Pyréne Pyr 4 C16H10 129-00-0 202,3 0,13 (c) 0,0011 (c) 0,0011 (c) 80 (b) 4,88(c) 4,83(c)
Benzo(a)anthracéne BaA C18H12 56-55-3 228,3 0,01 (¢) 6,65E-07 (c) 0,02 (c) 95 (b) 5,76 (c) 5,25 (c)
Chryseéne Chry Ci18H12  218-01-9 228,3 0,002 (c) 8,4E-05 (c) 9,5 (c) 95 (b) 586 (c) 5,12 (c)
Benzo(a)pyrene BaP C20H12  50-32-8 252,3 0,0038 (c) 6,52E-7 (c) - 95 (b) 6,07 (c) 6,70 (c)
Benzo(b)fluoranthéne BbF 5 C20H14  205-99-2 252,3 0,012 (c) 6,7E-05 (c) 0,05 - 15,6 (c) 99 (b) 6,04 (c) 5,18-5,80 (c)
Benzo(k)fluoranthéne BkF C20H12  207-08-9 252,3 0,00076 (c) 1,3E-07 (c) 0,044 (c) 90 (b) 6,57 () 5,90 (c)
Dibenzo(a,h)anthracéne  DahA C22H14  53-70-3 278,3 0,0005 (c) 1,3E-08 (c) 0,0048 (c) 95 (b) 6,7 (c) 6,15 (c)
Benzo(g,h,i)péryléne BPer C22H12 191-24-2  276,3 0,00026 (c) 1,4E-08 (c) 0,014 (c) 95 (b) 6,5 (c) 7,38 (c)
Indeno(1,2,3-cd)pyrene IP C22H12 193-39-5 276,3 0,0005 (c) 1,30E-08 (c) 0,029 (c) 95 (b) 6,6 (c) 6,15 (c)
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Tableau 1.6 : Concentrations totales minimum et maximum (concentrations dissoutes min et max) en HAP et HCT
observées dans les eaux de ruissellement de voirie en Europe. (1) Stachel et al. (2010) ; (2) Flanagan et al. (2018)
; (3) Leroy et al. (2016 ) ; (4) Gasperi et al. (2022). Les normes de qualité environnementales (NQE) associées
(MA: moyenne annuelle; CMA : concentration maximale admissible) sont fournies. Norme DCE 2013
(2013/39/UE). * : Les concentrations sont celles du benzo(a)pyréne, seul HAP mesuré comme marqueur.

Concentrations (pug/L) min-max

HAP totales (min-max dissout) mesurées NQE-MA NQE-CMA

(mg/L) (ng/L)

Naphthaléne

Acénaphthyléne
Acénaphthéne

Fluorene

Anthracene

Phenanthrene

Fluoranthéne

Pyréne

Benzo(a)anthracéne

Chrysene

Benzo(a)pyréne

Benzo(b)fluoranthéne

Benzo(k)fluoranthene

Dibenzo(a,h)anthracéne

Benzo(g,h,i)péryléene

Indeno(1,2,3-cd)pyrene

<0,03 (1)
0,021-0,485 (<0,010-0,027) (2)
0,010-0,152 (4)

0,033-0,286 (<0,010) (2)
0,010-0,140 (4)

0,013-0,045 (<0,010) (2)
0,004-0,037 (4)

0,014-0,058 (<0,010-0,024) (2)
0,005-0,059 (4)

<0,03-0,11 (1)
0,031-0,337 (<0,010) (2)
0,012-0,143 (4)

0,11-0,6 (1)
0,102-0,594 (0,011-0,100) (2)
0,3-10,5 (3)

0,065-0,522 (4)

0,27-1,1 (1)
0,180-1,601 (0,013-0,032) (2)
0,075-1,368 (4)

0,21-0,93 (1)
0,205-2,298 (0,015-0,041) (2)
0,128-1,573 (4)

0,05-0,18 (1)
0,078-0,611 (<0,010) (2)
0,024-0,390 (4)

0,11-0,47 (1)
0,111-0,895 (<0,010) (2)
0,039-0,690 (4)

0,15-0,65 (1)
0,079-0,698 (<0,010) (2)
0,10-1,0 (3)

0,023-0,282 (4)

0,07-0,33 (1)
0,159-1,627 (<0,010) (2)
0,056-0,837 (4)

<0,03-0,11 (1)
0,059-0,485 (<0,010) (2)
0,019-0,219 (4)

0,035-0,192 (<0,010) (2)
0,008-0,115 (4)

0,1-0,33 (1)
0,105-0,966 (<0,010) (2)
0,037-0,665 (4)
0,04-0,17 (1)
0,067-0,764 (<0,010) (2)
0,025-0,329 (4)

1,341-11,495 (<0,170-<0,322) (2)

2

0,1

0,0063

1,7 x10-4

1,7 x10-4*

1,7 x 104 *

1,7 x 104 *

1,7 x10-4*

130

0,27

0,017

0,017

8,2 x10-3

516 HAP 2,0-19,0 (3) - -
0,604-7,481 (4)
HCT (mg/L) 0,29-3,96 (<0,2) (2) ) ]

<LQ-1,32 (3)

La quantification des HAP dans les eaux de ruissellement passe par la mesure de la somme

des 16 HAP ou de chaque HAP individuellement. Le Tableau 1.6 donne les concentrations en HAP et
hydrocarbures totaux mesurées dans les eaux de ruissellement de voiries (Stachel et al., 2010 ; Leroy
et al., 2016 ; Flanagan et al., 2018 ; Gasperi et al., 2022). Premiérement, les ordres de grandeurs sont
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bien plus faibles que pour les ETM (de 'ordre du ng/L), aucun HAP individuel ne dépassait 2,30 ug/L et
la somme des 16 HAP variait entre 0,60 et 19 pg/L. Puis, comme les ETM, les concentrations variaient
selon les études, liés aux bassins versants différents, mais certains HAP étaient généralement plus
concentrés : phénanthréne, fluoranthéne, pyréene, chryséne, benzo(a)pyréne, benzo(b)fluoranthéne et
benzo(g,h,i)pérylene, ou les valeurs maximales dépassent 0,5 pg/L. Enfin, en comparant les
concentrations avec les NQE, le naphtaléne est le seul HAP ayant des valeurs mesurées dans les eaux
de ruissellement de voiries inférieures a sa NQE-MA. Cela indique que ces eaux de voiries peuvent
dégrader les milieux naturels récepteurs. Enfin, les HCT étaient plus concentrés, de I'ordre du mg/L ;
les concentrations variaient entre < LQ et 3,96 mg/L.

I-7. Les alkylphénols et le bisphénol-A

[-7.1. Définition

Les AP sont des composés organiques xénobiotiques d’origine exclusivement anthropique
constitués d’un groupement phénolique et d’'une chaine carbonée (chaine alkyle) avec un nombre
d’atomes de carbone variable. Les AP dit « simples » sont les para-nonylphénols (4-NP, ensemble
d’isoméres de tous les AP composés de 9 carbones au sein de la chaine d’alkyle ; il y aurait plus de
211 nonylphénols d’aprés Guenther et al. (2006) et le para-t-octylphénol (4-OP, correspondant a une
seule molécule) notamment. lls sont obtenus par synthése grace a une réaction d’alkylation entre un
alcane et un phénol. Leur structure chimique est représentée sur la Figure 1.4.

Ces AP sont d’'une part utilisés pour la production de résines phénoliques, de résines époxydes ou
encore de résines formophénoliques (Lamprea et al., 2017, Annexe 1-3), mais la majorité (d’aprés
Cladiére, 2012, 54 & 60 %) est utilisée afin de fabriquer des alkylphénols éthoxylés (APnEO), une
famille de surfactants non anioniques (Bergé et al.,, 2012). Les APnEO sont produits grace a une
réaction d’éthoxylation, qui est la réaction d’'un AP avec un ou plusieurs oxydes d’éthyléne et les plus
synthétisés sont les éthoxylates de nonylphénol (NPnEO) et les éthoxylates d’octylphénol (OPnEQ)
(Bergé et al., 2012). Des exemples d’'NPnEO et OPnEO (ceux étudiés au cours de la thése) sont
représentés sur la Figure 1.4. Les NPnEO et OPnEO sont retrouvés dans les détergents industriels et
domestiques, les papiers, les peintures, les produits phytosanitaires, les textiles, les tanneries, les
agents mouillants etc (Lamprea et al., 2017, Annexe 1-3).

HiC_ CH,
HWCFQ»OH H.‘°C°~©—-O-CH2-CHZ-OH H,ch@—O-CHz-CHz—O-CHZ-CHz-OH
HO OH . .
. . . Nonylphénol Nonylphénol
Bisphénol-A 4-Nonylphénol mongé’:hoxylé diéilh%xylé
(BPA) (4-NP) (NP,EO) (NP,EO)
CHy
n3c>§ S
HC —7’ {) OH chr@—ocnz-cuz-w H,:Cs~©70-CH2~CH2fO-CH3-CH;~OH H,pc,—©~o OH
ik \ 7/ Yo,
3 ~o
4-tert- Octylphénol Octylphénol Nonylphénol
Octylphénol monoéthoxylé diethoxylé monocarboxylé
(4-OP) (OP4EO) (OP,EOQ) (NP4EC)

Figure 1.4 : Structure des alkylphénols et du bisphénol-A (et leurs abréviations).

Le 4,4-dihydroxi-2,2’-diphénylpropane ou encore 4-[2-(4-hydroxyphenyl)propan-2-yljphenol
(nom UPIAC), appelé Bisphénol A (BPA) est un composé organique d’origine exclusivement
anthropique également, de la famille des composés aromatiques. Ce composé est issu de la synthése
entre deux phénols et une acétone (Corrales et al., 2015) ; la formule chimique est représentée sur la
Figure 1.4. Le BPA ne correspond qu’a un unique composé.

Ce composé est utilisé pour la confection de plastiques et de résines essentiellement mais également
comme antioxydant et inhibiteur dans la production de PCV, comme durcisseur de peintures, ou encore
comme antioxydant dans la matrice de polymére de pneus (Lamprea et al., 2017, Annexe 1-3). La
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fabrication de plastiques polycarbonates et la fabrication de résines époxydes représentent néanmoins
plus de 97 % de la consommation de BPA en France (Cladiére, 2012).

I-7.2. Propriétés physico-chimiques

Concernant les propriétés physico-chimiques de ces composés, le Tableau 1.7 synthétise ces
valeurs. Le BPA est un composé modérément soluble (300 mg/L donc entre 100 et 1000 mg/L)
contrairement aux AP qui ont une Iégére solubilité (solubilités généralement inférieures a 10 mg/L). Les
trés faibles valeurs de pression de vapeur et de constante de Henry font du BPA un composé trés peu
volatil tandis que ces valeurs chez les AP sont plus élevées, ils sont considérés comme légérement
volatiles, le 4-NP étant 'AP le plus volatil (données non disponibles pour tous les AP présentés).
Concernant I’hydrophobicité de ces composés, le log Kow du BPA varie entre 3,3 et 3,4 tandis que chez
les AP, le log Kow varie entre 3,7 et 5,4 ; le BPA est donc considéré comme modérément hydrophobe
(log Kow entre 2 et 4) et les AP sont hydrophobes. Les AP ont donc une plus forte affinité avec la phase
solide et se retrouveront préférentiellement dans la phase particulaire des eaux de ruissellement. Cela
est également visible avec le log Ko ; avec des valeurs toujours supérieures a 2,7 le BPA et les AP sont
considérés comme peu mobiles dans les sols. Le BPA présente un log Koc inférieur a tous les AP donc
il reste le composé le plus mobile. Les AP ont, eux, des log Koc autour des valeurs des HAP a quatre
cycles.

La répartition dissout/particulaire dans les eaux de ruissellement a été étudiée ; les mesures de Gasperi
et al. (2014) ont montré que 18 % du BPA contre entre 14 et 40 % d’AP (le 4-NP étant le plus retrouvé
dans la phase particulaire) étaient mesurés dans la fraction particulaire, mais Flanagan et al. (2018) ont
montré que dans les eaux de ruissellement de voirie, 32, 71, 77, 90, 7 et 18 % du BPA, 4-OP, 4-NP,
NP1EO, NP1EC et NP2EO respectivement présents dans les eaux de ruissellement étaient présent sous
forme particulaire. Ces pourcentages varient donc beaucoup selon les eaux de ruissellement mais le
BPA reste toujours la molécule ayant le moins d’affinité avec la phase particulaire.

Enfin, comme les HAP, la nature destructive de ces composés conduit a leur dégradation.
Celle-ci sera détaillée dans la partie IlI-2.4 de cette synthése bibliographique.

[-7.3. Toxicité

Les AP et le BPA sont considérés comme des perturbateurs endocriniens en agissant sur
l'activité oestrogénique (ECHA, 2017b ; 2013). En effet, la structure chimique du BPA lui confére des
propriétés oestrogéniques (similaires a celle des ocestrogenes) (ANSES, 2013). Ainsi, des
dysfonctionnements des ovaire et utérus chez la femme et des disfonctionnement sexuels chez les
hommes ont été montrés (Petra, 2019) par le dysfonctionnement des fonctions du corps. Le BPA peut
causer du stress oxydatif, inhiber la méthylation de I’ADN, directement affecter les tissus ou les cellules,
causer de la toxicité reproductive ou encore de la neurotoxicité (Xing et al., 2022). Les conséquences
sont alors des maladies comme le diabéte, I'obésité, le changement des fonctions thyroidiennes, des
maladies reproductives et méme des cancers (Xing et al., 2022).

Concernant les AP, la premiére étude ayant montré un potentiel oestrogénique date de 1938
(Soares et al., 2008). Le 4-NP a montré des capacités a interférer avec le systeme de régulation par la
capacité de déclencher une toxicité respiratoire dans les cellules ou encore de produire des aberrations
chromosomiques (Soares et al., 2008). Les effets du 4-NP sont donc trés divers et imprévisibles. Les
NPNnEO a chaine courte ont moins d’effets toxicologiques que le 4-NP, cependant ils sont également
considérés comme perturbateurs endocriniens car ils ont des effets sur I'activité oestrogénique (ECHA,
2013). Moins d’études existent concernant les NPnEO a chaine longue, mais elles ont montré que plus
la chaine s’allongeait, moins les activités oestrogéniques étaient visibles (ECHA, 2013).

La toxicité de ces composés a de faibles concentration a donc été montrée a de nombreuses reprises
en adhérant aux récepteurs des cestrogénes, et les produits de dégradation des APnEO (4-NP et 4-OP)
sont généralement plus toxiques que la molécule mére (Veillette 2018; Sayed et al. 2019).
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Tableau 1.7 : Caractéristiques physico-chimiques du bisphénol-A et des alkylphénols (valeur ou min-max). La solubilité, constante de Henry et pression de vapeur sont données
pour une température de 25°C. (a) INERIS database (2023) ; (b) Gasperi et al. (2014) ; (c) Bergé et al. (2012); (d) ECHA (2012) ; (e) Priac et al. (2017) (f) ECHA database (2023)
; (9) Flanagan et al. (2018).

Log Kow

Nom de la Formule Masse K Répartition (Min-max Log Koc (min-
Famille . Abréviation  chimique N° CAS molaire Sw (mg/L) Pvap (Pa) " 3 dissous/particulaire max ou valeur
molécule (Pa.m3/mol) - . ou valeur .
brute (g/mol) (% particulaire) . unique)
unique)

Bisphénol-A BPA C15H1602 80-05-7 228,3 300 (a) ?A)SE'% 4,03E-06 (a) %g Eg; 33-34() 285(a)
4-Nonylphénol  4-NP Cl5H240 59897 2303  57()  03() 1102(a) s Eg; 5.4 () 4,70-5,60 (c)
Nonylphénol 27986- . . 39 (b)
monoéthoxylé NP1EO C17H2802 36.3 264,4 3,02 (c) 90 (g) 4,17 (c) 5,46 (c)

— Nonylphénol 27176- 29 (b)
o - -
< diéthoxylé NP2EO C19H3203 93.8 308,5 3,4 (c) 70 (g) 4,21 (c) 5,18 (c)
L) 0,064 45 (b)
\g 4-tert-Octylphénol 4-OP C14H220 140-66-9 206,3 5(a) @ 0,699 (a) 71 (g) 3,7-5,3(a) 3,44 - 4,30 (a)
<
e Octylphénol 2315-67- 4,15-4,99
__@ monoéthoxylé OP1EO C16H2602 3 250,4 8,0 (e) - - 14 (b) @ 3,26-4,09 (d)
<
Octylphénol 2315-61- 5,16 (d) -
diéthoxylé OP2EO C18H3003 9 2944 13.2 (e) - - 32 (b) 4,59 (d) 3,02 (d)
Nonylphénol =~ \ppc c17H2603 S5 5783 40 () 0,03() - - 4,12 (c) -
monocarboxylé 9
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I-7.4. Réglementation et concentrations dans les eaux de ruissellement

Le Tableau 1.8 montre les NQE ainsi que les concentrations en BPA et AP mesurées dans les
eaux de ruissellement de voirie. Premierement, étant des MPO émergents, on se rend compte que
moins de réglementations encadrent ces composés. Seuls le 4-NP et 4-OP ont une norme définie
(European Union et Council of the European Union, 2013), bien qu’ils soient tous aujourd’hui considérés
comme des perturbateurs endocriniens. Le processus de réglementation du BPA est long. Aprés de
nombreuses années, en 2017, le BPA a été inscrit comme candidat sur la liste des substances
extrémement préoccupantes en raison de ses propriétés reprotoxiques puis en tant que perturbateur
endocrinien (ECHA, 2017). Cependant, cette substance n’est pas encore inscrite dans la DCE a ce jour,
il n’y a donc pas de NQE associées et elle n’est pas suivie dans les eaux de surface.

Tableau 1.8 : Concentrations totales minimum et maximum (concentrations dissoutes minimum et maximum) en
alkylphénols et bisphénol-A observées dans les eaux de ruissellement de voirie en Europe. (1) Stachel et al., 2010
; (2) Bjorklund 2010; (3) Bressy 2010; (4) Flanagan et al. 2018; (5) Gasperi et al. 2022; (6) Beryani et al. 2023), et
normes de qualité environnementales (NQE) associées (MA : moyenne annuelle ; CMA : concentration maximale
admissible). Norme DCE 2013 (2013/39/UE). Les eaux de ruissellement de voirie ont uniguement été mises dans
ce tableau lorsque plusieurs eaux de ruissellement étaient étudiées.

Concentrations (ug/L) min-max
. ; . NQE-MA NQE-CMA
Famille Composé Abréviation totales (min-max dissout) mesurées (Ug/l-) (HS/L)

0,24-2,5 (1)
o 0,234-0,964 (0,066-0,697) (4)
Bisphénol-A BPA 0.148-1.657 (5) - -

0,247-1,179 (6)

0,17-3,6 (1)
1,2(2)
) ) ) 1,5-1,9 (3)
4-Nonylphénol - 4-NP 0,863-5,818 (0,100-0,752) (4) 0.3 2
0,099-3,375 (5)
<0,166-1,19 (6)
11(2)
Nonylphénol NP1EO 0,116-1,294 (<0,031-0,628) (4) ) )
monoéthoxylé 0,034-0,668 (5)
<0,18 (6)
T 2(2)
< Nonylphénol NP2EO 0,099-2,279 (<0,062-0,858) (4) ) )
2 diéthoxylé 0,040-0,719 (5)
5 <2,54 (6)
. oiris)
> y -Y,
£ é’é‘fr:' Hénol 4-OP 0,235-1,527 (0,033-0,224) (4) 0.1 -
yip 0,056-0,780 (5)
<0,041-0,338 (6)
) 0,022-0,298 (<0,017-0,291) (4)
%tzﬁﬁgg' &  OPIEO 0,012-0,159 (5) - -
y <0,024 (6)
] <0,007-0,056 (<0,006-0,022) (4)
Octyiphenol OP2EO  0,003-0,070 (5) - :
y <0,45 (6)
Nonylphénol NPLEC 0,049-0,606 (0,046-0,587) (4) ) )
monocarboxylé 0,025-0,447 (5)

Concernant les concentrations retrouvées dans les eaux de ruissellement de voirie, un nombre
plus faible d’études a été trouvé contrairement aux ETM puis aux HAP. Ces études révélent d’une part
que comme pour les HAP, les concentrations sont plutét de I'ordre du ng/L et d’autre part que le 4-NP
(entre 0,099 et 5,82 pg/L), puis le BPA (entre 0,148 et 2,5 ug/L), puis le 4-OP (entre 0,056 et 1,9 pg/L)
sont les composés retrouvés en plus grande concentration dans les eaux de voirie, les APNEO sont
moins fréquemment concentrés méme sile NP1EO était 'APnEO le plus concentré (entre 0,040 et 2,28
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pg/L). Une des raisons qui sera développée dans le [lI-2 est que les APnEO se dégradent en 4-NP et
4-OP (John et White, 1998). De plus, ces études montrent également que les concentrations les plus
faiblement quantifiées en 4-OP et 4-NP dépassent presque toujours les NQE-MA associées. Les valeurs
les plus élevées de 4-NP dépassent la NQE-MA de 4 a 19 fois. Pour le BPA, bien qu’il n’y ait pas de
normes associées, 'INERIS a défini sa concentration prévisible sans effet (PNEC) dans les eaux douces
a 1,6 ug/L (INERIS database, 2023), certaines valeurs dépassent ce seuil. La NORMAN Ecotoxicology
Database (2023) a également défini sa PNEC dans les eaux douces a 0,24 ug/L ce qui est encore plus
faible.

I-8. Les phtalates (PAE)

Les Phtalates (PAE) ou bien esters d’acide phtalique sont des composés organiques d’origine
exclusivement anthropique constitués d’un noyau benzénique et de deux groupements ester dont la
taille de la chaine alkyle peut varier. La Figure 1.5 présente les PAE les plus étudiés dans
I'environnement ainsi que leur structure chimique. Pour classifier les PAE, la taille des chaines alkyle
est utilisée ; les PAE ayant moins de 8 atomes de carbone sont considérés comme des PAE a chaines
courtes et ceux en ayant 8 ou plus sont des PAE & longues chaines (ANSES, 2015). Ainsi, le diméthyl
phtalate (DMP), diethyl phthalate (DEP), di-isobutyl phtalate (DiBP), dibutyle phtalate (DBP) et bis(2-
ethylhexyl) phtalate (DEHP) sont des PAE a chaines courtes tandis que le Dinonyl phtalate (DNP) est
un PAE & longues chaines.

Les phtalates sont produits pour une grande variété d’utilisation depuis les années 1960 et le DEHP est
le PAE le plus produit dans le monde (Deshayes, 2015). lls sont essentiellement utilisés comme additif
plastifiant dans la fabrication de polyméres, notamment le PVC. On les retrouve également dans les
adhésifs, les revétements de sol en vinyle, les huiles lubrifiantes, les solvants et de nhombreux autres
objets (INSERM, 2011). Le DEHP est le PAE le plus réglementé.

En raison d’'une panne d’appareil, les PAE n’ont pas pu étre analysés et donc discutés dans
ce manuscrit. La synthése bibliographique qui a été réalisée concernant cette famille a donc été
déplacée en Annexe 1-4. Le lecteur souhaitant se renseigner sur cette famille de MPO peut donc y avoir
acces.
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Figure 1.5 : Structure des phtalates (et leurs abréviations).
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[-9. Conclusion sur les micropolluants véhiculés par les eaux de
ruissellement de voirie

Cette premiére partie de I'état de I'art a permis de mettre en évidence les nombreuses sources
de micropolluants organiques et métalliques dans les eaux de ruissellement en milieu routier, ainsi
que leur contexte réglementaire. Les MPO et ETM ont été présentés ainsi que leur occurrence dans les
eaux de ruissellement. Les différentes études présentées ont recherché et trouvé les différents
micropolluants présentés a différentes concentrations. Les ETM sont généralement les micropolluants
les plus concentrés dans eaux de ruissellement de voiries, les concentrations suivaient la tendance Zn
(entre 34 et 1653 pg/L) > Cu > Pb > Cr et Ni > Cd (entre < LQ et 1,3 pg/L). Celles des HAP, étaient les
plus importantes pour le phénanthréene, fluoranthéne, pyréne, chryséne, benzo(a)pyréne,
benzo(b)fluoranthéne et benzo(g,h,i)péryléne (entre 0,023 et 10,5 ug/L). Enfin, les concentrations en
AP et BPA suivaient la tendance 4-NP (entre 0,099 et 5,82 ug/L) > BPA > 4-OP > APnEO (le NP1EO
étant le plus concentré, entre 0,040 et 2,28 ug/L).

Ces concentrations étaient le plus souvent supérieures aux NQE définies (notamment le 4-NP, 4-OP,
BPA, DEHP, Zn, Pb, Cu, phénanthrene, fluoranthéne, pyreéne, chrysene, benzo(a)pyréne,
benzo(b)fluoranthéne et benzo(g,h,i)péryléne). Les différents polluants présents dans les eaux pluviales
ne sont pas tous inscrits dans la DCE comme le BPA., et leurs concentrations dépendent des activités
réalisées aux alentours (routes et types de routes, immeubles et types d'immeubles, industries et types
d’'industries etc.). Au-dela des valeurs présentées, on retiendra que la caractéristique majeure de la
pollution des eaux de ruissellement est sa variabilité d'un site a un autre, d'une pluie a une autre sur
un méme site et au cours d'une méme pluie (Molle et al., 2013).

Dans les eaux de ruissellement, les micropolluants se répartissent entre la fraction particulaire et la
fraction dissoute selon leurs propriétés intrinseques. Lorsque les études différencient les deux
fractions, il est possible de constater que certains polluants se retrouvent essentiellement sous forme
particulaire (Pb et HAP de haut poids moléculaire par exemple), d’autre sont répartis entre les deux
fractions (Cu, APnEOQ et fluoranthéne par exemple), ou encore d’autres sont surtout présent sous forme
dissoute (Zn, Ni, HAP de faible poids moléculaire et BPA par exemple) (Zgheib, 2009 ; Bressy, 2010 ;
Gasperi et al., 2014 ; LeFevre et al., 2014 ; Flanagan et al., 2018 ; Becouze-Lareure et al., 2019). En
2008, Chocat considérait que la majorité des polluants étaient sous forme particulaire, et ne parlait pas
de la fraction dissoute. La prise en considération de la pollution dissoute est arrivée apres, puisqu’en
2010, des critiques sur les lacunes de connaissance a propos de la pollution dissoute ainsi que des
études de spéciation sont faites par Bressy, et en 2014, LeFevre et al. soulignent 'importance de ce
type de pollution puisqu’ils sont généralement plus biodisponibles et qu’ils ne sont toujours pas assez
étudiée. En 2019, Becouze-Lareure et al. critiquent encore le manque de connaissance de ce type de
pollution. C’est donc un sujet d’étude important a approfondir encore aujourd’hui.

La répartition des micropolluants dans les eaux de ruissellement est finalement trés importante
pour la mise en place de procédé de traitement puisque selon la forme dissoute ou particulaire, le
type de traitement ne sera pas le méme. Le prochain chapitre présentera ainsi les solutions mises en
place pour gérer et traiter les eaux de ruissellement en contexte urbain, et plus particulierement les
filtres plantés de roseaux, avec les mécanismes de rétention des polluants qui leur sont associés.
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Il - Filtres plantés de roseaux pour le traitement de la
contamination du ruissellement urbain

[I-1. Lagestion alasource des eaux pluviales

A partir des années 1980, avec des problématiques de surcharge des réseaux d’assainissement
lors d’événements pluvieux lié a 'imperméabilisation des surfaces, une réflexion s’est développée visant
a réintégrer I'eau dans la ville et redonner le statut de ressource aux eaux pluviales urbaines (Chocat,
2008). La capacité des réseaux d’assainissement devenant insuffisante, I'objectif était de compenser
cela par la mise en place de techniques dites « alternatives » traitant le ruissellement en amont au
plus pres des sources de ruissellement, en opposition a la technique traditionnelle du « tout a
'égout ». Leur rble est de limiter les volumes d’eau et la pollution arrivant en aval et palier au déficit
d’alimentation des nappes (Maigne, 2006). Pour cela, les Ouvrages de Gestion des Eaux Pluviales
(OGEP) mis en place sont le plus souvent des aménagements stockant dont le réle est d’accueillir les
eaux de ruissellement réduisant ainsi les volumes ruisselés. Les eaux sont alors stockées jusqu’a étre
progressivement évacuées vers un milieu récepteur (fleuve, riviére, lac, nappe) ou éventuellement un
réseau d’assainissement pluvial (Tassin et Chebbo, 2000). Lorsque l'ouvrage est prévu pour, un
traitement des eaux est également réalisé par TOGEP au cours de linfiltration de I'eau, permettant
alors une épuration des eaux de ruissellement contaminées En effet, différents processus
biologiques, chimiques et physiques ont lieu lors de l'infiltration permettant la rétention des polluants
par le sol ou massif filtrant (Tedoldi et al., 2016). Ces processus seront détaillés dans le 11-4.1.

Ce changement progressif de paradigme dans la gestion des eaux de ruissellement, représenté par la
Figure 1.6 (passage de la Figure 1.6A a 1.6B) a initialement été entrepris afin de répondre a la
problématique hydraulique des volumes d’eau trop importants arrivant en aval. Mais avec le temps, la
problématique de la qualité de I'eau a également été inclue (limitation de la pollution) (Chocat et al.,
2022). En effet, le Chapitre 1 a permis de montrer I'étendue et la variabilité de la pollution des eaux de
ruissellement en ville, nécessitant alors un traitement avant rejet mais également son étude et suivi. De
plus, le plus souvent, les eaux de ruissellement récupérées a la source sont moins chargées en
polluants que les eaux pluviales a I'aval des réseaux d’assainissement séparatifs (Bressy, 2010). Une
gestion des eaux en amont permet donc d’évacuer localement des eaux moins contaminées en évitant
leur mélange avec des eaux plus contaminées ainsi que leur contamination au cours du transport dans
les réseaux (car il existe peu de réseaux dont la séparativité est totale) (Gromaire et al., 2013).

Les enjeux de la gestion a la source sont aujourd’hui (Gromaire et al., 2013 ; SYMASOL, 2016 ; Chocat
et al., 2022) :

- de maitriser les risques d’inondation (gestion des flux d’eau en amont par un stockage
temporaire de 'eau et par infiltration),

- de maitriser les risques de pollution (infiltration a la source) afin d’améliorer la qualité des
milieux récepteurs ;

- d'aménager et améliorer le cadre de vie en ville en réintroduisant la nature en ville (ouvrages
végétalisés, plurifonctionnels) ;

- doptimiser les colts de gestion en favorisant des ouvrages moins couteux car passifs en
énergie et nécessitant moins d’entretien et de matériaux.

Aujourd’hui, les OGEP sont de plus en plus utilisés en ville afin de lier I'assainissement urbain a des
ouvrages perméables et végétalisés basés sur des écosystéemes naturels réels (Masi et al., 2018)
(Figure 1.6B). Intégrer ces ouvrages dans le paysage urbain et introduire des zones humides, des
espaces verts ou encore de la végétation rendra alors de nombreux services
écosystémiques (bénéfices que les humains tirent directement ou indirectement des fonctions des
écosystemes) : ilots de fraicheur urbain, perméabilisation des sols, amélioration de la biodiversité en
ville, service récréatif et esthétique (Mak et al., 2017 ; Uribe-Aguado et al., 2022), le tout en gérant les
volumes et la qualité des eaux de ruissellement.
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Figure 1.6 : Possible évolution du paradigme de la gestion des eaux en ville. A : Réseau initialement centralisé et
imperméabilisé. B : Nouveau paradigme décentralisé avec notamment les SUDs (sustainable urban drainage
system), les ouvrages de gestion des eaux pluviales. WWTP = wastewater treatment plant ; CSO = combined

sewer overflow ; CW = constructed wetlands. Figure issue de (Masi et al., 2018).

De nombreuses terminologies existent pour évoquer les OGEP, elles sont synthétisées sur le
Tableau 1.9. Les SUDS, LID, Gl ou encore BPM sont parmi les termes les plus employés dans le
monde (Fletcher et al., 2015). Dans la suite de ce manuscrit, le terme ouvrage de gestion des eaux
pluviales (OGEP) sera utilisé pour parler de ce type de solution. De plus, les filtres plantés de roseaux
(FPR) sera le terme utilisé pour décrire la solution mise en place dans le cadre de cette these, dont le
principe sera présenté en détail, dans le II-3.

Ainsi, de nombreux OGEP ont été développés avec le temps et ils peuvent étre classés de différentes
maniéres : selon les fonctions portées par I'ouvrage (stockage et/ou infiltration et/ou traitement) ou
selon la proximité de la source de ruissellement (& la source, semi-centralisé ou centralisé).

Tableau 1.9 : Les différentes terminologies employées dans le cadre de la gestion des eaux de ruissellement
dans le monde (d’aprés Fletcher et al., 2015).

Nom Abréviation Origine

Sustainable Urban Drainage System SUDS Royaume-Uni/Australie
Best Management Practice BMP Etats-Unis

Stormwater Control Measure SCM Eéaés'\-ﬂlér;ls (remplacement
Green Infrastructure Gl Etats-Unis

Integrated Urban Water Management IUWM -

Low Impact Development LID Etats-Unis

Source Control SC France/Etats-Unis
Technique Alternative TA France

Ouvrages de gestion des eaux pluviales a la source OGEP France

Water Sensitive Urban Design WSUD Australie

lI-2. Les différents ouvrages de gestion des eaux pluviales

Les différents OGEP existants pour le traitement des eaux de voirie surtout sont synthétisés dans
Annexe 1-5, selon une synthése des différentes publications suivantes : Chocat, 2008 ; West of
England, 2015 ; SYMASOL, 2016 ; Mohanty et al., 2018 ; Chocat et al., 2022. Une forte diversité de
conception des OGEP est révélée, il y a d’'une part ceux permettant le stockage puis l'infiltration ou le
transport vers un exutoire comme les structures réservoir, revétements perméables, massifs enterrés,
puits d’infiltration ou encore les bassins de rétention. D’autre part, il y a les OGEP filtrants permettant
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également le traitement des eaux comme les FPR, jardins de pluie, bassins d’infiltration, noues ou
encore systemes de biofiltration.

Ces derniers types d’ouvrages sont plus intéressants puisqu’ils permettent de naturellement épurer les
eaux de ruissellement sans recours a de I'énergie et est donc considéré comme une technique
extensive, c’est-a-dire une technique de traitement pouvant fonctionner sans énergie ou réactifs, avec
cependant des charges appliquées par unité de surface plus faibles que le systéme intensif. Pour le
traitement des eaux de ruissellement, ces techniques sont un compromis intéressant entre codt et
bénéfice (Molle et al.,, 2013). Les FPR font partie de la deuxieme catégorie dOGEP, nous nous
focaliserons sur ce type d’ouvrage dans la suite de ce chapitre du manuscrit.

[I-3. Les filtres plantés de roseaux pour le traitement des eaux de
ruissellement

[1-3.1. Classification des zones humides

Les zones humides naturelles sont des zones terrestres saturée en eau de fagon saisonniere
ou permanente en raison de leur localisation et contexte géomorphologique, excluant alors les espéces
végétales ne pouvant pousser dans des sols saturés, et modifiant également les propriétés du sol
(changement chimiques, physiques et biologiques se produisant pendant les inondations) (Kadlec et
Wallace, 2009). Ces zones fournissent un certain nombre de services tels que le stockage et transport
des eaux des inondations, 'amélioration de la qualité de I'eau, barriére contre I'érosion cétiére ou encore
recharge des eaux souterraines (Mungasavalli et Viraraghavan, 2006)

Les Zones Humides Artificielles (ZHA, Constructed Wetlands en anglais) sont une famille
d’'ouvrages d’ingénierie écologique (correspondant a la mise en ceuvre de processus naturels
complexes dans des procédés industriels) congus pour traiter les eaux (de différentes origines) en
reproduisant de fagon « contrblée » les processus biologiques, chimiques et physiques de dépollution
qui interviennent dans les zones humides naturelles au travers de la végétation, des sols et des
communautés microbiennes associées (Vymazal et al., 2006 ; Mungasavalli et Viraraghavan, 2006).
Ainsi, il s’agit d’'un systéme complexe ou il est important d’'améliorer les connaissances concernant les
processus hiologiques et biogéochimiques se produisant pour comprendre les performances car ces
processus influencent fortement le fonctionnement des zones humides. Ces ouvrages peuvent étre
assimilés a des bassins artificiels composés d’un substrat/média, de plantes et de faune autochtone
(macro-méso-micro faune et microorganismes) qui combinent les fonctions d’infiltration, de stockage et
de rétention/dégradation des contaminants contenus dans les eaux de ruissellement (Kadlec et
Wallace, 2009).

Cette famille regroupe plusieurs ouvrages qui sont classés selon deux criteres importants : la
végétation (type de macrophytes) et 'hydrologie (sens de I'écoulement) (Vymazal, 2007) (Figure 1.7).
Tout d’abord, le premier niveau de classification est la végétation, avec des ZHA constituées de plantes
flottantes, émergées ou immergées (Figure 1.7). La majorité des ZHA dans le monde sont celles
plantées de macrophytes émergents (Vymazal et al., 2006) sous forme de filtres plantés, c’est
également le cas pour le site d’étude de cette thése. Pour ces derniers, c’est le critére hydrologique
(type et sens d’écoulement) qui va ensuite les différencier : les ZHA a écoulement superficiel (lits plantés
a écoulement horizontal superficiel/lagunes & écoulement superficiel), les ZHA & écoulement horizontal
(filtre planté a écoulement horizontal souterrain) et les ZHA a écoulement vertical (filtres plantés a
écoulement vertical) (Molle et al., 2013 ; Vymazal, 2007) (Figure 1.7). Des systémes hybrides peuvent
également étre mis en place. La suite de ce manuscrit présentera uniquement les FPR, avec une
attention particuliére sur ceux a écoulement vertical.
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Figure 1.7 : Classification des zones humides artificielles, avec les termes en anglais et en frangais (d’apres
Vymazal, 2007).

[I-3.2. Contexte et historique de la mise en place des zones humides

artificielles

Les zones humides naturelles ont été initialement utilisées comme site d’évacuation des eaux
usées pendant longtemps. Les ZHA pour le traitement de l'eau ont une histoire plus courte.
Développées initialement pour le traitement des eaux usées dans les années 1960 en Allemagne a
l'université de Kassel par le chercheur Kathe Seidel (Vymazal et al., 2006), le systeme sous forme des
filtres plantés s’est par la suite répandu en Europe, notamment en France dans les années 1980. Les
premiers systemes francais pour traiter les eaux usées ont été construits a Saint-Bohaire par le
Cemagref en 1978 (Liénard et al., 1993) pour le traitement des eaux usées, puis ce type d’ouvrage s’est
répandu pendant les années 1990 dans le pays.

Un recensement des publications réalisées sur Web of Science (WoS) en été 2023 avec dans le titre
au moins un des termes suivants: "constructed wetland*” OR "reed bed filter*" OR "macrophyte bed*"
OR "reed bed* OR "treatment wetland*' OR "artificial wetland*' (Figure 1.8A) a révélé 6 941
publications. On constate bien l'intérét croissant de cette technique a partir des années 1990 dans le
monde (le nombre de publications est exponentiel).

Ces ouvrages ont principalement été utilisés pour le traitement des eaux usées, mais ils ont
également été installés par la suite pour le traitement des eaux agricoles, eaux de lixiviats de décharges,
effluents industriels (Effluents industriel : Billore et al., 2001 ; Lee et al., 2004 ; Calheiros et al., 2007;
Eaux agricoles : Headley et al., 2001 ; Eaux de lixiviat de décharges : Bulc et al., 1997 ; Martin et
Johnson, 1995) mais également des eaux pluviales (Molle et al., 2013 ; Giroud et al., 2007 ; Esser et
al., 2004 par exemple en France ; Revitt et Morrison, 1987 ; Bulc et Sajn Slak, 2003). L'utilisation de
tels ouvrages pour le traitement des eaux pluviales date de la fin des années 80 aux Etats-Unis (Revitt
et Morrison, 1987) mais sa démocratisation date plutét du début des années 2000.

Afin de cibler les publications en contexte de traitement d’eaux de ruissellement, les termes suivants
ont été rajouté a la recherche : AND (("stormwater") OR ("rainwater") OR ("runoff")) (Figure 1.8B). Cette
fois-ci, 227 résultats ont été obtenus. C’est bien a partir des années 2000 qu’un intérét scientifique réel
s’observe mais a plus faible échelle par rapport a d’autres types d’eaux (1 642 résultats pour les ZHA
appliquées aux eaux usées par exemple).
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Figure 1.8 : Nombre d’articles publiés dans le monde entre 1975 et 2023 traitants de zones humides artificielles
(A) et de zones humides artificielles pour le traitement des eaux de ruissellement (B) (données issues de Web of
Science).

Les ZHA ont ainsi vu leur développement s’accélérer depuis 1985 dans le monde, car bien que
mécaniquement simples, ce sont des systemes biologiquement complexes capable d’obtenir des
efficacités épuratoires élevées.

11-3.3. Les filtres plantés de roseaux

Un FPR est donc une zone humide artificielle & écoulement souterrain vertical ou
horizontal, qui est une technique de traitement extensif des eaux. Il s’agit d’'une excavation, étanchéifié
puis remplie de couches superposées de matériaux filtrants dont la granulométrie augmente avec la
profondeur (sable, gravier fin, gravier) sur lesquels des macrophytes sont plantés en surface (dans le
sable en général) et des communautés microbiennes autochtones se développent (Kadlec et Wallace,
2009 ; Molle et al., 2013). En Europe, ces filtres sont le plus souvent plantés de roseaux communs, les
Phragmites australis (ou encore de Typha latifolia) (Lucas et al., 2015, Mungasavalli et al., 2006). Les
FPR sont donc des bioréacteurs artificiels, en systéme fermé par rapport a I'environnement autour, dans
lesquels I'eau va s’écouler pour étre traitée, puis étre drainée pour étre évacuée.

Les différents FPR sont distingués par le mode d’écoulement de l'eau dans le substrat; le
fonctionnement de ces filtres est similaire, mais se fait dans des conditions tres différentes. Les FPR
appliqués au traitement des eaux pluviales peuvent étre a écoulement horizontal ou vertical, mais ce
dernier est le plus souvent employé car plus efficace et moins gourmand en espace (stockage et
traitement de lI'eau au sein d'une méme FPR contrairement au horizontaux), lui permettant d’étre
déployé au plus pres des installations d’eaux pluviales (déversoirs d’orages par exemple).

Ce type d’ouvrage va ainsi assurer deux principaux réles (Molle et al., 2013 ; Molle, 2003 ;
Kadlec et Wallace, 2009) :
-Réle hydraulique : recueillir les eaux pour atténuer les pics de débit grace a une permeéabilité
suffisante pour avoir un taux d’infiltration voulu ;
-Réle de traitement des eaux : des processus physiques, chimiques et biologiques (cf. 1I-4.1) vont
permettre I'abattement de la contamination des eaux au cours de leur passage dans le FPR.
Ainsi, en se référant a la définition donnée par Tassin et Chebbo (2000), les FPR sont donc inclus dans
les techniques alternatives de gestion des eaux pluviales (réle hydrologique et de dépollution).

De nombreux termes peuvent étre employés pour définir les FPR dans la littérature (Tableau
1.10) en anglais et en francais. Les termes les plus utilisés en francais sons : les « filtres plantés de
roseaux » ou les « zones humides artificielles » (ou encore les « zones humides construites »), avec ce
premier terme qui est le plus souvent utilisé. En anglais, les termes les plus utilisés sont « reed bed
filter » et « constructed wetland », ce dernier étant majoritairement utilisé (Carvalho et al., 2017).
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Tableau 1.10 : Les différents termes employés pour parler de filtres plantés de roseaux.

Terme frangais Terme anglais

Filtres plantés de roseaux Reed bed filter
Filtres plantés de macrophytes Reed bed

Filtres plantés Planted reed bed

Lits a macrophytes Macrophyte bed
Zones humides artificielles Constructed wetland
Zones humides construites Treatment wetland
Zones humides aménagées Artificial wetland

Marais artificiels / construits / aménagés
Filtre planté de roseaux a écoulement vertical /

horizontal Vertical/horizontal flow constructed wetland
Filtre planté de roseaux a écoulement vertical / Vertical/horizontal sub-surface flow constructed
horizontal souterrain wetlands

1I-3.4. Les filtres plantés de roseaux a écoulement vertical

Les FPR & écoulement vertical (FPR-V en francais, ou VF-CW en anglais) sont les principaux
filtres utilisés en France (Molle et al., 2004), mais également dans les pays européens (Kadlec et
Wallace, 2009).

Dans ce type d’OGEP, I'eau est amenée par le haut du filtre (contrairement aux FPR-H ou ils recoivent
'eau directement dans leur massif), et va se répartir de fagon homogéne a la surface du FPR, pour
finalement s’y infiltrer verticalement par gravité (Vymazal et al., 2006 ; Esser et al., 2004). L’alimentation
est réalisée par bachées, c’est-a-dire par intermittence ; 'eau est amenée rapidement (via des pompes
ou siphons auto-amor¢ant par exemple) de fagon a submerger le FPR pour avoir une infiltration
homogene en son sein (Molle et al., 2004). La couche de surface (sable) permet une bonne répartition
de I'eau, et la couche du fond permet un bon drainage. Le temps de séjour des eaux dans des FPR-V
est de I'ordre de quelques heures en général. La Figure 1.9 présente un schéma d’'un FPR-V classique.

L’écoulement de I'eau dans le FPR est majoritairement gravitaire, en contexte d’eaux pluviales il va
donc dépendre de plusieurs facteurs (Molle et al., 2013) :

-Caractéristiques propres du filtre : perméabilité du massif filtrant, débit, régulation du
drainage, présence ou non d’une réserve d’eau au fond du filtre

-Historique de fonctionnement du filtre : état de saturation, développement de la végétation
et de la rhizosphére (donc age du filtre), état de colmatage du filtre

-Hydraulique du filtre : caractéristiques de la pluie, intensité et débit des apports en eau en
amont du FPR.

L'effluent traité est ensuite collecté grace a une couche drainante au fond du FPR composée de galets
ou graviers grossiers disposés autour d’un réseau de tuyaux de drainage (drainage libre). Ce dernier
est également connecté a I'atmosphére par des cheminées d’aération ce qui induit une aération passive
(Vymazal, 2011). En plus des cheminées, lorsque le FPR se vide, l'air rempli & nouveau le filtre,
permettant une bonne aération. Ainsi, cette alimentation par intermittence assure des bons transferts
d’oxygéne dans I'ensemble de I'ouvrage car ils ne sont presque jamais saturés (pas d'anaérobie). Tout
cela fait que l'aération du FPR est bien meilleure que dans les FPR-Horizontaux ou I'alimentation par le
c6té en continue favorise des conditions anaérobies (Vymazal, 2011 ; Kadlec et Wallace, 2009).
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Figure 1.9 : Coupe schématique d’un filtre planté de roseaux a écoulement vertical (issue de Dotro et al., 2017).

Lors d’'un événement pluvieux, 4 phases hydrauliques vont donc avoir lieu au sein du FPR (Molle
etal., 2013) :

- Phase de saturation progressive par le fond du filtre : la vitesse de saturation est fonction de
I'état initial du FPR et de la dynamique de I'épisode pluvieux. Des passages préférentiels
peuvent se former au cours du temps (végétation, sécheresse) pouvant modifier la vitesse
d’infiltration, donc de saturation.

- Phase de saturation totale du filtre et de flaguage a sa surface : cette phase permet de stocker
l'eau (en surface et profondeur), d’assurer un temps de contact suffisant avec le massif pour
traiter I'eau, et sa durée va impacter les teneurs en oxygéne dissous dans le milieu.

- Phase de désaturation du filtre (ressuyage) et de réoxygénation : I'eau est évacuée par le fond
du FPR pour laisser place a de lair. Le débit de drainage puis les forces capillaires vont
contrbler cette phase.

- Phase séche : il n’y a pas d’écoulement gravitaire (sauf si une autre source d’eau est apportée
pour alimenter le FPR par temps sec — par exemple des eaux claires) en revanche, des flux
ascendants de la réserve hydrique jusqu'a la surface ont lieu par capillarité lié a
I'évapotranspiration des roseaux. Ainsi, cette réserve est fondamentale pour la survie des
roseaux par temps sec.

Cette alternance d’alimentation et de repos (humide/sec) permet des périodes de repos qui sont
bénéfiques pour le FPR-V (Kadlec et Wallace, 2009; Molle et al., 2004) :

-Le ressuyage du FPR permet de restaurer la quantité d’oxygéne donc de favoriser les
conditions oxiques

-Controler le développement de la biomasse végétale et microbienne (activité microbienne
plus importante en condition oxiques)

-L’aération permet de favoriser la dégradation et minéralisation des matiéres organiques
dissoutes et particulaires. La dégradation biologique aérobie est donc importante dans ces FPR grace
au fonctionnement hydraulique.

Cependant, ce type d’alimentation ne favorise pas les conditions anoxiques ; ainsi, il ne permet pas de
réaliser la dénitrification contrairement a la nitrification par exemple, donc la transformation compléte de
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'azote n’est pas possible avec uniquement ce type de FPR (Vymazal et al., 2006). Contrairement aux
FPR-H plus soumis aux problématiques de colmatage du massif filtrant, presque aucun traitement n’est
généralement réalisé en amont du FPR-V. Toutefois, quelques installations peuvent étre mises en place
en amont de celui-ci : dégrillage des gros débris ou encore bassin de rétention/décantation des eaux
(Kadlec et Wallace, 2009). Enfin, en général, plusieurs FPR-V sont mis en place pour avoir
constamment au moins un filtre alimenté en eaux.

Les FPR-V ont initialement été congus pour traiter les eaux usées. Le systeme est généralement
constitué de deux filtres en série (et plusieurs systémes similaires en paralléle pour fonctionner par
alternance), le premier filtre étant composé de différents graviers et le second de sable puis gravier, afin
de réaliser un traitement grossier puis fins (Molle et al., 2004). Ce systéme permet d’épurer des eaux
brutes non décantées car I'apport vertical permet de concentrer les Matiéres en Suspension (MES) a la
surface du FPR (donc ne colmatent pas lintérieur du filtre contrairement aux FPR-H). Enfin, ces
systemes peuvent étre combinés avec des FPR-H pour créer des chaines de nitrification-dénitrification
(Kadlec et Wallace, 2009). Dans un contexte de traitement des eaux pluviales, I'alimentation va
dépendre des événements pluvieux, moins récurrents que les eaux usées. Il y a donc une contrainte
qui est la fréquence des pluies, la fréquence n’étant pas fixe, et si aucun autre apport d’eau
supplémentaire n’est fait, le risque de sécheresse peut étre élevé et entrainera des conséquences sur
les macrophytes. Le systéme est généralement composé d’'un unique filtre recevant des eaux pluviales
strictes ou des eaux de déversoir d’orage (eaux de débordement d’égouts lors de forts événements
pluvieux, composées d’eau usées et d’eaux de ruissellement). Le FPR est en général placé entre le
déversoir d’'orage ou la source de ruissellement et le milieu récepteur. Un pré-traitement peut étre mis
en place en amont du FPR, par exemple une mare de sédimentation (Walaszek et al., 2018 par
exemple) mais il n’est pas obligatoire. Cela permet de s’affranchir de la maintenance d’un autre ouvrage
et de la présence d’eau stagnante, tout en conservant des bons rendements (Molle et al., 2010).

Le Tableau 1.11 permet de comparer fonctionnement des deux types de FPR (écoulement horizontal
et vertical).

Tableau 1.11 : Principales différences de fonctionnement entre un FPR-Vertical et un FPR-Horizontal.

Parametre FPR-V FPR-H

Types d’eaux Brutes Obligatoirement prétraitées
Conditions Aérobie / oxique Anaérobie/anoxique

Alternance Obligatoire Non nécessaire

Alimentation Par bachée : intermittence En continue

Surface Surface nécessaire plus faible Surface nécessaire plus importante
Elimination de 'azote  Nitrification uniguement Dénitrification uniqguement

Risque de colmatage  Possible en surface Au sein du massif filtrant
Maintenance Plus simple Plus lourde

Pour finir, le Tableau 1.12 synthétise les avantages et inconvénients de I'utilisation des FPR
pour le traitement des eaux pluviales. Les FPR présentent donc de nombreux avantages dans un
paysage urbains, ils rendent des services écosystémiques de régulation (hydrologique, de la qualité
de l'eau, du climat par la formation d’un microclimat lié au FPR) d’approvisionnement (les roseaux
peuvent ensuite devenir des matiéres premiéres) de support (augmentation de la biodiversité des
plantes, microorganismes, invertébrés et vertébrés) et culturels (récréatif, éducatif et esthétique). Il faut
toutefois rester vigilent concernant les inconvénients pouvant exister en ville.
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Tableau 1.12 : Syntheése des avantages et inconvénients de la mise en place de FPR en milieu urbain pour le

traitement des eaux pluviales.

Avantages

Inconvénients

Atténuation des pics de flux d’eaux et de polluants dans les
milieux naturels

Bonne tolérance pour les flux hydrodynamiques variables

Valorisation possible de I'eau en sortie si I'efficacité
épuratoire est suffisante

Limitation de la saturation des stations d'épurations

Pas d’ajout de produits chimiques pour traiter

Consommation faible en énergie
Couts réduits grace a la faible maintenance et exploitation

Ouvrage simple en termes de technique et technologie
(généralement) donc flexibles

Bonne intégration paysagere permettant la création d'un
nouvel espace urbain pouvant étre public : square, jardin
public, parc urbain, dont la partie traitement reste protégée

Développement d’'un écosystéme et maintien de la
biodiversité amenant faune et flore en ville grace a la mise en
place d'une zone humide

Nuisances sonores, visuelles et olfactives faibles

Supports de politiques environnementales (Chartre de
I'environnement, DCE) et bon outil de sensibilisation aux
politiques environnementales car trés visuel

Possible remobilisation et relargage des polluants

Risque de colmatage si aucun d’entretien n'est réalisé

Forte emprise au sol, plus que pour des systemes intensifs ce
qui peut limiter leur installation en milieu urbain en raison du
peu d'espace disponible

Fonctionnement plus lent que des techniques traditionnelles

Si les précipitations sont supérieures au dimensionnement du
filtre, une partie peut ne pas étre traitée (surverse) donc le
traitement est moins efficace

Performances variables selon les saisons et la météorologie
Tolérance limitée a la sécheresse prolongée

Diminution possible des performances dans les régions
climatiques froides

Problémes de parasites et moustiques autour de I'ouvrage

11-3.5. Les différents constituants solides d’un filtre planté de roseaux

Un FPR est constitué de trois composants solides : le massif filtrant, autrement dit le ou les

substrats, le sédiment et la végétation.

® Les substrats et le sédiment :

Le substrat est un matériau généralement constitué de sable et de gravier. Il s’agit d’'un milieu
triphasique constitué d’'une phase solide (constitué d’'une phase organique et d’'une phase minérale),
d'une phase liquide (la solution contenue entre les pores) et d’'une phase gazeuse (I'atmosphére
contenue entre les pores) (Girard et al., 2011). Le compartiment vivant dans le substrat est important
également (macrofaune, mésofaune et microfaune). La phase solide est déterminante pour la rétention
des contaminants dans 'OGEP ; cependant, tous les composants solides ne participent pas a la
rétention des contaminants, car ils ne présentent pas tous les caractéristiques requises pour interagir
avec les espéces présentes en solution. C’est le cas notamment de la fraction granulométrique
grossiére (supérieure & 2 mm), qui est chimiquement considérée comme inerte. Les constituants les
plus fins (argiles, limons) et ceux de nature organique sont davantage réactifs (Girard et al., 2011 ;
Alloway, 2013). Les constituants réactifs des substrats sont donc (Tedoldi et al., 2020 ; Girard et al.,

2011):

- Les matiéres organiques (MO) : fraction issue de résidus de végétaux et organismes vivants
qui sont progressivement décomposés et assimilés au sol & leur mort. Ces processus conduisent a la
formation de molécules de plus en plus complexes (acides humiques et fulviques étant les substances
les plus stables), qui présentent une diversité importante de groupements chimiques fonctionnels a leur
surface, pouvant interagir avec les ETM et les polluants organiques. Cette fraction est plus abondante
en surface d’un sol ou d’un substrat. Une particularité en contexte dOGEP est I'accumulation de MES
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organiques contenues dans les eaux qui s’accumulent également en surface de FPR, augmentant alors
le taux de MO.

- Les argiles minéralogiques : grains fins en feuillets intervenant dans la rétention des ETM
grace a leur charge électrique de surface négative. Le bord des feuillets est également constitué de
groupement -O et -OH pouvant réagir avec les ions. Enfin, la surface spécifique des argiles est trés
élevée

- Les oxydes et hydroxydes de fer, aluminium ou manganéese (minéraux contenant un
atome métallique, tels que la gibbsite ou la goethite) : oxydes contenant des groupements chimiques -
OH et -OOH, réactifs vis-a-vis des cations.

- Les carbonates : de formule CaCOs, ce minéral participe au pouvoir tampon du sol ou
substrat en contr6lant son pH. Le pH restera plus alcalin et permettra la rétention et/ou précipitation de
certains éléments en solution (surtout les ETM).

Le sédiment est un composant solide du FPR initialement absent mais s’accumulant avec le temps a
sa surface (si aucune décantation en amont n’est réalisée). En effet, la percolation des eaux dans le
massif filtrant entraine une accumulation des MES contenues dans les eaux a la surface du FPR,
formant alors une couche de sédiments. Cette couche est de plus en plus considérée comme un acteur
clé des performances des FPR en raison de ses capacités d’adsorption et de rétention élevée (Kim et
al., 2013 ; Molle, 2014 ; Kim et al., 2015 ; Kania et al., 2019 ; Trein et al., 2020). Ce solide est caractérisé
par une perméabilité plus faible que le massif filtrant (particules globalement fines) et permet donc une
meilleure répartition de I'eau a la surface du FPR (Kania, 2018). Il est également caractérisé par une
capacité de rétention en eau importante (Morvannou et al., 2013) permettant plus d’échanges entre les
solutions et le solide et permet d’éviter 'assechement du FPR. Sa microporosité permet également
d’augmenter sa surface spécifique et donc les interactions entre les eaux et les matieres organiques qui
a une capacité d’adsorption importante come vu avant. Enfin, il permet un échange de I'oxygéne
important limitant les conditions anaérobies et favorise 'activité biologique (Molle, 2014). Ainsi, Molle
(2014) a précisé 'importance de I'étude de cette couche en raison de ses différents roles dans un FPR.

Les substrats et le sédiment sont également la zone de développement des communautés
microbiennes autochtones, qui jouent un rdle important dans la rétention et élimination des
micropolluants. Leur role sera détaillé dans le 1lI-2. Le sédiment n’est donc pas un substrat au sens
géotechnique, mais il s’agit d’'un substrat pour le développement des communautés microbiennes. Pour
cela, dans la suite du manuscrit, le terme substrat englobera les différentes couches du massif filtrant
et ce solide pour permettre une lecture plus aisée.

® L a végétation

Enfin, la végétation est plantée en surface du massif filtrant. Comme dit précédemment, les FPR sont
le plus souvent plantés de Phragmites australis (P. australis). Aussi appelée « roseau commun »,
cette espéce est une graminée vivace et robuste présente sur tous les continents sauf I'Antarctique, et
un des angiosperme (plante a fleur) les plus rependus (Maroyi et Oyen, 2011 ; Encyclopedia of Life,
2021). Ces roseaux forment des peuplements denses constitués de tiges mortes et vivantes pouvant
attendre jusqu’a 6 métres de haut a un age avancé (5 a 8 ans) (Gucker et Corey, 2008). C’est une
espece beaucoup utilisée dans les procédés d’épuration de I'eau en raison de sa forte croissance, de
son fort développement racinaire, sa capacité a se développer en zone saturée et sa capacité de tolérer
des conditions d’alternance entre sécheresse et humidité (Maroyi et Oyen, 2011).

Les roseaux communs sont présents partout dans le monde, ce qui indique une large tolérance
climatique (climats désertiques semi-arides a arides, continentaux et tempérés subhumides a humides
et subtropicaux a tropicaux) (Gucker et Corey, 2008 ; USDA Plants Database, 2021). lls occupent des
zones allant du niveau de la mer jusqu’a quelques milliers de métres d’altitude. Concernant le sol, ils
peuvent pousser dans une grande variété de substrats, ils tolerent des gammes de nutriments, pH et
matiéres organiques assez élevées (sols acides, basiques, neutres - de 4.5 a 8.7, riches ou pauvres en
nutriments). Etant des plantes macrophytes, les P. australis tolérent des inondations fréquentes et
prolongées, ainsi que des périodes d’asséchement et des niveaux d’eau fluctuants. Ces roseaux
peuvent également tolérer des conditions anoxiques. Enfin, les roseaux communs tolérent des niveaux
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élevés de salinité (de I'ordre des dizaines de g/kg), méme s'ils s’implantent mieux dans des sites a faible
salinité.

Les P. australis sont constitués de deux parties, aérienne et souterraine. Concernant la partie aérienne,
le roseau produit des tiges aériennes hautes, robustes, persistantes, dressées et creuses qui son
feuillus sur toute leur longueur (Gucker et Corey 2008). Sur les tiges sont disposés le feuillage, les fleurs
et les graines. Des stolons sont également souvent présents en surface (Maroyi et Oyen, 2011) ; il s’agit
d’une tige aérienne rampante (donc qui évolue a I'horizontal, a la surface du sol) qui peut s’enraciner
pour produire de nouveaux pieds. Il s’agit donc d’'un organe végétal de multiplication végétative
(multiplication asexuée). Finalement, la partie aérienne peut atteindre les 6 métres de hauteur lorsque
la plante atteint des ages avancés (5 a 8 ans) (Gucker et Corey, 2008). Concernant la partie
souterraine, les P. australis sont constitués de racines mais également de rhizomes. Un rhizome est
une tige souterraine tubérisé (qui emmagasine des réserves pour la prochaine pousse), a croissance
horizontale qui produit des racines et des tiges a chaque printemps. Les rhizomes sont épais, assez
profond (la profondeur dépend des conditions du site, mais peut atteindre jusqu'a 2 m) et long (ils
peuvent atteindre 20 m de long). La croissance est rapide (40 cm/an) et ils forment un réseau souterrain
dense (Gucker et Corey, 2008). La partie souterraine survit aux aériennes lors des périodes hivernales.
Finalement, la croissance extensive des rhizomes et des stolons permet la production de peuplement
denses de P. australis et cela de facon horizontale et verticale (Maroyi et Oyen, 2011), une des voies
de reproduction de cette espéce.

Le cycle biologique annuel des P. australis est composé de trois phases : croissance, translocation
et dormance (Great Lakes Phragmites Collaborative, 2017 ; Chesapeake Bay Program, 2021). Le début
de la croissance (milieu-fin du printemps) est caractérisé par des vieilles tiges et des pousses vertes
qui sortent du sol. Fin juillet, ces pousses deviendront des tiges verdoyantes et hautes avec une
inflorescence immature de panaches plumeux. Le développement continuera jusqu’a la fin de I'été. A
'automne, les plantes commencent a déplacer les produits de la photosynthése dans leurs parties
souterraines pour le stockage hivernal, il s'agit de la translocation. Cette phase commence lorsque
l'inflorescence arrive & maturité et touche a sa fin lorsque la plupart des feuilles sont tombées, que les
tiges et fleurs jaunissent et que ces dernieres libérent leurs graines. Au cours de I'hiver, les plantes
entrent en dormance. La partie aérienne meurt aprés déplacement des nutriments vers le systéme
racinaire, qui lui va survivre tout I'hiver. Les tiges et fleurs restantes prennent alors une couleur
homogene brune. Ainsi, en I'été, les roseaux atteignent leur taille maximum, traduisant une absorption
maximale de nutriment contrairement a I'hiver ou la phase de dormance limite I'absorption de nutriments
et polluants (Fournel, 2012). Enfin, deux voies de reproduction existent chez P. australis: il se
reproduit sexuellement & partir de graines et végétativement a partir des stolons et rhizomes (Gucker et
Corey, 2008). Localement, c’est la croissance et la régénération végétative qui domine (la croissance
des rhizomes et stolons permet la régénération aprés I'hiver de la végétation déja établie) ; la dispersion
de graines permet surtout I'établissement de nouvelles populations par germination.

Enfin, au sein de FPR-V, le niveau d’eau peut étre au-dessus de celui du sol. Les P. australis peuvent
se développer dans ces conditions, mais il est important de ne pas dépasser 50 cm d’eau au-dessus
du niveau du sol afin de ne pas limiter la croissance de nouvelles pousses de roseaux (si les pousses
restent trop longtemps immergées, la croissance est inhibée) (Batty, 2003). L'utilisation de P. australis
dans des FPR présente donc l'intérét de ces plantes a supporter des phases de saturation et de
ressuyage tout en continuant leur développement, contribuant alors & un bon fonctionnement de
'OGEP, dont les rbéles seront détaillés dans le 1lI-1.

11-3.6. Efficacité épuratoire des FPR pour le traitement des eaux de

ruissellement urbain

Une des méthodes pour vérifier I'efficacité qu'ont les FPR a réduire la pollution des eaux de
ruissellement est le calcul de leur rendement (ou efficacité) épuratoire. Plusieurs équations sont utilisées
dans la littérature, de la plus simple a celle intégrant le plus de paramétres dans I'équation. La formule
est le rapport en pourcentage entre le polluant qui est retenu dans le FPR (soustraction de la
concentration en sortie par celle en entré) et celui en entrée du FPR (concentration en entrée). Ce
rendement peut se calculer avec seulement les concentrations ou en utilisant les masses de polluants,
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obtenu en multipliant la concentration par le volume d’eau écoulé (Flanagan et al., 2018 ; Walaszek et
al., 2018). Cette méthode est plus précise car elle limite les biais liés aux concentrations.

Le Tableau 1.13 synthétise les rendements épuratoires des différentes études sur des FPR-V.
Les ETM sont les micropolluants les plus souvent étudiés et les seuls polluants mesurés dans les études
les plus anciennes. Concernant les MPO, les HAP sont généralement les seuls étudiés ; I'efficacité
d’épuration de MPO émergents (AP, PAE, BPA) n’a pas encore été mesurée dans des FPR-V traitant
des eaux de ruissellement urbains (aucun article trouvé). Ces résultats révelent que les FPR-V
permettaient un bon abattement des concentrations en ETM, avec des efficacités épuratoires totales
comprises entre 22 et 99 % (la majorité était supérieure a 50 %) (Tableau 1.13). Le Cu, Pb et Ni
montraient des efficacités les plus souvent élevées (entre 61 et 99 %). Quand les fractions dissoutes et
particulaires étaient séparées, mis a part le Cd, les efficacités étaient meilleures sous forme particulaire
(79 a 99 % contre 62 a 99 % sous forme particulaire et dissoute respectivement).

Concernant les MPO, les HAP n’étaient pas toujours tous détectés dans les eaux et certains étaient
sous forme particulaire, d’autres sous forme dissoute (tendance particulaire tout de méme). Cependant,
aucune étude n’a évalué l'efficacité en séparant ces deux phases. Les efficacités épuratoires ont varié
entre 44 et 98 % selon I'étude et le composé, les rendements étaient généralement bons (Tableau
1.13). La seule étude ayant mesuré l'efficacité épuratoire de la somme des 16 HAP a montré une valeur
élevée de 86 % (Branchu et al., 2018). Cependant, certains HAP dépassaient en sortie les normes de
qualité environnementale de la DCE et les auteurs concluaient que la fraction dissoute n’était pas bien
retenue, expliquant ces résultats (Palfy et al., 2017). En effet, lorsque I'efficacité épuratoire des MES
était calculée, elle était généralement élevée, entre 46 et 97 % (en enlevant la valeur négative issue de
Birch et al., 2004, correspondant a une performance fortement dégradée), la majorité étant supérieure
a 69 %. La bonne épuration des MES expliqgue donc celle des polluants présents sous forme
particulaire ; I'efficacité épuratoire était toujours plus élevée dans la forme particulaire d’un polluant que
dissoute lorsque les deux phases étaient séparées et analysées (Walaszek et al., 2018 ; Branchu et al.,
2018).

Les AP, BPA et PAE n’ayant pas été étudiés dans les FPR-V traitant les eaux de ruissellement, ils sont
tout d’abord discutés avec des études dans d’autres types d’'OGEP. Flanagan et al. (2018) ont calculé
les efficacités épuratoires de ces MPO émergents dans une bande enherbée et une noue de biofiltration
traitant les eaux de ruissellement d’une autoroute. Une réduction des concentrations s’est observée
pour presque toutes les substances (sauf pour NP1EC qui a augmenté), le 4-OP et le BPA ont été les
plus fortement réduits en sortie des OGEP, puis le NP1EO, puis le 4-NP, et enfin le NP2EO. Les
réductions de ces polluants sous forme particulaire étaient plus élevées que pour ces mémes polluants
sous forme dissoute. Ainsi, ces ouvrages étaient plus performants pour réduire les MPO sous forme
particulaire. Cependant, le BPA a constitué une exception, car il a été relativement bien éliminé malgré
son caractére principalement dissout. Flanagan et al. (2018) ont de plus montré un relargage non
négligeable d’AP, BPA et PAE lors des premiers mois d’alimentation d’un nouvel OGEP. Ce relargage
était lié a d’autres composants que le substrat filtrant en lui-méme tels que la géomembrane, les drains
ou encore les tissus filtrants associés (qui sont eux-mémes constitués de MPO). Cet aspect est donc
important a prendre en compte.

Des études ayant calculé les efficacités épuratoires de ces MPO émergents dans des FPR-V plantés
ou non, recevant des eaux usées ont également été trouvées (Papaevangelou et al., 2016 ; Gikas et
al., 2021, Tableau 1.13), elles sont plus nombreuses que celles dans le cadre d’eaux de ruissellement.
Les efficacités épuratoires étaient bonnes pour les différents MPO : entre 89 et 97 % pour les PAE, et
entre 57 et 99 % pour les AP et le BPA, ce dernier étant le moins bien retenu dans les FPR. lIs ont
également montré une meilleure efficacité épuratoire lorsque le FPR était planté (notamment le 4-NP
qui était plus concentré en sortie de I'ouvrage en condition non plantée) et une meilleure efficacité que
les FPR-H également étudiés.

Une observation importante est que dans ce type de systéme, il est impossible d’obtenir une
concentration nulle en sortie ' OGEP, donc une efficacité de 100%. D’une part car il n’est pas possible
d’obtenir une valeur nulle par les appareils (< LQ au maximum) et d’autre part, les polluants peuvent
étre relargués par le FPR selon différents mécanismes, tels que le relargage par les plantes, la formation
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de métabolites (pour les MPO) qui peuvent étre lessivés/lixiviés ou encore le relargage de polluants par
les matériaux qui composent I'ouvrage (Molle et al., 2013 ; Flanagan et al., 2018).

Tableau 1.13 : Efficacités épuratoires moyennes calculées dans la littérature (8 publications), dans des FPR
verticaux traitant les eaux de ruissellement et synthése des efficacités épuratoires (min-max). Pour les MPO
émergents, aucune étude n’a été trouvée dans ces conditions, ainsi, des FPR-V traitant d’autres types d’eau ont

été ajoute.
Type d'eau de Age du o Efficacité moyenne Efficacité
Type de FPR : Efficacité moyenne ETM (%) moyenne Référence
ruissellement FPR MPO (%) MES (%)
Bassin de Dissout : Cu (99), Pb (99), Zn Acen (94), BaP (44), F
sédimentation buis Résidentiel 436 97) (56), Phen (98), A Walaszek
FPR-V P urbain ans Particulaire : Cu (99), Pb (98),  (97), Fluo (71), Pyr et al.,, 2018
Zn (93) (74), BbF (76)
Bassin de . . .
sédimentation puis Sr%s;ﬁqentlel 2 ans - - >90 ilchgglttset
FPR-V "
PRy avec Débordements 124 Ni(965), Cu (93), Zn (69), Pb  BaP (80), Phen (80), o Palfy et al.,
d'égouts ans (61) Nap (92) 2017
adsorbants
Bassin de . Bulc et
sédimentation puis  Autoroute Nroér;isé é%)(gé)b (Z(;;)(QS), Cd (99), Ni - 69 Sajn Slak,
FPR-V P ' 2003
Résidentiel Non -98 % a 46 Birchetal.,
FPR-V urbain précisé Cu (65), Pb (65), Zn (52) i % 2004
Total : Pb (77), Zn (79), Cu
(65), Cd (22, tres variable)
FPR-V Résidentiel 2a4 Particulaire : Pb (95), Zn (87), Egg Egg gcl)mhmoi;tGe 97 Branchu et
urbain dense ans Cu (79), Cd (49) (66) » Glyp al., 2018
Dissout : Pb (62), Zn (79), Cu
(33), Cd (> a entrant)
Total : Cd (22-99) ; Cu (65-94) ; ~.cen (94) ; Bap (44-
Ni (96,5-98) ; Pb (61-99) ; zn  20): F(56) ; Phen (80-
(52-98) 98); A(97); F (71);
} ) ) Dissous : Cu (33-99) ; Pb (62- Eﬁ::a;?; +Nap (92) ; MES (-98-  Synthése
99) ; Zn (79-97) (76) 97) (min-max)
. T . Somme 16 HAP (86)
Particulaire : Cd (49) ; Cu (79- HCT (67
99) : Pb (95-98) ; Zn (87-93) (67)
Plantée DEP (97,4),
DiBP (89,4), DEHP
.. Eaux usées de Non (90,8) Gikas et
3 FPR-V, 2 plantés 5o précisé Non planté : DEP (91), al., 2021
DiBP (69), DEHP
(71,9)
Plantée : BPA (56,9),
4-NP (76), NP1EO
Eaux usées de Non (91,9), NP2EO (99,1) Papaevan-
3 FPR-V, 2 plantés ville récisé Non planté : BPA - gelou et al.,
P (44,7), 4-NP (-2,4), 2016

NP1EO (46,7), NP2EO
(75,6)
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Il est ainsi possible de conclure que les polluants présents dans la fraction particulaire sont
généralement bien éliminés (ETM, HAP, PAE et AP). Cependant, I'élimination des polluants dissous
(notamment le BPA et les HAP a faible poids moléculaire) reste encore peu documentée et est
généralement plus faible, alors qu’ils sont probablement plus mobiles que leur homologues particulaires
(LeFevre et al., 2014) donc plus biodisponibles. Cela peut ainsi impacter plus rapidement la masse
d’eau réceptrice et ses organismes vivants. Enfin, un besoin d’étude d’efficacité épuratoire des MPO
émergents est nécessaire dans les FPR-V traitant les eaux de ruissellement afin de mieux comprendre
et connaitre cet ouvrage.

lI-4. Devenir des micropolluants étudiés retenus dans des filtres
plantés de roseaux

Pendant longtemps, I'efficacité épuratoire était suffisante pour quantifier la performance d’'un
OGEP, le devenir des polluants une fois retenus par I'ouvrage était moins considéré. Mais c’est une
question importante a aborder aujourd’hui car 'accumulation des micropolluants organiques et
métalliques dans les OGEP peut conduire a trois problématiques.

Dans un premier temps, la nature des polluants ainsi que leurs teneurs dans les substrats d’OGEP dont
les FPR peuvent provoquer des risques toxicologiques et eco-toxicologiques si ces derniéres sont trop
élevées (Johnson et Hunt, 2016 ; Li et Davis, 2008 ; LeFevre et al., 2012). Cette problématique est
d’autant plus importante si TOGEP est accessible au public (accessibilité de la terre contaminée)
(LeFevre et al., 2012 ; Woods Ballard et al., 2015), ce qui est le cas de I'ouvrage étudié au cours de
cette thése. Dans un second temps, la saturation progressive des sites de sorption des sols peut in fine
conduire a un transport facilité des polluants vers la profondeur des OGEP (car moins retenus par
l'ouvrage), induisant alors une augmentation des risques de contamination des eaux réceptrices
(Tedoldi et al., 2020). Enfin, lié a la premiéere problématique, les sols/ substrats des OGEP contaminés
au cours du temps (par le passage de I'eau) peuvent étre considérés comme des déchets. Ainsi, il est
important de localiser la pollution et quantifier les teneurs dans les sols pour une bonne gestion des
déchets (LeFevre et al., 2012 ; Tedoldi et al., 2020 ; Walaszek et al. 2018). Il est donc aujourd’hui
nécessaire d’étudier le devenir des polluants interceptés par les FPR.

lI-4.1. Les différents processus physiques, chimigues et biologiques

impactant la rétention et I'élimination des micropolluants dans un FPR

Les processus conduisant a la rétention voire a I'élimination des MPO et ETM dans un FPR (et
dans un OGEP de fagon générale) sont d’ordre physiques, chimiques et biologiques. Il existe des
processus dit biotiques (liés a I'activité d’organismes vivants) et d’autres dit abiotiques (non liés au
vivant). Ces processus vont avoir lieu dans les composants solides des FPR et expliquent alors
I'efficacité épuratoire mesurée entre 'amont et 'aval de FPR. Certains processus sont communs entre
les MPO et ETM, d’autres impactent uniquement I'un ou l'autre.

Les définitions données dans cette partie sont issues de plusieurs références : (Meagher, 2000 ;
Mungasavalli et Viraraghavan, 2006 ; Girard et al., 2011 ; Malaviya et Singh, 2012 ; LeFevre et al., 2014
; Tedoldi et al., 2016 ; Tedoldi et al., 2020).

[I-4.1.1. Les processus physico-chimiques
Trois processus purement physigues ont lieu majoritairement dans les FPR ;

- La sédimentation (ou décantation) : il s’agit d'un processus mécanique touchant la pollution
particulaire, telles que les MES contenues dans les eaux de ruissellement. La gravité et la
diminution de la vitesse de I'’eau induit une sédimentation progressive des MES a la surface du
FPR lorsque leur vitesse de chute (loi de Stokes, ou la taille et la masse volumique de la
particule est prise en compte) est supérieure a la vitesse d’écoulement de I'eau. La majorité des
polluants des eaux de ruissellement étant sous forme particulaire (cf. Opartie | - ), ce processus
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est donc majeur pour leur rétention. Ce processus permet la formation de la couche de sédiment
décrite plus haut.

- Lafiltration : il s’agit d’'un processus de rétention des particules également, mais au sein du
massif filtrant, grace a sa porosité. Les particules de diamétre supérieur a la porosité seront
retenues tandis que I'eau continuera de s’infilirer en profondeur. Avec le temps, le massif filtrant
accumule des solides impactant alors sa porosité et perméabilité ce qui peut étre un risque pour
ses performances.

- La photodégradation : il s’agit d’'un processus de dégradation de molécules (organiques)
causé par I'absorption de photons émis par le soleil, que ce soient des rayonnements ultra-
violets, infra-rouges ou visibles. Ce processus dépend surtout des propriétés de la molécule
vis-a-vis de la lumieére mais également de la localisation de la molécule dans le massif filtrant ;
la photodégradation sera surtout présente dans les premiers centimétres du massif (pas de
pénétration de la lumiere dans les couches plus profondes d’un sol ou substrat).

- Lavolatilisation :il s’agit d’'un processus d’évaporation d’'un composé en phase liquide vers la
phase gazeuse. C’est un processus mineur dans les FPR traitant les eaux de ruissellement en
raison du caractere trés peu volatile des micropolluants étudiés (cf. I-5, 1-6, 1-7). Cela
concernera par exemple les pesticides.

Concernant les processus chimiques, un mécanisme domine dans les FPR, il s’agit de I'adsorption,
mais d’autres mécanismes mineurs existent également.

- L’adsorption : il s’agit d’'un processus chimique ayant lieu a I'interface d’un solide (sol, substrat
ou sédiment) et d’un liquide sous I'effet d’attractions intermoléculaires, conduisant a la fixation
de molécules présentes en phase liquide sur la surface d’'un solide. Il n’'y a donc pas de
réarrangement moléculaire. Ce terme regroupe plusieurs mécanismes faisant intervenir des
énergies de liaison différentes mais la distinction est complexe a étudier. Deux types de
sorptions peuvent donc avoir lieu.

La premiére est la physisorption, causée par des interactions électrostatiques entre le
composé et le solide en raison de charges a la surface du solide. En effet, de nhombreux
constituants du sol contiennent a leur surface des charges négatives qui attirent donc des
charges positives (les cations) afin de maintenir la neutralité. Cette adsorption est appelée
adsorption non-spécifique car les composés de méme charge sont retenus de la méme fagon
(pas de sélection du composé selon sa nature). L'énergie des liaisons électrostatiques créées
est faible, ainsi, ce processus est facilement réversible si d’autres cations compétiteurs arrivent
(notamment le Na+ issu du sel de déglacage qui peut remplacer les ETM adsorbés, conduisant
alors a leur remobilisation dans I'ouvrage).

Le deuxieme type de sorption est la chimisorption, causée par des interactions plus fortes, de
type covalente ou de coordination (liaison chimique créée). Cette sorption a lieu entre un
composé et un groupe réactif de surface, tels que ceux présentés juste avant : groupements
hydroxyles (présents sur les feuillets d’argiles ou les oxy-hydroxydes) et radicaux libres sur les
molécules organiques. Ce type de réaction est appelé adsorption spécifique car il dépend de
la structure de la surface et du composé. Il conduit & une rétention bien plus stable des
composés que la physisorption, considérées le plus souvent comme irréversibles (sauf si
solubilisation du solide adsorbant ou si dégradation des matiéres organiques). Les composés
adsorbés de cette maniére sont généralement considérés comme non biodisponibles.

- La précipitation : il s’agit d’'un processus de formation d’'un composé solide a partir d’'une ou
plusieurs espéces chimiques initialement présentes sous forme dissoute. Cela implique donc la
formation d’une structure cristalline lors de la saturation d’'un élément dans la solution du sol ou
substrat. Ce mécanisme est ainsi dépendant des concentrations de I'élément en phase liquide.

- L’oxydo-réduction et les réactions acido-basiques : certaines conditions oxydantes ou
réductrices peuvent décomposer, altérer ou modifier la spéciation des micropolluants présents

dans les FPR. Le caractére alcalin et basique peut également modifier la spéciation d’'un
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composé pour le stabiliser dans le massif ou bien le libérer. Par exemple, la spéciation des ETM
dépend du pH car il agit sur la solubilité des précipités, la stabilité des complexes formés et sur
les propriétés de rétention des ETM par la physisorption. Généralement, plus le pH est alcalin,
moins le métal sera mobile. Un autre exemple est le changement de degré d’oxydation d’'un
métal ou la modification de la solubilité de solides pouvant retenir les ETM par les variations du
potentiel d’'oxydo-réduction dans un sol/substrat.

La complexation : réaction chimique conduisant a la formation d’'un complexe entre un cation
métallique et d’un ligand (molécules ou ions). Les matiéres organiques dans le FPR peut jouer
un rOle de ligand et ainsi piéger les micropolluants au sein d’'un complexe. Cependant, si le
complexe n’est pas retenu dans 'OGEP, il peut étre libéré en aval.

Ces processus chimiques sont pour la plupart réversibles, c’est-a-dire que le piégeage des
micropolluants par ces mécanismes n’est pas absolu, les variations de parameétres environnementaux,
physico-chimiques ou biologiques peuvent entrainer leur remise en solution. De plus, excepté la
photodégradation et la volatilisation, ces processus physico-chimiques sont conservatifs, c’est-a-dire
gu’ils modifient seulement la spéciation ou la mobilité d’'un composé, mais pas sa teneur.

11-4.1.2. Les processus biologiqgues

Les organismes vivants tels que les microorganismes et la végétation jouent également un réle sur la
rétention et I'élimination des micropolluants. Certains processus sont conservatifs, et d’autres sont
destructifs (conduisant & une réelle diminution des teneurs). Les différents processus existants sont
brievement décrits ici. La partie 11l de cet état de I'art y sera ensuite dédié.

Biodégradation : il s’agit d’'un processus de dégradation de composés organiques par les
organismes vivants, le plus souvent les microorganismes dans les sols/substrats (bactéries et
champignons essentiellement). C’est donc un processus destructif réduisant les teneurs.

Changement de lamobilité des métaux : les activités des microorganismes et plantes
peuvent modifier I'état d’oxydation, la disponibilité des ETM et donc leur mobilité et
toxicité par des réaction d’oxydoréduction, de complexation ou d’acidification. Il s’agit
donc d’on processus conservatif.

Adsorption par les plantes : les racines ont évolué pour adsorber facilement les nutriments ;
ainsi, leur surface spécifique est trés élevée et de nombreux récepteurs chimiques a haute
affinité sont également présents. L’adsorption sur les racines est donc un processus conservatif.

Absorption par les plantes : le métabolisme des plantes conduit au prélévement d’oligo-
éléments et donc de métaux. Les ETM peuvent rester adsorbé dans les parois cellulaires des
racines, oui bien pénétrer a I'intérieur des cellules a travers la membrane plasmique. Les MPO
peuvent également étre absorbés, mais ils ont été moins étudiés. Si la végétation est faucardée,
il s’agit alors d’'un processus destructif.

Phyto-dégradation : Une fois le composé organique absorbé dans les tissus de la plante, des
enzymes végétales peuvent les transformer en les minéralisant totalement ou partiellement en
un intermédiaire stable qui peut ensuite étre stocké dans la plante ou libéré dans les exsudats
racinaires. Cette dégradation peut étre attribuée a la plante mais peut également impliquer des
microorganismes endophytes. Il s’agit donc d’'un processus destructif majoritairement, mais qui
peut étre conservatif si le composé est finalement libéré dans le sol/substrat.
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[1-4.1.3. Mécanismes de rétention et d’élimination des micropolluants
Les ETM sont soumis a des processus conservatifs uniguement, sauf si une végétation en ayant
accumulé est exportée hors du site. Ainsi, les mécanismes de rétention des ETM typiques du
ruissellement vont surtout agir sur leur spéciation et leur mobilité mais pas sur leur teneur (Tedoldi et
al., 2016). C’est pourquoi, ces processus dans les OGEP conduisent avec le temps a I"accumulation
d’ETM dans les sols/substrats/sédiments, jusqu’a un éventuel transfert vers les eaux de sorties
(lixiviation ou lessivage) (Girard et al., 2011).

La sédimentation, la filtration et la sorption sont les principaux mécanismes de rétention entrant en jeu
pour les métaux dans des FPR, faisant de TOGEP un puit de polluants. Lorsqu’ils sont présents sous
forme particulaire (en majorité), ce sont les deux premiers processus qui entreront en jeu dans les
OGEP, tandis que les ETM sous forme dissoute seront liés au processus d’adsorption. Le devenir des
ETM particulaires dépendra donc de la granulométrie du sol/substrat (présence de sables), de sa
structure (présence de macroporosités) et de la présence de la végétation (réduction des vitesses de
ruissellement, voir paragraphe 11l-1.1). Concernant les ETM dissous, ils tendent a s’adsorber sur les
racines et sur les matiéres organiques essentiellement car peu d’oxydes et hydroxydes sont présents
dans les FPR. De plus, ils s’adsorbent préférentiellement aux particules fines et aux argiles des eaux
de ruissellement ou du filtre (Zgheib et al., 2012 ; Al-Rubaei et al., 2017). De nombreux parametres
physico-chimiques entrent également en jeu dans le processus de sorption (adsorption et désorption),
tels que le pH, I'oxygéne dissous ou encore le potentiel d’'oxydoréduction. Par exemple, un pH alcalin
favorise I'adsorption des ETM en raison de 'augmentation des surface chargées négativement dans le
sol/substrat (Girard et al., 2011). Les ETM étudiés (Cd, Cu, Ni, Pb, Zn) étant chargés positivement, une
augmentation du pH se traduira donc par une mobilité plus faible. Les parameétres propres au
sol/substrat qui influeront la sorption des ETM sont la capacité d’échange cationique (CEC), la
distribution granulométrique du sol/substrat, la surface spécifique des grains, les teneurs en carbone
organique ainsi que les teneurs en minéraux argileux (Girard et al., 2011).

Les MPO sont soumis a des processus conservatifs comme les ETM, mais également
destructifs. Les OGEP vont jouer un rdle de puit de MPO selon leur spéciation physique
(dissout/particulaire). Tout d’abord, les mémes phénomenes de sédimentation et filtration ont lieu pour
les MPO particulaires (Tedoldi et al., 2016). lls sont généralement peu biodisponibles sous cette forme,
donc seront faiblement biodégradés ou absorbés. En revanche, leur volatilisation et photo dégradation
pourra tout de méme avoir lieu, en surface d’ouvrages seulement. Pour les MPO dissous, le
phénomeéne de rétention principal reste I'adsorption, mais selon des mécanismes différents des ETM.
En effet, n’étant pas chargés électriquement, c’est le caractére hydrophobe du composé qui déterminera
son adsorption (Annexe 1-2). Les valeurs des parametres physico-chimiques Koc, Kow €t Sw (coefficients
d’adsorption et solubilité) sont déterminantes pour leur rétention. Les MPO avec de fortes valeurs
d’adsorption et de faibles valeurs de solubilité auront tendance a s’adsorber fortement aux phases
solides, principalement organiques. En effet, la composante organique d’un sol/substrat/sédiment
contient des groupements fonctionnels hydrophobes qui permettent 'adsorption des MPO (Girard et al.,
2011). Ainsi, la rétention des MPO dissous dépendra des propriétés physico-chimiques du composé
mais également des taux de matiéres organiques dans les sols/substrats, de la composition des
matiéres organiques et du pH (qui contréle I'état des groupements fonctionnels).

Des processus destructifs ont également lieu pour les MPO, il s’agit de ceux décrits précédemment :
biodégradation par les microorganismes, photodégradation, volatilisation, absorption et phyto-
dégradation. Ces différents processus permettent d’évaluer la persistance d’'un MPO une fois retenu,
c’est-a-dire le temps qu'’il faudra a un systéme pour réduire les concentrations en polluant (Girard et al.,
2011). Dans les OGEP et avec les MPO étudiés, (HAP, HCT, AP, BPA, PAE) la biodégradation par les
microorganismes est le processus destructifs dominant, suivi de I'absorption par les plantes (mineure
avec les plantes utilisées dans les FPR) (LeFevre et al., 2014 ; LeFevre et al., 2011), les constantes de
photodégradation et de volatilisation des MPO étudiés étant faibles. La biodégradation est la plus
efficace lorsque le polluant est dissous (biodisponibilité maximale), Cependant, certains auteurs ont mis
en évidence la capacité des microorganismes a dégrader des MPO adsorbés, mais plus le processus
d’adsorption était ancien, moins le composé avait tendance a étre biodisponible et donc dégradé (Hong
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et al., 2006), les liaisons étant plus stables. La biodégradation par les microorganismes est donc la voie
la plus souhaitable si celle-ci conduit & une minéralisation compléte du produit (libération de CO2), car
cela limite 'accumulation du polluant dans les sols. Cependant, une phase résiduelle est souvent
observée lors de la dégradation de MPO (Fent et al., 2003 ; Langdon et al., 2011). |l s’agit d’'une phase
fortement adsorbée au sol/substrat, non biodisponible, qui s’accumule avec le temps car non dégradée ;
les MPO peuvent donc également s’accumuler dans les OGEP avec le temps.

La Figure 1.10 et le Tableau 1.14 résument finalement les différents processus ayant lieux dans
un OGEP pour les ETM et MPO, et les paramétres qui leurs sont associés. Ces différents processus
permettent donc de conférer au massif filtrant et sédiment d’'un FPR le rOle de puit de micropolluants
(diminution des concentrations dans les eaux de sortie). Le devenir des ETM et MPO dépendra donc
des propriétés du massif filtrant mais également de celles du composé. Finalement, seuls des processus
destructifs permettront une réelle élimination de ces micropolluants dans un OGEP, ils ont
essentiellement lieu pour les micropolluants organiques.

Tableau 1.14 : Les différents processus de rétention et d’élimination des micropolluants organiques et
métalliques dans les OGEP et donc les FPR, et les parameétres associés permettant d’évaluer leur intensité.

Micropolluant

Processus Parametre utilisé (unité) .
concerné
Sédimentation Vitesse de chute (m/s) ETM et MPO
Filtration Porosité du substrat (@) ETM et MPO
Physique ) . Temps de demi-vie (j) ou taux de
Photo-dégradation photo-dégradation (-1) MPO
Volatilisation Coefficient de Henry (Pa.m3/mol) MPO (et ETM)
Coefficient de partage Kd (L/kg) ETM
Adsorption Coefficient de partage Koc et Kow
. MPO
Chimique (L/kg)
Précipitation Solubilité (mg/L) ETM et MPO
Complexation Coefficient de partage Kd et Koc (L/kg) ETM et MPO
L . Temps de demi-vie (j) ou taux de
| - Biodégradation biodégradation (j-1) MPO
Biologique Absorption par les Coefficient de partage Kow (L/kg) MPO
plantes Coefficient de partage Kd (L/kg) ETM

Cependant, les OGPE et donc les FPR peuvent également devenir une source de micropolluants
lorsqu’ils permettent leur remobilisation (Girard et al.,, 2011 ; Tedoldi et al., 2016). Différents
mécanismes peuvent conduire a la libération de MPO et ETM :

- L’apport de cations en forte concentration (sel de déglacage riche en sodium par exemple) peut
favoriser leur sorption au profit d’autres ETM déja sorbés, libérant alors les ETM dans la solution
(Marsalek, 2003 ; Flanagan et al., 2019a).

- La modification du pH ou du potentiel redox peut modifier les équilibres de précipitation (des
carbonates ou hydroxydes qui contiennent des ETM ou des ETM eux-mémes) pouvant conduire
a la solubilisation des MPO ou ETM (Girard et al. 2011).

- Lapport d’importants volumes d’eau aprés un séchage peut lixivier les ETM et MPO lié a des
différences importantes de concentrations, transportant alors les polluants vers le fond des
ouvrages (Blecken et al. 2009).

- La biodégradation des matiéres organiques par les microorganismes peut libérer les MPO et
ETM anciennement sorbés (Girard et al. 2011).

- Linfiltration de I'eau au travers des matériaux composant le filtre peut libérer des MPO et ETM
qui composaient initialement les matériaux (Flanagan et al., 2018).
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- Lelessivage de colloides ayant adsorbés des MPO et ETM peut également étre une source de
MPO et ETM, sans passer par de la désorption.
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Figure 1.10 : Synthese des différents processus de rétention, d’élimination et de source de ETM (A) et de MPO
(B) dans un sol, substrat ou sédiment (issue de Tedoldi et al., 2016).
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Un outil pour mesurer la spéciation et donc le degré de rétention d’'un métal dans un sol/substrat
existe, il s’agit des extractions séquentielles. C’est une méthode chimique permettant d’étudier la
spéciation opérationnelle d’'ETM c’est-a-dire la localisation d’'un élément dans les différentes phases
solides d’un échantillon (Cornu, 2000). L’extraction séquentielle est une extraction réalisée en plusieurs
étapes, par application successive de différents réactifs chimiques (solutions chimiques) spécifiques
des phases porteuses des ETM et d’intensités croissantes au méme échantillon solide. Cela permet de
dissoudre et d’extraire successivement les différentes phases organiques et minérales du sol, et de
libérer les ETM associés (Bacon et Davidson, 2008) qui sont ensuite dosés dans la phase liquide
(analyse indirecte). Les ETM extraits au début du processus donc sont généralement les plus faiblement
liés a la phase solide, ils ont ainsi une mobilité potentielle et un impact environnemental plus important
par rapport a ceux libérés plus tard. Les fractions obtenues ne sont donc pas définies de facon
minéralogique, mais par le mode opératoire utilisé (extractant et conditions d’extraction) (Cornu, 2000).
Cette méthode a été initialement développée par Tessier et al. en 1979 et par la suite, une procédure
normalisée a été mise en place en Union Européenne par le Bureau Commun de Référence (BCR,
Community Bureau of Reference) en 1993 (Ure et al., 1993). Ce protocole a ensuite été modifié (Rauret
et al., 1999) pour devenir le protocole BCR 1999. Ce protocole d’extraction défini 4 fractions ’'ETM : la
fraction “acido-soluble” (échangeable et liée aux carbonates), la fraction “réductible” (liée aux oxydes),
la fraction “oxydable” (liée aux matiéres organiques), et la fraction “résiduelle”. Cependant, malgré une
normalisation, les études s’accordent généralement pour conclure que ce type d'extraction n’est pas
strictement sélectif d’'une phase donnée, que l'efficacité d’extraction dépend du métal ciblé (Cornu,
2000), et que des phénoménes de réadsorption peuvent se produire au cours des étapes d’extraction
(Bacon et Davidson, 2008). Malgré cela, ces extractions restent suffisamment riches en informations et
simples a mettre en place pour permettre un diagnostic.

Sgberg et al. (2019) ont étudié la désorption potentielle de ETM sorbés sur des matériaux filtrants
d’OGEP a l'aide d’extractions séquentielles. Bien que tous les matériaux testés adsorbaient rapidement
plus de 90 % des ETM dissous, ils étaient majoritairement adsorbés a la phase échangeable (1¢ étape
de I'extraction), indiquant alors que I'adsorption pouvait étre réversible en raison du faible degré de
sorption. Les conditions influencées par les périodes de temps de pluie et temps sec peuvent également
favoriser la désorption ; Blecken et al. (2009) ont montré que des ETM étaient libérés aprés une période
de temps sec élevée (plus de 3 semaines) ; le maintien d’'une zone saturée en eau permettrait de limiter
la désorption des métaux. Les mécanismes de désorption des MPO ont été moins étudié que ceux des
ETM. Les HAP peuvent se désorber et étre libérés dans I'eau par leur remise en suspension lors
d’apports d’eau, lié aux changements de conditions environnementales. Leur remise en suspension
permet leur plus grande biodisponibilité (biodégradation favorisée) mais également leur transport si des
macropores ou bioturbations sont présents (Zhao et al., 2021). Une adsorption/désorption dynamique
des HAP a lieu entre le systéme sol-eau de fagcon générale ; les HAP a faible poids moléculaire ont
tendance a subir une désorption plus rapide et demandant moins d’énergie que ceux a haut poids
moléculaire (Zhao et al., 2021). La libération de micropolluants par TOGEP est donc d’un point de
vigilance a avoir lors de 'étude de FPR (notamment les plus a4gés).

[1-4.2. Devenir des métaux

Si l'efficacité épuratoire est aujourd’hui bien documentée pour les FPR a écoulement vertical,
c’est moins le cas pour 'accumulation des ETM au sein du massif filtrant et des sédiments. Trés peu
d’'articles ayant étudié la distribution des ETM dans un FPR-V traitant des eaux de ruissellement
urbaines ont été trouvé (5 articles trouvés). lls sont synthétisés dans le Tableau 1.15. Afin de mieux
appréhender le devenir des ETM dans un OGEP, d’autres types d’ouvrages doivent donc étre
également étudiés.

[1-4.2.1. Niveaux de contamination
Tout d’abord, il est important de rappeler le caractére conservatif des métaux. lls continuent
de s’accumuler avec le temps dans les OGEP (Gill et al., 2017 ; 2014 ; Tedoldi et al., 2016), c’est
pourquoi il est important de surveiller cette accumulation. En surface de FPR-V traitant les eaux de
ruissellement, les teneurs en ETM dans les sédiments (issues de la littérature) varient entre 0,91 et 1,2
mg/kg pour le Cd, entre 11,8 et 100 mg/kg pour le Cr, entre 13,7 et 236,7 mg/kg pour le Cu, entre 18,7
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et 35,0 mg/kg pour le Ni, entre 10,1 et 294 mg/kg pour le Pb et entre 131 et 2270 mg/kg pour le Zn
(Tableau 1.15, Gill et al., 2014 ; Schmitt et al., 2015 ; Gill et al., 2017 ; Walaszek et al., 2018 ; Lenormand
et al., 2022a). Dans le sable de surface, ces valeurs variaient entre 20,4 et 73,02 mg/kg pour le Cr,
entre < LQ et 42,68 mg/kg pour le Cu, entre 12,7 et 21,55 mg/kg pour le Ni, entre < LQ et 46,88 mg/kg
pour le Pb et entre 20,9 et 1082,1 mg/kg pour le Zn (Tableau 1.15, Gill et al., 2014 ; Schmitt et al., 2015
; Gill et al., 2017 ; Walaszek et al., 2018 ; Lenormand et al., 2022a). Pour ces différentes études, le Zn
était systématiquement le métal le plus accumulé, suivi du Pb et Cu et enfin Cr, Ni et Cd. Cela est
cohérent avec les concentrations mesurées dans les eaux de ruissellement urbaines (cf. I-5.4). Le Cr
et le Ni étaient mieux retenus dans le FPR-V que dans le bassin de sédimentation lorsque ces deux
ouvrages étaient mis en série, lié a leur caractére plus dissout que les autres ETM (Schmitt et al., 2015).
Concernant I'évolution avec le temps, trois différentes théses ont été réalisée sur le méme FPR (bassin
de sédimentation suivi d’'un FPR-V, Schmitt, 2014 ; Walaszek, 2018b ; Lenormand, 2022)) vieillissant
progressivement. Malheureusement, les protocoles d’étude des substrats et sédiments n’étaient pas
similaires donc la comparaison est complexe. L’évolution de FPR-V avec le temps n’est donc pas
étudiée a ce jour. Seul Walaszek et al., (2018) ont évalué I'évolution de 'accumulation sur un an dans
le sédiment et le massif filtrant des deux ouvrages ; les sédiments ont accumulé du Cu, Pb et Zn, avec
par exemple les teneurs en Zn passant de 426 a 2270 mg/kg (Tableau 1.15). Concernant le FPR-V, les
différentes couches du FPR ont perdu du Cu, n'ont pas significativement accumulé du Pb mais on
significativement accumulé du Zn, uniquement dans la couche de surface. La tendance a I'accumulation
dépend ainsi du métal et de la nature de la phase solide. Enfin, aprés une comparaison de nombreux
ouvrages différents, Tedoldi et al. (2016) ont conclu qu’aucun lien entre les teneurs en surface et 'age
de 'OGEP ou l'intensité du trafic n’était trouvé.

La surface des OGEP est la partie importante a considérer car il s’agit de la partie accessible.
Ainsi, il est intéressant de comparer ces teneurs avec des valeurs de référence. Les ordres de grandeur
(présentés dans le Tableau 1.15) seront ainsi comparés avec des valeurs seuils imposées par des
législations dans le paragraphe 1I-7.

11-4.2.2. Distribution verticale de la contamination :

La littérature dans les FPR-V et autres OGEP a démontré une diminution rapide des teneurs
en ETM avec la profondeur.

Dans un premier temps, une forte différence de teneurs en ETM s’observe entre le sédiment
qui s’accumule en surface et le massif filtrant (sable de surface). Les études de Schmitt et al. (2015),
Walaszek et al. (2018) et Lenormand et al. (2022a) (Tableau 1.15) ont montré que le sédiment retenu
dans le bassin de sédimentation était bien plus contaminé en ETM que le substrat du FPR-V. La majorité
des ETM étant présente sous forme particulaire (cf. Chapitre 1), le phénoméne de sédimentation
explique ces résultats. Gill et al. (2017) ont seulement étudié des sédiments présents au sommet d'un
FPR-V ; ils ont mesuré des teneurs similaires a celles mesurées par Lenormand et al. (2022a) pour le
Cd (autour de 1 mg/kg), Cu (autour de la 1002 de mg/kg), Ni (autour de 30 mg/kg), et Pb (autour de la
1002 de mg/kg). En revanche, le Cr et Zn étaient plus concentrés dans le sédiment de I'étude de
Lenormand et al. (2022a) (100aine de mg/kg contre 30aine de mg/kg pour le Cr, Presque 2000 mg/kg
contre presque 1000 mg/kg pour le Zn). Dans I'étude de Walaszek et al. (2018), les sédiments
accumulés a la surface d’'un FPR-V (n’ayant donc pas sédimenté dans le bassin localisé en amont)
présentaient des teneurs plus fortes que la couche de sable organique sous-jacente. En effet, les
teneurs de Cu, Pb et Zn aprés 5 ans de fonctionnement étaient de 14,5, 22 et 401 mg/kg respectivement
dans le sédiment et inférieures a la LQ, de 3,8 et 53,1 mg/kg dans le sable sous-jacent. Ainsi, méme si
toutes les particules n’étaient pas piégées dans le bassin de sédimentation, la surface sableuse du FPR
permettait une rétention suffisante des particules restantes. Pour finir, aucun article ayant étudié le
sédiment et le massif filtrant au sein d’'un FPR n’a été trouvé (pas de bassin de sédimentation en amont).
Ainsi, il faut se référer a d’autres types d’OGEP.

Dans une noue enherbée traitant les eaux de ruissellement, Kluge et al. (2018) ont étudié I'accumulation
de ETM dans le sédiment et le sol de 'OGEP et ont montré une accumulation beaucoup plus importante
dans le sédiment pour tous les ETM : 130 contre 40 mg/kg pour le Pb, 1,5 contre 0,4 mg/kg pour le Cd,
160 contre 20 mg/kg pour le Cu et 1800 contre 160 mg/kg pour le Zn, dans le sédiment et le sol de
surface respectivement. Ainsi, le sédiment contenait 3,25, 3,75, 8, et 11,25 fois plus de Pb, Cd, Cu et
Zn respectivement que dans le sol de surface.
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Tableau 1.15 : Teneurs moyennes (et leurs écart-types lorsqu'ils étaient disponibles) en ETM retrouvées dans la littérature (8 publications) dans des FPR traitant les eaux de
ruissellement uniquement. A Valeur moyenne mesurée en amont de 'OGEP ; | Valeur moyenne mesurée en aval de 'OGEP ; m Valeur moyenne des valeurs mesurées apres
4 ans de fonctionnement ; u Valeur moyenne des valeurs mesurées apres 5 ans de fonctionnement.

Teneur (mg/kg) - moyenne (écart-type)

Ouvrage BV capté Nature du solide o
Cu Pb Zn Référence
4 . Gill et al.
FPR-V Sédiment composite de surface 62,1 37,5 269,3
(2014)
Autoroute 124,4 (91,3) 97,2 (63,7) 677,8 (521,4) Gill et al
FPR-V Sédiment de surface 1,2(0,06) A 51,3(1,2) A 236,7(58) A 35,0 (4,4) A 163,3(11,5) A 12867 (51,3) A (2'01‘;) al.
27,0 (14,2) | 27,9 (11,2) | 131 (66,4) |
4 . 84,7 A 294 A 2096 A Schmitt et al.
Bassin de Sédiment du bassin 51,7 89,5 | 838 | (2015)
sédimentation Urbain
puis FPR-V 10,8 A 8,8 A 85,7 A Schmitt et al.
| f FPR ! ’ ’
Sable de surface du 88| <LQI 20,91 (2015)
‘£ - . } 13,71 m 10,1 m 426 m (Walaszek et
Sédiment composite du bassin 97.1 u 260 u 2970 U al. (2018)
Bassin de
sédimentation Urbain Substrat composite du filtre a 3 L135,6;L212,8 L127,2;1L28; L1106 ;L2512;
puis FPR-V profondeurs (dépot organique L1, ;L3755 m L327m L3 86,6 m (Walaszek et
sable de surface L2 et sable L1145;L2etlL3 L122;L23,8; L1401;L253,1; al.(2018)
profond L3) <LQu L37,6uU L37,8u
Bassin de Urbain Sédiment composite du bassin 105,7 (6,2) 162,6 (14.5) 1786,7 (129) Lenormand et
4 . al. (2022a)
sédimentation _
puis FPR-V . Sable composite de surface du Lenormand et
Urbain FPR-V 42,68 46,88 1082,1 al. (2022b)
Sédiment Sédiment Sédiment
) ) ) (11,8-100,3) (13,71-236,7) (10,1-294) (131-2270) Synthése
Sable surface Sable surface Sable surface (min-max)
(20,4-73,02) (< LQ-42,68) (12,7-21,55) (< LQ-46,88) (20,9-1082,1)
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En considérant uniqguement le massif filtrant maintenant, la littérature a également démontré
une diminution rapide des teneurs en ETM avec la profondeur, la majorité de la contamination étant
généralement retenue dans les dix premiers centimétres du massif (Dans des FPR : Walaszek et al.,
2018 ; Lenormand et al., 2022b ; dans d’autres OGEP : (Dechesne et al., 2004 ; Winiarski, 2006 ; Aryal
et al., 2007 ; Li et Davis, 2008 ; Jones et Davis, 2013 ; Paus et al., 2014 ; Johnson et Hunt, 2016 ;
Tedoldi et al., 2016 ; Al-Ameri et al., 2018 ; Kluge et al., 2018 ; Flanagan et al., 2019b ; Venvik, 2019 ;
Costello et al., 2020). En effets dans un FPR-V, Walaszek et al. (2018) ont montré des différences
significatives de teneurs en ETM entre le sable organique de surface et le sable sous-jacent, non
organique. Lenormand et al. (2022b) ont également montré cela dans le méme FPR-V, plusieurs années
de fonctionnement aprés. Méme si aucun lien entre I'age de l'ouvrage et les teneurs n’a été montré,
Tedoldi et al. (2016) ont conclu apres I'étude de nombreux OGEP que I'dge impactait plutét la forme
du profil de contamination (teneur selon la profondeur). Pour les ouvrages récents (< 10@n¢ d’années),
la diminution des teneurs avec la profondeur était forte, la majorité des ETM était localisée étre 2,5 et
10 cm puis les teneurs restaient constantes avec la profondeur. Pour les ouvrages plus anciens (entre
10 et 30 ans), la zone de transition entre la couche plus contaminée et la moins contaminée se situait a
plus de 10 cm de profondeur, elle pouvait méme atteindre 25 cm de profondeur (Kluge et al., 2014),
mettant en évidence une propagation vers la profondeur de la zone contaminée. Cela s’explique par la
saturation progressive des pores et des sites d’adsorptions dans les premiers centimétres du massif
filtrant avec le temps. Les ETM migrent donc plus bas dans l'ouvrage.

Ainsi, la rétention des métaux dans les OGEP et FPR a préférentiellement lieu dans les horizons
de surface, d’abord dans le sédiment, puis dans la couche de surface, sous le sédiment. Cela est di au
massif filtrant, qui permet la sédimentation en surface puis la filtration dans la couche de substrat de
surface. Les ETM dissous s’adsorbent également dés qu’ils ont la possibilité, donc dés qu’ils arrivent,
sur la surface de 'OGEP. La Figure 1.11A représente un profil typigue des ETM dans un OGEP
permettant la bonne visualisation de la distribution verticale des métaux.

[1-4.2.3. Distribution horizontale de la contamination :

La littérature dans les FPR-V et autres OGEP a démontré une diminution des teneurs en ETM
avec I'’éloignement de I'arrivée d’eau.

En effet, les teneurs en ETM sont toujours corrélées soit avec les tuyaux d’arrivée d’eau (apport
indirect), ou bien avec la zone qui relie TOGEP et la zone de ruissellement (apport direct) (Pagotto et
al., 2001 ; Dechesne et al., 2004 ; Jones et Davis, 2013 ; Schmitt et al., 2015 ; Tedoldi et al., 2016 ;
Johnson et Hunt, 2016 ; Tedoldi et al., 2017 ; Gill et al., 2017 ; Al-Ameri et al., 2018 ; Flanagan et al.,
2019b ; Venvik, 2019 ; Venvik et Boogaard, 2020 ; Costello et al., 2020 ; Lenormand et al., 2022hb).
Dans I'étude de Lenormand et al. (2022b), une interpolation des teneurs en ETM en surface d’un FPR-
V a été réalisée, montrant une nette corrélation entre les tuyaux d’entrée d’eau et leurs teneurs. Cela
est trés bien illustré pour le Cu, Zn et Pb, la carte du Zn est représentée sur la Figure 1.11B. Dans un
autre FPR-V, Gill et al. (2017) ont montré que la zone amont accumulait bien plus que les autres zones
pour tous les ETM : 237, 163 et 1287 mg/kg de Cu, Pb, Zn en amont contre 124, 97 et 678 mg/kg en
moyenne dans le FPR entier (toutes zones confondues). Les FPR présentent généralement des tuyaux
pour les alimenter, ainsi, il faut observer d’autres types d’ OGEP pour évaluer la distribution horizontale
sans tuyaux d’alimentation. Dans I'étude de Tedoldi et al. (2017), une noue enherbée accueillant le
ruissellement parallelement a sa longueur avait également des teneurs en ETM significativement plus
élevées dans la partie accueillant les eaux. De plus, la Figure 1.11A permet de constater que la
contamination en profondeur est également plus faible lorsqu’on s’éloigne de I'entrée d’eau (teneurs en
tirets toujours inférieures aux teneurs en continu sur la figure). Flanagan et al., (2017) ont également
montré qu’une bande enherbée placée le long d’'une route (apport de 'eau tout le long de I'ouvrage)
accumulait significativement plus d’ETM dans les 30 cm les plus proches de la route (sur 180 cm).

Ces observations sont explicables par la nature essentiellement particulaire des métaux. Sous forme
particulaire, les processus de rétention se font dés leur arrivée dans 'OGEP, conduisant a de plus fortes
teneurs au niveau de 'arrivée d’eau (Tedoldi et al., 2016 ; Lenormand et al., 2022b). L’adsorption se fait
également dés l'arrivée des métaux dissous dans TOGEP.
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Figure 1.11 : Exemple de la distribution verticale et horizontale du Zn. A : Distribution verticale du Zn (profil) dans
un OGEP (bassin d’infiltration), issu de Tedoldi et al. (2017). La zone 1 correspond aux teneurs dans la zone
d’entrée de I'eau, la zone 2 aux teneurs dans une zone plus en aval et la référence aux teneurs dans un sol de
référence non contaminé. B : Distribution horizontale du Zn dans un FPR-V (B.1), et localisation des points
d’arrivée d’eau (B.2), issu de Lenormand et al. (2022b).

[1-4.3. Devenir des micropolluants organiques

Le devenir des MPO dans les FPR est encore moins documenté que les ETM et seuls les HAP
ont été étudiés dans ce type d’OGEP traitant les eaux de ruissellement urbaines. Les articles sont
synthétisés dans le Tableau 1.16. Afin de mieux appréhender le devenir des MPO dans un OGEP,
d’autres types d’OGEP doivent donc étre également étudiés.

[1-4.3.1. Niveaux de contamination

Dans les sédiments de surface d’'un bassin de sédimentation en amont d’'un FPR-V, les teneurs
moyennes globales en HAP les plus importantes étaient retrouvées pour le Phen (entre 0,25 et 0,68
mg/kg), Fluo (entre 0,3 et 1,3 mg/kg), Pyr (entre 0,18 et 0,87 mg/kg), Chry (entre 0,2 et 0,67 mg/kg) et
BbF (entre 0,42 et 0,94 mg/kg) (Tableau 1.16, Walaszek et al., 2018 ; Lenormand, 2022). Stromvall et
al. (2007) et Tedoldi et al. (2017) ont également montré que ces cing HAP étaient les plus abondants
dans d’autres types d’OGEP. Cela est cohérant avec les concentrations généralement mesurées dans
les eaux de ruissellement présentées dans le paragraphe 1-6.4. L’A, BaA, BkF, BaP, BPer et IP étaient
moins concentrés (entre 0,08 et 0,59 mg/kg) et le Nap, Acyl, Acen, F et DahA étaient les HAP les plus
faiblement concentrés (entre < LQ et 0,19 mg/kg) (Tableau 1.16).

Contrairement aux ETM, Tedoldi et al. (2016) ont conclu dans leur revue bibliographique que les teneurs
en surface des HAP semblaient dépendre de I'dge de 'OGEP et de la nature de son bassin versant.
Concernant les MPO émergents (AP, BPA, PAE), Stromvall et al. (2007) en ont mesuré dans le
sédiment d’un bassin de rétention des teneurs, avec I'ordre suivant : DEHP (23 mg/kg) > NP1EO (5,3
mg/kg) > 4-NP (3,1 mg/kg) > NP2EO (1,5 mg/kg) > 4-OP (0,16 mg/kg) > OP1EO (0,051 mg/kg)> OP2EO
(0,011 mg/kg). Dans le sol d’'une noue en bordure de route, Flanagan et al. (2019b) ont mesuré des
teneurs plus faibles, avec I'ordre DEHP (1,99 mg/kg) > 4-NP (0,460 mg/kg) > NP1EO (0,27) > 4-OP
(0,058 mg/kg) > BPA (0,03 mg/kg) > NP2EO, OP1EO et OP2EO (entre inférieur a la LQ et 0,006 mg/kg).
Les OMPs émergents les plus retrouvés dans les OGEP sont donc le DEHP, le 4-NP et le NP1EO, les
deux premiers étant généralement les plus concentrés dans les eaux de ruissellement (voir chapitre 1).
Comme les ETM, I'évolution dans le temps des teneurs en MPO dans un FPR n’a pas encore été étudié
a ce jour.

Contrairement aux ETM, les MPO ont une nature destructive, ainsi leur accumulation dans les
OGEP et donc les FPR n’est pas leur seul devenir. Il est donc plus complexe d’étudier leur devenir une
fois retenus dans les OGEP car ils ne font pas que s’accumuler. Les HAP a faible poids moléculaire
étaient souvent moins concentrés (voire inférieurs a la LQ) dans toutes les zones des OGEP que ceux
a haut poids moléculaire (DiBlasi et al., 2009 ; Tedoldi et al., 2017 ; Walaszek et al., 2018 ; Lenormand,
2022 ; Yuan et al., 2023), méme en surface. Cela suggére la présence de mécanismes destructifs, plus
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importants au niveau des HAP a faible poids moléculaire. Les HAP a haut poids moléculaire auront
tendance a plus s’accumuler. Plusieurs études ont montré que la biodégradation était un processus
important dans les OGEP pour diminuer les teneurs en OMPs dans les substrats/sédiments (LeFevre
et al., 2012 ; Leroy et al., 2015). La Partie Il fournira les informations nécessaires pour I'étude de leur
dégradation, ainsi, ce ne sera pas détaillé dans cette partie.

Enfin, comme pour les ETM, les ordres de grandeur (présentés dans le Tableau 1.16) seront
comparés avec des valeurs seuils imposées par des Iégislations dans le paragraphe II-7.

11-4.3.2. Distribution verticale de la contamination :
Le peu d’article ayant étudié les MPO dans le sédiment et le massif filtrant dans des FPR-V a
montré, comme pour les ETM, une diminution rapide des teneurs avec la profondeur.

Dans un bassin de sédimentation suivi d'un FPR-V, Schmitt et al. (2015) ont quantifié les 16 HAP
prioritaires dans tous les échantillons de sédiment du bassin (entre 0,15 et 0,95 mg/kg, tous les HAP
confondus), mais toutes les teneurs étaient inférieures a la LQ dans le FPR-V donc la majorité des HAP
se retrouvait dans les sédiments. Quelques années de fonctionnement plus tard, Walaszek et al. (2018)
ont quantifié ces HAP dans les sédiments, et 5 HAP étaient maintenant quantifiés dans le dép6t de
surface du FPR-V initialement absent du FPR lors de I'étude de Schmitt et al. (2015) (fluoranthéne,
pyréne, benzo(b)fluoranthéne, benzo(g,h,)pérylene et Indeno(1,2,3-cd)pyréne) a des teneurs plus
faibles que le sédiment du bassin (entre inférieures a LQ et 0,091 mg/kg contre entre inférieures a LQ
et 1,3 mg/kg dans le dépbt de surface du FRP et dans le sédiment respectivement, tous les HAP
confondus). Les sédiments semblent donc accumuler la majorité des HAP.

Au sein d'un méme FPR-V, seule I'étude de Walaszek et al. (2018) a quantifié les teneurs en HAP dans
'ensemble du FPR ; la premiére couche du filtre, le dépbt de surface, était la seule couche ayant des
teneurs supérieures a la LQ (pour 5 composés seulement). Ainsi, la majorité des HAP était retenue
dans le sédiment du bassin, puis dans la couche de dép6t de surface du FPR (Tableau 1.16). En ce qui
concerne d’autres types d’OGEP, Tedoldi et al. (2017) ont mesuré les teneurs en 13 HAP selon la
profondeur de 6 différents OGEP (bassins d’infiltration et noues). Comme pour les ETM, I'accumulation
de HAP avait essentiellement lieu en surface (jusqu’a 40 cm de profondeur), cependant, les teneurs les
plus élevées n’étaient pas toujours dans la partie la plus en surface des ouvrages, et la tendance a la
baisse le long du profil n’était pas aussi évidente. La Figure 1.12 donne un exemple de profils des HAP
dans les ouvrages étudiés (Tedoldi et al., 2017). La majorité des HAP était donc plutdt accumulée entre
5 et 20 cm de profondeur. Ces observations démontrent que la sédimentation et filtration ne suffisent
pas a expliquer ces valeurs, mais d’autres processus destructifs entrent également en jeu. La
photodégradation et la biodégradation étant favorisés en surface de sols/substrats (plus de lumiere et
biologiquement plus actif), cela expliquerait les plus faibles teneurs rencontrées dans les premiers
centimétres des ouvrages étudiés. D’autres études ont également montré une accumulation plus
importante d’HAP en surface ’'OGEP (Dechesne et al., 2004 ; 2005 ; Stromvall et al., 2007 ; DiBlasi et
al., 2009 ; Napier et al., 2009 ; Bu et al., 2009 ; Yuan et al., 2023). L’étude de MPO émergents est plus
récente dans les OGEP, trés peu d’articles existent (aucun dans les FPR pour le traitement des eaux
de ruissellement). Flanagan et al. (2019b) ont étudié les teneurs en ces MPO dans une noue placée en
bordure de route, a différentes localisations et profondeurs. Les résultats présentés sont issus de
données supplémentaires a I'article. Dans la partie la plus contaminée de 'OGEP, les teneurs en 4-NP,
4-OP et BPA étaient respectivement de 0,41, 0,015 et 0,025 mg/kg entre 0 et 5 cm, de 0,26, 0,008 et
0,037 mg/kg entre 5 et 15 cm et de 0,28, 0,018 et 0,038 entre 15 et le fond de I'ouvrage. Ainsi, les
teneurs en BPA et 4-OP étaient similaires entre les profondeurs, mais une décroissance s’observait
pour le 4-NP seulement, entre la premiére profondeur et les deux autres.

Ainsi, comme les ETM, la majorité des HAP étant présente sous forme particulaire, les
processus de sédimentation dans le bassin et les processus de filtration dans le FPR-V dominent,
expliquant I'accumulation en surface. Cependant, les teneurs augmentent souvent aprés quelques
centimetres de profondeur en raison des processus destructifs ayant lieu dans cette zone, avant de
diminuer avec la profondeur (Tedoldi et al., 2017). Pour les autres MPO, il n’y a a ce jour pas assez de
données pour conclure réellement sur leurs tendances.
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Tableau 1.16 : Teneurs moyennes (et leurs écart-types lorsqu’ils étaient disponibles) en HAP retrouvées dans la littérature (3 publications) dans des FPR traitant les eaux de
ruissellement uniquement . A Valeur moyenne mesurée en amont de 'OGEP ; ® Valeur moyenne mesurée en aval de 'OGEP.

Teneur (mg/kg) - moyenne (écart-type)

Age Type 1A ez
Ouvrage ; Prélévement )3 Référence
(an) d'eau Nap Acyl Acen F Phen A Fluo Pyr BaA Chry BbF BKF BaP DahA BPer |IP AP
Egjiﬂ]lg;“on 5 Urbain Sédimentdu 0,15A 0,154 0,174 018A 0,68A 034A 0954 087A 057A 0674 094A 038A 0594 0,19A 057A 0524 Schmitt et
olis FPR.V bassin 0,03 0,060 0,01® 0,05 0250 0,03 0,30 0,18@ 0,250 02® 046® 0,14® 0,290 0,120 0,34® 0,280 al. (2015)
Sédiment
compositedu <LQ 0,13 <LQ <LQ 066 072 1,3 0,79 0,4 0,54 0,73 049 041 <LQ 034 049 -
Bassin de bassin Walaszek
segllmentatlon 5 Urbain Couche L1 <LQ 0,052 et al. (2018)
puis FPR-V du FPR 0.0914 0,076 A A A
(seule <LQ <LQ <LQ <LQ <LQ <LQ ’ 0,053A <LQ <LQ ’ <LQ <LQ <LQ -
0,071 ® <LQe® 0,053 0,064
couche > <LQe Py °
LQ)
3 Bassins de Sédiment 0115 034 0155 061 052 0163 030 042 016 0217 0217 024 318 Lenormand
sédimentation 8 Urbain composite du <LQ ! <LQ <LQ . . ! . ! ! . ! ! 0,097 ! : '
puis 3 FPR-V bassin (0,01) (0,04) (0,01) (0,07) (0,06) (0,04) (0,03) (0,04) (0,04) (0,07) (0,04) (0,08) (1,23) 2022
_ o ] <LQ- 006 <LQ- <LQ- 025 008 (g 5 018 016 02 042 04 022+ <LQ- 022+ 024 .o YIS
0,15 0,15 0,17 0,18 0,68 0,34 T 0,87 0,57 0,67 094 049 059 019 057 0,52 ‘ (min-max)
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11-4.3.3. Distribution horizontale de la contamination :

Bien que trés peu d’études se soient intéressées a la distribution horizontale des MPO, et
gu’elles aient été réalisées avec une résolution spatiale plus faible, la littérature dans les FPR-V et
autres OGEP a tout de méme montré une diminution des teneurs en MPO avec I’éloignement de la
localisation de I’arrivée d’eau.
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Figure 1.12 : Exemple de la distribution verticale de la somme de 13 HAP (profil) dans plusieurs OGEP (bassins
d’infiltration et noues), issu de Tedoldi et al., (2017).

En effet, I'étude de Schmitt et al. (2015) a montré une accumulation significativement plus
importante pour tous les HAP détectés dans le sédiment de la partie amont d'un bassin de
sédimentation par rapport a a partie aval (aprés 2 ans de fonctionnement). Par exemple, 0,95 contre
0,3 mg/kg de fluoranthéne étaient retrouvés entre 'amont et I'aval (Tableau 1.16). Cependant, Walaszek
et al. (2018) n’ont ensuite montré aucune différence significative entre ces deux zones dans le sédiment
du méme ouvrage aprées 5 ans de fonctionnement. En revanche, dans le massif filtrant du FPR-V, une
différence de teneurs entre 'amont et I'aval s’observait dans cette méme étude pour les HAP a faible
poids moléculaire, lorsqu’ils étaient supérieurs a la LQ. Pour les HAP a haut poids moléculaire (BbPer
et IP), les teneurs avaient tendance a étre plus élevées en profondeur (0,052 contre 0,064 mg/kg en
amont et aval respectivement pour I'lP) mais ce n’était pas significatif. Dans d’autres types d’OGEP,
plusieurs études ont également conclu a une accumulation plus importante d’'HAP prés de la zone
d’arrivée d’eau et a une décroissance avec son éloignement (Dechesne et al., 2004 ; DiBlasi et al., 2009
; Napier et al., 2009 ; Isteni¢ et al., 2011 ; Tedoldi et al., 2017). Par exemple, dans la Figure 12, les
teneurs en 13 HAP en surface de I'ouvrage de Vitry (iii) étaient les plus élevées dans sa zone amont
(Zone 1, Tedoldi et al., 2017). Cependant, Yuan et al. (2023) ont a l'inverse montré que les HAP
s’accumulait significativement plus avec I'éloignement de la zone d’arrivée d’eau dans une cellule de
biorétention. Leur hypothése était que les HAP étaient retenus par des particules fines, qui se
déposaient ensuite a plus grande distance que les grosses particules. Enfin, aucune étude n’a a ce jour
évalué la distribution horizontale des MPO émergents.

Ainsi, la sédimentation et filtration des particules contenues dans les eaux est également le mécanisme
expliquant majoritairement les résultats présentés ici, tout comme les métaux. |l faudra cependant rester
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vigilants concernant les MPO émergents dont I'étude est insuffisante aujourd’hui, car certains se
retrouvent également en phase dissoute en proportion non négligeable (BPA par exemple).

Pour conclure, la distribution des ETM et MPO présente donc des tendances similaires, avec
une accumulation plus importante prés des zones d’arrivée d’eau et en surface des FPR. Le sédiment
est toujours la partie la plus contaminée en MPO et ETM dans les FPR. Les MPO peuvent étre les plus
concentrés quelques centimétres aprés la surface de I'ouvrage, signe de processus destructifs ayant
lieu dans les ouvrages. Enfin, les MPO émergents ne sont pas assez étudiés a ce jour dans les FPR.

[I-5. Impact de I’environnement sur I’efficacité des FPR

L’environnement joue un role non négligeable sur la performance des FPR et ouvrages de fagon
générale.

Les saisons impactent les performances en raison des variations de températures, un
parameétre trés important qui influence de nombreux processus chimiques, physiques et biologiques. La
température faible de I'hiver peut induire du gel dans les OGEP impactant alors les performances par
la diminution du volume effectif du FPR (Mungasavalli et Viraraghavan, 2006). Un des effets de la
température et de l'hiver est la dormance de la végétation, pourtant responsables en partie de
I'élimination de composés et de la stimulation de I'activité microbienne (voir partie 11I-1) (Stein et Hook,
2005) ; cela a ainsi pour conséquence des efficacités plus faibles pour les polluants particulaires (Lee
et Scholz, 2007 ; Molle et al., 2013), pour les polluants organiques (Chang et al., 2007 ; Wang et al.,
2023) mais également pour les nutriments (azote, phosphore) (Mungasavalli et Viraraghavan, 2006). A
linverse, en été les températures plus élevées stimulent les activités biologiques, ayant pour
conséquence une augmentation du carbone organique dissous en sortie d’ouvrages, pouvant alors
faciliter le transport des ETM dissous qui s’associent préférentiellement avec du carbone organique
(Flanagan et al., 2019a). Cela était particulierement significatif pour le cuivre.

Les pratiques dans les bassins versants changent avec les saisons également, modifiant alors
les performances. L'exemple le plus étudié est l'utilisation de sel de déglagage pour limiter
laccumulation de glace ou neige sur les routes ; son utilisation induit une augmentation de la
conductivité de I'eau de ruissellement pouvant alors augmenter la dispersion des colloides et donc
augmenter la concentration en MES en sortie de TOGEP (Marsalek, 2003 ; Flanagan et al., 2019a). Des
phénomenes de désorption par échange ioniques peuvent également avoir lieu entre le sel (Na) et les
métaux sorbés (Marsalek, 2003).

Les performances peuvent étre impactées par I’alternance de périodes de temps sec et
temps de pluie dans les FPR (contrairement a du continu pour les eaux usées par exemple). Blecken
et al. (2009) ont montré par une étude en laboratoire d’'un biofilire végétalisé qu’en alimentation
réguliére, les efficacités d’élimination des ETM dépassaient 95 %. En revanche, lors d’événement
pluvieux aprés au moins 3 semaines de temps sec, les performances étaient dégradées. lls ont ainsi
mis en évidence une régression significative entre la concentration en sortie et la durée du séchage
antérieur du biofiltre. Cependant, en maintenant une zone saturée dans la partie basse du biofiltre
pendant les temps secs, les performances globales des ETM étaient meilleures, li€ées a leur sorption
plus forte et leur risque de désorption plus faible.

[I-6. Amélioration des capacités épuratoires des FPR

Les études dans des OGEP ont montré leur meilleure performance pour le traitement des
polluants présents sous forme particulaire (filtration) (LeFevre et al., 2014 ; Flanagan et al., 2018). Ainsi,
afin d’améliorer les efficacités épuratoires des OGEP, différentes méthodes peuvent étre mises en
ceuvre au niveau du massif filtrant de TOGEP (Yu et al., 2022) :

Une premiere méthode est I’ajout de matiéres organiques au substrat déja mis en place, par
I'ajout de compost, tourbe, fumier d’animaux etc mélangés au substrat (Dietz et Clausen, 2005 ; Davis,
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2007 ; Wu et al., 2015 ; Shrestha et al., 2018). Ces matériaux étant riches en sites de sorption, ils
améliorent donc la rétention des ETM (cation) et polluants organiques (hydrophobes) notamment. Les
travaux de modélisation de Tedoldi (2017) ont par exemple montré I'effet bénéfique d’'un amendement
organique dans un sol dOGEP par 'augmentation de sa durée de vie en termes d’interception de
polluants, et plus I'épaisseur était importante, plus le temps de saturation des sites de sorption était
élevé.

Une autre méthode est I’ajout d’un substrat amélioré (matériau adsorbant) dans le FPR,
d’origine naturelle ou non. Différents substrats sont aujourd’hui connus et utilisés car ils ont montré a
plusieurs reprises leur meilleure performance par rapport a des substrats classiques (sable, gravier). Il
y a par exemple les carbonates, un substrat alcalin qui fournit des anions et augmente le pH ce qui
limite les phénoménes de désorption (Crafton et al., 2019). Il y a également la zéolithe, un minéral ayant
une CEC trés élevée, utile pour la rétention des cations et le biochar ayant une forte porosité et des
sites d’adsorption élevés (Abedi et Mojiri, 2019). Du silicate-colloide/humus en combinaison avec des
plantes mycorhiziennes (Stachel et al.,, 2010) a aussi montré une amélioration de la rétention de
substances organiques non polaires et enfin, du charbon actif et de la mousse de tourbe ont également
été trés performants pour éliminer les MPO dissous tels que les AP, PAE et BPA (Kalmykova et al.,
2014). Un nouveau substrat adsorbant industriel mis sur le marché est le Rainclean®, un matériau
constitué d’'un mélange de grains de granulométrie différente, organiques et inorganiques. C’est un
matériau riche en sites d’adsorption, en capacité de stockage d’eau et en carbonates, développé pour
le traitement des eaux pluviales. Son efficacité épuratoire est étudiée depuis peu (Deshayes et al., 2017
; Lundgren, 2021 ; Gulding, 2023), les auteurs ont révélé de bons taux de rétention en ETM, entre 95
et 99 % (Lundgren 2021) ou entre 50 et 88 % (Gulding 2023) et également en MPO, avec entre 70 et
92 % de rétention du BPA, 4-OP, 4-NP et DEHP (Deshayes et al., 2017). Les ETM sous forme dissoute
n’étaient pas toujours fortement retenus, par exemple, le Cu dissous n’était retenu qu’a 45 % (Gulding,
2023). La rétention des ETM était meilleure si le temps de rétention hydraulique était augmenté.

Une derniére méthode d’amélioration du massif filtrant est la bioaugmentation, c’est a dire
ajout de microorganismes connus pour avoir la capacité de dégrader les polluants organiques ciblés ou
étant résistants a la pollution dans les substrats. Cette méthode est encore récente et en étude, elle
peut avoir des impacts dans I'écosystéme (compétition par exemple) ainsi elle n’est pas vraiment utilisée
aujourd’hui dans les OGEP (Yu et al., 2022). L’apport de substrat organiques dans les ouvrages tels
gue ceux décrits juste avant (tourbe, litiere, etc) permet également une stimulation des communautés
microbiennes contrairement a du sable, substrat inerte (Afzal et al., 2011).

Ainsi, I'ajout de substrats plus performants ou la modification des substrats semble étre une
solution intéressante a mettre en place dans des FPR a écoulement vertical afin d’améliorer le
traitement de la phase dissoute des polluants. Leurs performances et devenir dans le temps doivent
encore étre étudiés et validés in situ, notamment les nouveaux substrats développés. D’autres
méthodes non liées au massif filtrant existent également (Dotro et al., 2017 ; Yu et al., 2022), mais ne
seront que cités ici : la recirculation des eaux, I'aération forcée (via des pompes), la modification du
temps de rétention, la sélection des macrophytes ou encore utilisation d’électrodes.

[I-7. Législation sur les sols et déchets

[1-7.1. Valeurs seuils d’intervention

Les matrices solides (substrats/sédiments) qui composent les FPR jouent donc un réle dans la
rétention des contaminants des eaux de ruissellement. La contrepartie est leur accumulation dans les
ouvrages, essentiellement en surface. Pour savoir si les eaux de ruissellement polluent les substrats, il
est nécessaire de comparer les teneurs avec des valeurs de référence. Selon, ces valeurs, il est alors
possible de définir si oui ou non I'ouvrage est pollué et s’il présente donc un risque pour I'environnement
et la santé humaine, notamment lorsque 'ouvrage est ouvert et accessible a la population.

En Union Européenne et donc en France, aucune loi ne protége aujourd’hui véritablement les sols en
termes de pollution. Cependant, la Commission européenne a proposé en juillet 2023 une loi visant la
protection des sols de I'Union Européenne (COM/2023/416, European Commission 2023). Cette loi
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défini les principaux risques associés aux sols (érosion, salinisation, perte de biodiversité etc)
notamment la pollution, mais ne fixe aucune norme de qualité comme c’est le cas pour les masses
d’eau. Un cadre juridique existe concentrant « toute exploitation industrielle ou agricole susceptible de
créer des risques de de provoquer des pollution ou nuisances, notamment pour la sécurité et la santé
des riverains », il s’agit des Installation Classées pour la Protection de I'Environnement (ICPE, Article
L511-1 du Code de I'Environnement, (Légifrance 2021). Selon le risque associé a I'exploitation, les
activités sont soumises a un régime d’autorisation ou de déclaration. Cependant, les OGEP ne sont pas
considérés comme des ICPE et n’ont donc pas d’obligation juridiques. Enfin, un seuil arrété frangais
donne des valeurs seuils pouvant étre appliquées a des sols, en fixant des teneurs au-dela desquelles
I'épandages de boues de station d’épuration doit étre interdit (Arrété du 08/01/98 fixant les prescriptions
techniques applicables aux épandages de boues sur les sols agricoles, Légifrance, 1998). Ces valeurs
ne concernent donc pas directement les sols, mais ce qu’ils peuvent recevoir.

Pour obtenir des valeurs de référence dans des sols, il est alors nécessaire de se tourner vers
d’autres pays. La difficulté est que selon le pays, les valeurs seuils ne sont pas les mémes. Les Tableau
1.17, 1.18 et 1.19 récapitulent les valeurs seuils d’intervention selon 4 pays pour les ETM et les MPO
respectivement, pour des applications de sols pouvant entrer en contact avec 'lHomme. Concernant les
ETM, le Cd (le métal le plus toxique a faible dose) est le plus réglementé, avec des valeurs seuils
comprises entre 0,8 et 40 mg/kg. Le seuil du Cr total est compris entre 80 et 520 (Cr Ill et Cr VI plus
réglementés), celui du Cu entre 80 et 290 mg/kg, celui du Ni entre 40 et 300 mg/kg, celui du Pb entre
50 et 700 mg/kg et celui du Zn entre 250 et 720 mg/kg (Tableau 1.17). La Suede est le pays
réglementant le plus les ETM dans les sols pouvant entrer en contact avec 'lHomme et la Belgique celui
qui a les valeurs réglementées les plus hautes. Aucun MPO émergent étudié dans cette thése n'est a
ce jour soumis a des seuils réglementaires sauf quelques PAE aux Pays-Bas dont les teneurs seuils
sont comprises entre 17 et 82 mg.kg, le DMP étant le PAE le plus réglementé, suivi du DEHP (Tableau
1.18). Les HAP sont réglementés, soit selon chaque HAP individuellement (Belgique et Canada), soit
selon la somme des HAP (de 10, Pays-Bas et Allemagne), soit selon leur poids moléculaire (Suede).
Les HAP a haut poids moléculaire sont les plus réglementés en raison de leur impacts écotoxicologiques
plus importants (seuil entre 1 et 25 mg/kg) (Tableau 1.19). Les seuils des autres HAP sont compris entre
5 et 126 mg/kg)

Ces valeurs seuils sont donc définies dans des sols au sens strict, les substrats filtrants ne sont donc
pas vraiment similaires. Cependant, il s’agit des seules valeurs disponibles dans une matrice solide
présente dans I'environnement et pouvant entrer en contact avec 'lHomme, ce qui est le cas de la
surface des ouvrages. Il est donc possible de comparer les valeurs retrouvées dans les Tableaux 1.15
et 1.16 a ces valeurs seuils. Concernant les ETM, les valeurs globales en surface relevées dans la
littérature étaient comprises entre 0,91 et 1,1 mg/kg pour le Cd, entre 17 et 100 mg/kg pour le Cr, entre
13,7 et 124,4 mg/kg pour le Cu, entre 20,1 et 31,3 mg/kg pour le Ni, entre 10,1 et 260 mg/kg pour le Pb
et entre 269,3 et 2270 mg/kg pour le Zn (Tableau 1.15). Les teneurs en Cd, Cr, Pb dépassent la valeur
seuil de la Suede uniqguement, les teneurs maximales en Cu dépassent les valeurs seuils du Canada et
de la Suéde, les teneurs en Ni ne dépassent aucun seuil et les teneurs maximales en Zn dépassent les
valeurs seulils de tous les pays. Concernant les MPO, les valeurs globales d’HAP les plus retrouvés en
surface étaient comprises entre 0,34 et 0,66 mg/kg pour le Phen, entre 0,61 et 1,3 mg/kg pour le Fluo,
entre 0,52 et 0,79 mg/kg pour le Pyr, entre 0,3 et 0,54 mg/kg pour le Chry et entre 0,42 et 0,73 mg/kg
pour le BbF (Tableau 1.16). Ainsi, tous les HAP ont des teneurs inférieures aux valeurs seuil de tous
les pays. Le risque écotoxicologique est donc le plus présent pour les ETM dans des FPR pour le
traitement des eaux de ruissellement.
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Tableau 1.17 : Valeurs seuils d’intervention définies par différents pays pour les métaux (ETM) : Belgique, Pays-Bas, Canada et Suéede.

Valeur (mg/kg sec) - ETM

Pays Document officiel Seuil défini Cd Cr Cu Ni Pb Zn Référence
. Décret relatif a la gestion des sols du Seuils d'intervention pour utilisation Total : 520 Parlement
Belgique 05/12/2008 récréative ou commerciale (niveau 1V) 40 CrVI:130 290 300 700 710 Wallon (2008)

Seuil d'intervention pour atteinte grave aux

Circulaire sur l'assainissement des sols Crlll: 180

Pays-Bas de 2009 ;I)roprletes fonctionnelles du sql pour 13 Cr VI ': -8 190 100 530 720 Meijer (2009)
I'nomme, les plantes et les animaux
Politique de protection des sols et de Seuil d'intervention pour les sites Fouchécourt
Canada réhabilitation des terrains contaminés de résidentiels, récréatifs et institutionnels 5 250 100 100 500 500
o et al. (2005)
2005 (critére B)
Valeurs indicatives génériques de
\ I'Agence suédoise de protection de Seuil pour l'utilisation sensible des terres Total : 80 INSURE
Suede I'environnement pour le sol, 2009 (résidentiel, parcs etc.) 0.8 CrVi:2 80 40 50 250 (2017)
(revisité en 2016)
- - - 0,8-40 80-520 80-290 40-300 50-700 250-720 JYNthese
(min-max)

Tableau 1.18 : Valeurs seuils d’intervention définies par les Pays-Bas pour les micropolluants organiques émergents (MPO) : phtalates uniquement.

Valeur (mg/kg sec) - MPO émergents
Pays Document officiel Seuil défini DMP DEP DiBP DBP DEHP Référence

Seuil d'intervention pour

atteinte grave aux propriétés

fonctionnelles du sol pour 82 53 17 36 60 Meijer, 2009
I'hnomme, les plantes et les

animaux

Circulaire sur I'assainissement

Pays-Bas des sols de 2009
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Tableau 1.19 : Valeurs seuils d’intervention définies par différents pays pour les micropolluants organiques traditionnels (MPQ), les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques
(HAP). Belgique, Pays-Bas, Canada et Suéde.

Valeur (mg/kg sec) - MPO : HAP

- o 210 HAP-F oM HAPH
Pays Document officiel Seuil défini Nap Acyl Acen F Phen A Fluo Pyr BaA Chry BbF BkF BaP DahA BPer IP HAP (faible h Référence
* poids) (moyen) (haut)
Seuils
Décret relatif a la Stlirl}tseart\i/g:“on pour Parlement
Belgique gestion des sols du récréative ou 9 78 19 46 60 3,7 126 18 5 25 4 155 45 5 15 6 Wallon
05/12/2008 commerciale (2008)
(niveau V)
Seull
d'intervention pour
Circulaire sur atteinte grave aux
Pays-Bas I'assainissement ?ropr_letes” d 40 I\geljer
des sols de 2009 onctionnelles du (2009)
sol pour I'homme,
les plantes et les
animaux
Politique de S,(.eu'l .
. d'intervention pour
protection des sols les sites
et de réhabilitation A . Fouchécourt
Canada . résidentiels, 5 10 10 5 10 10 10 1 1 1 1 1 1 1 1
des terrains scréatif et al. (2005)
contaminés de _recr_eaq S et
2005 institutionnels
(critére B)
Valeurs indicatives
génériques de Seuil pour
I'Agence suédoise I'utilisation
Suéde de protection de sensible des 3 35 1 (Izl\ésl%RE
I'environnement terres (résidentiel,
pour le sol, 2009 parcs etc.)
(revisité en 2016)
10- 10- 3,7- 10- 10- 1- 1- 1- Synthése
- - - 5-9 78 19 46 5-60 10 126 18 1-5 1-25 14 155 45 1-5 1-15 6 40 3 3,5 1 (Min-max)

* Pour : Naphtalene, Phénanthréne, Anthracene, Fluoranthéne, Chryséne, Benzo(a)anthracene, Benzo(a)pyréne, Benzo(k)fluoranthéne, Indeno(1,2,3cd)pyrene, Benzo(ghi)péryléne
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[1-7.2. Gestion des déchets

Si le sol/substrat étudié présente bien une pollution avérée, il faut alors gérer cette matrice
considérée comme un déchet. La législation francaise définit alors la gestion de ces déchets
(Légifrance, 2022). Tout d’abord, la norme NF X 31-620-2 permet de savoir si le site est pollué aprés
une étude. Si cette pollution est avérée, le « Guide de valorisation hors site des terres excavées
issues de sites et sols potentiellement pollués dans des projets d’aménagement » mis en place
par le BRGM, I'INERIS et le Ministere de la Transition Energétique et Solidaire est alors utilisé (Coussy
et al., 2020). Ce guide expose les modalités selon lesquelles les terres excavées issues de sites et sols
potentiellement pollués peuvent étre valorisées hors site dans le cadre de projets d’'aménagement.
Cependant, les sédiments extraits des dispositifs de traitement des eaux pluviales ne sont pas inclus
dans ce guide de valorisation. Plus de réglementation est nécessaire pour la gestion des déchets solide
issus des eaux de ruissellement, qui ne sont a ce jour pas assez pris en compte. Si le lecteur est
intéressé, une synthése de ce guide est fournie en Annexe 1-6.

La végétation peut également étre faucardée et exportée hors des FPR. La partie IlI-1 mettra
en évidence si des contaminants sont présents dans leurs tissus, et s'ils peuvent étre valorisés selon
de normes.

[I-8. Conclusion sur les filtres plantés de roseaux pour le
traitement des eaux de ruissellement urbain

Cette seconde partie de I'état de I'art a permis de discuter des différents OGEP existants, avec
une attention particuliére sur les FPR et leur fonctionnement. L’efficacité épuratoire puis le devenir des
micropolluants organiques et métalliques des FPR ont également été discutés, avec les facteurs
pouvant contribuer a une amélioration ou a une dégradation de leurs performances. Enfin, des valeurs
seuils d’'intervention issues d’autres pays ont été synthétisées afin de mieux appréhender la gestion de
ce type d’ouvrage.

Les FPR & écoulement vertical sont une technique relativement nouvelle pour le traitement des
eaux de ruissellement ; il s’agit d’'une excavation remplie de couches superposées de matériaux filtrants
dont la granulométrie augmente avec la profondeur sur lesquels des macrophytes sont plantés en
surface et des communautés microbiennes autochtones des substrats se développent, permettant des
interactions entre I'eau (et les polluants contenus), les substrats, les microorganismes associés et la
végétation. Ces OGEP présentent de bonnes efficacités épuratoires dans I'ensemble (efficacités
entre 22 et 99 %pour les ETM, la majorité étant supérieure a 50 % ; efficacités entre 44 et 98 % pour
les HAP ; aucune mesure des MPO émergents). De facon générale, le traitement des micropolluants
présents sous forme particulaire était meilleur que celui sous forme dissoute (LeFevre et al., 2014 ;
Flanagan et al., 2018). Cela s’explique par les processus dominants dans de tels ouvrages : la
sédimentation et la filtration (qui permettent la rétention des polluants particulaires), méme si
I'adsorption (qui permet la rétention des polluants dissous) peut également contribuer (LeFevre et al.,
2014 ; Tedoldi et al., 2016). La nature du substrat (CEC, teneurs en matieres organiques,
granulométrie, pH) au sein d’'un FPR est importante puisqu’elle détermine lintensité des différents
processus. Des nouveaux types de substrats émergent aujourd’hui pour favoriser la rétention des
polluants et donc améliorer les efficacités épuratoires.

Une fois retenus, les ETM s’accumulent du fait de leur caractére conservatif ; les études ont
montré leur accumulation préférentiellement en surface et prés de la zone d’arrivée d’eau en raison
de leur nature essentiellement particulaire mais également par I'adsorption des polluants dés I'entrée
dans le FPR (Dechesne et al., 2004 ; Tedoldi et al., 2017 ; Schmitt et al., 2015 ; Walaszek et al., 2018 ;
Al-Ameri et al., 2018 ; Flanagan et al., 2019b). Les HAP sont les MPO les plus étudiés. lls tendent
également a s’accumuler dans les mémes zones que les ETM (Napier et al., 2009 ; Bu et al., 2009 ;
Isteni¢ et al., 2011 ; Schmitt et al., 2015 ; Tedoldi et al., 2017 ; Walaszek et al., 2018), mais leur nature
organique conduit a leur dégradation (biotique ou abiotique) avec le temps. Cependant, les MPO
émergents (AP, BPA, PAE) sont a ce jour trop peu étudiés dans les FPR pour tirer des conclusions. Les
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MES contenues dans les eaux et retenues en surface par filtration forme une couche de sédiment en
surface des FPR et correspond a la zone la plus contaminée.

Le vivant, au travers de la végétation et des microorganismes autochtones, est un
compartiment important dans les FPR. En effet, la biodégradation des MPO par les microorganismes
des sols/substrats/sédiments est un processus important d'élimination dans les OGEP (LeFevre et al.,
2011 ; Leroy et al., 2015) puisqu’elle permet une réelle diminution de leur teneur. La végétation
implantée dans les FPR joue également des rbles sur leur fonctionnement, directement ou
indirectement. Pourtant, I'étude du réle du vivant en contexte de FPR ou méme d’OGEP est encore
faible. Afin de mieux comprendre le devenir des MPO et particulierement des émergents, il est donc
nécessaire d'étudier d’'une part la végétation et d'autre part les communautés microbiennes
présentes dans les OGEP ainsi que leurs réles. Le prochain et dernier chapitre traitera ce sujet.

lll - Réles de I'activité biologique des filtres plantés de
roseaux

llI-1. Roles de la végétation dans les filtres plantés de roseaux

La végétation (P. australis) joue un véritable réle dans l'efficacité de I'OGEP. Différentes
fonctions au sein d’un FPR lui sont attribuables ; certaines sont en relation directe avec le traitement de
'eau et d’autres non. En général, au fur et a mesure que le systéme évolue, leurs effets sont de plus en
plus importants (Batty, 2003). Cette partie présentera plus en détails certaines fonctions propres aux
FPR & écoulement vertical objet de notre étude.

Les roseaux joues trois réles majeurs, qui sont (1) role sur I'’hydrologie du systeme (effet hydraulique) ;
(2) réle de support et stimulation des communautés microbiennes sur la couche supérieure du filtre
(effet rhizosphérique) et (3) réle d’accumulation de contaminants (effet biochimique).

[11-1.1. R6éle hydrologique

Le réle le plus important des roseaux concernant I'hydraulique du FPR est mécanique. Le
mouvement des roseaux lié au vent induit la création d’interstices entre les tiges et la couche de dépét,
ce qui permet d’une part de limiter le colmatage du FPR en pergant la couche de dépbt et d’autre part
de favoriser I’infiltration de I'eau dans ces zones (Molle et al., 2006 ; AFNOR 2011). Cela permet donc
la percolation de I'eau dans le FPR, malgré I'accumulation de sédiments en surface et donc de garder
un systéme ouvert (transfert d’eau et de gaz). Ce phénoméne est limité en période hivernale (repos des
roseaux). Le développement du systéme racinaire et la croissance des tiges permettent d’accentuer
cet effet de percolation car ils maintiennent la perméabilité du sol, limitent le colmatage du FPR
(nouvelles tiges, racines et rhizomes) et constituent des chemins préférentiels pour I'eau (grace a la
formation de macropores notamment) (Lee et Scholz, 2007 ; Brix, 1997 ; AFNOR, 2011 ; EPNAC, 2014).
Egalement, lors de la mort des parties souterraines, les pores et canaux liés a leur développement
peuvent résister et ainsi devenir des chemins d’écoulement préférentiels (macropores tubulaires
secondaires) (Batty, 2003 ; Stottmeister et al., 2003 ; Brix, 1994). En revanche, le développement des
roseaux ne permet pas d’améliorer la perméabilité initiale du FPR, ils la maintiennent seulement (Molle
et al., 2006 ; Batty, 2003). Ce role mécanique est surtout présent dans les couches de surface du FPR
(jusqu’a 20-30 cm) (Stottmeister et al., 2003).

La présence de végétation au sein de FPR permet d’assurer une stabilité des substrats par le
développement des racines et rhizomes et ainsi de limiter son érosion dans le temps (Brix, 1997). Les
roseaux permettent également de limiter les vitesses d’écoulement d’eau a la surface du FPR.

La transpiration des plantes joue un role sur I'hydraulique du FPR. En général, c’est I'évapotranspiration
qui est mesurée ; il s’agit de la somme de I'évaporation de I'eau par le sol et de la transpiration des
plantes. L’évapotranspiration est un phénoméne saisonnier lié au développement des roseaux. Celui-ci
va permettre de diminuer les volumes d’eau sortants du FPR (donc rejetés ensuite) et ainsi participer a
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la régulation des débits, surtout en été (EPNAC, 2014 ; Stottmeister et al., 2003 ; AFNOR, 2011). La
fraction d’eau évaporée reste tout de méme inférieure a celle infiltrée (EPNAC 2014) (quelques mm/j).
Si les rejets d’eau sont ainsi plus faibles, le risque de concentrer certains éléments est plus important
(eau saline par exemple) (Stottmeister et al., 2003).

[11-1.2. R6le de support des communautés microbiennes

Un des effets positifs de la végétation est de stimuler au travers de sa rhizosphere les
communautés microbiennes favorisant alors la biodégradation de polluants organiques et le
fonctionnement des cycles biogéochimiques. Le principal lieu de ces interactions est la rhizosphére.

La rhizosphere (la sphére d’influence des racines) est une zone biologiquement trés active en raison
d’une forte présence de nutriments et de carbone facilement disponibles qui sont fournis par les racines
(exudats racinaires) (Oberai et Khanna, 2018) et implique donc une augmentation de I'activité et de la
biomasse microbienne a l'interface racine-sol par rapport au sol autour (Anderson et al., 1993 ; Gupta
etal., 2020 ; Coleman, 2008). On parle alors de I'effet rhizosphérique. En retour, les microorganismes
présents permettent la croissance des plantes de fagon directe et indirecte car ils fournissent aux
plantes des nutriments et dégradent les contaminant présents (donc limitent leur toxicité) notamment
(Gupta et al., 2020 ; Oberai et Khanna, 2018). On appelle ces microorganismes dans la région
rhizosphérique et endophytique (c’est-a-dire au sein d’'un végétal) les « Plant Growth-Promoting
Bacteria (PGPB, bactéries promotrices de croissance des plantes) (Singh et al., 2020).

Les nutriments et carbone fournis par le systéme racinaire de la végétation sont principalement
issus de I'exsudation et de dépbéts racinaires. Les exsudats sont trés importants dans le développement
élevé des microorganismes dans cette zone car ils sont utilisés comme source de carbone. lls sont
composés de sucres, d’acides aminés, de glycosides, de vitamines, d’acides organiques ou encore
d’enzymes (Vancura et Hovadik, 1965 ; Curl et Truelove, 1986). La quantité et le type d’exsudats varient
selon les especes végétales, leur age et de leur état nutritionnel (He et al., 2005). De plus, la sécrétion
de mucilage et la décomposition des racines permettent de libérer les nutriments et de la matiére
organique dans cette zone (Gupta et al.,, 2020). A linverse, des microorganismes sont capables
d’'induire la libération de certains nutriments par les plantes au travers de signaux biogéochimiques
(Anderson et al., 1993). Enfin, les exsudats racinaires peuvent étre utilisés par les microorganismes
comme source de carbone et d’énergie pour stimuler la biodégradation (cométabolisme) (Imfeld et al.,
2009).

Les racines vont également modifier les parameétres physico-chimiques du sol, tels que le pH, le
potentiel d’oxydo-réduction Eh, les pressions partielles d’'oxygéne et de dioxyde de carbone ainsi que
'humidité du sol (Hinsinger et al., 2003 ; Anderson et al., 1993). Tous ces parametres modifiés sont
caractérisés par des gradients se produisant dans I'axe radial et longitudinal le long des racines des
végétaux, avec des variations spatio-temporelles (Imfeld et al., 2009) qui modifient I'environnement,
impliquant alors également des changements dans les communautés microbiennes (Anderson et al.,
1993). On parle alors de microclimats.

Ces microorganismes présents dans la rhizosphere peuvent étre impliqués dans la dégradation
de polluants dans le sol. Ainsi, 'augmentation des populations microbiennes et de leur activité dans la
rhizosphére permet d’améliorer la biodégradation des polluants organiques (Anderson et al., 1993 ;
Wang et al., 2022). Cette dégradation améliorée par la rhizosphére est connue des procédés de
traitement et est appelée rhizoremédiation. Il s’agit d'une méthode faisant partie des procédés de
phytoremédiation, utilisant des plantes pour décontaminer un sol a I'aide des microorganismes qui sont
associées a leur rhizosphére (Gupta et al., 2020). Elle est utilisée aujourd’hui pour améliorer la
dégradation de contaminants dans les sols (Oberai et Khanna, 2018), comme les HAP, les insecticides,
les PAE, les phénols etc (Toyama et al., 2009 ; Toyama et al., 2011 ; He et al., 2005 ; Leroy et al., 2015
; LeFevre et al., 2011 ; Brown et al., 2009 ; Tong et al., 2021 ; Shrestha et al., 2021).

La capacité a dégrader des polluants organiques des communautés microbiennes rhizosphériques vont
dépendre : du type de racine (particulierement la structure des racines, car elle joue sur la surface de
colonisation), de I'espéce végétale, de son &ge et de sa santé, du type de sol et I'historique d’exposition
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des racines et du sol aux polluants (Anderson et al., 1993 ; Berg et Smalla, 2009). Ces communautés
ainsi que leur role dans les FPR seront détaillées dans la partie I1I-2.

[11-1.3. Réle d’élimination des polluants

La photosynthése permet aux végétaux d’assimiler du C, O et H, cependant, afin de pleinement
se développer et se reproduire, les végétaux assimilent également des éléments nutritifs, principalement
par leurs racines. La transpiration des feuilles induit un flux de solution des racines jusqu’aux feuilles
(en passant par les tiges), qui correspond a la solution du sol, riche en nutriments. Selon les quantités
nécessaires, deux types de nutriments existent : les macronutriments (K, N, P, Ca, Mg...) et les
micronutriments (Zn, Cu, Mn, Ni, Cl...). Au cours du transport de la solution dans les différents tissus
par le xyleme, les nutriments sont assimilés et sont ainsi stockés dans le végétal. Cependant, des
éléments non essentiels (Cd, Hg, Pb ...) sont également absorbés par la plante au cours de ce
processus. Cela conduit ainsi a une absorption et donc accumulation de composés dont des ETM et
MPO dans les différentes parties du végétal (Dettenmaier et al.,, 2009 ; Sheoran et al.,, 2016).
L’absorption des polluants organiques et métalliques par les végétaux sera uniquement discutée dans
ce paragraphe, car les macronutriments sont moins présents dans les eaux de ruissellement de voirie.

Plusieurs indicateurs sont utilisés pour quantifier ’'accumulation dans les végétaux et donc
'absorption des polluants. Il y a tout d’abord la teneur d’'un polluant dans les différentes parties du
végétal (parties souterraines, racines et rhizomes et parties aériennes, feuilles et tiges) en mg/kg ou
po/kg. Vymazal (2016) a démontré qu'utiliser les teneurs en polluants n’était pas pertinent pour
comparer leur accumulation dans les différentes parties d’'un végétal. La considération de la biomasse
est importante, les parties souterraines sont généralement plus contaminées que les parties aériennes,
mais ces dernieéres ont une biomasse plus importante. Ainsi, en rapportant les teneurs a la biomasse
par m2, il avait démontré que la partie aérienne accumulait plus de métaux que la partie souterraine. Il
a alors préconisé d’exprimer les résultats d’accumulation en quantité de polluant par métre carré
(mg/m2) en multipliant les teneurs dans les différentes parties du végétal par la biomasse des différentes
parties dans un métre carré. Cependant, un grand nombre d’étude ne respectant pas ces
recommandations, la suite de cette section discutera des valeurs en termes de teneurs (mg/kg ou pg/kg)
uniguement. Deux facteurs sont également utilisés, le facteur de bioconcentration FBC (rapport entre
la teneur mesurée dans les parties souterraines et dans le sol/sédiment/substrat) qui permet d’évaluer
le transfert du sol vers les parties souterraines du végétal (racines et rhizomes). Le second est le facteur
de translocation FT (rapport entre la teneur mesurée dans les parties aériennes et dans les parties
souterraines) permettant d’évaluer le transfert des polluants des parties souterraines vers les parties
aériennes (tiges et feuilles).

Les teneurs en polluants absorbées dans le végétal permettent d’évaluer sa capacité a les accumuler.
D’apres Kramer (2010), une espece est dite hyperaccumulatrices si les teneurs dans les tissus
dépassent un certain seuil défini (Tableau 1.20) : plus de 100 mg/kg de Cd, plus de 300 mg/kg de Cu,
plus de 1000 mg/kg de Pb, plus de 1000 mg/kg de Ni et plus de 3000 mg/kg de Zn.

Tableau 1.20 : Seuils (mg/kg) utilisées pour considérer ou non une plante comme hyperaccumulatrice (d’apres
Kramer (2010).

Critere de teneurs

Métal d'hyperaccumulation
(mg/kg)

Cd > 100

Cu > 300

Pb > 1000

Ni > 1000

Zn > 3000

Une étude bibliographique de I'absorption ’ETM et de MPO a été réalisée afin d’évaluer le role
des P. australis. Les résultats sont présentés dans les Tableaux 1.21 et 1.22. Concernant les ETM
(Tableau 1.21), les différentes études citées ont montré que les roseaux communs sont des especes

59



considérées comme tolérantes et accumulatrices, En effet, les teneurs dans les tissus de la plante et
dans le sol/sédiment autour sont souvent corrélées (Rahimi et al., 2019 ; Nawrot et al., 2021a ; Nawrot
et al., 2021b ; Wdowczyk et Szymanska-Pulikowska 2023) mais les facteurs de bioconcentration
dépassaient rarement 3 (le plus fort FBC mesuré est de 2.67, pour le Ni dans I'étude de Salem et al.
(2014)). Dans le cas de P. australis, aucune étude n’a montré des teneurs supérieures aux seuils
d’hyperaccumulation Dans les parties souterraines, les teneurs in situ variaient entre 0,5 et 4,3 mg/kg
(ppm) pour le Cd, entre 1,45 et 138,6 ppm pour le Cu, entre 4,43 et 109,8 ppm pour le Pb et entre 9,44
et 691 ppm pour le Zn. Dans les parties aériennes, les teneurs variaient entre 0,055 et 4,6 ppm pour le
Cd, entre 1,11 et 21,5 ppm pour le Cu, entre 0,039 et 32,2 ppm pour le Pb, et entre 9,6 et 473 ppm
pour le Zn (Salem et al., 2014 ; Schmitt et al., 2015 ; Klink et al., 2019 ; Rahimi et al., 2019 ; Al-Homaidan
et al., 2020 ; Nawrot, et al., 2021a).

Ces valeurs révéelent que 'accumulation d’'ETM dans P. australis se fait essentiellement dans les parties
souterraines (racines/rhizomes) avec des teneurs généralement bien plus importantes que dans les
rhizomes et parties aériennes (Rahimi et al., 2019 ; Nawrot et al., 2021a ; Nawrot et al., 2021b ;
Wdowczyk et Szymariska-Pulikowska, 2023; Salem et al.,, 2014). Cette accumulation permet de
protéger les parties aériennes (notamment les parties réalisant la photosynthese) d’effets phytotoxiques
de certains ETM trop concentrés (Cr, Cu, Cd, Zn...). Cependant, a la fin de la saison de croissance,
une translocation des ETM lourds vers les parties aériennes de la plante (dans les tissus sénescents)
permet une voie possible d’élimination de ces ETM par les P. australis (Salem et al., 2014 ; Duman et
al., 2007). De facon générale, les teneurs accumulées sont différentes selon les parties de la plante
avec racines >rhizomes >> feuilles > tige.

Dans une ZHA traitant des eaux de lixiviat de décharge, Salem et al. (2014) ont révélé une accumulation
d’ETM plus importante dans les tissus de P. australis en amont, lieu d’alimentation du FPR en eau. Les
différences étaient moins nettes dans un FPR-V traitant des eaux de ruissellement, mais le Cu, Pb et
Zn étaient plus concentrés en amont (Schmitt et al. 2015). Dans les FPR traitant les eaux de
ruissellement, une différence entre 'amont et I'aval serait alors attendue.

L'impact de la hauteur d’eau au-dessus de la surface du sol sur I'absorption de métaux par les P.
australis a également été étudié par Ding et Sun (2021). lls ont montré qu’une inondation plus grande
favorisait I'absorption des ETM (Fe, Cu, Zn, Cd, Pb). L'impact de la saison a également été étudié
(Salem et al., 2014 ; Duman et al., 2007 ; Kastratovic et al., 2013). D’aprés Salem et al. (2014) (qui ont
étudié I'accumulation dans les plantes pendant 2 ans, en automne et au printemps uniquement), les
teneurs sont généralement plus importantes au printemps, lors de la croissance de la plante. Lorsqu’'un
suivi plus récurrent était réalisé (Duman et al., 2007, suivi sur une année entiere de I'accumulation, au
printemps, été, automne et hiver), les facteurs d’accumulation dans les racines étaient plus importants
en hiver par rapport aux autres saisons, avec une baisse de teneur du printemps a I'été. lls ont ainsi
montré que les taux d’accumulation diminuaient pendant la période de croissance et augmentaient en
automne/hiver. Kastratovic et al. (2013) ont également observé les mémes résultats. Ainsi, il est
important de réaliser un suivi dans le temps pour tirer des conclusions, car selon les dates
d’échantillonnage, des résultats trés différents peuvent étre observés. lls préconisent finalement, de
récolter les parties aériennes a la fin du cycle végétatif afin d’avoir une extraction maximale des
ETM accumulés.

L’accumulation de MPO (Tableau 1.22) a moins été étudiée dans les plantes de fagcon générale,
et également dans les P. australis. Les rares études qui ont été trouvées portaient principalement sur
I'accumulation d’HAP et pesticides organophosphorés. Aucune étude sur I'accumulation d’AP, de BPA
et phtalates n’a été trouvé pour P. australis. Le facteur déterminant d’absorption par la plante de
composés organiques est la nature lipophile du composé, traduit par le coefficient de partage octanol-
eau Kow. Les composés hydrophobes (log Kow > 5) sont supposés étre trés faiblement absorbés vers
les plantes car piégés dans I'épiderme des racines (Imfeld et al., 2009). Aussi, ils sont fortement liés
aux matieres particulaires du sol et aux racines, et donc moins biodisponibles pour I'absorption par les
plantes (Sushkova et al., 2021). Les log Kow du BPA et 4-NP étant entre 3.4 et 5,4 (cf. 1-7.2), une faible
migration dans les plantes est attendue, avec plutdt une tendance a 'accumulation dans les racines en
raison de leurs teneurs élevées en matieres grasses (Wang et al., 2018).
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Tableau 1.21 : Teneurs (teneur moyenne ou min-max observés) en ETM et facteurs associés (FBC : Facteur de bioconcentration ; FT : Facteur de translocation) dans les tissus de Phragmites
australis (P.au) retrouvées dans la littérature sous différents contextes : Zone humide artificielle (ZHA), sol contaminé, sédiment contaminé, OGEP, traitant des eaux de lixiviat de décharge, de
ruissellement, ou juste anciennement contaminées. Les teneurs sont ici en mg/kg. (Salem et al. 2014 ; Schmitt et al. 2015 ; Klink et al., 2019 ; Rahimi et al. 2019 ; Al-Homaidan et al. 2020 ; Nawrot
et al. 2021a ; Nawrot et al. 2021b ; Jeelani et al. 2020).

. Teneur dans le sol/sédiment (mg/kg) Teneur dans P.au selon les différentes parties FBC pour les parties souterraines, FT
Contexte Partlle ) (min-max) (mg/kg) (Mmin-max) pour les parties aériennes (min-max) Référence
analysée
Cd Cu Cr Pb Ni Zn Cd Cu Cr Pb Ni Zn Cd Cu Cr Pb Ni Zn
. 16,0- 6,20- 10,2- 0,40- 0,18- 0,11- 0,24- 0,37-
Racines Am <051 4090 158 127 W3 106 046 21 267 0,64
. <0,5- 10,9- 4,20- 17,46-
A raitant Racines Av 065 382 17.8 9-30,0 524
lixiviats de Rhizome Am |Am: Am : Am : Am : Am : | <05 %‘718 <1-4,92 211'4 23438 - 88% 88§ - 883- 883-
décharge. P.au 0,51- 73,3- 46,8- 38,8- 225- ! ! ! ! ! ! !
et sédiments Rhizome Av 2,2 2195 75,3 ) 47,6 458 <0,5 <1-121 <1217 . <1- <1-17,2 Salem et
prélevés en Av : Av : Av : Av : Av : 2,21 al., 2014
amont (Am) et Tiges Am 0,50- 57,7- 39,8- 34,3- 116- | o5 <1-683 <1-1.95 <1- 15,20-
aval (Av) 1,15 131 58,9 40,1 227 ' ' ' 549 86,46
(France) . B ) <1- B
Tiges Av <05  <1-310 <1-1,86 523 <13 | 007- 002 0.02- 012
. 4,52- <1- 18,85- 0,29 0,05 0,06 0,37
Feuilles Am <0,5 719 <1-3,78 278 316
i 2,84- <1- 14,7-
Feuilles Av <0,5 6.91 <1-1,08 1,23 2298
ZHA traitant Aérien Am . 10,7 214 97 132 861 |- 1,9 6,1 18 26 20,98
eaux pluviales.
Pial.J acrien et Schmitt et
sédiment ] -
prélevés en Aérien Av - 8,8 202 <LQ 129 221 |- 1,1 7,6 045 3,3 10 al., 2015
amont et aval
(France)
Sites Feuilles- i 11,3- 16,1- 12,8- i 5,32- i 0,64- 044-
contaminés (B)  Groupe A 53,9 135 40,9 7,49 2,27 1,62
ou nﬁm (ﬁ). Klink et
Feuilles de P.au . -
ot sédiment Feuilles- i 2,3- ) 1,6- 0,6- i i 2,75- i 0,37- 0,47- al., 2019
prélevés Groupe B 7,5 10,4 8,9 8,89 3,31 1,45
(Pologne)
. . ; 10,7- 8,9-
Riviére en ville : Racines - 73.5 - 15.2 18,2-39,2 |- 0,355 - 0,764 - 0,527
P.au et ' . L
sédiment Tiges : 316 . 16,7- . 36.4- 1. 5392 - 69 . 9,6-11 Rahimi et
e 2 72,8 26,8 64,2 7,8 al., 2019
prélevés le long - 1,55 - 1,067 - 0,819
(Iran) Feuilles - 8,7-21,2 - 58 13,3
' ' 9,1 19,55
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Tableau 1.21 (suite)

Teneur dans le sol/sédiment (mg/kg) (min-max)

Teneur dans P.au selon les différentes parties

FBC pour les parties souterraines, FT pour les

Contexte Er?;tliesée (mg/kg) (min-max) parties aériennes (min-max) Référence
y Cd Cu Cr Pb Ni Zn Cd Cu Cr Pb Ni Zn Cd Cu Cr Pb Ni Zn
Racines 18- 123 8235 115 1y, 095 - 098 051 0,89
6 zones humides 4,3 138,6 1098 63,1  557,8
naturelles autour ; 0,5- 7,1- 14,2-  1,8- 67,6- Al-
Rh 0,9 0,19 - 0,33 0,15 0,45 .
de sites pollugs. 1 ZoMeS Laas 124 25  590- 493 |38 248 321 314 2643 Homaidan
P.au et sédiment _ T R 1005 105 664 |05  7.2- 13,8 25 45,6 etal.,
prélevés (Arabie  119€S 4.6 21,5 294 249 3878 |73 02 ) 036 023 058 5550
Saoudite)
. 0,3- 10,9- 17,4- 2,9- 60,5-
Feuilles 38 174 320 o83 o6es |061 022 - 039 029 048
Fossé en bord Racines 0,833 66,2 6,84 4,43 12,4 691 1,27 0,75 0,13 0,05 0,13 1,08
de route. P.au et Nawrot et
sédiment Tiges 0,654 87,9 54,2 84,5 25,4 642 0,055 14,4 0,901 0,109 0,594 473 0,03 0,17 0,13 0,01 0,09 0,49 al. 2021a
leve ‘ .
(Pologne) Feuilles 0021 113 0868 0039 106 340 (038 078 096 036 178 072
M
au laboratoire :  Racines 019- 116- 512~ 1540- 354- 899- (062~ 020- 007- 001- 027- 031
cédimentde 025 154 987 3820 699 155 |125 119 046 006 112 099
:’;Zf]'tri‘sndg,eaux Tiges 0,301- 24- s g0 %8 6,0- 189- |0,02- o0,70- 0,31- 0,17- 0,11- 15,20- Nawrot, et
Dluviales. P.au 0,552 128 667 234 803 |003 601 064 031 024 6240 al., 2021b
et sediments Felilles 0,02- 187- 020- 021- 024- 155 |
préleves apres 6 004 1010 051 031 041 111
mois (Pologne)
Mésocosmes 42129
au laboratoire : 144 0.08-
sol agricole non  Souterrain 10 - 0,32 )
contaming, 1184- '
(62”(;'_% e”mC)det 2000 ] ] ] ] 2836 Jeelani et
0 pp 40 20 - al., 2020
pyrene (0-50- : !
100 ppm). P.au 313-
et sédiments Aérien 582 ) 015-
prélevés apres 40 : 0,77
75 j (Chine) 331-
1288
(Srggltre]zgsaler1t 05- 145  420- 443- 18 944 |040- 001- 002 0050- 003- 004 | g ipage
thizomes) 4,3 138,6 158 109,8 127 691 1,27 0,95 2,1 0,98 2,67 1,08 études in
i 0,50- 23- 202- 16- 06-  221- situ (min-
Aérien (tiges et 35 219 5.3 135 105 664 0,055- 1,11- 0,871- 0,039- 0,44- 9.6-473 0,030- 0,07- ,0,2- 0,010- 0,02- 0,12- max) hors
feuilles) 4,6 21,5 7,6 32,2 28,3 ! 0,73 1,55 0,96 1,067 1,78 0,82 |« LQ
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Le Tableau 1.22 révele que les P. australis sont capables d’accumuler des composés organiques a plus
ou moins forte intensité selon leur hydrophobicité. Tout d’abord, concernant les HAP, les auteurs ne les
ont pas étudiés de la méme facon ; selon leur poids moléculaire, leur nombre de cycle ou en sommant
les 16 HAP prioritaires. En considérant les résultats de la somme des 16 HAP, les teneurs dans les
parties souterraines variaient entre 286 et 7313 pg/kg (ppb) et celles dans les parties aériennes variaient
entre 175,7 et 7814 ppb (Cui et al., 2015 ; Sushkova et al., 2021 ; Minkina et al., 2022 ; Jeelani et al.,
2020). Jeelani et al. (2020) ont montré trés peu d’accumulation du pyréne dans les racines et encore
moins dans les parties aériennes, lorsque du Cd et du pyrene étaient amenés dans un sol pendant 75
jours (FBC et FT <1). En revanche, Cui et al. (2015) ont de leur c6té montré des accumulations plus
élevées d’'HAP dans les parties souterraines et aériennes de P. australis aprés 3 ans d’expérience
d’alimentation en eau contaminée. En comparaison, le BCF du pyréne était de 3, dans les racines, soit
5,7 a 11 fois plus que dans I'étude précédente. Le temps d’expérimentation a certainement joué un rble
sur les résultats. Les études ayant calculé un FBC ont donc montré une capacité d’absorption des
composés organiques plus importante que les métaux. Elles ont également révélé que les HAP a 3
cycles dominaient dans les parties aériennes et souterraines de P. australis (Sushkova et al., 2021 ;
Minkina et al., 2022). Ces auteurs ont conclu qu’avec 'augmentation du nombre de cycle benzéniques
(et donc du poids moléculaire), la translocation était ralentie indiquant alors une sorte de barriere a la
frontiére racine-tige pour les composés a haut poids moléculaire. Le phénanthréne était le HAP le plus
accumulé dans les P. australis et le plus transloqué également (Cui et al., 2015 ; Sushkova et al., 2021)
avec un FBC de 12 dans les racines lorsque le facteur était calculé. Ainsi, les HAP a faible et moyen
poids moléculaire ont tendant a plus s’absorber que ceux a haut poids moléculaire, qui sont
essentiellement retenus dans les sols ou sur les racines. La composition des HAP présents dans les
parties aériennes est donc différente de celle du sol et des racines, les HAP a 2 et 3 cycles dominaient
(Minkina et al., 2022). Ces études ont également montré que plus le sol était contaminé, plus la plante
absorbait des HAP (Cui et al., 2015 ; Minkina et al., 2022), comme c’était le cas pour les métaux. Enfin,
la majorité des études a montré que les HAP étaient principalement accumulés dans les racines (Jeelani
etal., 2020 ; Sushkova et al., 2021 ; Minkina et al., 2022) contrairement a (Cui et al., 2015) ou les feuilles
accumulaient plus que les racines. Ainsi, I'absorption d’HAP par les racines et les processus de
translocation vers les parties aériennes semblent étre dépendant de plusieurs facteurs :
I'hydrophobicité, le poids moléculaire, le niveau initial ’HAP dans le sol/sédiment, 'espéce de plante et
son cycle de croissance, et le type de sol (teneurs en matieres organiques, pH etc) (Sushkova et al.,
2021).

Concernant les AP et BPA, seulement des études au niveau d’autres espéces de plantes ont été
rapportées. Jiang et al. (2019c) ont étudié 'accumulation du 4-NP dans des tomates pendant 28 jours
d’exposition a différentes concentrations. lls ont montré que plus du 4-NP était présent, plus la tomate
en accumulait dans les parties aériennes et souterraines, avec plus d’accumulation dans ces derniéres.
Le 4-NP était absorbé mais faiblement depuis le sol par les racines (2,1 et 23,9 ppm accumulés a des
teneurs dans le sol de 25 et 400 ppm), puis partiellement transloqué vers les parties aériennes (1,39 et
18,03 ppm accumulés a des teneurs dans le sol de 25 et 400 ppm), malgré un log Kow supérieur a 4.
Concernant le BPA, avec un log Kow plus faible, il est attendu d’avoir une accumulation modérée, plus
élevée que pour le 4-NP. Dodgen et al. (2013) ont évalué I'accumulation de “C-BPA et 1“C-4-NP dans
de la laitue et du chou irrigués en hydroponie avec de I'eau contaminée (46,4 et 110,4 ng/L de BPA et
4-NP respectivement) aprés 21 jours d’incubation. L’accumulation était significativement plus élevée
dans les racines pour le BPA et le 4-NP. La translocation vers les parties aériennes (tiges et feuilles)
était donc faible pour ces composé (441,7 ng/g contre 0,30 et 0,36 ng/g pour le BPA ; 926,9 contre 4,31
et 2,59 ng/g pour le 4-NP dans les racines, tiges et feuilles respectivement). Wang et al. (2018) ont
évalué I'absorption du BPA et 4-NP du blé planté dans un sol pendant I'hiver enrichi en concentrations
croissantes de polluants. L'expérience a duré 240 jours. lls n'ont pas montré cette fois ci une
augmentation de l'accumulation avec l'augmentation des teneurs dans le sol, mais linverse.
L’accumulation la plus élevée était dans les racines (1,05 a 4,20 mg/kg pour le 4-NP, 0,29 & 0,20 mg/kg
pour le BPA), puis dans les tiges et feuilles et enfin dans les graines (0,23 & 0,77 mg/kg pour le 4-NP,
> LQ pour le BPA). lls ont finalement calculé que la quantité totale de BPA dans le blé représentait 2,35
a 4,95 % de la quantité initiale, tandis que pour le 4-NP, cela représentait entre 8,99 et 28,24 %. Pour
finir, une fois ces composés organiques absorbés par la plante, ils peuvent, contrairement aux ETM,
étre métabolisés par la plante pour former des métabolites. Pour le BPA, Nakajima et al. (2004) ont
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montré qu’il pouvait étre métabolisé dans les tissus végétaux par Glycosylation, mais il existe d’autres
facons également, par hydroxylation ou encore oxydoréduction.

Tableau 1.22 : Teneurs (teneur moyenne ou min-max observés) en MPO et facteurs associés (FBC : Facteur de
bioconcentration ; FT : Facteur de translocation) dans les tissus de Phragmites australis (P.au) retrouvées dans la
littérature sous différents contextes : Zone humide artificielle (ZHA), sol contaminé, sédiment contaminé, recevant
des eaux contaminées ou non. Les teneurs sont ici en pg/kg. (Cui et al., 2015 ; Sushkova et al., 2021 ; Minkina et
al., 2022 ; Jeelani et al., 2020). La synthese des valeurs minimum et maximum observées n’a pas été réalisée car

la fagon d’analyser les HAP différait selon I'étude.

Teneur dans .
FBC pour les parties
. le Teneur dans P. au selon les .
MPO Partie o e s : souterraines, FT
Contexte P .| sol/sédiment | différentes parties (ug/kg) : Source
étudié analysée . pour les parties
(ng/kg) (min-max) - :
4 aériennes (min-max)
(min-max)
% HAP poids moléculaire (PM)
faible : 70,4 .
Racines - % HAP PM moyen : 12,9 gigg_llelsgg HAP -
% HAP PM élevé : 16,7 ' '
ZHA pilote planté de 2 HAP: 7313
P.au fonctionnant % HAP PM faible : 76,9 .
pendant 2 ans. P.au 16 HAP ) % HAP PM moyen : 15,4 Cuietal.,
prélevée alafinde  prioritaires Tiges - % HAP PM élevé : 7.7 2015
la phase de 5 HAP : 7002
croissance -
% HAP PM faible : 40,5
Feuilles ) % HAP PM moyen : 47,1
% HAP PM élevé : 12,4
S HAP : 7814
Plaine inondable
d'une riviere et : . -
récepteur d'eau de Souterrain . > HAP : 286,0-327,1 Sushkova
ruissellement 16 HAP 2 HAP: - et al.
industriel. Sédiment prioritaires 2001,1-4229,4 2021
et P.au prélevés en Aérien ¥ HAP : 175,7-333,8
été (Russie)
Sitets _ 2 cycles : 13,5-15,0
gocnyimlsn?s 3cycles : 29,2-44,4
Zone humide autour Souterrain : 4 cycles : 53,2-91,6
d'un delta de riviere Elrse(;gfpés 3703(3552 5cycles : 34,0-39,1
plus ou moins selon le 64,7-107,3 6 cycles - 14,6-25,2 Minkina et
contaminée. P.au et nombre de 4 ovoles | - | 2022
sols prélevés au y : 2 cycles: 11,1-11,3 al.,
. \ioz cycles 149,7-250,0 .
début de I'été aromatiques) 5 cveles - 3 cycles : 17,0-19,6
(Russie) 4 Aérien 126y oaa00 | 4cycles: 143161
6 cy’cl_es " 5cycles : 4,0-4,1
86.0-146 6 cycles : 0,17-0,25
Mésocosmes au
laboratoire : sol
agricole non Souterrain 3420-4 320 0,03-0,07
contaminé, enrichi 5 5 0-50 000-100 Jeelani et
en Cd (20-40 ppm) 3, 000 al., 2020
et pyréne (0-50-100 o
ppm). Pauet Aérien 1110-1 440 0,27-0,54
sédiments prélevés
apres 75 j (Chine)

Ainsi, le mécanisme d’accumulation de polluants organiques et métalliques existe dans la

végétation, notamment chez P. australis. Il semble plus important pour les composés organiques
faiblement a modérément hydrophobes, mais il reste un mécanisme mineur pour les métaux. En effet,
pour ces derniers, Schmitt et al. (2015) ont montré que cela représentait moins de 0,1 % des ETM
retenus dans un FPR.

Les différentes études précisent la préparation des plantes pour analyse, indispensable pour
l'interprétation des résultats. Aucune préparation n’est expliquée ou bien un ringage a I'eau distillée, voir
a I'eau ultrapure est juste précisé. Lorsqu’aucune préparation n’est précisée, il est impossible de savoir
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si les polluants absorbés sont uniqguement considérés. Les polluants adsorbés ou déposés a la surface
de la plante peuvent également étre inclus dans I'analyse, faussant alors les résultats.

Pour finir, les roseaux des FPR sont généralement faucardés tous les ans a tous les deux ans.
Une exportation d’'une partie des micropolluants est alors réalisée. Les roseaux sont alors considérés
comme un déchet, et selon les concentrations en micropolluant, ils peuvent ou non étre valorisés. Une
valorisation des déchets verts peut se faire par leur utilisation comme amendements organiques pour
I'agriculture. Plusieurs points doivent alors étre respectés pour ne pas risquer de dégrader I'exploitation :
composition équilibrée (rapport C/N), absence d’indésirables, et absence de risque pour
'environnement et les étres vivants (Chambre Régionale d’Agriculture PACA 2022). Pour ce dernier
critéres, une norme et un texte européen ont défini des teneurs seuils de micropolluants dans les tissus
aériens des végétaux (mg/kg sec) : la norme NF U44-051 (AFNOR, 2006) et un label écologique de
I'Union Européenne (Comission Européenne, 2022). Ces valeurs seuils varient entre 1 et 3 mg/kg pour
le Cd, entre 100 et 120 mg/kg pour le Cr, 200 a 300 mg/kg pour le Cu, 40 a 60 mg/kg pour le Ni, 100 a
180 mg/kg pour le Pb et 300 a 600 mg/kg pour le Zn. Trois HAP ont des valeurs seuils définies
également dans le label écologique: 4 mg/kg pour le Fluoranthéne, 2,5 mg/kg pour le
Benzo(b)fluoranthene et 1,5 mg/kg pour le Benzo(a)pyréne.

En comparant les données des ETM de la littérature avec ces seuils, aucune teneur recensée en Cr,
Cu, Ni et Pb des parties aériennes (tiges et/ou feuilles) n’a dépassé les deux seuils (Tableau 1.21). En
revanche, les teneurs maximales en Zn dans les tiges de I'étude de Al-Homaidan et al. (2020) et Nawrot
et al. (2021a) dépassaient le seuil du label européen (387,8 et 473 mg/kg respectivement) et celles dans
les feuilles de la seconde étude également (340 mg/kg). De plus, les teneurs maximales en Cd des
parties aériennes dépassaient également les deux valeurs seuils dans I'étude de de Al-Homaidan et al.
(2020) (4,6 et 3,8 mg/kg dans les tiges et feuilles respectivement). Cela indique qu’en contexte d’eaux
de ruissellement (Nawrot et al., 2021a), les teneurs restent en deca des seuils imposés sauf pour le Zn
qui est 'ETM généralement le plus concentré dans les eaux de ruissellement (Flanagan et al., 2018 ;
Gasperi et al., 2022). Concernant les HAP, aucune valeur n’a relevé un dépassement de seuil, méme
regroupés selon plusieurs composés (hors somme des 16 HAP), indiquant une faible contamination des
tissus aériens des roseaux.

[11-1.4. Rbles secondaires

Les roseaux se renouvellent annuellement (cycle des roseaux) ; les parties aériennes (une fois
par an) et souterraines (environ une fois tous les deux ans) constituent une source de matiéres
organiques dans l'ouvrage ce qui permet d’augmenter les teneurs en matiéres organiques
initialement faibles dans les FPR (Lee et Scholz, 2007). Ces matiéres organiques et ses produits de
dégradation serviront a la fois de source de carbone et d’énergie pour les microorganismes, la faune
autochtones mais également des sites d’adsorption pour les micropolluants apportés par les eaux.

La présence de végétation impacte également le microclimat du FPR. La couverture végétale
sur le filtre permet la mise en place de gradients pour différents paramétres entre 'atmosphére et le
sol : les vitesses de vents sont réduites, la lumiére et la pénétration des ultraviolets sont atténuées ce
qui permet de limiter la production d’algues (mais également la photodégradation) et le FPR est
thermiguement isolé (Vymazal, 2002). En effet, les débris végétaux en hiver (litiére) isolent le sol donc
limitent le gel et des températures trop froides (donc maintient 'activité microbienne), mais ils gardent
également le sol plus frais au printemps, ce qui peut impacter 'activité microbienne (Brix, 1997 ; AFNOR,
2011). En été, la couverture fournit de 'ombre ce qui maintient fraicheur et humidité et empéche donc
le FPR de dessécher (EPNAC, 2014 ; AFNOR, 2011) (favorable également a I'activité microbienne).

La présence de roseaux dans des FPR est un réel avantage esthétigue permettant la
valorisation paysagere du site. lls rendent moins perceptible 'ouvrage en lui-méme et permettent une
intégration paysagere dans I'environnement autour, allant méme jusqu'a permettre des usages
récréatifs et/ou pédagogiques dans certains cas (espace vert ouvert, espace de découverte de
procédés) (Boutin et Dutartre, 2014).
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Finalement, la végétation établie permet d’abriter une faune diversifiée au sein de la ZHA :
oiseaux, reptiles, mammiféres. Cette fonction est notamment trés importante en ville puisqu’elle
améliore la biodiversité urbaine (Brix, 1997).

[11-1.5. Conclusion

La végétation dans les FPR est donc trés importante puisqu’elle porte des fonctions nécessaires
au traitement du ruissellement. Les effets les plus importants sont d’ordre physiques (contréle de la
perméabilité, du colmatage et de I'érosion), et biologiques (support des communautés microbiennes
et modification de I'environnement rhizosphérique). Les différentes fonctions portées par les roseaux
sont synthétisées dans ’Annexe 1-7 La présence de la végétation offre une grande diversité de micro-
habitat qui provoque la présence de communautés microbiennes différentes, donc une diversité
importante. Enfin, 'accumulation de polluants dans les tissus est restée faible au niveau de P. australis.
Les racines présentaient les teneurs en polluants les plus élevées, et les MPO faiblement a
moyennement hydrophobes étaient les polluants les plus accumulés dans les tissus.

Méme si les P. australis présentent de nombreux avantages, il faut toutefois rester vigilent sur quelques
points. Les polluants accumulés dans la plante au cours d’un cycle sont libérés dans le FPR a sa mort,
ce qui peut rendre la fonction d’accumulation de polluants inutile s’ils sont laissés tels quels en surface
de I'ouvrage. De plus, I'accumulation de litiére de P. australis en surface de I'ouvrage impacte la zone
de flaquage du filtre dont le volume devient progressivement plus faible (Lee et Scholz, 2007 ; Molle et
al., 2006). C’est pourquoi, un faucardage annuel est préconisé dans un contexte d’eaux usées et un
faucardage tous les deux ans dans un contexte d’eau de ruissellement, avec I'exportation de la
végétation hors du FPR (Molle et al,. 2013).

L’utilisation de plantes permet donc des interactions positives avec les microorganismes et les
substrats qui favorisent alors la rétention et I'élimination des polluants ; elles sont donc indispensables
dans les systemes tels que les FPR. Un autre facteur biotique est important a considérer, il s’agit des
communautés microbiennes autochtones, objet de la prochaine session.

[lI-2. Roles des microorganismes dans les filtres plantés de
roseaux

[11-2.1. Introduction

Bien que l'on sache que I'élimination de nombreux composés est la conséquence d'une
combinaison de processus dont biologiques, principalement menés par les microorganismes, les
communautés microbiennes et leurs réles dans le fonctionnement et la performance des OGEP restent
aujourd’hui peu documentés. La connaissance de ce rble et de son évolution dans le temps et dans
l'espace est cependant essentielle pour prédire, comprendre et gérer la performance des OGEP.

L’apport de polluants par les eaux de ruissellement va entrainer de nouvelles interactions entre les
polluants et les microorganismes des sols/substrats des OGEP de fagon directe (sélection d’organismes
tolérant la présence du polluant apporté par exemple) et indirecte (changement des propriétés physico-
chimiques du sol par exemple). Ainsi, cette section vise a renseigner sur le réle des communautés
microbiennes dans le fonctionnement des sols/substrats, en en particulier ceux des OGEP.

[11-2.2. Microorganismes dans les sols

[11-2.2.1. Généralités et fonctions principales
Les microorganismes, particulierement les bactéries et champignons, sont essentiels dans les
sols puisqu’ils participent a sa formation, son évolution et son fonctionnement, notamment au travers
de leur participation aux cycles biogéochimiques des éléments majeurs, mineurs et oligoéléments. Dans
le cas de polluants organiques, les microorganismes sont un maillon essentiel de leur dégradation et
donc de leur devenirs et transferts éventuel vers la chaine trophique. L’ensemble des microorganismes
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présents dans un milieu donné est appelé communauté microbienne. Les communautés qui se
développant dans un sol ou un substrat sont alors dites autochtones.

Les sols sont des environnements complexes, hétérogenes et structurés, conduisant ainsi a de
nombreux microenvironnements différents qui influencent les microorganismes (Badin et al., 2012 ;
Kuzyakov et Blagodatskaya, 2015). La diversité, répartition et la densité des microorganismes dans les
sols est donc également hétérogene, elles dépendent des propriétés des sols. Par exemple, la structure
d’un sol définit des microenvironnements plus ou moins riches en carbone organique ou en oxygéne
(macropores, micropores) qui vont influencer la communauté microbienne présente (Gobat et al., 2010).
Ainsi, il y a différents niveaux d’études des microorganismes des sols : a grande ou petite échelle selon
les questionnements de recherche. Cependant, ce sont surtout les bactéries qui sont influencées par
les microenvironnements des sols, les champignons sont essentiellement influencés par les
caractéristiques globales des sols (Gobat et al. 2010 ; Badin et al. 2012).

Les fonctions principales des microorganismes dans les sols sont les suivants (Gobat et al.,
2010) : participation et contrdle des cycles biogéochimiques de nombreux éléments (carbone, azote,
phosphore, soufre, fer...); minéralisation et stabilisation des matieres organiques ; oxydation,
réduction, précipitation et solubilisation de composés inorganiques ; fixation de I'azote ; fournir des
nutriments inorganiques aux plantes et favoriser leur croissance. Ils jouent également, a travers certains
de leur composants ou métabolites (mycélium, polysaccharides, parois...), un réle dans la cohésion, la
stabilité des particules du sol et autres propriétés de ce dernier (pH, potentiel d’oxydoréduction, CEC,
humidité...).

Les réles des microorganismes dans les sols sont donc aujourd’hui connus. Une des utilisation phare
de ces fonctions est la bioremédiation (décontamination in situ fondée sur [l'utilisation des
microorganismes pour dégrader des pollutions organiques) en vue de diminuer les teneurs en polluants
et réduire les flux de leur fractions toxique.

[11-2.2.2. Caractérisation microbiologiqgue des sols/substrats
Plusieurs approches méthodologiques existent pour décrire les communautés microbiennes
dans les écosystémes terrestres.

- L’abondance microbienne est le nombre de microorganismes présents dans un échantillon. De
nombreuses méthodes ont été développées : respiration induite par substrat (SIR) (Anderson et
Domsch, 1978), marquage des cellules (DAPI, acridine orange) puis comptage direct au microscope a
épifluorescence (cytométrie de flux ou microscope) (Porter et al., 1997), culture sur boite de pétri puis
comptage du nombre de colonies formant unité, méthode du nombre le plus probable (NPP) (McCrady,
1915 ; Sutton, 2010), dosage de I'ATP, dosage des PLFA (extraction et analyses de lipides) (Fabre,
2014), extraction par fumigation puis dosage (Joergensen, 1996). La diversité des méthodes est donc
importante, mais toutes présentent des avantages et inconvénients.

- Les fonctions microbiennes traduisent le rbéle des communautés dans divers cycles
biogéochimiques (carbone, azote, phosphore, soufre, etc), c’est-a-dire les fonctions que portent les
microorganismes dans les sols. Une approche pour évaluer ces fonctions est le dosage d’activités
enzymatiques. Les enzymes sont des protéines ayant des propriétés catalytiques spécifiques, qui
permettent la dégradation de substrats environnementaux (Cheviron et al., 2015). Ces enzymes sont
d’origine principalement microbienne méme si les exsudats de racines de plantes, ainsi que les résidus
de culture, ou encore les animaux du sol et les déjections animales libérent aussi des enzymes
(Cheviron et al.,, 2015). Les enzymes dans les sols sont présentes sous forme d'enzymes libres, telles
que les exoenzymes libérées par les cellules vivantes, les endoenzymes libérées par les cellules en
désintégration et les enzymes liées aux constituants cellulaires tels que les cellules en désintégration,
dans les fragments cellulaires et dans les cellules viables mais non proliférantes (Tabatabai, 1994).
Toutes les activités biochimiques du sol passent par des processus enzymatiques. Ces enzymes sont
importantes dans les sols car elles sont des médiateurs et catalyseurs de différents processus
biogéochimiques importants dans le fonctionnement du sol : dégradation des molécules organiques et
de leur minéralisation, cycle des nutriments, décomposition et formation des matiéres organiques,
décomposition de xénobiotiques, fixation de I'azote etc. (Asensio et al., 2010 ; Cheviron et al., 2015 ;
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Godden, 1998). Il existe différentes familles d’enzymes : (Asensio et al., 2010 ; Alvarez et al., 2002) les
oxydoréductases et les hydrolases. Ces derniéres ont recu plus d’attention dans la littérature.

- Les oxydoréductases : Enzymes de type respiratoire dont la plus courante est la
déshydrogénase (ensemble de plusieurs enzymes), qui permet une estimation rapide de l'activité
globale du sol (Skujin et Burns, 1976). Les systémes enzymatiques déshydrogénase jouent un role
important dans I'oxydation de la matiére organique du sol (Tabatabai, 1994) en agissant comme
accepteur d’électrons et de protons

- Les hydrolases : la plupart des enzymes du sol appartiennent a ce groupe. Il y a les
hétérosidases (B-glucosidase, a-glucosidase, B-xylosidase etc) qui catalysent 'hydrolyse de différents
glycosides (libérant alors des mono ou polysaccharides) participant alors au cycle du carbone, les
phosphatases (acides et alcalines) qui catalysent I'hydrolyse des esters et anhydrides de H3PO4
(Tabatabai, 1994) participant alors au cycle du phosphore, ou encore I'uréase qui est impliquée dans
'hydrolyse de l'azote organique, I'urée participant alors au cycle de I'azote. Il existe également une
technique de dosage de l'activité enzymatique totale du sol par la mesure de I'hydrolyse de la
fluorescéine di-acétate (HFDA) (Green et al., 2006). C’est une molécule qui peut étre hydrolysée par de
nombreuses enzymes produites par les bactéries et champignons et permet donc une mesure plus
globale des activités enzymatiques.

Une autre approche peut étre utilisée pour évaluer les fonctions des bactéries hétérotrophes
uniguement : les microplaques Biolog EcoPlates. Il s’agit de microplaques contenant différents
substrats carbonés et azotés, permettant de réaliser une analyse plus large des fonctions. 6 classes de
composés sont ainsi inclues : carbohydrates, polyméres, acides carboxyliques et cétoniques, acides
aminés et amines/amides, et leur dégradation ou non par I'échantillon permet de connaitre le profile
physiologique de la communauté bactérienne (Weber et Legge, 2009). Etant en conditions contrélées,
cette mesure fourni un potentiel fonctionnel.

- La diversité génétique est une approche moderne d’étude des communautés microbiennes faisant
appel aux techniques de biologie moléculaire. Elles consistent a extraire, quantifier et caractériser 'TADN
ou 'ARN notamment par les techniques de séquengage. Etudier TADN permet d’observer une
population microbienne totale (donc un potentiel) dans un échantillon, tandis qu’étudier ’ARN permet
d’observer sa population active. Pour se faire, une extraction de la molécule cible est réalisée (ADN,
ARN...), puis une PCR est réalisée pour amplifier le signal de la molécule a I'aide d’'une amorce. Enfin
le séquengage peut avoir lieu au travers d’approches NGS, comme le séquengage lllumina ou
nanopore. Des séquences de nucléotides sont alors obtenues, elles peuvent finalement étre identifiées
par comparaison sur des bases de données. Dans notre cas, 'amorce utilisée va permettre de cibler
les organismes recherchés, c’est-a-dire les bactéries et champignons. Il est également possible de
réaliser un séquengage de I'ensemble de 'ADN contenu dans un échantillon (diversité totale d’un
échantillon). Pour étudier les procaryotes (bactéries, archées), les amorcent ciblent le géne de 'ARN
16S au travers de régions variables choisies (régions V1 a V9, correspondant a différences régions du
géne 16S) (Fukuda et al., 2016), communes aux différents procaryotes. Concernant les eucaryotes
(champignons), un autre géne commun est ciblé, il s’agit du géne de 'ARN 18S au travers de 'espace
interne transcrit (ITS) compris entre les régions 18S, 5.8S ou encore 28S (Mitchell et Zuccaro, 2006).
Finalement, une fois les séquences obtenues et assignées a des taxons, plusieurs traitements
statistiques des données peuvent étre réalisés afin de caractériser ces communautés ciblées.

[11-2.2.3. Communautés microbiennes des sols rhizosphérigues

Dans la partie précédente, nous avons vu que les plantes favorisaient le développement
microbien au travers de [Ieffet rhizosphérique. Cet effet est maintenant détaillé. L’activité
microbienne ainsi que les activités enzymatiques des sols de la rhizosphere sont généralement plus
élevées que celles du sol sans végétation (Pinton et al., 2007), car le sol rhizosphérique est un
environnement plus riche en substrats organiques. Plusieurs auteurs ont pu mettre cet effet sur les
activités enzymatiques en évidence. Tout d’abord, Marschner et al. (2005) ont étudié les activités
enzymatiques (B-glucosidase et protéase) dans le sol rhizosphérique ou non de trois espéces végétales
(B. attenuata, B. ilicifolia et B. menziesii) ; ils ont montré une augmentation de ces activités a proximité
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des racines par rapport au sol non rhizosphérique. Cependant, dans une autre étude, Marschner et al.
(2012) ont évalué que bien que des différences de compositions microbiennes aient été obtenues, les
activités enzymatiques impliqguées dans la dégradation de composés organiques (b-glucosidase,
xylosidase, phosphatase acide et leucine peptidase) dans la rhizosphéere de mais n’avaient pas montré
de gradients distincts. Le développement de mesures non destructives en imagerie, comme la
zymographie (technique de quantification de l'activité enzymatique par fluorescence) , a permis
d’observer des gradients d’activités enzymatiques de la racine au sol non rhizosphérique. Spohn et al.
(2013) ont étudié les activités enzymatiques (protéase et amylase) d’un sol rhizosphérique (planté de
lupin) a l'aide de zymographie. Les plus fortes activités enzymatiques ont été retrouvées prés des
racines de la plante, avec un gradient décroissant en s’éloignant de la plante. Une autre étude sur le
lupin en zymographie (Spohn et Kuzyakov 2013b) a montré que les phosphatases acines et alcalines
étaient 5,4 fois plus élevées dans la rhizosphére par rapport au sol classique, la cartographie des
activités étant tres proche de la structure des racines.

L’effet rhizosphérique impacte également I’'abondance microbienne. En effet, Marschner et
al. (2012) ont montré qu’un gradient de 'abondance (au travers de la mesure des PLFAs) des bactéries
et champignons était visible dans la rhizosphére, avec des abondances plus élevées dans les premiers
1-2 mm de distance par rapport a la racine. Dans une revue, Kuzyakov et Blagodatskaya (2015)
estiment que dans la rhizosphére les microorganismes seraient 4 fois plus abondants que dans un sol
non rhizosphérique.

Enfin, les communautés microbiennes présentes dans le sol rhizosphérique ont également
été étudiées, et des différences sont observables. Les études ont été réalisées sur de nombreuses
plantes, et I'espéce utilisée joue un rdle important sur la structure des communautés microbiennes.
C’est pourquoi, nous nous concentrerons dans cette partie sur les communautés rhizosphériques de
Phragmites australis uniquement, principale espéce du systéme expérimental, avec la comparaison
des communautés d’un sol non rhizosphérique.

Tout d’abord, une différence significative des communautés microbiennes est généralement observée
lorsque du sol rhizosphérique et non rhizosphérique sont comparés, avec une plus forte diversité (alpha)
dans le sol rhizosphérique (He et al., 2020 ; Huang et al., 2020 ; Wang et al., 2022). Les bactéries dans
le sol rhizosphérique de P. australis sont surtout représentées par les Proteobacteria, Firmicutes,
Actinobacteria et Bacteroidetes. De plus, les bactéries anaérobies sont moins présentes dans le sol
rhizosphérique contrairement au non rhizosphérique, lié a 'oxygénation du sol par les racines (Huang
et al., 2020). Cependant, comme les P. australis peuvent se développer dans de nombreux
environnements différents (type de sol/sédiment, type d’eau et de régime hydrique, pH, nutriments etc),
la structure des communautés peut beaucoup varier selon I'environnement étudié. Particulierement, la
gualité de I'eau recue exerce une forte influence sur les caractéristiques structurelles et fonctionnelles
des communautés microbiennes de P. australis (Clairmont et Slawson, 2020). L’environnement a été
démontré comme jouant un réle plus important que la rhizosphére dans la structuration des
communautés microbiennes (He et al.,, 2020). Le type de P. australis impacte également les
communautés rhizosphériques ; Bowen et al. (2017) ont montré des différences significatives de
communautés entre des P. australis natives, de golf et introduites, celles ayant les communautés les
plus différentes des autres étaient les introduites.

[11-2.3. Communautés microbiennes des ouvrages de gestion des eaux

pluviales

La documentation concernant les communautés microbiennes dans les OGEP est encore rare,
notamment dans les FPR. Quelques articles ont étudié les communautés microbiennes dans les OGEP
au travers de I'étude de leur diversité fonctionnelle (activités enzymatiques, potentiel fonctionnel par
utilisation de plaques BIOLOG EcoPlates ...), la biomasse microbienne ou encore la respiration
microbienne.

Le role des microorganismes sur I'élimination de I'azote ou du phosphore est le plus souvent étudié
(Weijie et al., 2014 ; Jiang et al., 2019a ; 2019b ; Guo et al., 2019 ; Font Njera et al., 2020) ou bien de
MPO (Ruppelt et al. 2020). Les études portaient surtout sur I'efficacité d’OGEP ou de colonnes a les
éliminer, et voir si des relations existaient avec les activités enzymatiques ou le potentiel fonctionnel.
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Par exemple, Ruppelt et al. (2020) ont évalué dans un mésocosme simulant une ZHA traitant des eaux
de débordement d’égouts le réle des communautés sur l'efficacité épuratoire de MPO (carbamazépine
et le sulfaméthoxazole,). lls ont montré que I'activité était plus importante en surface qu’en profondeur,
indiquant que la disponibilité en oxygéne était un facteur important. De plus, ils ont corrélé I'efficacité
d’élimination des MPO aux résultats de potentiel fonctionnel a l'aide des microplaques BIOLOG.
Certains MPO étaient corrélés a des sources de carbone des microplaques, mais I'étude n’est pas allée
plus loin. D’autres ont évalué l'impact de la diminution de température sur l'activité microbienne
(Shaokun Wang et al. 2023). Les bactéries liées a I'élimination de I'azote étaient les plus sensibles aux
diminutions de température. Dans une autre étude en mésocosmes de ZHA pour le traitement des eaux
de ruissellement (Weijie et al. 2014), I'évolution des activités microbiennes (phosphatase et uréase
notamment) a été étudiée et reliée a I'élimination de l'azote et phosphore pendant un an. Des
corrélations positives entre I'activité phosphatase et I'élimination du phosphore étaient révélées ainsi
gu’entre l'activité uréase et I'élimination de I'azote suggérant leur role important dans leur élimination.
De plus la ZHA a écoulement vertical a montré des activités plus élevées en été et automne, liée a la
croissance des plantes. Ainsi, I'alimentation en eau de ruissellement et le développement de la
végétation permettaient une meilleure activité, qui améliorait en retour I'efficacité épuratoire de I'azote
et du phosphore.

L’abondance et I'activité microbienne restent trop peu étudiés a ce jour dans les OGEP. Plus
d’articles concernant la caractérisation génétiqgue des communautés microbiennes ont été trouvés, mais
leurs réles au sein des OGEP, notamment en termes de biodégradation des MPO ne sont pas encore
assez étudiés alors qu’elles sont des acteurs fondamentaux dans le fonctionnement de cet écosysteme.
Aussi, la section suivante présentera ces résultats sur les quelques OGEP ayant été étudiés. 7 articles
ayant caractérisé la diversité microbienne des OGEP in situ ont été recensés (Rotaru et al., 2011 ; Badin
et al., 2012 ; Gillet al., 2017b ; Hong et al., 2018 ; Gill et al., 2020 ; Li et al., 2021 ; Geronimo et al.,
2022), d’autres l'ont fait au travers d’expériences au laboratoire, donc moins représentatives de la réalité
(HongE et al., 2022 ; Fraser et al., 2018 ; Zuo et al., 2020).

111-2.3.1. Diversité génétique des communautés microbiennes dans les ouvrages de
gestion des eaux pluviales
Tout d’abord, les recherches les plus anciennes (2011-2012) s’étaient intéressées a I'étude des
sédiments dOGEP.

Rotaru et al. (2011) ont étudié les communautés bactériennes dans les sédiments d’'un bassin
d’infiltration des eaux de ruissellement d’autoroute selon les teneurs en oxygéne mais également
l'impact des pollutions par des polluants contenus dans ces eaux (notamment les agents de déglacage
organiques) sur la diversité microbienne. En effet, la présence de polluants organiques crée une
demande biologique en oxygéne qui réduit la concentration en oxygéne dans les eaux souterraines
recevant les eaux polluées par rapport aux eaux souterraines de fond. Le ruissellement de la route
génére donc un panache d’eaux souterraines, avec des conditions anoxiques au-dessus du plafond du
panache, et des conditions d’oxygéne dissout ambiantes en dessous du panache. Deux carottes de
sédiment (appelées BMS et BCS dans I'étude) ont été prélevées dans une zone située dans le panache
de contaminant, situées respectivement a 29 m et & 38 m en aval du bassin d'infiltration. Des analyses
génétiques (séquencage de 'ADN 16S) ont été réalisées afin d’étudier I'impact des eaux sur les
communautés bactériennes.

Les communautés microbiennes du sol dans l'aquifere contaminé par les eaux de ruissellement de la
route étaient hétérogénes et une large distribution de phylotypes était représentée. Les bactéries des
bibliothéques de clones ont été classées dans 17 embranchements bactériens : Acidobacteria,
Actinobacteria, Bacteroidetes, Chlorobi, Chloroflexi, Cyanobacteria, Firmmicutes, Gemmatimonadetes,
Lentisphaerae, Nitrospirae, Planctomycetes, Proterobacteria, Spirochaetes, Synergistetes,
Tenericutes, Thermodesulfobacteria et Verrucomicrobia. lls ont observé que les communautés
bactériennes changent de composition et de structure avec la profondeur et la distance de l'origine du
bassin d'infiltration. Chez BMS, le plus en surface, les classes des Clostridia et Anaerolineae étaient
prédominants, mais vers le fond du panache, les séquences apparentées a Alphaproteobacteria et les
Deltaproteobacteria (avec les Geobacteraceae qui dominent) sont devenues prédominantes. Enfin,
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dans l'aquifere ambiant (sous le panache), la banque de clones était dominée par les Actinobactéries
et les Alphaproteobactéries. Chez BCS, les classes dominantes étaient les Bétaprotéobactéries, les
Alphaprotéobactéries et les Deltaprotéobactéries dans le panache contaminé et des
Alphaprotéobactéries, des Deltaprotéobactéries et des Actinobactéries dans l'aquifere ambiant. La
distribution de la communauté microbienne était donc positivement associée a la présence d'oxygéne
dans le sous-sol : prés de la nappe phréatique et a des profondeurs moyennes (zone du panache
contaminé), les bactéries anaérobies / facultatives prédominaient, mais a mesure qu'elles descendaient
dans l'aquifére ambiant, les bactéries aérobies devenaient dominantes. Les communautés bactériennes
s’adaptent donc a ces concentrations en oxygene dissous qui varient, et leur diversité restait
globalement élevée.

Une étude des communautés bactériennes et fongiques au sein de différentes fractions
granulométriques de sédiments d’un bassin d’infiltration (traitant les eaux de ruissellement d’'un bassin
versant urbain et industriel) a été entreprise pas Badin et al., (2012). L'objectif était de comparer les
communautés microbiennes présentes dans les macroporosités (fraction lixiviable, donc surnageant du
sol) et dans les agrégats (fractions plus protégées de I'extérieur, 160-1000um).

Les auteurs ont montré que les biomasses bactériennes et fongiques étaient plus élevées dans les
fractions <10um et lixiviables (macroporosité) (autour de 7.101°bactéries/g de la fraction séche, et entre
1,69 & 6,87 ug ergosterol/g de la fraction séche) contrairement aux fractions les plus grossiéeres.
Cependant, en considérant la contribution du poids de chaque fraction, ce sont les fractions moyennes
qui représentent 55 % du nombre total pour les bactéries. Ainsi, les fractions avec la biomasse la plus
élevée par gramme de sol sont des fractions dont la contribution a 'ensemble est mineure. Globalement,
les bactéries se retrouvent surtout dans les agrégats du sol tandis que les champignons se retrouvent
surtout dans les macropores (fraction lixiviable). Concernant la composition des communautés
bactériennes et fongiques, elles étaient hétérogenes pour la fraction la plus grossiére et plus similaires
dans les fractions plus petites. Ils ont ensuite étudié plus finement les compositions des communautés
dans la fraction lixiviable (macroporosité) et agrégée. Pour les deux fractions, plus de 50 % des
embranchements observés sont liés aux Protéobactaria, 40 % sont liés aux Cyanobactaria et
Bactéroides et respectivement <3 et <2 % sont liés aux Actinobacteria et Acidobacteria. Les
communautés bactériennes étaient différentes au niveau de plusieurs embranchements ; en effet, les
agrégats contenaient significativement plus de Cyanobacteria (32,4 contre 7,6 %) tandis que les
fractions lixiviables contenaient plus de Proteobacteria (63,5 contre 45,7 %, la principale différence est
liée aux Epsilonproteobacteria) et de Firmicutes (6,6 contre 0 %). De plus, les communautés de ces
deux fractions présentaient des indices de diversité de Shannon élevés mais différents : 7,64 (lixiviable)
et 4,83 (agrégée). lls n'ont cependant pas étudié en détail les communautés fongiques présentes dans
ces fractions. lls ont ainsi montré que la taille des particules a un impact sur la diversité microbienne,
avec une différence confirmée entre les communautés dans les micropores (agrégats) et macropores
(fraction lixiviable). De plus, les Cyanobacteria étaient fortement présentes dans ces sédiments ; leur
présence pourrait suggérer que l'utilisation du carbone par la photosynthése est plus compétitive que
la dégradation de la matiére organique dans le bassin d’infiltration, ce qui reste cohérant dans ce
contexte ou la matiére organique de sédiments est peu biodisponible et assez récalcitrante a la
biodégradation.

Des articles plus récents se sont intéressés aux communautés microbiennes dans les sols/substrats
des OGEP cette fois.

Gill et al. (2017b) ont étudié les communautés microbiennes actives et totales de sols de deux
types de noues en bord de route et de sols urbains non aménagés (parcs et fosses d’arbres) afin de
tester I'nypothése selon laquelle les OGEP ont des communautés bactériennes distinctes en termes de
structures et de fonctions par rapport aux sols urbains non aménagés, en raison de l'apport de
micropolluants.

Les résultats indiquaient que les communautés bactériennes totales dans les noues étaient
significativement distinctes de celles des sites non aménagés. Parmi les taxons dont I'abondance
relative est supérieure & 1 %, les Protéobactéries et les Bactéroides ont été significativement plus
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abondants dans les noues, tandis que les sites non aménagés présentaient des abondances plus
élevées d'Actinobactéries et de Verrucomicrobies. Pour ’ADN et 'ARN, les noues avaient une diversité
phylogénétique, une richesse et une diversité de Shannon plus élevées que les sites hon modifiés.
Cependant, malgré les différences entre les noues et les sols non aménagés, tous les sites étaient
dominés par cing classes bactériennes, qui représentaient ensemble plus de 47 % des phylotypes de
chaque site (ADN) : Alphaproteobacteria (abondance de 12,9 %), Betaproteobacteria (12,5 %),
Deltaproteobacteria (10,7 %), Gammaproteobacteria (9,2 %), ainsi que Acidobacteria-6 (9,2 %). Les
communautés actives comprenaient des taxons relativement plus rares que les communautés totales
et plusieurs embranchements trés abondants présentaient également une abondance différenciée en
ARN et en ADN. lIs ont ainsi révélé que les sols de noues avaient une biodiversité microbienne et un
potentiel fonctionnel plus élevés par rapport aux autres sols urbains non aménagés. Ces différences
peuvent étre dues au flux intentionnel d'eaux pluviales, qui présentent une plus grande diversité de
ressources nutritives et de facteurs de stress que les précipitations, principal apport en eau de la plupart
des sols urbains non modifiés. Enfin, I'étude de 'ARN semble étre a privilégier pour étudier la diversité
des populations fonctionnelles car c’est l'indicateur de I'activité réelle d’'un sol alors que 'ADN refléte
l'activité potentielle du sol.

En 2020, Gill et al. ont réalisé une deuxiéme étude, suite a celle de 2017, a plus grande échelle
des communautés microbiennes dans des OGEP (25 noues et 11 toits verts, traitant des eaux de
ruissellement urbaines) et des sols urbains non aménageés (3 pelouses de parcs et 34 fosses d’arbres).
Sur chaque site, des échantillons de sol de surface ont été prélevés et des séquengages d’ADN
bactérien (16S-V4) et fongique (ITS1) ont été réalisés.

Concernant les bactéries, la diversité phylogénétique était encore significativement plus élevée dans
les OGEP que dans les sols témoins. Cependant, au niveau des embranchements, ces différences
étaient moins marquées ; tous les sites présentent une composition globale de seulement 4
embranchements dominants (abondance totale > 80 %) : Protéobacteria, Actinobacteria, Acidobacteria
et Bacteroidetes. Verrucomicrobia était le phylum qui différencie le plus les sol aménagés et non
aménagés, avec des abondances plus élevées dans les sites témoins (6 % contre 2 et 3 %). Les
Acidobacteria étaient également plus abondantes dans les sites témoins (18 % contre 13 et 15 %). Bien
gue les différences soient faibles, les noues avaient une abondance de Proteobacteria plus élevée (46
% contre 41 et 40 % pour les toits et sols témoins). De plus, les bactéries participant au cycle de 'azote,
de la décomposition et dégradation de la matiére organique avaient une diversité génétique
significativement plus élevée et celles participant au cycle de I'azote uniquement avaient une abondance
relative significativement plus élevée que dans les sites témoins. Concernant les champignons, les
communautés dans les noues étaient significativement plus diversifiées que dans les toits verts et sites
témoins. Deux embranchements dominaient largement les trois types de sites : Ascomycota (71 a 74
% dans les ouvrages et 69 % dans les témoins) puis Basidiomycota (22 a 21 % dans les ouvrages et
22 % dans les témoins). Les noues et les toits verts avaient des compositions trés similaires en
champignons, méme si les premiéres contenaient légérement plus d’Ascomycota. Cette étude a donc
permis de valider que les noues et toits verts avaient des communautés bactériennes et fongiques
distinctes entre eux mais également entre les sites témoins (en termes de composition et fonction). Les
noues présentaient une grande diversité phylogénétique bactérienne et fongique et les toits une grande
diversité phylogénétique bactérienne, ainsi, ce sont des réservoirs efficaces de biodiversité en ville. De
plus, les noues, et plus faiblement les toits verts avaient un potentiel fonctionnel plus élevé que les sols
non aménagés en raison d'une diversité et abondance des taxons associés a des services
écosystémiques (cycle de l'azote, décomposition et dégradation) plus élevés. La composition et la
diversité des communautés n’était pas associées a la distance géographique, ainsi, les processus
structurants ces différentes seraient plutét liés aux types ’OGEP donc les types de conceptions.

En 2018, Hong et al. ont étudié les communautés microbiennes de deux jardins de pluie plantés
(Raingarden, RG1 et RG2) recevant des eaux de ruissellement contaminées de différentes origines
(eaux de toitures et eau de parkings respectivement) et d’age différent (7 et 5 ans) afin d’identifier les
facteurs de conception de tels ouvrages avec des fonctions biologiques optimisées. Des échantillons
de sol ont été récupérés en entrée des deux ouvrages, et un échantillon témoin (IS, recevant un
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uniquement des précipitations directes) a été prélevé a 1m des installations. Des séquencages de
'ARNTr 16S pour étudier les communautés actives ont été réalisés.

Les résultats ont montré que le nombre de embranchements était différent entre les sites : IS > RG1 >
RG2 et que les indices de dominance et de richesse étaient plus élevés chez IS. Ces mémes indices
étaient plus élevés au niveau de RG1 par rapport a RG2. Les communautés étaient donc plus
diversifiées au niveau de IS, puis RG1 puis RG2, ce qui suit le gradient de contaminants regus via les
eaux de ruissellement. En effet, les charges de polluants sont plus élevées dans les eaux de
ruissellement de parking (RG2) par rapport aux toitures (RG1), et IS ne recoit que trés peu de
contaminants. Ces résultats contredisent ainsi ceux de Gill et al. (2017b). Concernant la diversité des
embranchements, 8 embranchements dominants (>2,5 % d’abondance) étaient observés pour RG1 et
RG2, contre 9 embranchements pour IS. 7 embranchements étaient similaires dans les trois sites :
Proteobacteria, Acidobacteria, Actinobacteria, Chloroflexi, Planctomycetes, Bacteroidetes et
Verrucomicrobia, en proportions variables. Les Proteobacteria dominaient dans tous les sites avec RG1
(40 %) > RG2 (36 %) > IS (29 %), puis ce sont les Acidobacteria avec IS (25 %) > RG2 (16 %) > RG1
(12 %) et enfin les Actinobacteria qui étaient plus importantes dans les RG1 et 2 et les Chroloflexi sont
plus élevées pour IS et RG2. Les Firmicutes ont été retrouvés uniquement chez RG1 et les
Gemmatimonadetes chez RG2 et IS. Les embranchements liés a des bactéries anaérobies strictes ou
facultatives, Chloroflexi et Gemmatimonadetes étaient retrouvés surtout au niveau de IS et RG2 qui
sont deux sols souvent en conditions anoxiques (teneurs en argiles plus élevées). lls ont également
observé les corrélations entre embranchements et propriétés du sol ; le pH a été le facteur le plus
important pour la diversité microbienne et le deuxiéme facteur le plus important a été les teneurs en
azote total et en matiére organique. Finalement ils ont ainsi révélé que la qualité de I'eau, la stabilisation
biologique des installations, les types de végétation, la profondeur des racines et la couverture végétale
étaient des facteurs importants affectant les communautés microbiennes de ces types dOGEP.

Dans la continuité de I'article de Hong et al. (2018), Li et al. (2021) ont étudié trois OGEP : une
noue (7 ans), un jardin de pluie avec une composition conventionnelle (1,5 ans) et un autre avec en
plus des résidus de traitement des eaux (1,5 ans) traitant des eaux de routes dans le premier cas et
des eaux de toiture pour les jardins de pluie. Leurs objectifs étaient de déterminer les niveaux
d’accumulations de polluants et leur effet sur la structure des communautés bactériennes en les
comparant avec des échantillons non impactés par les eaux.

Dix embranchements étaient dominants dans les OGEP et sites témoins: Proteobacteria,
Acidobacteria, Bacteroidetes, Actinobacteria, Gemmatimonadetes, Verrucomicrobia, Firmicutes,
Planctomycetes, Chloroflexi et Nitrospirae. Les Proteobacteria dominaient dans chaque site mais
étaient plus abondants au niveau des OGEP (42 a 44 % pour les ouvrages, 30 a 32 % pour les témaoins).
En revanche, les Acidobacteria, le deuxiéeme phylum majoritaire était plus abondant au niveau des
témoins (21 & 23 % pour les témoins, 12 & 17 % pour les ouvrages). lls ont ensuite étudié plus en détails
les communautés au niveau du genre. L’humidité a été le facteur de structuration des communautés
microbiennes le plus important. Les ETM jouaient également un réle, avec une influence plus forte pour
la noue, 'OGEP recevant plus d'ETM que les autres. En général, la contamination en ETM a réduit la
diversité bactérienne.

Enfin, le seul article ayant étudier la diversité microbienne dans une ZHA traitant les eaux
pluviales est finalement décrit. Geronimo et al. (2022) ont étudié 7 différents OGEP en termes de
diversité microbienne et de leur relation avec les efficacités d’épuration de polluants. Les OGEP étaient
une tranchée d’infiltration, un jardin de pluie, deux ZHA et 3 jardins de pluie traitant des eaux de
ruissellement de route et de parking. Des échantillons de sol non alimentés en eaux de ruissellement
ont été récupérés a des fins de comparaison. L’ADN 16S a ensuite été séquencé.

Les résultats ont montré dans un premier temps que le nombre de bactéries était plus faible dans les
OGEP contrairement aux sols témoins, et le plus faible nombre était obtenu dans I'ouvrage n’ayant pas
de végétation plantée (tranchée d'infiltration). Cependant, une plus grande diversité de familles et de
genres bactérien a été observée par rapport aux sols d’origine. Concernant les taxons bactériens, les
Proteobacteria étaient I'embranchement dominant dans les 7 OGEP (34 a 45 %), suivi des
Acidobacteria (2,6 a 15,8 %) et Actinobacteria (9 a 16 %). L’abondance des Proteobacteria était plus
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importante dans les OGEP par rapport au sol d’origine, mais celle des Acidobacteria était plus faible.
Dans les deux ZHA, les embranchements dominants étaient les trois cités précédemment, avec
également les Bacteroidetes (4,9 a 11,9 %), Firmicutes (0,9 a 15,8) et les Planctomycetes (6,4 a 8,1
%). lls ont finalement étudié les corrélations entre les embranchements bactériens et les efficacités
d’épuration des polluants. Les Acidobacteria, Actinobacteria, Chloroflexi et Gemmatimonadetes avaient
une corrélation positive élevée avec la plupart des efficacités d'élimination des polluants des différents
OGEP (coefficient entre 0,62 et 0,86).

La majorité des articles publiés a donc étudié les communautés microbiennes au niveau de de
'embranchement, avec quelque fois une étude plus approfondie des genres ou espéces présentes. Les
bactéries sont plus documentées que les champignons. Ces études étaient entreprises dans des OGEP
différents (bassin d’infiltration, noue, toit vert, ZHA, jardin de pluie) et les échantillons prélevés étaient
soit du sol, soit du sédiment ou encore du sable (un article). Les articles parus ont tout d’abord porté
sur les sédiments des OGEP, et plus récemment, les sols/substrats des OGEP sont également devenus
un sujet d’étude. De plus, les eaux de ruissellement provenaient de différents types de bassins versants
(parkings, toits, routes, mélanges). Ces variables hétérogénes entre les publications rendent les
comparaisons complexes.

Les principaux embranchements retrouvés dans ces différentes études in situ ainsi que leurs
abondances sont finalement synthétisés dans le Tableau 1.24. Les Proteobacteria étaient
'embranchements dominant constamment, avec des abondances variables entre les sites d’étude.
Puis, les Actinobacteria, Acidobacteria et Bacteriodetes étaient les autres embranchements majoritaires
dans ces OGEP, deux sur trois étaient toujours positionnés a la seconde ou troisiéme place en termes
d’abondances (une exception : les Cyanobacteria qui se retrouvent en 2éme position dans la fraction
agrégée dans l'article de Badin et al., 2012). Concernant les autres embranchements, il n’y a pas de
tendance observable, les abondances varient entre les études.

Les communautés microbiennes des FPR pour le traitement des eaux de ruissellement sont donc a ce
jours un type d’OGEP trop peu étudiées. En contexte d’eaux usées, plus d’auteurs s’y sont intéresseés.
Sanchez (2017) a réalisé une revue concernant la diversité bactérienne de FPR traitant essentiellement
des eaux usées et l'influence de parameétres environnementaux sur cette diversité. lls constatent la
dominance permanente du phylum Protebacteria (avec les classes Alpha-, Beta-, Gamma-, Delta- ou
Epsilon-proteobacteria en proportions différentes). Puis, le phylum Bacteroidetes est généralement
abondant dans les ZHA. D’autres procaryotes sont également présents dans différents types de ZHA,
avec des abondances généralement faibles: Firmicutes, Actinobacteria, Acidobacteria,
Planctomycetes, Chloroflexi, Sinergistetes, Deferribacteres, Nitrospirae, Cyanobacteria, Verrumicrobia
ou Archaea. En comparant ces résultats aux données du Tableau 1.24, les Proteobacteria sont toujours
les bactéries les plus abondantes, mais les Actinobacteria, Acidobacteria et Bacteriodetes sont les
deuxiémes plus abondants en contexte pluvial contrairement au contexte d’eaux usées. Sanchez (2017)
a également mis en évidence l'altération possible des communautés microbiennes par des facteurs
environnementaux. La présence de végétation et 'espéce végétale semblent étre un paramétre
déterminant et la conception hydraulique du FPR semble étre le second paramétre (oxygénation du
systeme). Les autres facteurs moins déterminants & prendre en compte également sont la disponibilité
en carbone organique, les variation climatiques et saisonnieres (surtout de la température) et le type de
substrat utilisé dans le FPR (texture sableuse vs argileuse, ajout de substrat particulier).
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Tableau 1.24 : Embranchements dominants (% relatif) dans des sols ou sédiments d’ouvrages de gestion des eaux pluviales (OGEP) retrouvés dans la littérature (issus de 6 publications :
Rotaru et al., 2011 ; Badin et al., 2012; Gill et al., 2017b ; Gill et al., 2020 ; Li et al., 2021 ; Geronimo et al., 2022).

Types d'eaux de

Type d'OGEP Type d'échantillon . Méthode Embranchements dominants (embranchement) (%) Référence
ruissellement

Sédiments : 2 carottes plus ou Extraction d'ADN, PCR et . . . .
1 bassin d'infiltration  moins en aval du bassin, et Autoroute séquencage des bactéries Ec)’teggﬁ;fé?xi(s(g:gf)) ! gf;?gl?tae cst(al_azgl)Z'Azlj)t)részzgﬁz;ldetes - ;Ot;gflet

plusieurs profondeurs (16S) ' ' ' )

Sédiments de surface : Bassin versant Extraction d'ADN, PCR et | Proteobacteria (46-62), Cyanobacteria (8-32), Bacteroidetes (16- Badin et
1 bassin d'infiltration  fractions agrégée et lixiviable urbain et séquencage des bactéries | 20), Nitrospirae (0-1), Gemmatimonadetes (1), Firmicutes (0-8), al. 2012

séparées industriel (V3 de 16S) Actinobacteria (0-3), Acidobacteria (0-2) )
2 tvpes de bioswales Extraction d'ADN et Proteobacteria (44-55), Actinobacteria (17-22), Acidobacteria (6-7),
ot Xptémoins( arcs Sol de surface : avant et aprés Voiries urbaines d'ARNr et séquencage Chloroflexi (4-6), Bacteroidetes (6-7), Planctomycetes (2-4), Gill et al.

" P précipitations des bactéries (V4-V5 de | Verrucomicrobia (2-3), Nitrospirae (2-3), Gemmatimonadetes (0,7- | 2017b
et fosses d'arbre) 16, lllumina) 2.8)
Bactéries : Proteobacteria (41-46), Actinobacteria (17-21),
25 fosses . , Acidobacteria (13-15), Bacteroidetes (7), Planctomycetes (5),
végétalisées, 11 toits Egtractlon d'ADN, PCI’?.et Verrucomicrobia (2-3), Firmicutes (2-3), Chloroflexi (3), .
PO . séquencgage des bactéries . Gill et al.
verts et 37 témoins  Sol de surface Urbaine (V4) et champignons Gemmatimonadetes (1) 2020
(fosses d'arbres et (ITS1) (IIIumiEag) Champignons : Ascomycota (71-74), Basidiomycota (21-22),
pelouses) Mortierellomycota (3-4), Glomeromycota (0-2), Olpidiomycota (0-1),
Blastocladiomycota (0-1)
. , Proteobacteria (42-45), Acidobacteria (12-17), Bacteroidetes (11-
1 noue et 2 jardins Sol de surface : dans la zone Routes ou Egtrlzjag::og i’gg’s\lbzggrieets 16), Actinobacteria (2-7), Verrucomicrobia (6-7), Chloroflexi (5-6), |Li et al.
de pluie basse d'entrée d'eau toitures (1(?5 III?Jrr?ina) Gemmatimonadetes (2-6), Planctomycetes (1-2), Firmicutes (1-2), |2021
! Nitrospirae (1-2), Autres (4-5)
. , Proteobacteria (36-40), Acidobacteria (11-13), Actinobacteria (9-

2 ZHA Sable de surface : dans la Routes et parkin Egtrlzjag::og depc\jzls\lybzgtgriits 12), Bacteroidetes (5-12;), Firmicutes (1-16), Planctomycetes (6-8), | Geronimo

zone d'entrée d'eau P 9 quencag Chloroflexi (3-5), Verrucomicrobia (3), Gemmatimonadetes (1-2), |2022

(16S, V3-V4)

Nitrospirae (1-2), Autres (6-7)
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[11-2.3.2. Facteurs affectant les communautés microbiennes dans les ouvrages de
gestion des eaux pluviales

La structure, 'abondance, l'activité ou encore la diversité des communautés microbiennes
varient selon un grand nombre de parameétres. lls sont importants a définir pour étudier la biodégradation
de polluants organiques car ils affectent les communautés microbiennes et donc les vitesses de
dégradation de polluants et les mécanismes associés. Le type de sol/substrat (ayant des paramétres
physico-chimiques différents : pH, oxygéne dissous, teneurs en carbone et nutriments), le type
d’ouvrage et ses propriétés hydrauliques, la végétation, les conditions environnementales et la
pollution du sol sont des facteurs trés importants (Figure 1.13).

- Les parametres édaphiques du sol :

La disponibilité en nutriments impacte les différentes communautés microbiennes du sol. En effet,
selon leur disponibilité dans les sols, deux types de microorganismes peuvent exister : les bactéries
oligotrophes (par exemple Acidobacteria) qui présentent une croissance lente permettant de s’adapter
aux milieux pauvres en nutriments et les bactéries copiotrophes (par exemple Betaproterobacteria) qui
ont des besoins nutritifs élevés et présentent un taux de croissance élevé lorsque le milieu est riche
(Fierer et al., 2007). Dans les OGEP, des concentrations plus élevées en NO3- ont été corrélées avec
une augmentation de I'occurrence de géne dénitrifiants (Zhang et al., 2016), des taux de dénitrification
plus élevés et des population de dénitrifiants plus vigoureuses et plus robustes dans les sédiments des
zones humides (Sirivedhin et Gray, 2006; Bastviken et al., 2005).

Climatet « . Végeétation «
environnement 4 \

Faune du sol
A

v /
Sol : propriétés
physico-chimiques

Figure 1.13 : Les différents facteurs affectant les communautés microbiennes dans les sols/substrats pollués.
Les fleches en gras seront discutées dans cette partie.

La profondeur joue également un réle puisque les teneurs en nutriments et en carbone organiques
diminuent avec la profondeur. La profondeur induirait donc une spatialisation des communautés
microbiennes dans les sols (Bourceret, 2016). L’abondance, la composition et la diversité des
communautés bactériennes et fongiques varieraient donc selon les horizons du sol : I'horizon organique
de surface favoriserait les embranchements impliqués dans la dégradation de la matiére organique, et
I'horizon minéral plus en profondeur, favoriserait les espéces oligotrophe. (Schierholz et al., 2000) ont
par exemple mesuré les temps de demi-vie de I'herbicide Isoproturon dans des sols agricoles a
différentes profondeurs. Le temps de demi-vie en surface était de 20 jours alors qu'il était supérieur a
100 jours a un métre de profondeur. La biodégradation par les microorganismes est donc plus lente en
profondeur en raison d’'une abondance microbienne différentes de celle de surface. Enfin, Tripathi et al.
(2019) ont montré des variations des communautés microbiennes avec la profondeur dans le sol. En
surface, ce sont les Proteobacteria (Alpha et Gamma), Acidobacteria, Verrucomicrobia,
Planctomycetes, et Cyanobacteria qui dominent, tandis le sol plus profond est dominé par
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Betaproteobacteria, Firmicutes, AD3, Bacteroidetes, Caldiserica, OD1, et Chloroflexi. Dans les ZHA
traitant les eaux usées, la diversité microbienne était plus importante en surface qu’en profondeur (Fu
et al., 2017). De plus, dans les ZHA, une épaisseur d’eau presque constante en profondeur va induire
une sélection de communautés anaérobie en raison des conditions anoxiques provoquées par I'eau
(Truu et al., 2009).

Le pH est un autre parameétre trés important également. Il est relié a certaines caractéristiques du sol,
tel que la biodisponibilité des nutriments, des ETM, la stabilité structurale du sol et le type de végétation
présente (Bourceret, 2016). Les variations de pH au sein d’un sol peuvent causer des contraintes
physiologiques aux microorganismes, notamment provoquer un état de stress dans le cas de pH
extrémes, ce qui favoriserait certains taxons capables de s’adapter aux dépens d’autres taxons dont la
croissance est inhibée. Bien qu'’il existe des bactéries extrémophiles pour le pH, la plupart croit a des
pH autour de la neutralité, dans une gamme allant de 5 a 8 unités pH (Bertrand et al., 2011). En général,
les bactéries sont plus sensibles aux variations de pH que les champignons (Fierer et al. 2009). En
effet, ces derniers peuvent se développer a des gammes de pH plus larges que les bactéries (de 5a 9
unités pH) sans conséquence sur leur croissance (Bertrand et al., 2011). Concernant I'activité des
communautés microbiennes, Chang et al. (2007) ont montré que le pH impactait la biodégradation du
4-NP ; en effet, pour différents pH utilisés (5;6; 7 ; 8 ; 9) le pH optimal était 7 (vitesse la plus rapide)
et les vitesses de dégradation étaient bien plus faibles pour les pH 5 et 9. Un pH trop acide pi basique
impacte donc les communautés microbiennes qui ont de plus grandes difficultés a biodégrader des
polluants organiques. Le pH joue donc un réle trés important dans les OGEP pour le développement
des communautés microbiennes et donc leurs fonctions au sein de l'ouvrage, notamment pour la
dégradation de composés organiques (polluants, nutriments etc). Il peut varier selon le type d’eaux
regues, le climat, I'activité microbienne ou encore les substrats utilisés dans les OGEP (Verduzo Garibay
et al., 2022).

Les teneurs en oxygéne sont également un facteur important de la diversité microbienne. Les pores
du sol fournissent des micro-habitats différents pour la vie microbienne ; il existe les micropores et les
macropores, qui peuvent entrainer des différences dans les communautés microbiennes: les
microorganismes vivant dans les macroporosités semblent résister a la dessiccation, mais obtiennent
facilement les éléments nutritifs qui sont transportés dans le sol lors de la filtration. En revanche, les
microorganismes vivant dans des microporosités semblent tolérer I'anoxie et des ressources faibles en
nutriments, mais sont protégés de la prédation (Badin et al., 2012). Badin et al. (2012) ont étudié les
communautés microbiennes dans la macroporosité et la microporosité. lls ont observé que la biomasse
fongique est plus abondante dans la macroporosité, mais que les bactéries sont présentes a la fois dans
la macro et la microporosité. Cependant, les communautés microbiennes des micropores différaient
fortement de celles présentes dans les macropores. L'oxygéne dissous affecte donc les gradients
d’oxydoréduction dans les OGEP également, ce qui entraine des changements dans la distribution
spatiale de la biomasse microbienne (Scholz et Lee, 2005) et de I'activité microbienne (Ruppelt et al.,
2020). Cela peut entrainer des conséquences sur les polluants accumulés dans les OGEP, certains
biodégradables en condition oxique ne le sont plus en condition anoxique.

- Les conditions environnementales :

La température est un parameétre important modifiant les communautés microbiennes. Elle joue d’'une
part sur le type de microorganismes présents (psychrophiles, mésophiles ou thermophiles) mais
également sur leur activité dans les sols donc sur les vitesses de dégradation. Par exemple, Chang et
al. (2007) ont étudié la dégradation du 4-NP dans 2 sols selon plusieurs températures (20 ; 30 ; 40 °C)
et ont montré que des températures élevées favorisaient la biodégradation (les vitesses sont presque
doublées en passant de 20 a 30 °C et sont encore plus élevées a 40°C). Cheng et al. (2018) ont
également montré cet effet avec du DBP (un phtalate) ou les vitesses de dégradation étaient également
positivement impactées par la température. Rasche et al. (2011) ont réalisé un suivi de 2 ans de la
diversité bactérienne dans un sol forestier en condition tempérée ; ils ont montré que les variations de
température et d’humidité faisaient varier les ressources en azote et en carbone, entrainant ainsi une
adaptation des Acidobacteria (dont 'abondance variait avec les variations nutritives). Enfin, Wang et al.
(2023) ont étudié les communautés microbiennes et les activités enzymatiques dans les sols
rhizosphériques d’une ZHA traitant des eaux usées, lors de la diminution des températures en hiver.
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Cette étude a montré que température était le principal facteur de changement des communautés
microbiennes dans I'ouvrage, plus que la présence et le type de plante. En effet, a partir de 4,83 °C, les
activités enzymatiques changeaient soudainement, avec une diminution de I'activité nitrite réductase,
une augmentation de l'activité phosphatase, et la cellulase et 'uréase étaient peu influencés par les
faibles températures. Concernant les communautés microbiennes, la baisse de température a
significativement diminué la diversité alpha (contrairement au type de plante) et la proportion de
Proteobacteria augmentait significativement avec la diminution des températures. Pour le stress d au
froid, les micro-organismes liés a l'azote étaient des espéces sensibles, tandis que les micro-
organismes liés au phosphore étaient des espéces opportunistes. Finalement, 'abondance microbienne
tend a diminuer de I'été a I'hiver (Wang et Li 2015), avec par exemple une corrélation positive des
Proteobacteria avec la température, avec plus d’abondance en été qu’en hiver (Jia et al. 2017). Ainsi,
les performances épuratoires des OGEP sont généralement meilleures en été qu’en hiver.

- Le type d’ouvrage et les eaux regues :

Certaines études ont révélé que les communautés microbiennes se développant dans les OGEP seront
différentes selon le type d’ouvrage. Pour les ZHA, le régime hydraulique va conditionner la structure de
'OGEP. L’impact du design des ouvrages a surtout été étudié au niveau des communautés jouant un
réle dans le cycle de I'azote. Les ZHA a écoulement vertical montrent des efficacités d’élimination de
ammoniac mais trés peu de dénitrification tandis que celles & écoulement horizontal montraient la
tendance inverse (Vymazal 2007). Cela est lié au systéme hydraulique, partiellement saturé dans les
ZHA a flux vertical et saturé dans celles a flux horizontal. Deeb et al. (2018) ont étudié les potentiels de
dénitrification, la biomasse microbienne, les potentiels de minéralisation et nitrification de I'azote ainsi
gue la respiration microbienne dans différents OGEP. lls ont montré que le design des ouvrages avait
un impact sur les densités et activités microbiennes, avec les fosses d’arbre ayant les plus fortes valeurs
par rapport aux rigoles d’infiltration et rigoles végétalisées. Une corrélation négative a été montré entre
la surface de I'ouvrage et la biomasse microbienne, mais aucune corrélation avec la respiration et la
minéralisation et nitrification nettes. L’activité microbienne était la plus élevée dans les fosses d’arbres,
suivi des rigoles d’infiltration puis rigoles végétalisées. Ainsi, ils ont montré que les processus
biogéochimiques étaient fortement influencés par les designs des ouvrages de gestion des eaux
pluviales., mais que les comportements biologiques étaient similaires aux sols présents dans des zones
naturelles ou semi-naturelle, ce qui est encourageant.

La fréquence d’humidification et de séchage de 'OGEP va avoir un impact également sur les
communautés microbiennes. Foulquier et al. (2013) ont rapporté que la structure des communautés
bactériennes sous des cycles sec-humide différe de celles trouvées dans des conditions d'inondation
permanente. Le temps de rétention, un paramétre important dans la conception des ZHA, affecte la
structure, la composition et I'abondance de la communauté microbienne (Toet et al., 2005 ; Faulwetter
et al., 2009). Pendant les évenements pluvieux, plus d’eaux alimentent 'ouvrage, ce qui introduit de
nouveaux microorganismes, par l'apport de communautés extérieures, mais également par les
changements d’humidité et de teneurs en oxygéne (Sundberg et al., 2007). Alors que les conditions de
séchage et d'humidification provoquent des stress physiologiques immédiats pour les microorganismes,
les cycles répétés de sécheresse et d’humidité peuvent avoir des effets a long terme au niveau de la
communauté par la sélection de taxons (Mikha et al., 2005 ; Xiang et al., 2008). Enfin, Truu et al., 2009
ont montré que les conditions de sécheresse dans les ZHA sont associées a des faibles teneurs
disponibles en nutriments, ce qui induit des activités microbiennes plus faibles.

Des substrats peuvent étre ajoutés dans les OGEP afin d’améliorer la rétention des polluants ou bien
car il s’agit d’un ouvrage construit de A a Z (pas de sol donc). Guan et al. (2015) et Khalifa et al., (2020)
ont montré que la nature et composition du substrat avait un impact significatif sur les communautés
microbiennes. De nombreux substrats différents ont été insérés dans des ZHA : sédiments marins,
minéraux, roches volcaniques, biochar, zéolite, kaolinite etc (Tatoulis et al., 2017). Leurs propriétés
physico-chimiques intrinséques tres différentes selon le matériau vont donc impacter les communautés
microbiennes présentes (Fu et al., 2020).

Le type d’eau regu par I'ouvrage joue également un réle (eaux usées, eaux de ruissellement, eaux de
décharges, eaux de nappe etc) dans la structuration des communautés microbiennes. Gilbert et al.
(2012) ont montré que parmi de nombreux sites étudiés, ceux captant les mémes types d’eau avaient
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des communautés microbiennes similaires. Dans le cas des eaux de ruissellement, le type de bassin
versant drainé peut également impacter les communautés microbiennes. Un cas particulier est les eaux
enrichies en sel (sel de déglagcage pendant I'hiver) ; cela affecte la végétation présente ainsi que les
microorganismes et peut in fine réduire I'efficacité épuratoire de 'ouvrage (Flanagan et al., 2018 ; Wang
et al., 2020).

- La végétation :

L’apport de végétation a la surface des sols modifie également les communautés microbiennes en
raison d’'un apport de nutriments, de sources de carbone et d’'oxygéne notamment grace aux racines
qui forment la rhizosphére. Cela a été largement détaillé dans le paragraphe IlI-1.2.

- La pollution des sols :

La contamination chimique des sols est un stress supplémentaire pour les communautés
microbiennes. Deux phénomeénes peuvent avoir lieu : une contamination chronique a long terme, et une
contamination ponctuelle a court terme. Ces deux phénoménes ne mettent pas en ceuvre les mémes
réponses adaptatives chez les microorganismes du sol. Une notion importante a été utilisée afin de
caractériser la réponse des communautés microbiennes aux stress environnementaux : la résilience.
Il s’agit de la capacité d’un écosystéme a se développer en modifiant son fonctionnement pour répondre
a un stress puis a retrouver au cours du temps un fonctionnement proche de celui précédant le stress
(Bertrand et al., 2011). Une autre notion est importante : la résistance. Il s’agit de la capacité d'un
systeme a résister & une perturbation (Griffiths et Philippot, 2013). Ces deux concepts permettent de
déterminer la stabilité microbienne d’un sol.

Globalement, a court terme, la pollution (organique ou métallique) d’un sol provoque une diminution de
la diversité et de la richesse microbienne. La toxicité des polluants entraine une modification de la
proportion des populations sensibles et résistantes a cette pollution (Giller et al., 2009). Le type de
polluant, sa concentration, sa spéciation, sa biodisponibilité et la présence d’'un mélange de polluants
vont provoquer des conséquences différentes sur ces populations. La présence d’'un mélange de
polluant provoque en général de répercussions plus importantes sur les communautés microbiennes,
on parle de « I'effet cocktail » (Bourceret, 2016). A plus long terme, la toxicité de I'environnement induit
au sein de I'’écosystéme une sélection des populations tolérantes a la pollution et potentiellement
capables de dégrader les pollutions lorsqu’elles sont organiques (Yang et al., 2014), ou de
transformer/modifier les pollutions lorsqu’elles sont métalliques (Poirel et al., 2013).

Certains auteurs ont étudié I'impact de polluants sur les communautés microbiennes. Mattana et al.
(2019) ont étudié I'effet de concentrations croissantes en 4-NP (0; 10; 30; 90 ; 270 mg/kg) sur la
structure et les fonctions des communautés microbiennes. lls ont montré que la structure des
communautés bactériennes a la concentration la plus élevée de 4-NP était fortement impactée
(résistance pour les concentrations inférieures a 90 mg/kg), et pour les communautés fongiques la
structure était de plus en plus impactée avec l'augmentation des concentrations. Ainsi, aucune
résilience de la structure des communautés bactériennes n’a été trouvé chez les bactéries a la plus
forte concentration, et pour toutes les concentrations pour les communautés fongiques. Tong et al.
(2021) ont montré que I'ajout de polluants (BPA) changeait es communautés microbiennes, avec une
augmentation de genres capable de dégrader ce polluant (Pseudomonas, Lutibacter) mais également
qu’'une corrélation négative existait entre le BPA et la diversité et richesse des communautés
microbiennes, avec de plus en plus d’'impacts lorsque les teneurs augmentaient. En termes d’activité,
une diminution de 'activité (enzymes et microplaques BIOLOG) et de 'abondance microbienne au cours
terme dans des sols recevant des eaux usées contaminées, suivi d’'une plus forte augmentation
gu’initialement a été observée par plusieurs auteurs (Mkhinini et al., 2020 ; Chazarenc et al., 2010).
Cela indiquait que I'apport de nutriments et matiéres organiques stimulait au long terme les
communautés microbiennes.

Pour conclure, I'impact de ces paramétres a surtout été étudié dans des FPR pour le traitement des
eaux useées, ou alors dans des OGEP autres que les FPR. Les communautés microbiennes ont une
évolution fortement liée aux paramétres autour d’elles, avec des interactions complexes entre I'eau
recue, les substrats/sols utilisés, la végétation et 'environnement ou est placé 'ouvrage.
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[11-2.3.3. Action des microorganismes dans les filtres plantés de roseaux
Nous avons vu au début de cette partie que les microorganismes fournissaient de nombreuses
fonctions dans les sols. lls jouent également un réle trés important dans les FPR, ainsi, leur étude est
indispensable. Les fonctions principale recherchés dans les OGEP sont (Skorobogatov et al., 2020 ;
Bai et al., 2014 ; Y. Li et al., 2021 ; Faulwetter et al., 2009) :

- Métabolisation des composés organiques : Biodégradation des polluants organiques.

- Participation aux cycles biogéochimiques : cycle du carbone, azote, phosphore : élimination
de I'azote, phosphore et composés carbonés

- Modification de la spéciation des métaux et polluants organiques : changement de
'environnement par les microorganismes ayant pour conséquence la diminution ou
'augmentation de la biodisponibilité d’'une molécule. Par exemple : modification du pH.

- Formation de biofilm et mycélium : participation a la structuration du sol ayant pour
conséquence I'augmentation de la cohésion du sol.

- Promotion de la croissance des plantes : influe sur les cycles des nutriments et I'effet

rhizosphérique.

La biodégradation des composés organiques et la modification de la spéciation des composés
organiques et meétalliques sont deux fonctions assurées par les microorganismes qui sont trés
importantes pour la gestion de la pollution des eaux pluviales. Dans le premier cas, cela permet de
diminuer les teneurs en polluants organiques dans les sols donc de limiter le risque de toxicité. Dans le
second cas, le changement de spéciation peut favoriser la rétention du composé dans I'ouvrage,
permettant de diminuer les concentrations dans les eaux de ruissellement, mais a l'inverse, cela peut
également favoriser sa libération et donc se retrouver en aval de I'ouvrage (on perd alors I'utilité de
'ouvrage). Le changement de spéciation des ETM peut également dans certain cas réduire leur toxicité
et diminuer leur concentration (exemple de la réduction du mercure et sa volatilisation en condition
aérobie). Dans la suite de cette synthése bibliographique, seul le mécanisme de biodégradation sera
développé, puisqu’il sera étudié au cours de cette these.

I1I-2.4. Biodégradation des micropolluants organiques émergents par les
communautés microbiennes

[1I-2.4.1. Introduction a la biodégradation
Les polluants organiques retenus dans les sols peuvent servir de source de carbone et
d’énergie pour les microorganismes présents, qui peuvent alors les consommer et produire de la
biomasse microbienne.

La dégradation est la transformation d’'un composé au travers de modification de sa structure
moléculaire. La biodégradation est la dégradation d’'un composé (dont la structure chimique est
constituée d’agencements organiques facilement dégradables) par les organismes vivants (bactéries,
champignons, algues ou encore plantes) (Agteren et al., 1998). Cette dégradation est ubiquiste sur
terre : dans l'eau, le sol, l'air, les tissus etc. Dans cette partie, nous nous concentrerons sur la
dégradation de composés organiques par les microorganismes du sol. En effet, seuls les composés
organiques ont un comportement non conservatif (destructif), contrairement aux ETM qui ne peuvent
pas étre dégradés. Un composé organique est alors dit biodégradable s’il peut étre dégradé par voie
biologique ou encore transformé en composés intermédiaires au cours du temps (Girard et al. 2011).
Sinon, il peut étre persistant (biodégradation réalisée dans un ensemble spécifique de condition) ou
encore récalcitrant (résistance inhérente d’'un composé a tout degré de biodégradation) (Agteren et
al.,1998).

Plusieurs types de biodégradation par les microorganismes existent. Tout d’abord, la
biodégradation directe a lieu lorsque le polluant est utilisé comme source de carbone par les
microorganismes permettant leur croissance ; le composé organique est directement biodégradé au
travers d’enzymes pour récupérer I'énergie. Il y a également le cométabolisme, lorsque le composé
est dégradé par des enzymes dégradant des composés analogues, sans qu'il soit utilisé comme source
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d’énergie ou de carbone (Girard et al. 2011 ; Agteren et al.,1998). Il se produit car certaines enzymes
microbiennes ont une large gamme de substrats et convertissent fortuitement divers polluants
organiques en plus de leur substrat nature. Les microorganismes le dégradant n’ont pas forcément de
bénéfice a dégrader le polluant, mais cela peut profiter a d’autres. Finalement, une biodégradation
indirecte peut s’opérer dans les sols par le changement des conditions du sol par les microorganismes.
Par exemple, un changement de pH par l'activité microbienne peut provoquer des hydrolyses de
certains composés.

La biodégradation peut avoir lieu en conditions aérobie ou anaérobie, impliquant alors des
communautés microbiennes différentes (Girard et al. 2011). En condition oxique, les microorganismes
aérobies vont tirer de I'énergie a partir de 'oxydation du composé organique, 'oxygéne étant 'accepteur
final d’électrons. De nombreux contaminants organiques sont biodégradables en conditions oxiques,
cette condition sera plus détaillée par la suite. En condition anoxique, I'oxygéne ne sera pas I'accepteur
d’électron final, mais d’autres ions et substances (fer, manganése, sulfates, nitrates, dioxyde de carbone
etc). En anaérobiose l'accepteur d’électons peut étre une molécule organique. Le processus
énergétique développé dans ce cas est une fermentation (Agteren et al.,1998).

La biodégradation d’'un composé passe généralement par la formation de composés
intermédiaires, appelés métabolites (produit de transformation). Ces composés peuvent étre autant
voire plus toxiques que la molécule mére, ainsi, leur étude est tout aussi importante en raison d’une
possible accumulation de métabolites avec le temps (European Commission, 2020). Une fois les
métabolites également dégradés, on parle alors de biodégradation ultime ou minéralisation (passage
de carbone organique a inorganique par la libération de CO:2 via les microorganismes). Il s’agit donc
d’'un processus permettant I'élimination compléte d’'un composé. Cependant, dans les sols, les
interactions fortes avec la matiére organique peuvent induire des processus de forte sorption, rendant
alors une partie du composé non biodisponible aux microorganismes, on parle alors de la fraction
résiduelle (Girard et al., 2011 ; Dodgen et al., 2014). Ou bien, le métabolite produit étant trop toxique
ou peu biodégradable, la biodégradation ultime peut ne jamais avoir lieu. Ainsi, la dégradation est
généralement incompléte dans les sols, en raison de la nature des composés, de leur disponibilité, de
la capacité des microorganismes a les dégrader et des conditions du milieu (sol et environnement
autour).

L’étude de la biodégradation de composés organiques se fait par I'étude de leurs cinétiques,
c’est-a-dire sur I'évolution des teneurs du composé dans un volume de sol dans le temps (Boesten et
al., 2014). Ces cinétiques peuvent étre réalisées sur le terrain directement, mais de nombreux
parameétres ne peuvent pas étre maitrisés, rendant I'évaluation de la biodégradation complexe. Les
études in situ parlent alors plutét de dissipation du composé. C’est pourquoi, I'étude de la biodégradation
est souvent réalisée au laboratoire en conditions contrblées, en milieu liquide ou solide, plus ou
moins représentatives de la réalité du terrain. L’étude des cinétiques permet d’obtenir des
renseignements sur la vitesse de dégradation du composé organique, ainsi que sur sa persistance au
travers de la durée de de demi-vie (DT50), soit le temps nécessaire pour réduire de moitié une quantité
initiale donnée (Boesten et al. 2014). Pour cela, de hombreux modéles de cinétique existent, apres la
sélection, I'ajustement et la validation du modéle, les vitesses et DT50 peuvent alors étre calculés. Ces
différents modeles seront détaillés dans le Chapitre 2 (matériel et méthodes).

Il est important de bien séparer trois termes qui sont régulierement utilisés comme synonymes alors
gu’ils sont bien distincts : dégradation, biodégradation et minéralisation. La biodégradation correspond
a la part biotique de la dégradation, tandis que la minéralisation correspond a la derniére étape de la
biodégradation, lorsque les composés organiques sont libérés sous forme minérale.

La suite de ce chapitre s’intéressera a la (bio)dégradation des MPO émergents étudiés dans cette thése,
au travers de la description de leurs mécanismes de dégradation, des vitesses mesurées dans les sols
et des microorganismes ayant la capacité de les dégrader.
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[11-2.4.2. (Bio)dégradation des Alkylphénols

Sous conditions oxiques, les AP persistent peu dans I'’environnement en raison de leur rapide
dégradabilité (Jonkers et al., 2001 ; Zhao et al., 2006). La dégradation des APnEO (nonyl et
octylphénols), observée dans différentes matrices environnementales (eau, sol, sédiment, boues etc),
conduit a la formation de métabolites, le 4-nonylphénol (4-NP) ou le 4-octylphénol (4-OP), qui sont plus
toxiques que leur molécule meére (Soares et al., 2008). De nombreux microorganismes capables de
dégrader les AP dans des matrices solides (sols, sédiments, boues) ont été rapportés par nombreux
auteurs. Les bactéries ont été cités par Soares et al. (2003), Yuan et al. (2004), Chang et al. (2005),
Chang et al. (2007), Chang et al. (2008), De Weert et al (2009), Toyama et al. (2011), Watanabe et al.
(2012), Huang et al. (2014), Wang et al. (2014), Zheng et al. (2018) et Chang et al. (2020) et les
champignons par Soares et al. (2005), Corvini et al. (2006), Giger et al. (2009), Moon et Song (2012)
et Yang et al. (2018). Bien que les AP soient fortement retenus dans les sols en raison de leurs
propriétés d’adsorption (cf. I-7.2), leur biodégradation reste un processus important d’élimination. Dans
les sols d’OGEP, la plupart des AP retrouvés sont les métabolites (4-NP, 4-OP) car les molécules méres
sont généralement dégradées dans les eaux avant que celles-ci alimentent les sols (Flanagan et al.,
2019b).

(&) Voies de biodégradation des alkylphénols
La biodégradation des nonylphénols éthoxylés (NPnEO) dans I'environnement a été la plus
étudiée ; elle se déroule en deux grandes étapes : la biodégradation primaire (transformation de la
molécule meére en produits intermédiaires jusqu’au 4-NP) et la biodégradation ultime (minéralisation
compléte du 4-NP en COz, H20...), les deux étapes étant possibles grace aux microorganismes.

Biodégradation primaire : AEROBIE OU ANAEROBIE

Lors de la biodégradation primaire, deux processus peuvent avoir lieu: les biodégradations
« oxydative » et « non oxydative ».

La voie non oxydative a été décrite par John et White (1998) en laboratoire, dans un milieu de sels
basals stériles, avec du NPnEO comme source de carbone. Elle peut avoir lieu en présence ou en
absence d’oxygéne. Cette voie consiste en une dégradation de la chaine éthoxylée provoquant des
raccourcissements successifs d’'une unité de la chaine et la formation de molécules d’acétaldéhyde a
chaque raccourcissement (passage de NPhEO a NPn1EOQO) (Figure 1.14). Cette étape a lieu jusqu’a
obtenir 1 ou 2 unités éthoxylés (NP1EO et NP2EO), puis du 4-NP peut finalement s’obtenir (Kolvenbach
et al., 2012), le produit final de la biodégradation primaire dite non oxydative.

La voie oxydative a été décrite par Jonkers et al. (2001) en laboratoire, en milieu liquide (eau douce).
Cette voie consiste en une rapide oxydation de la chaine éthoxylée, qui transforme ainsi les NPnEO en
acides alkylphénoxy polyéthoxy acétiques (NPnEC). Les NP,EC subissent ensuite un raccourcissement
de la chaine éthoxylée par biodégradation pour aboutir a des NP2EC, NP1EC. Enfin, Montgomery-Brown
et al. (2008) ont observé que I'étape ultime de la biodégradation du NP:EC dépend de I'abondance
d’'oxygene du milieu ; en zone fortement oxygéné, il se dégrade exclusivement en 4-NP tandis qu’en
milieu micro-oxygéné, les produits finaux sont les CAPnEC.

Ces deux voies peuvent se dérouler en méme temps en condition aérobie, mais la voie oxydative
dominera (Jonkers et al., 2001). Cette derniére a été décrite en laboratoire dans les eaux douces, les
estuaires et les sols (Jonkers et al., 2005). La voie non oxydative est la seule voie possible en conditions
anaérobies ; elle a été décrite en laboratoire dans les eaux marines, dans les estuaires et dans
sédiments.

Biodégradation ultime : AEROBIE

Puis, la biodégradation ultime correspond a la biodégradation des produits finaux de la premiére étape
afin d’obtenir des molécules de CO2, H20, molécules finales d’'une dégradation microbienne. Pour cela,
des microorganismes dégradent ces métabolites, mais seulement si le taux d’oxygéne est suffisant
(Zheng et al., 2018). La biodégradation du 4-NP est étudiée par la suite. Corvini et al. (2006) ont
déterminé les voies de biodégradation du 4-NP par des microorganismes ; elles aboutissent toutes au
clivage entre le cycle phénol et la chaine alkyle pour donner une chaine alcool (généralement ramifiée)
et une hydroquinone (Figure 1.14), cette derniére est ensuite dégradée par clivage du cycle benzénique.
La minéralisation totale peut finalement étre réalisée. Cependant, le 4-NP reste souvent le produit final
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de la dégradation ; il ne subit pas de minéralisation compléte, non pas a cause d’'une mauvaise activité
microbienne, mais en raison de la forte sorption du 4-NP sur les particules organiques solides (Koc trés
élevé). C’est ainsi que la principale source de 4-NP dans I'environnement n’est pas sa production
industrielle mais celle due a la dégradation des NPnEO (Bergé et al., 2012).
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Figure 1.14 : Les différentes étapes de biodégradation des alkylphénols éthoxylés (d’aprés Giger et al., 2009).

(b) Dégradation dans les sols :
Le devenir des AP une fois retenu dans des sols a été documenté, mais celui dans les OGEP
n’a pas encore été étudié. La dégradation des AP dans des sols en conditions aérobies est développée
par la suite, avec un focus sur le 4-NP et 4-OP en raison de la faible présence des APnEO dans les
sols d'OGEP.

Le Tableau 1.25 résume les différentes références disponibles concernant la (bio)dégradation d’AP (4-
NP, 4-OP, NPnEO) dans des sols. Les essais de dégradation consistent en des micro ou mésocosmes
contenant du sol enrichi en AP ou en “C-AP (par ajout de boues, sols ou solutions contaminés) dont
les teneurs dans les sols sont suivies dans le temps. Des témoins stériles sont mis en place ou non, ce
qui permet d’étudier la biodégradation ou a l'inverse, la dégradation. Ces études ont surtout porté sur
des sols agricoles recevant des boues contaminées issues de stations de traitement des eaux usées.
Le 4-NP est l'alkylphénol le plus étudié (présent dans 12 études sur 13), avec des teneurs
expérimentales dans les sols allant de 0,053 a 300 mg/kg (moyenne de 70,9 mg NP/kg). Les temps
d’'incubation varient également, allant de 16 a 224 jours (moyenne de 77 jours). Le Tableau 1.25 révéle
également I'hétérogénéité des protocoles utilisés pour étudier la dégradation des AP.

La grande majorité des études a utilisé la cinétique de premier ordre pour modéliser la dégradation des
AP. L'utilisation de cette cinétique peut parfois étre une simplification du processus de dégradation. La
dégradation peut souvent étre décrite par plusieurs phases de dégradation ayant des vitesses
différentes (dégradation biphasique). Lors de la premiére phase, la dégradation est rapide, puis lors de
la seconde, elle est lente voire égale a zéro (Sjostrom et al., 2008). Sjostrom et al. (2008) et Langdon
et al. (2011) ont notamment décrit la dégradation a I'aide d’'un modéle biphasique et Langdon et al.
(2011) ont comparé les temps de demi-vie selon I'équation utilisée. Dans le cas du 4-NP, ils ont montré
gue le modeéle biphasique expliquait significativement mieux les données que le modéle de premier
ordre (R2de 0,62 a 0,68 pour le premier ordre contre 0,78 et 0,73 pour le biphasique), conduisant a des
DT50 différents selon le modéle (plus courts avec le biphasique). Il est donc important de ne pas aller

83



au plus simple pour la modélisation de la dégradation, mais de vérifier les différentes équations pour
voir celle qui correspond le mieux au jeu de données.

Concernant la dégradation du 4-NP, la majorité des études présentées a utilisé des teneurs en
4-NP dans les sols inférieures a 50 mg/kg. Si toutes les références sont comparées, il n’y a pas d’'impact
de la concentration sur le DT50 (Figure 1.15A). Cependant, pour I'ensemble des études ayant utilisé
des teneurs supérieures a 50mg/kg, une tendance s’observe de 'augmentation du DT50 avec la teneur
en 4-NP (R2 de 0,91, Figure 1.15B). Pour toutes les teneurs utilisées dans les publications sans
utilisation de “C-NP, le temps de demi-vie moyen est de 12,3 jours, avec un minimum a 4,6 et un
maximum a 25 jours (Tableau 1.29) (Ying et Kookana, 2005 ; Hseu 2006 ; Shibata et a., 2006 ; Chang
2007 ; Sjostrom et al., 2008 ; Brown et al., 2009 ; Langdon et al., 2011 ; Li et al., 2013 ; Kuzikova et al.,
2019). En général, le 4-NP contient différents monoméres en mélange, ce qui va avoir pour impact des
vitesses de dégradation différentes (liées a la structure de la molécule : lorsqu’elle est ramifiée, la
dégradation est plus faible que lorsqu’elle est linéaire). Malgré cela, une faible quantité de 4-NP persiste
généralement aprées 45 jours dans les sols (Ying et Kookana, 2005 ; Hseu, 2006; Chang, et al., 2007b
; Sjostrém et al., 2008 ; Brown et al., 2009 ; Langdon et al., 2011 ; Mao et al., 2012).
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.
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Figure 1.15 : Relation entre les valeurs de DT50 mesurées et les teneurs utilisées dans les études, en
sélectionnant toutes les références (A) ou pour celles ayant utilisé des teneurs supérieures a 50 mg/kg (B). (Ying
et Kookana, 2005 ; Hseu 2006 ; Shibata et a., 2006 ; Chang 2007 ; Sjostrém et al., 2008 ; Brown et al., 2009 ;
Langdon et al., 2011 ; Li et al., 2013 ; Kuzikova et al., 2019).

L’étude de la dégradation du 4-NP a laide de radio-marqueur (*C-NP) est intéressante pour
comprendre sa répartition et son devenir dans le sol. Pour cela, les auteurs séparent analytiquement la
fraction minéralisée, la fraction extractible et la fraction non extractible. Cette derniére est définie comme
étant la fraction « des résidus non extractibles d'un composé organique restant dans le sol aprés une
extraction séquentielle exhaustive a I'aide de solvants organiques » (Fent et al., 2003). Il s’agit donc de
résidus liés dans les sols par la formation de liaisons stables avec des substances organiques rendant
le composé trés peu biodisponible. Dodgen et al., (2014) ont montré que la fraction résiduelle du 4-NP
étaient la fraction la plus importante pour plusieurs sols agricoles parmi les trois fractions : 35 a 46 %
du 4-NP était présent sous cette forme aprés 112 jours d’incubation. La fraction extractible a diminué
avec le temps tandis que la fraction minéralisée a augmentée ; le sol stérile n’ayant pas présenté de
diminution du résidu extractible, la biodégradation a été réalisée sur le 4-NP présent dans la fraction
extractible. Cependant, la minéralisation n’a pas été le processus dominant (autour de 10 %) dans les
sols. De leur c6té, Liu et al., (2014) (**C-4-NP) ont également montré que la formation de résidus liés
était le mécanisme principal d’élimination du *C-4-NP dans un sol de riziere. Au bout de 49 jours, 61 %
du %C-4-NP était dans ce résidu. Sans microorganisme, la formation de résidus liés est inhibée (<10
%) ce qui montre I'importance des microorganismes dans sa formation. Le temps de demi-vie moyen
de minéralisation du *C-NP dans les sols est de 12.4 jours (Topp et Starratt, 2000 ; Liu et al. 2014) ce
qui se rapproche des valeurs obtenues sans utilisation de radio-marqueur.
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Tableau 1.25 : Biodégradation aérobie des alkylphénols dans les sols ou sédiments, plantés ou non selon 13 publications (Toyama et al., 2011 ; Ying et Kookana, 2005 ; Hseu, 2006 ; Shibata et
al., 2006 ; Chang et al., 2007 ; Sjostrom et al., 2008 ; Brown et al., 2009 ; Langdon et al., 2011 ; Li et al., 2013 ; Kuzikova et al., 2019 ; Topp et Starratt, 2000 ; Dodgen et al., 2014 ; Liu et al.,
2014). La méthodologie, les temps de demi-vie (DT50) et constantes de dégradation (k) obtenus sont fournis. (a) : non fourni dans l'article mais obtenu par le calcul a partir du DT50. STEP :
Station d'épuration des eaux usées.

Temps Equation de
Site d'étude I?ollu..'fmt Méthode Teneurs T0 incubation | DT50 (j) k (j-1) cinétique Référence
étudié (mg/kg) - o
() utilisée
Etang planté de P. NP (mélange Mésocosmes (100 g sédiment) avec Non planté : 9,2 % de dégradation Pas de Toyama
australis : Sédiment d'isoméres ajout de NP. Conditions : planté, non 25 42 Planté : 52,7 % dégradé cinétique et al.,,
planté ou non ramifiés) planté et stérile Stérile : 17,5 % dégradé réalisée 2011
4 sols agricoles Microcosmes (5 g sol) avec chaque AD - AD - Ying et
recevant des eaux 4-OP, 4-NP polluant seul 1 70 4-OpP ; 5 4-OpP ; 0139 (a) ler ordre Kookana,
s AR 4-NP : 4,6 4-NP : 0,151 (a)
usees Avec témoin stérile 2005
Mésocosmes (10 kg sol) avec ajout
2 sols agricoles de 4-NP. Conditions : sol seul, sol + 80. 160 et 80 ppm : 7,2-7,7 80 ppm : 0,096-0,090 Hseu et
différents et boues de  4-NP boues (80, 160 ou 240 mg/kg de 4- 24'0 120 160 ppm : 12-14 160 ppm : 0,058- 0,049 1ler ordre al. 2006
STEP NP) 240 ppm : 14-19 240 ppm : 0,048-0,035 v
Sans témoin stérile
Microcosmes (30 g sol) avec ajout de Shibata et
7 sols de riziére 4-OP 4-OP. 30 16 9,0-19,3 0,077-0,036 ler ordre Katayama
o Avec témoin stérile 2006
< . .
+ '\N’"Pc“écoonscmﬁfnf%sﬂ) 3 gjout de pH 7 - 20, 30 ou 40°C : 12,8, 7,1 et 5,6
Q NP (mélange " -9 PH, 30°C-pH®6,7,80u9:8,7,7,1,83et 10,8 Chang et
0 | 2sols - N températures, 3 teneurs en NP (10, 50 35 o ) ler ordre
d'isomeres) 30°C, pH 7 - 10, 50 ou 100 ppm : 6,4, 7,1 et al., 2007
50, 100 mg/kg). 99
Avec témoin stérile '
NP lere phase:7 NP lére phase : 0,035
. 210 (NP) a20; NP 2eme a 0,103 ; NP 2éme . . . s
4 sols différents et (Nrrf)élliﬁoeet NP (I\:/Iolf];gcmoirs]rgee; sol + boues ou 105 phase: 49 phase: 0,0143 S)'(pg?zgtjigl' s:o;trom
boues de STEP d'isomcgres) Sans témoin 'stérile 210 (NP12) NP12 lere: NP12 lére: 0,134 a doﬂble 2008”
+ 20 (NP) 0,3a5;NP12 2,5; NP12 2eme :
2éme : 11 a48 0,014 a 0,077
Colonnes (16 g de sol avec boue et
Sol agricole et boues NP (mélange 41 g de sol sans). Conditions : 7 45 Planté : 16 Planté : 0,043 1er ordre Brown et
de STEP d'isomeres) plantées ou non de blé. Non planté : 23 Non planté : 0,030 al., 2009
Témoins sans boue
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Tableau 25 (Suite).

Temps Equation de
. ' x Polluant . Teneurs TO . . . Constante de P e
Site d'étude studié Méthode (ma/kg) |(Jn)cubat|on DT50 (j) dégradation k (j-1) 3msstléqeue Référence
NP 1ler ordre : NP 1ler ordre : 0,058-
12-25 0,028
4-NP : 11,8 ; . N . ) i
Sol agricole et 2 Mésocosmes (50 g sol) avec ajout et 1,69 ls\lz_tilfhasmue ' lalgdrbéphasmue 10,12 1er ordre et Langdon
types de boues de 4-NP, 4-OP d'une qu dg Iau,tr_e boue contaminée. 4-0OP : 224 OP 1er ordre : OP 1er ordre : 0,069-  biphasique et al.,
STEP Sans témoin stérile 0,073 et 10-14 0.049 2011
0,129 OP biphasique : OP biphasique :
8,7-9,9 0,080-0,070
ELK Id fi
Sol de surface . . .
+ NP (mélange Mésocosmes (40 g sol) avec solutions  Seul : 0,5 . . .
o s?rvant de rech.arge\ d'isomeéres) de polluants différentes : polluant seul, NP + BPA: 20 Sgul . 2’7_ Sgul . 0’2_61 ler ordre Lietal.,
d'eaux souterraines a Mélange : 5,8 Mélange : 0,123 2013
n g . (BPA) polluant en mélange 05+25 " o
partir d'eaux usées
. Microcosmes, sol mélangé a sable Kuzikova
. NP (mélange S 30 ppm: 14 30 ppm : 0,041
Sol agricole » N contaminé en NP. 30 et 300 90 : ) ler ordre et al.,
d'isomeres) Avec témoin stérile 300 ppm : 21 300 ppm : 0,031 2019
i i i i i 4-NP : 4,6-23 4-NP : 0,151-0,028 ) Synthése
4-OP : 5-19,3 4-OP : 0,139 -0,036 (min-max)
6 sols agricoles Microcosmes (10 ou 100 g sol) avec Topp et
différents et boues de 4-NP 14C-NP dans des boues. 5 40 4,5-16,7 0,154-0,041 (a) ler ordre Starratt,
STEP Avec témoin stérile 2000
o -
:F iosloslzriéglgfglees etl Microcosmes (10 g sol) avec “C-NP Dodgen
S recharge des eaux A 4-NP ajouté. 0,053 112 2,87-3,86 0,24-0,18 ler ordre etal.,
x \arg . Avec témoin stérile 2014
S | partir d'eaux usées
0N
Microcosmes (2 g sol) avec “C-4-NP Liu et al
Sol de riziere 4-NP ajouté. 12,6 49 16,1 0,043 ler ordre 2014 "
Avec témoin stérile
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Ainsi, la biodégradation du 4-NP est souvent incompléte dans les sols en raison de sa forte sorption
aux matériaux organiques, rendant la molécule inaccessible aux microorganismes car moins
biodisponible (Liu et al., 2014 ; Dodgen et al., 2014). La fraction résiduelle peut étre formée par différents
mécanismes (diffusion dans les micropores, interactions avec les substances humiques, Riefer et al.,
2013 ; Liu et al., 2014) et ainsi la quantité de résidus dans les sols dépend de la teneur en argile et en
matiére organique (Riefer et al., 2013). En raison de I'adsorption élevée et sa biodégradation possible,
le 4-NP aurait un faible risque de lixiviation donc de contamination les eaux souterraines (Sjostrém et
al. 2008; Brown et al. 2009; Mao et al. 2012).

Concernant enfin le role de la végétation sur la biodégradation du 4-NP, Toyama et al. (2011) ont
comparé la biodégradation aérobie dans des sédiments d’'un marais plantés de P.australis. lls ont
montré que les microorganismes de sédiments plantés ont significativement plus dégradé le 4-NP que
les sédiments non plantés (53 % contre 9.2 % respectivement) montrant le réle stimulant des plantes.
Brown et al. (2009) ont étudié le role du blé dans la biodégradation du 4-NP dans des sols agricoles. Le
temps de demi-vie du 4-NP était plus faible dans le sol planté par rapport au sol non planté (16 jours
contre 23 jours respectivement). Ainsi, la présence des plantes et notamment de leur rhizosphére,
accélére la biodégradation du 4-NP dans les sols.

Moins de publications ont étudié la biodégradation du 4-OP (3 articles trouvés). Le temps de
demi-vie moyen du 4-OP est de 11.2 jours, avec un minimum de 5 jours et un maximum de 19.3 jours
(Tableau 1.29) (Ying et Kookana, 2005 ; Shibata et al., 2006 ; Langdon et al., 2011). Le 4-OP semble
ainsi étre Iégerement plus rapide a dégrader que le 4-NP. Pourtant, lorsqu’une étude analysait a la fois
le 4-NP et le 4-OP, ce dernier présentait des temps de demi-vie généralement supérieurs (Ying et
Kookana, 2005 ; Langdon et al., 2011).

(c) Microorganismes participant a la biodégradation des alkylphénols

Certains microorganismes participants a la biodégradation des AP ont été caractérisés, mais
leur étude reste assez faible et concerne surtout le 4-NP. Ces microorganismes ont révélé étre capable
d'utiliser I'AP ciblé comme source de carbone et d’énergie. Deux revues bibliographiques ont recensé
les genres bactériens connus pour leur capacité de dégradation du 4-NP dans différentes matrices
solides aérobies (sols, sédiments et boues) (Corvini et al., 2006 ; Zhang et al., 2016b), d’autres
publications ont également mis en évidences d’autres genres (Soares et al., 2003 ; Chan et al., 2007b
; Toyama et al., 2011 ; Watanabe et al., 2012 ; Wang et al., 2015b ; Ma et al., 2016 ; Shi et al., 2022)
(Tableau 1-26). Les genres, Arthrobacter, Bacillus, Pseudomonas, Sphingobium, Sphingomonas et
Stenotrophomonas, Cytophaga, Rhizobium, Acinetobacter, Ochrobactrum, Acidovorax,
Methylobacillus, Xanthomonasn, Lysobacter, Hyphomicrobium et Streptomyces sont connus pour leur
capacité a biodégrader le 4-NP. D’autres études ont montré un lien entre dégradation du 4-NP et
augmentation de certains genres bactériens, indiquant un réle trés probable dans la biodégradation du
4-NP (Kane et al.,, 2007 ; Wang et al., 2014 ; Cheng et al., 2017 ; Montenegro et al.,, 2021):
Methylotenera, Methylophilus, Brevundimonas, Flavobacterium, Rhodobacter et Methylibium. Ces
résultats indiquent que les genres Pseudomonas, Sphingomonas, Bacillus et Sphingobium sont les plus
souvent cités. Enfin, Sphingomonas est notamment un genre bactérien capable de biodégrader le 4-NP
jusqu’en CO:2 et H20 (minéralisation complete), et étant capable d’utiliser le 4-NP comme source unique
de carbone et d’énergie, elle semble étre celle possédant la capacité de dégradation la plus élevée.

Concernant les champignons, des genres issus de sédiments ou sols ont montré une capacité a
dégrader le 4-NP (ou 4-OP), notamment au travers des enzymes libérées : Aspergillus, Bjerkandera,
Formitella, Gliocephalotrichum, Irpex, Phanerochaete, Pleurotus, Polyporellus, Schizophylum et
Trametes (Soares et al., 2005 ; Moon et Song, 2012 ; Yang et al., 2018). Les genres Trametes,
Bjerkandera, Irpex et Gliocephalotrichum ont montré des taux de dégradation les plus élevés.

Pour le 4-OP, beaucoup moins d’étude se sont concentrées sur sa biodégradation. Les genres
Stenotrophomonas, Sphingobium et Bacillus sont capables de biodégrader le 4-OP dans des matrices
solides en condition aérobie (Toyama et al., 2011, Liu et al., 2008) (Tableau 1.26) et d’autres genres
jouent probablement un réle important dans sa biodégradation (Montenegro et al.,, 2021):
Methylotenera, Methylophilus et Hyphomicrobium.
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Les microorganismes pouvant biodégrader des APnEO et le 4-OP sont moins connus (Tableau
1.26). Chen et al. (2005) et Rulianti et al. (2007) ont étudié les genres bactériens pouvant dégrader des
octylphénols polyéthoxylés (OPnEO) en milieu solide et en condition aérobies. Les genres
Bradyrhizobium, Afipia et Pseudomonas ont été capable de dégrader les OPnEO. Concernant les
nonylphénols polyethoxylés, Gu et al. (2010) ont isolé des bactéries capables de dégrader ces
molécules dans des boues activées de station de traitement des eaux usées. 7 genres ont été identifiés :
Pseudomonas, Sphingomonas, Sphingobium, Cupriavidus, Ralstonia, Achromobacter et
Staphylococcus.

Tableau 1.26 : Genres bactériens connus pour leur capacité a dégrader les alkylphénols dans des sols,
sédiments ou boues. En bleu : genres jouant un réle trés probable dans la biodégradation des AP.(Soares et al.,
2003 ; Chang et al. 2007 ; Watanabe et al., 2012 ; Wang et al., 2015b ; Ma et al., 2016 ; Shi et al., 2022 ; Wang et
al., 2014 ; Cheng et al., 2017 ; Corvini et al., 2006 ; Zhang et al., 2016b ; Montenegro et al., 2021 ; Toyama et al.,

2011 ; Liu et al., 2008 ; Chen et al., 2005 ; Rulianti et al., 2007 ; Gu et al., 2010).

Composé Matrice Genres recensés (matrices solides et aérobie) Référence
4-NP Sol Pseudomonas, Stenotrophomonas Soares et al., 2003
4-NP Sol Ochrobactrum, Cytophaga Chang et al., 2007
4-NP Sol Pseudomonas, Acidovorax Watanabe et al., 2012
Acidovorax, Bacillus, Pseudomonas, Rhizobium,
4-NP Sol Stenotrophomonas, Sphingomonas et Sphingobium Wang etal., 2015b
Methylobacillus, Azotobacterium, Sphingomonas,
4-NP Sol et biochar Pseudomonas, Ma et al., 2016
Bacillus, and Hyphomicrobium
4-NP Sol Pseudomonas, Sphingomonas, Lysobacter, Shi et al., 2022
Streptomyces
4-NP Sédiment Sphingobium, Methylobacillus, Xanthomonas Wang et al., 2015 b
4-NP sédiment Brevundimonas, Flavobacterium, Lysobacter, Wang et al., 2014
Rhodobacter
4-NP sédiment Pseudomonas, Sphingomonas, Flavobacterium, Cheng et al., 2017
Lysobacter
Sédiment. et Sphingomonas, Acinetobacter, Bacillus,
4-NP b ! Pseudomonas, Sphingobium, Arthrobacter et Corvini et al., 2006
oues
Stenotrophomonas
Sols. Sédiment Arthrobacter, Bacillus, Pseudomonas, Sphingobium,
4-NP ! Sphingomonas, Stenotrophomonas, Cytophaga et Zhang et al., 2016b
et boues e
Rhizobium
4-NP, 4-OP §able f“‘?'ange Methylotenera, Methylophilus et Hyphomicrobium Montenegro et al., 2021
a du sédiment
4-NP, 4-OP Sédiment Stenotrophomonas, Sphingobium Toyama 2011
4-OP Boues Bacillus Liu et al., 2008
OPNEO Sol et sédiment Pseudomonas Chen et al., 2005
OPNEO Sol Bradyrhizobium, Afipia Rulianti et al., 2007
Pseudomonas, Sphingomonas, Sphingobium,
NPnEO Boues Cupriavidus, Ralstonia, Achromobacter et Gu et al., 2010

Staphylococcus.
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[11-2.4.3. (Bio)dégradation du bisphénol-A

Le devenir du BPA dans I'environnement a été étudié dés la fin des années 1980, et son
mécanisme de biodégradation par les microorganismes a pu étre mise en évidence en laboratoire en
milieu liquide (eau douce issue d’'un cours d’eau) (Dorn et al., 1987). La biodégradation du BPA a lieu
uniquement en milieu aérobie ; en milieu anaérobie (dans des sédiments notamment), aucune
diminution significative des concentrations en BPA n’est généralement observée (Voordeckers et al.,
2002 ; Ying et Kookana, 2005). L’étude de Yang et al. (2015) est la seule ayant montré une dégradation
lente mais possible du BPA. Il est donc considéré comme non biodégradable en conditions anoxiques,
ce qui peut provoquer une accumulation du BPA dans les sédiments notamment (et éventuellement un
relargage au long terme dans les cours d’eau). La biodégradation du BPA a surtout été étudiée dans
des milieux liquides (eaux douces, eaux de station d’épuration...) mais elle a également été démontré
dans les sols, et les microorganismes pouvant réaliser cela sont nombreux (Matsumura et al., 2009 ;
Sasaki et al., 2005 ; Im et Loffler, 2016 ; Li et al., 2012 ; Mtibaa et al., 2018 ; Zhang et al., 2013 ; Peng
et al., 2015 ; Zaborowska et al., 2020 ; Toyama et al., 2009).

(a) Voies de biodégradation du bisphénol-A
Plusieurs études ont été réalisées afin de déterminer les mécanismes de biodégradation du
BPA et des produits intermédiaires dans différentes matrices (eau, sédiments, sols). Deux voies
peuvent étre prises par essentiellement les bactéries pour biodégrader le BPA (Figure 1.16). Spivack et
al. (1994) et Eio et al. (2014) notamment ont mis en évidence ces différentes voies par I'expérience en
laboratoire.

4HBAL  4-HAP 4-HBA )

&—r GO, + Bacléries
4-HBA

Figure 1.16 : Mécanismes conduisant a la biodégradation du Bisphénol A (issu de Spivack et al. 1994).

La premiére voie, dite « majeure » (environ 85 % de la biodégradation du BPA), consiste en une
premiere oxydation du BPA puis en une métabolisation (en plusieurs étapes) permettant d’aboutir a la
formation de 4-hydroxybenzaldéhyde (4-HBAL) et de 4-hydroxyacetophénone (4-HAP). Le 4-HBAL
subit ensuite une autre oxydation pour devenir de I'acide 4-hydroxybenzoique (4-HBA). Le 4-HBA et le
4-HAP peuvent finalement étre totalement minéralisé par les bactéries.

La seconde voie, dite « minoritaire » (environ 15 % de la biodégradation) débute par une oxydation

du BPA donnant du 2,2-bis(4-hydroxyphényl)propan-1-ol (1). Ce composé va par la suite pouvoir soit
s’oxyder pour donner de l'acide 2,2bis(4-hydroxyphényl)propanoique (2), soit se métaboliser en
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2,3bis(4-hydroxyphényl)propan-1,2-diol (3). La chaine propanediol de ce dernier va alors pouvoir étre
séparée pour donner soit du 4-HBA, soit du 4-hydroxyphenacyl alcohol (4). Le 4-HBA va pouvoir étre
totalement biodégradé, mais d’aprées Ike et al. (2002), le (3) et (4) pourraient rester dans I'environnement
de l'ordre du mois, en raison d’'une plus faible biodégradabilité.

D’autres voies bactériennes existent mais sont minoritaires ( Eio et al., 2014, Zhang et al., 2013) ; et ne
seront pas décrites ici.

(b) Dégradation dans les sols :

Le BPA est plus biodisponible que les autres MPO de fagcon générale dans les sols, en raison
de sa plus faible adsorption (cf. I-7.2). En effet, bien qu’elle soit assez élevée dans les sols (log Kow de
3,4), plus que les phtalates a chaine courte (1,6 a 2,5), elle reste plus faible que tous les AP (entre 3,7
et 5,4) et phtalates a chaine longue (4,11 a 9,52). La biodégradation du BPA dans les sols a été étudiée,
mais essentiellement dans des sols agricoles ou amandés en boues ; les sols/substrats dOGEP ne
I'ont pas encore été.

Le Tableau 1.27 résume les différentes références disponibles concernant la (bio)dégradation
du BPA dans des sols. Les mémes types d’essais ont été réalisés que pour les AP. Les teneurs en
laboratoire variaient de 0,0059 a 25 mg/kg (moyenne de 4,8 mg/kg) et les temps d’incubation variaient
aussi, allant de 6 a 224 jours (moyenne de 74 jours). Comme pour les AP, la majorité ont utilisé une
cinétique de premier ordre, et ceux utilisant un modéle biphasiques ont également montré une meilleure
corrélation des données avec le modéle (R2 de 0,29 a 0,55 pour le premier ordre contre 0,53 et 0,68
pour le biphasique, Langdon et al., 2011)

Toutes les publications ayant calculé les DT50 du BPA ont utilisé des teneurs inférieures a 1mg/kg ce
qui est bien moins que pour les AP et PAE (les teneurs plus élevées retrouvées dans le tableau sont
des études ayant étudié des % de dégradation du BPA). A ces plages de teneurs, aucune relation n’a
été trouvée entre DT50 et teneurs en comparant les études entre elles. Le temps de demi-vie moyen
du BPA calculé a partir des différentes études (sans utilisation de “C-BPA) est de 4,6 jours, avec un
minimum & 0,81 jours et un maximum & 8,7 jours (Tableau 1.29) (Ying et Kookana, 2005 ; Xu et al.,
2009 ; Langdon et al., 2011 ; Li et al., 2013). Il s’agit donc du MPO étudié dans cette synthese le plus
rapidement dégradé dans les sols.

L’étude de la dégradation du BPA a l'aide de radio-marqueur (**C-BPA) a également été
réalisée (Fent et al., 2003 ; Dodgen et al., 2014 ; Shen et al., 2017). Dans toutes ces études, une
tendance globale s’observe ; le BPA est rapidement dissipé dans les sols et cela est principalement lié
a la formation de résidus liés non extractibles. En effet, selon les études, entre 53 et 78 % du *C-BPA
était présent sous cette forme a la fin de I'incubation. Cela est lié a sa forte adsorption aux particules du
sol rendant le composé faiblement biodisponible pour les microorganismes. Le second processus de
dissipation était la minéralisation du composé par les micro-organismes du sol, avec entre 15 et 23 %
du “C-BPA émis sous forme de CO2. La minéralisation du composé reste donc lente dans les sols mais
elle est possible. Dodgen et al. (2014), ont étudié le 4-NP et le BPA. Ce pourcentage de ce dernier dans
la fraction non extractible était plus important, cependant il a également été plus minéralisé que le 4-
NP. Le BPA et le 4-NP sont donc deux composés dont le devenir dans le sol sera surtout d’étre
fortement lié aux particules du sol (sous forme de résidus liés), mais la minéralisation totale de ces
composeés reste réalisable, en plus faible proportion pour le 4-NP par rapport au BPA. Enfin, la fraction
du #C-BPA extractible dans les sols diminuait toujours rapidement avec le temps jusqu’a étre trés faible
a la fin de I'incubation (moins de 5 % a 15 %). Sa diminution était principalement liée au fait que cette
fraction est plus biodisponible donc privilégiée pour la minéralisation.

Ainsi, comme les AP, la biodégradation du BPA est incompléte dans les sols (forte sorption aux
matériaux organiques) (Fent et al., 2003 ; Dodgen et al., 2014). En revanche, en raison de I'adsorption
élevée et la biodégradation fortement possible de la fraction extractible, le BPA aurait un faible risque
de lixiviation donc de contamination les eaux souterraines (Fent et al., 2003).
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Tableau 1.27 : Biodégradation aérobie du bisphénol-A (BPA) dans les sols ou sédiments, plantés ou non selon 10 publications (Toyama et al., 2009 ; A et al., 2017 ; Ying et Kookana, 2005 ; Xu
et al., 2009 ; Langdon et al., 2011 ; Li et al., 2013 ; Tran et al., 2015 ; Fent et al., 2003 ; Dodgen et al., 2014 ; Shen et al., 2017). La méthodologie, les temps de demi-vie (DT50) et constantes de

dégradation (k) obtenus sont fournis. (a) : non fourni dans I'article mais obtenu par le calcul a partir du DT50 ; (b) : correspond au sol ayant le DT50 le plus faible.

Teneurs TO Temps Equation de
Site d'étude Méthode incubation | DT50 (j) k (j-1) cinétique Référence
(mg/kg) : e
() utilisée
Etang planté de P. australis : . - . Non planté : 21 % de dégradation Pas de
Sédiment rhizosphérique ou zlgr?gi(ii(()) irg(.es I(;r?t% gn?)?\dlrrai?g e?\éfgri?éom de BPA. 25 42 Planté : 90 % dégradation cinétique ;IO yggg)% et
non P ' P Stérile : 3,5 % de dégradation réalisée "
Gravier et P. australis pour Colonnes plantées ou non de P. australis. Puis Planté : biodéaradation plus rapide Pas de A et al
simuler un FPR-V traitant les mésocosmes de gravier des colonnes (5 g) dans 20 6 lus de.bactéri%s dé radF;nt le I_gPA, cinétique 2017 "
eaux de lixiviat 10mL de solution avec BPA (10mg/L). P 9 réalisée
. . Ying et
4 sols agricoles recevant des Microcosmes (5 g sol) avec chaque polluant seul
eaux usées Avec témoin stérile 1 0 ! 0,099 (a) ler ordre Kookana,
2005
; ; ; 0,1 ppm :0,81-
4 sols agrlcoles recevant des Mlcrocpsm_es (5 g sol) avec ajout de BPA 01etl 45 55 0,851-0,126 1er ordre Xu et al.,
< | eaux usees Avec témoin stérile ) 2009
o 1 ppm :1,90 (b)
cf Mésocosmes (50 g sol) avec ajout d'une ou de ler ordre : 18- ler ordre : 0,0385-
— | Sol agricole et 2 types de , 9 I 0,0059 et 102 0,0068 (a) ler ordre et Langdon et
o l'autre boue 224 ; . . : ) ) ) .
") | boues de STEP Sans témoin stérile 0,0098 Biphasique : Biphasique : biphasique al., 2011
7,7-8,7 0,090-0,0797 (&)
3 . Seul : 0,5
Sol de surface servant de Mésocosmes (40 g sol) avec solutions de polluants . .
\ . ey ) . BPA + 4- Seul : 3,3 Seul : 0,208 Li et al.,
(echargeld eaux sputerralnes dlﬁereqtes_. pol!u_ant seul, polluants en mélange NP: 0.5 + 20 Mélange : 6,9 Mélange : 0,104 ler ordre 2013
a partir d'eaux usées Sans témoin stérile o5
. - C . 80.10© s
Sol agricole recevant des Expérience in situ : échantillons de surface N Non précisé | Tran et al.,
A . et apres 122 36 0,0193
boues de STEP prélevés a plusieurs temps apres ajout de boues A (1er ordre) 2015
épandage
- - - - 0,81-8,7 0,851-0,0797 - Synthese
(min-max)
4 sols agricoles Mésocosmes (100 g sol) avec 14C-BPA 006 120 78 % du “C-BPA sous forme de Eiﬁi’zt(ijeue Fent et al.,
< 9 Sans témoin stérile ' résidus liés et 15 % minéralisé ineuq 2003
o réalisée
8 2 sols agricoles et 1 sol Microcosmes (10 g sol) avec 14C-NP ajouté en Dodaen et
S | servant de recharge des solution 0,013 112 2,09-3,33 0,33-0,21 ler ordre 9
R T , PRI al., 2014
+ |eaux a partir d'eaux usées Avec témoin stérile
@ | Tranchée de sol agricole qui Microcosmes (5 g sol) avec 100pL d'eau usée 0,1 uCi “C- Plus de 60 % du 14C-BPA sous forme .23 de Shen et al.,
. . contenant 14C-BPA 28 s L T cinétique
recoit des eaux usées P . BPA/5¢g de résidus liés et 18 % minéralisé PN, 2017
Sans témoin stérile réalisée
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Concernant le role de la végétation sur la biodégradation du BPA, Toyama et al. (2009) ont étudié I'effet
de la présence de P. australis sur la biodégradation du BPA dans des sédiments de rhizosphére d’'un
étang. lls ont montré que les microorganismes de sédiments rhizosphériques plantés ont
significativement plus dégradé le BPA que les sédiments non rhizosphériques non plantés (90 % contre
21 % respectivement, et 3,5 % de dégradation dans les témoins stériles) prouvant alors une
biodégradation accélérée par les plantes. Contrairement au témoin sans plante, le nombre de bactéries
dégradant le BPA dans les essais a beaucoup augmenté au cours de I'incubation, confirmant alors le
role de I'effet rhizosphérique pour la dégradation de ce composé. A et al. (2017) ont également étudié
I'effet de P. australis dans des colonnes de gravier simulant une ZHA traitant des eaux de lixiviat de
décharges. lls ont ensuite étudié la biodégradation du BPA dans du gravier rhizosphérique et non
rhizosphérique. Dans les deux cas, 100 % du BPA était dégradé au bout de 6 jours, mais dans le cas
du gravier rhizosphérique, c’était le cas au bout d’'un jour seulement, donc les vitesses étaient plus
élevées. Ces deux études indiquent donc d’une part que P. australis favorise la dégradation du BPA,
mais également que le substrat choisi (gravier) contenait probablement déja des microorganismes
capables de dégrader ce composé. Plus récemment, Tong et al. (2021) ont étudié la dégradation du
BPA en présence ou absence de trois différentes plantes dans des sols de mangrove. lls ont montré
gue les taux de BPA dans tous les sols plantés étaient significativement inférieurs a ceux des sols non
plantés au bout de 7 jours et 28 jours pour deux plantes, montrant alors une biodégradation plus
importante en présence de plante. Shrestha et al. (2021) ont évalué la dégradation du BPA (et d’autres
composés du bisphénol) avec ou sans P. australis. Tous les bisphénols ont eu une dégradation
accélérée en présence de plante.

Enfin, une étude de dissipation du BPA in situ a été entreprise par Tran et al. (2015). lls ont étudié le
devenir de ces polluants via un apport unique de boues de station d’épuration sur un sol agricole, avec
des prélevements périodiques in situ afin de suivre la dégradation du composé et donc le DT50 du BPA.
Il s’agit du seul article ayant utilisé une méthode in situ. Le temps de demi-vie calculé sur le terrain est
de 36 jours pour le BPA (contre 64 jours pour le DEHP). Ce temps est bien plus élevé que ceux retrouvés
dans la littérature puisqu’il s’agit d’'une étude in situ, ou de nombreux parametres ne sont pas contrdlés
ou simplifiés. De plus, les contaminants apportés par des boues pourraient étre sorbés de fagon non
réversible augmentant encore les temps de demi-vie. Cela permet de se rendre compte des
simplifications faites au laboratoire, qui tendent a surestimer les temps de demi-vie des composés.

(c) Microorganismes participant a la biodégradation du bisphénol-A
La biodégradation du BPA a surtout été étudiée au travers de souches microbiennes (bactéries,
champignons) isolées issues de différents milieux (sols, sédiments) (Matsumura et al., 2009 ; Li et al.,
2012 ; Sasaki et al., 2005 ; Im et Loffler, 2016 ; Mtibaa et al., 2018 ; Toyama et al., 2009). Aucune étude
de microorganismes capable de dégrader le BPA dans des OGEP n’a été trouvée.

Im et al. (2016), ainsi que Sarma et al. (2019) ont recensés 22 genres de bactéries aérobies capables
de biodégrader le BPA dans différents milieux (sols ou sédiments, eaux usées, océans, eaux douces
etc). Parmi les bactéries présentes dans des sols ou sédiments on retrouve plusieurs genres
appartenant aux classes des Alphaproteoabacteria (Sphingomonas, Novosphingobium, Sphingobium,
Sphingopyxis,  Sinorhizobium), Betaproteoabacteria (Alcaligenes, Bordetella, Nitrosomonas,
Pandoraea, Variovorax, Cupriavidus), Deltaproteoabacteria (Serratia, Enterobacter, Klebsiella,
Aeromonas, Pseudomonas,), Gammaproteovactera (Lutibacter) Bacillus (Bacillus), et Actinobacteria
(Arthrobacter, Rhodococcus) (Matsumura et al., 2009 ; Im et Léffler, 2016 ; Zhang et al., 2016b ; Sarma
et al., 2019 ; Oh et Choi, 2019 ; Tian et al., 2022) (Tableau 1.28). Les Proteobacteria semblent donc
étre 'embranchements contenant le plus de bactéries capables de biodégrader le BPA. D’autres études
ont montré un lien entre dégradation du BPA et augmentation de certains genres bactériens, indiquant
un role trés probable dans sa biodégradation (Li et al., 2019 ; Tong et al.,, 2021) : Geobacter,
Desulfobulbus et Lutibacter (Tableau 1.28).

Concernant les champignons, les genres suivant ont été rapportés dans la littérature (Im et Loffler,
2016) : Pleurotus, Phanerochaete, Trametes, Irpex, Coprinus, Bjerkandera, Trametes, Coriolopsis,
Paraconiothyrium, Grifola, Phlebia, Aspergillus, Cunninghamella. Les enzymes produites par ces
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champignons (manganese peroxydases, peroxydases polyvalentes, laccases) peuvent dégrader le
BPA.

Dans I'environnement, la biodégradation du BPA est réalisée en plusieurs étapes nécessitant
des génes et enzymes spécifiques. Ainsi, la biodégradation est réalisée avec des populations
microbiennes mixtes. L’étude de la biodégradation du BPA en présence de consortiums bactériens
(plusieurs souches inoculées) est plus récente (Eio et al., 2014 ; Peng et al., 2015 ; Sarma et al. 2019),
elle permet de s’approcher des conditions environnementales. Cela a notamment permis de découvrir
gue le taux et la vitesse de dégradation du BPA étaient plus élevés en présence de plusieurs
microorganismes qu’en présence d’un seul (Bacillus subtilis, Citrobacter freundii et Citrobacter sp
présents, issus de sédiments, Sarma et al. 2019) . Le cométabolisme est un processus de
biodégradation existant pour le BPA (Im et Léffler 2016).

Tableau 1.28 : Genres bactériens connus pour leur capacité a dégrader le bisphénol-A dans des sols, sédiments
ou boues ou encore avec des souches pures. En bleu : genres jouant un réle tres probable dans la biodégradation.
(Zhang et al., 2016b ; Im et Loffler, 2016 ; Matsumura et al., 2009 ; Tong et al., 2021 ; Li et al., 2019 ; Oh et Choi,
2019 ; Tian et al., 2022 ; Sarma et al., 2019).

Matrice Genres recensés (matrices solides et aérobie) Référence

Sols, sédiments et Pseudomonas, Serratia, Sinorhizobium, Sphingobium, Sphingomonas,

boues Sphingopyxis Zhang et al., 2016b

Sphingomonas, Novosphingobium, Alcaligenes, Bordetella,

Sols, sédiments Nitrosomonas, Pandoraea, Variovorax, Serratia, Enterobacter, Im et Loffler, 2016
Klebsiella, Aeromonas, Pseudomonas, Bacillus, Arthrobacter

Sols Sphingomonas, Pseudomonas, Bacillus Matsumura et al., 2009

Sols Pseudomonas, Lutibacter, Novosphingobium Tong et al., 2021

Boues Geobacter, Desulfobulbus, Serratia Li etal., 2019

Boues Sphingobium, Novosphingobium et Sphingopyxis Oh et al., 2019

Souche pure Rhodococcus Tian et al., 2022

Souches pures Bacillus, Cupriavidus, Pseudomonas, Serratia, Sphingomonas Sarma et al., 2019

[11-2.5. Conclusion sur la biodégradation des micropolluants organiques

Tout d’abord, concernant les cinétiques utilisées pour représenter les données de dégradation
mesurées, ['équation la plus utilisée est celle du premier ordre. Le plus souvent, elle suffit pour
expliquer les données, mais dans certains cas, un modele biphasique décrivait mieux les données
(Langdon et al., 2011 ; Sjostrom et al., 2008). C’est pourquoi, il est important de vérifier la pertinence
du model utilisé avant toute chose.

Plusieurs facteurs affectent la dégradation des micropolluants organiques. Tout d’abord, la
structure du composé étudié (parametres intrinséques) et sa concentration initiale (les vitesses de
dégradation tendent a diminuer avec I'augmentation de la concentration) jouent un réle trés important ;
la masse molaire et I'hydrophobicité induisent une dégradation plus faible. Puis, les paramétres du sol
(pH, teneurs en matiéres organiques, CEC, communautés microbiennes du sol), les conditions
environnementales (température, humidité) et le type d’utilisation des terres (urbain, agricole, industriel,
forets...) ont une importance également (Mao et al., 2012). La biodégradation tend a étre plus
importante dans les sols/substrats neutres (pH autour de 7), riches en oxygéne (dégradation aérobie),
en carbone et nutriments (cométabolisme) ou encore a des températures élevées (augmentation des
vitesses avec la température)

Concernant la biodégradation des MPO émergents (AP et BPA), les méthodes et protocoles
mis en place par les auteurs pour évaluer la biodégradation des MPO sont trés hétérogénes. Il n'y a
aujourd’hui pas de norme bien définie pour la dégradation dans les sols. Bien qu'il existe certaines
normes comme NF EN ISO 11266 (1SO, 1994), ou des textes des organisme gouvernementaux comme
OCDE (OECD, 2002) ou le SETAC (Lynch, 1995) I'hétérogénéité des polluants, sols, types
d’expériences rend la procédure trés complexe. Les procédures se résument en général en un ajout de
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polluant a un volume donné de sol, qui est ensuite incubé a des parameétres environnementaux stables
et contrdlés. Au cours du temps, la diminution des teneurs en composée traduit sa dégradation, ce qui
permet de finalement calculer les vitesses et temps de demi-vie des cinétiques associées. Les essais
de biodégradation présentés révelent que les teneurs utilisées dans les essais étaient généralement
plus élevées que dans les milieux naturels ou dans des OGEP. Par exemple, pour le 4-NP, les valeurs
dans deux OGEP variaient entre 0,46 et 3,1 mg/kg ( ; Flanagan et al., 2019b) et celles dans les essais
de biodégradation entre 0,5 et 300 mg/kg, avec 8 études sur 11 ayant utilisé des teneurs supérieures a
5 mg/kg. Les teneurs utilisées pouvaient donc étre jusqu’a 652 fois plus élevées que dans les OGEP.
Cela s’explique grandement par une contrainte analytique, de pouvoir détecter la molécule étudiée
encore a la fin des expérimentations, et ceci notamment dans la phase solide ou les LQ sont plus
élevées que dans la phase liquide.

Labiodégradation aérobie par les microorganismes du sol a été démontrée pour tous les MPO
étudiées, cependant a des vitesses différentes. L’étude bibliographique de la biodégradation des
phtalates (PAE) a également été réalisée, elle est présentée en Annexe 1-8. Le Tableau 1.29 synthétise
les temps de demi-vie moyens calculés a partir des différentes références étudiées. Le BPA est le
compose le plus dégradable (4,6 jours en moyenne), suivi des PAE a chaine courte, DBP, DMP et DEP
(8,43 a 10,65 jours en moyenne), puis des AP, 4-NP et 4-OP (11,2 a 12,3 jours en moyenne) et enfin
des phtalates a chaine longues, DEHP et DnOP (40,3 a 64,1 jours en moyenne). Le BPA et les phtalates
a chaine longue se différenciaient plus des autres MPO, I'un étant plus rapidement dégradé et les autres
plus lentement. Ces valeurs rapportées dans la littérature sont cohérantes avec leurs masses molaires
et log Kow qui augmentent selon un ordre similaire (Tableau 1.29) Pour le BPA, on remarque tout de
méme qu’il présente une masse molaire et un log Kow plus élevés que certains PAE et AP mais il reste
le plus dégradable. Cela pourrait s’expliquer par sa solubilité plus élevée (Tableau 1.7).

Tableau 1.29 : Synthese des temps de demi-vie (DT50) moyens (min-max) calculés des 3 familles de MPO a partir
des références citées, et comparaison avec les propriétés physico-chimiques des composés. 4-NP : 4-nonylphénol,
4-OP : 4-ter-octylphenol, BPA : bisphénol-A, DMP : diméthyle phtalate, DEP : diéthyle phtalate, DBP : di-isobutyl
phtalate, DEHP : bis(2-ethylhexyl) phtalate, DnOP : di-n-octyl phtalate.

Famille Molécule I\D/I-lc;?/(()er?%e (min-max) %?/%E%e ?g?;i?)molalre Log Kow
avec **C
AP 4-NP 12,3 (4,6-23) 12,4 220,3 4,1-6,36
4-OP 11,2 (5-19,3) 206,3 3,7-41
BPA BPA 4,6 (0,81-8,7) 228,3 3,3
DMP 8,53 (2,29-15,7) 194,2 1,6
DEP 10,7 (3,7-19,3) 2222 2,47
PAE DBP 9,5 (0,34-31,2) 278,3 4,45
DEHP 40,3 (26,3-64) 77,8 390,6 7.9
DnOP 64,1 (28,4-115) 390,6 8,1

La biodégradation anaérobie a été moins détaillée dans ce chapitre, car peu présente dans la
littérature et car cette condition n'est pas présente dans le FPR vertical étudié. De facon générale elle
est soit possible mais avec des vitesses plus faibles que celles en aérobie (c’est le cas des PAE par
exemple), ou alors elle est impossible (c’est le cas du BPA et de la biodégradation ultime du 4-NP).

Enfin, cette étude bibliographique a permis de voir trois approches possibles pour étudier la dégradation
des MPO : des essais au laboratoire avec I'ajout de polluants dans du sol, des essais laboratoire mais
avec I'ajout de C-polluant et des essais in situ. En général, la relation suivante s’est observée : DT50
essai classique < DT50 In Situ et DT50 “C. Cela reste cohérant puisque d’une part le *C permet de
déterminer la part de polluant minéralisé donc sous forme gazeuse (contrairement a I'étude dite
classique qui mesure la dégradation du composé soit sous forme gazeuse mais aussi sous forme de
métabolite) et d’autre part une étude in situ ne simplifie pas les processus et conditions. Ainsi, les essais
classiques au laboratoire ont tendance a surestimer les temps de demi-vie des composés. Cependant,
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ils restent bien plus simples et moins couteux a mettre en place, ce qui en fait les essais les plus
largement répandus dans la littérature.

Concernant les microorganismes connus pour avoir la capacité de biodégrader les MPO
étudiés au cours de cette these, le Tableau 1.30 synthétise les différents genres bactériens et fongiques
recensés dans la littérature. Concernant les bactéries, les genres Pseudomonas et Sphingomonas ont
été recensés comme pouvant dégrader tous les MPO ciblés (excepté OPNEO pour Sphingomonas),
ainsi ce sont deux genres tres intéressants pour la dégradation de ces familles dans un FPR. Les genres
Arthrobacter et Bacillus ont également montré des capacités a dégrader les trois familles de polluants.
Enfin, les genres Sphingobium, Acinetobacter, Corynebacterium, Xanthomonas, Flavobacterium,
Cupriavidus, Rhodococcus ont la capacité de dégrader au moins deux familles de polluants. Concernant
les champignons, les genres Aspergillus, Phanerochaete et Trametes ont montré une capacité a
dégrader les trois familles de polluants, tandis que les genres Bjerkandera, Irpex et Pleurotus ont été
recensés pour dégrader les AP et le BPA, ils sont donc intéressants également.

Tableau 1.30: Synthése des genres microbiens recensés dans la littérature citée pouvant dégrader les
micropolluants organiques, dans des matrices solides, en condition aérobie. Les genres coloriés en bleu ont été
recensés pour 2 familles de polluants sur 3, ceux coloriés en vert I'ont été pour les 3 familles et ceux en vert et
gras ont été recensés pour tous les 3 familles des composés présentés. (1) Soares et al., 2003 ; (2) Chang et al., 2007
; (3) Watanabe et al., 2012 ; (4) Wang et al., 2015b ; (5) Ma et al., 2016 ; (6) Shi et al., 2022 ; (7) Corvini et al., 2006 ; (8) Zhang
etal., 2016b ; (9) Toyama et al., 2011 ; (10) Liu et al., 2008 ; (11) Chen et al., 2005 ; (12) Rulianti et al., 2007 ; (13) Gu et al., 2010
; (14) Im et Loffler, 2016 ; (15) Matsumura et al., 2009 ; (16) Oh et Choi, 2019 ; (17) Tian et al., 2022 ; (18) Sarma et al., 2019 ;
(19) Liang et al., 2008 ; (20) Gao et Wen, 2016 ; (21) Cheng et al., 2018 ; (22) Zhu et al., 2018 ; (23) Wen et al., 2014.

Micropolluant

8 Genres bactériens recensés Genres fongiques recensés
organique

Aspergillus, Bjerkandera,
Formitella, Gliocephalotrichum,
Irpex, Phanerochaete,
Pleurotus, Polyporellus,
Schizophylum et Trametes

Arthrobacter, Bacillus, Pseudomonas, Sphingobium, Sphingomonas,
4-NP(123456.789) Stenotrophomonas , Acinetobacter, Corynebacterium, Cytophaga,
Ochrobactrum, Rhizobium, Methylobacillus, Xanthomonas, Acidovorax,
Lysobacter, Streptomyces, Hyphomicrobium

4-0OPp(9.10) Stenotrophomonas, Sphingobium, Bacillus -
OPNEO1112) Bradyrhizobium, Afipia, Pseudomonas -
NPREO® Pseudomonas, Sphingomonas, Sphingobium, Cupriavidus, Ralstonia, )

Achromobacter, Staphylococcus

Pleurotus, Phanerochaete,
Sphingomonas, Novosphingobium, Alcaligenes, Bordetella, Nitrosomonas, Trametes, Irpex, Coprinus,

BPA®©1415.16,17,18) Pandoraea, Variovorax, Serratia, Enterobacter, Klebsiella, Aeromonas, Bjerkandera, Coriolopsis,
Pseudomonas , Bacillus, Arthrobacter, Sphingobium, Sphingopyxis, Paraconiothyrium, Grifola,
Sinorhizobium, Cupriavidus, Rhodococcus Phlebia, Aspergillus,

Cunninghamella

Sphingomonas, Pseudomonas, Moraxella, Acinetobacter, Xanthomonas, Aspergillus, Penicillium,
PAE(19.20.21,22,23) Mycobacterium, Corynebacterium, Aureobacterium, Gordonia, Sclerotium, Fusarium,
(non différenciés) Brevibacterium, Micrococcus, Arthrobacter, Rhodococcus, Bacillus, Polyporus, Phanerochaete,
Flavobacterium Trametes, et Daldinia

Pour finir, toutes ces études ont porté sur des sols, le plus souvent amendés en boues de
station d’épuration (sauf 2 ayant porté sur dans des sables de ZHA pour le traitement d’eaux autres que
de ruissellement, A et al., 2017 ; Zhou et al., 2005). Le type de sol/substrat est pourtant un facteur
influencant la dégradation et celui des FPR est trés différent d’'un sol naturel. La biodégradation des
MPO dans ces types de substrats reste donc a explorer.
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llI-3. Conclusion sur les roles de la végétation et des
microorganismes

Cette derniére partie de I'état de l'art a mis en évidence les rbles de deux compartiments
biologiques essentiels au bon fonctionnement des FPR pour le traitement des eaux de ruissellement.
D’une part, plusieurs fonctions sont portées par la végétation (P. australis). Elle permet de favoriser
'hydraulique des FPR en limitant le colmatage et en améliorant la percolation. Le développement de
son systéme racinaire permet également de stimuler les communautés microbiennes au travers de la
rhizosphére par la production d’exsudats racinaires notamment. L'activité, 'abondance et la diversité
microbienne sont alors plus importantes dans cette zone (Pinton et al., 2007, Kuzyakov et
Blagodatskaya (2015). Le prélévement d’eau et nutriments par les racines du végétal implique
également une absorption de MPO et ETM au sein de ses différents tissus (racine, rhizome, tige, feuille).
L’absorption de MPO semble plus importante que celle des ETM, cependant, la participation de ce
mécanisme a la rétention des micropolluants semble rester minoritaire dans cette espece, moins de 0,1
% des ETM y seraient retenus dans les FPR (Schmitt et al., 2015).

De nombreuses bactéries et champignons se développent dans les OGEP ; leurs activités et
abondances semblent majoritaires en surface et sont impactées par de nombreux facteurs, tels que les
parameétres édaphiques du sol ou substrat, les conditions environnementales, surtout la température, le
type d’'OGEP et le type d’eaux regues, la présence et le type de végétation et enfin la pollution du sol
ou substrat. Les populations microbiennes des OGEP commencent a étre connues, mais leurs roles
concernant la rétention et I'élimination des micropolluants restent encore peu documentés. Une fonction
trés importante portée par les microorganismes est la biodégradation de polluants organiques,
permettant I'élimination du composé une fois retenus dans le FPR. Concernant les MPO, bien que leur
dégradation n’ait jamais été mise en évidence dans des OGEP, des publications ont révélé que
certaines populations bactériennes et fongiques de sols avaient cette capacité. Le paragraphe 111-2.5
ayant largement conclu sur ce r6le, il ne sera pas rappelé ici.

Cette troisieme partie réveéle donc un manque de connaissance du fonctionnement et du rdle des
microorganismes dans les OGEP alors qu’ils sont un acteur clé du bon fonctionnement du systéme. Ce
sera un des objectifs a atteindre au cours de ce manuscrit.
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PARTIE 2 - MATERIEL ET METHODES
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IV - Présentation du site d’étude

IV-1. Le bassin versant et les eaux captées

Le site d’étude est un ouvrage de gestion des eaux pluviales semi-centralisé, c’est-a-dire qu’il
n’est pas directement & la source du ruissellement des eaux pluviales, mais dans un périmétre proche.
Il est situé dans le nord du Bois de Boulogne (48°52'28.6"N 2°15'43.6"E), a I'ouest de la ville de Paris,
en région lle-de-France (Figure 2.1). L'ouvrage a été mis en place pour traiter les eaux de ruissellement
provenant d’'une partie du boulevard périphérique ouest parisien. Cet axe routier imperméable draine
en moyenne 1,1 millions de déplacements par jours, soit prés de 3 % des déplacements quotidiens en
lle-de-France (Berger, 2020), il s’agit donc d’un axe routier trés fréquenté. La portion du boulevard
périphérique captée va de la porte Maillot jusqu’a la route des Lacs a Passy (Annexe 2-1), soit un
troncon de 2,6 km de long avec une surface du bassin versant de 21,1 ha.

A ces eaux de ruissellement s’ajoutent des surverses occasionnelles de réseau unitaire par temps de
pluie provenant d’un bassin versant de 72 ha. En moyenne, le nombre d’événement pluvieux induisant
des surverses unitaires est de 7 par an (modélisé a partir des résultats de pluviométrie entre 2010 et
2013). Enfin, par temps sec, I'ouvrage est alimenté par des eaux claires (faiblement contaminées)
provenant des eaux d'infiltration de I'ensemble des collecteurs amont (eaux de nappe).

Concernant les volumes, les volumes annuels d’eau par temps de pluie captés dans ce trongon du
périphérique sont compris entre 50 000 et 180 000 m3/an (mesurés entre 2003 et 2014). Cela integre
les eaux de ruissellement et les surverses unitaires, mais ces derniéres représentent un treés faible
volume par rapport aux eaux de ruissellement (volume des surverses annuelles mesuré entre 2010 et
2013 variant entre 1 500 et 5 000 m3/an soit moins de 3 % du volume total). En revanche, concernant
'eau par temps sec, le volume est compris entre 127 000 et 190 000 m3/an (mesuré en 2015). Ainsi,
méme si 'ouvrage a été mis en place pour le traitement des eaux de ruissellement par temps de pluie,
une grande partie de 'eau amenée vers I'ouvrage est également de I'eau par temps sec. Ces eaux ne
devaient initialement pas alimenter I'ouvrage mais leur déviation n’a pas pu étre réalisée.

Pour finir, les eaux traitées par I'ouvrage sont rejetées dans les ruisseaux du parc puis dans la Seine. Il
n’y a aucune infiltration souterraine.

Ouvrage de
depollution

Zone captée
@ par 'ouvrage

Périphérique
parisien

Figure 2.1 : Situation globale du site d'étude (Source : Geoportail). L’'ouvrage est au niveau de I’étoile bleue, le
périphérique est représenté par un trait noir et la portion du périphérique captée par I'ouvrage correspond a la
courbe bleue.
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IV-2. L’ouvrage de gestion des eaux pluviales

L’'ouvrage de gestion des eaux pluviales semi-centralisé est constitué de trois composantes.

La premiere est un déversoir d’orage (DO) réhabilité en station de pompage, avec son systéeme de
vannage et pompage. Initialement présent, il conduisait, avant 'aménagement de 'ouvrage, les eaux
de ruissellement d’'une partie du boulevard périphérique directement dans la Seine sans traitement,
induisant alors des RUTP. Il s’agit d’'un long conduit souterrain qui relie le boulevard périphérique et la
Seine (Figure 2.2, en jaune). Le DO a été réhabilité afin de permettre dans un premier temps le stockage
des eaux acheminées (Figure 2.2, 1 a 2), puis de les restituer par pompage (via une conduite de
refoulement, Figure 2.2, 2 a 3) vers la deuxiéme composante de I'ouvrage. Un grillage grossier a été
installé a I'arrivée de I'eau dans le DO afin de retirer une grande partie des macrodéchets (dégrillage).
L’aval du DO (aprés le systéme de stockage/pompage) reste relié a la Seine pour récupérer, a la fin du
processus, les eaux traitées et les rejeter dans la Seine.

%

§ % Riviére Saint
g % James
. Musde des &
A Tradton,
Peg
ond

ey %

. Filtre planté de
roseau

LaPompe Station de stockage et
gite pompage vers le filtre

‘s@,;'s o \

Mare Saint

Pelouses Déversoir d’'orage
® de Madrid Bugeaud
Eaux pluviales du périphérique qui transitent dans le déversoir jusqu’a la station
de stockage

. Les eaux kées sont i yées par des vers le filtre planté de
roseau
Les eaux arrivent sur le filtre et le tr pour étre Paris

. Les eaux dépolluées rejoignent la riviére qui alimente ensuite la mare Saint James
‘ La surverse de la mare est dirigée vers le déversoir d'orage

. Les eaux dépolluées rejoignent la Seine
Figure 2.2 : Chemin emprunté par les eaux de ruissellement selon six étapes (1 a 6) (source : Life Adsorb, 2023).

La deuxieme composante est I'objet d’étude de cette thése, le filtre planté de roseaux (FPR) (Figure
2.2, 3 4 4), mis en place comme traitement des eaux de ruissellement. Initialement, un compartiment
du filtre dédié a la gestion des eaux par temps sec devait étre mis en place en plus, mais il n’a finalement
pas été réalisé, les eaux claires arrivent alors dans le filtre dédié a la gestion des eaux de ruissellement.
Ce filtre sera décrit plus en détail dans la section suivante (I1V-3).

La derniere composante de cet ouvrage est I'ensemble des aménagements mis en place pour
acheminer les eaux traitées jusqu’a la Seine. En sortie du filtre, un ouvrage enterré recueille les eaux
traitées et les évacue dans la riviere Saint-James puis la Mare Saint-James du Bois de Boulogne (Figure
2.2, 4 a 5). Finalement, I'eau est acheminée jusqu’a I'aval du DO par une canalisation pour étre rejetée
dans la Seine (Figure 2.2, 5 & 6).

Le chemin des eaux a travers cet ouvrage est donc résumé dans la Figure 2.2. Les eaux de
ruissellement (et autres, décrites précédemment) sont acheminées au travers du DO jusqu’a la station
de stockage. Elles sont ensuite pompées vers le FPR pour y étre traitées. A leur sortie du filtre, les eaux
sont évacuées dans la riviere adjacente au filtre qui alimente ensuite la mare Saint-James (Figure 2.3).
Enfin, les surverses de la mare sont acheminées vers I'aval de la station de vannage/pompage du DO
encore connectée a la Seine pour s’y déverser.
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Figure 2.3 : Photographies de la sortie des eaux de l'ouvrage traitées vers la mare Saint-James. Le cercle rouge
localise le conduit de sortie de I'eau (Crédit : J. Roux 2021).

IV-3. Le filtre planté de roseaux

Dans cet ouvrage, le FPR est I'objet d’étude de cette thése. Il s’agit d’un filtre planté de
roseaux (FPR) a écoulement vertical construit entre 2018 et 2019 sur une pelouse du Bois de
Boulogne. Etant inclus dans le Projet européen Life Adsorb, cet ouvrage est un prototype visant a
démontrer qu'il est possible de mettre en place un ouvrage semi-centralisé a grande échelle pour traiter
des eaux de ruissellement fortement chargées d'une route a trés fort trafic dans un réservoir de
biodiversité classé et inscrit, le Bois de Boulogne. Ce FPR est innovant dans sa conception basée sur
les meilleures pratiques recensées au niveau de I'approche, de I'insertion et de la technique. D’une part,
I'insertion paysagére du FPR a été une priorité dans I'objectif de la préservation du patrimoine, du
paysage et de la biodiversité. Ainsi, ce filire a une forme sinueuse particuliére, non rectiligne. D’autre
part, I'innovation réside également dans la technique puisqu’une couche de matériau adsorbant a été
insérée dans le filtre pour le traitement de la phase dissoute des polluants, connue pour étre peu retenue
dans des systémes conventionnels. Ce matériau n’a encore jamais été expérimenté dans des FPR.

La Figure 2.4 montre le FPR vue de haut. Il est visible que ce FPR sinueux est divisé en deux
compartiments. En effet, afin de pouvoir évaluer lefficacité du matériau adsorbant, un filtre
conventionnel (& gauche) a été mis en place en paralléle du filtre innovant (a droite) afin d’avoir une
comparaison. La superficie totale des deux filtres est de 1 290 m2, le conventionnel mesurant 680 mz2 et
linnovant 610 mz2.

Figure 2.4 : Le filtre planté de roseaux vu de haut (drone) en hiver (A) et en été (B). En regardant vers l'aval, le
filtre traditionnel & sable (FS) est a gauche et le filtre innovant avec du Rainclean (FR) est a droite (Crédit :
Division Travaux et Environnement, Ville de Paris, 2023).
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Les deux FPR ont un design similaire (Figure 2.5, vue en coupe) : leur profondeur totale est
d’'un meétre, le fond des FPR est recouvert d’'une géomembrane en polyéthyléne haute densité (PEHD)
imperméable pour qu’aucune infiltration ne soit possible. lls sont plantés de roseaux communs
Phragmites australis (P. australis), avec environ 5 mottes/m? initialement plantées. Les deux FPR sont
constitués des mémes couches fonctionnelles (Tableau 2.1), avec de bas en haut une couche de
drainage de 50 cm, puis une couche de transition de 10 cm et enfin une couche de filtration de 40
cm. La couche de drainage est constituée de graviers de granulométrie croissante vers le fond avec 20
cm de gravier de 10 a 20 mm de diamétre puis 30 cm de gravier de 20 a 40 mm de diamétre. Cette
couche sert a drainer I'eau par le bas du filtre vers I'aval pour étre évacuée. La couche de transition est
constituée de graviers plus fins, de 2 a 4 mm de diameétre dans lesquels des aérations ont été installées
pour ventiler naturellement le filtre. Enfin, la couche filtrante (appelée massif filtrant) est la couche
d’intérét de la thése puisqu’il s’agit de la zone de traitement effectif du filtre.

C’est au niveau de la composition de cette derniére qu’il est possible de distinguer les deux FPR. Dans
le filtre conventionnel (filtre a sable appelé FS), cette couche est composée uniquement de sable (de
0,4 a 2 mm de diamétre) tandis que dans le filtre innovant, une couche de 20 cm du substrat adsorbant
a été inséré entre deux couches de 10 cm du méme sable. Il s’agit du Rainclean® (Rc), un substrat
industriel de la marque allemande Funke (Funke Gruppe, 2020) cong¢u pour filtrer et adsorber les
polluants présents dans les eaux de ruissellement. Il est normalement utilisé seul, en contact direct avec
'eau, mais il a été décidé de linclure au sein du FPR notamment pour sa préservation dans le temps
(filtre avec du Rainclean appelé FR). Le Rc est composé d’un mélange de grains de taille différente et
de nature organique et minérale. Il contient notamment des carbonates, des fibres de coco, des pierres
ponces, des zéolithes et du charbon activé. La taille de ses grains est comprise entre 0 et 5 mm et sa
porosité est de 38 %. En plus de ses fonctions adsorbantes, ses propriétés permettent également le
stockage de I'eau et la stabilisation du pH. Enfin, initialement absent, du sédiment se dépose a la
surface du filtre avec le temps, issus des matiéres en suspension (MES) contenues dans les eaux
filtrées au travers du filtre. Dans la suite de ce manuscrit, le sédiment peut étre inclus dans le terme
substrat, méme s’il n’en est pas un au sens strict, pour plus de facilité d’écriture. Les trois types de
substrats présents et étudiés dans le FPR sont donc : le sable, le Rainclean et le sédiment.

Filtre FS Filtre FR

Aval Conventionnel Innovant

Phragmites australis
(et ses racines)

Sable (0,4-2 mm)
Rainclean®

Gravier (2-4 mm)

Gravier (10-20 mm) Couche de

transition (o

Gravier (20-40 mm) [ (aros )
aeration

Couche de
drainage

Géomembrane
imperméable

Drain d’évacuation O

Figure 2.5 : Schéma du filtre planté de roseaux vu en coupe. A gauche le filtre traditionnel a sable (FS), a droite
le filtre innovant avec du Rainclean (FR), plantés de Phragmites australis. Le sédiment n’est pas représenté car
absent initialement.
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Tableau 2.1 : Composition du filtre planté de roseaux subdivisé en deux filtres, FS et FR.

Filtre FS FR

Type Conventionnel Innovant (adsorbant)

Roseaux (6500 plantes) Phragmites australis Phragmites australis
Sable fin 40 cm 10 cm

Couche Rainclean / 20 cm

filtrante ]
Sable fin / 10 cm

Couc_h_e de G,raV|_er avec 10 cm 10 cm

transition aération

Couche de  Gravier 20 cm 20 cm

drainage Gravier 30 cm 30 cm

IV-4. Alimentation en eau du filtre

IV-4.1. Principe de fonctionnement du déversoir d’orage

Dans un premier temps, il est important de noter que les deux FPR ne sont pas alimentés en
méme temps (sauf en cas de grandes pluies). Tous les 29 jours, I'alimentation en eau bascule d’un
FPR a un autre. Il y a donc un filtre prioritaire chaque mois, qui regoit la grande majorité de I'eau, tandis
gue l'autre se repose. Des mesures in situ ont toutefois révélé que le filtre non prioritaire recoit tout de
méme un peu d'eau en raison de fuites d'eau d'un FPR a l'autre au niveau de la zone d’alimentation en
eau.

Puis, le fonctionnement de I'alimentation du FPR en eau est particulier. Tout d’abord, il y a deux modes
de fonctionnement : le mode temps sec et le mode temps de pluie (avec deux sous-modes selon
l'intensité des précipitations). Le filtre est alimenté dans les deux cas en eau, mais de fagon différente.
La Figure 2.6A permet de les décrire. Deux paramétres sont suivis afin de déterminer le mode
d’alimentation. Le premiéer est la hauteur d’eau dans la station de pompage du DO a laquelle est
associé un volume d’eau. Le second est le temps, car pour définir le mode d’alimentation, c’est la
hauteur d’eau accumulée au bout d’un temps défini (cycle) qui est mesurée.

Tout d’abord, un premier cycle est lancé, le cycle du remplissage de la bache de stockage
du DO (d’un volume total de stockage de 3 000 m3), défini sur un laps de temps de 130 min. En mode
temps sec (cas 1, Figure 2.6A), le DO va se remplir doucement d’eaux claires. Au bout du premier
cycle défini, si la valeur seuil de 50 m3 (correspondant a la hauteur d’eau de 28,6 mNGF, défini comme
le seuil maximal pour le temps sec : “TR niveau maxi temps sec” sur la figure 6A) n’est pas dépassée,
le mode temps sec se déclenche. La pompe se déclenche alors pour alimenter le FPR en eaux claires
lorsque les 50 m3ont été accumulés. Cependant, si les 50 m3 sont accumulés avant le temps final de
130 min, le DO passe alors en mode temps de pluie (cas 2, Figure 2.6A). Dans ce cas, le DO se remplit
alors jusqu’a la valeur seuil de 300 m? (hauteur d’eau de 29,15 mNGF, défini comme seuil maximal de
temps de pluie : “TR niveau pluie » sur la Figure 2.6A), et une fois ce seuil atteint, la pompe peut se
déclencher pour alimenter le FPR en eaux de ruissellement (mélangé avec des eaux claires, qui arrivent
continuellement).

Vient ensuite le deuxiéme cycle (cycle de vidange du DO), la vidange de I'eau accumulée dans le
DO, appelée la bachée. Ce cycle est défini sur 160 minutes. En mode temps sec, les 50 m3 sont
vidangés vers le FPR prioritaire durant ce laps de temps, et atteignent le seuil minimum défini (hauteur
d’eau de 27,95 mNGF soit entre 0 et 10 m3, “TR niveau arrét pompes” sur la Figure 2.6A), arrétant alors
le pompage. Cependant, si au bout de 160 minutes le seuil minimum n’est pas atteint, cela traduit le fait
que des précipitations ont eu lieu pendant ce laps de temps (débit entrant > débit de pompage par temps
sec). Le DO passe alors en mode temps de pluie (cas 4, Figure 2.6A) : la pompe s’arréte, et 'eau est
accumulée dans le DO jusqu’a atteindre le seuil de temps de pluie (300 m3). Une fois ce seuil atteint, la
vidange peut reprendre. Si le DO est passé en mode temps de pluie lors du premier cycle, les 300 m3
sont directement vidangés vers le FPR prioritaire jusqu'a atteindre le seuil minimum. Il y a donc deux
facons de passer en mode temps de pluie dans le DO, pendant le premier ou le second cycle.
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Un cas particulier peut arriver lors de fortes pluies, le mode temps de grande pluie (cas 3,
Figure 2.6A). Dans un premier temps, lorsque les 300 m3 sont atteints, la vidange de la bache débute
en mode temps de pluie. Cependant, le débit arrivant (fortes pluies) dépassant le débit sortant (vidange),
'eau s’accumule encore dans le DO. Un autre seuil a alors été défini, de 1 000 m? (correspondant a la
hauteur d’eau de 29,95 mNGF, “TR niveau grande pluie” sur la Figure 2.6A) qui permet de passer en
mode temps de grande pluie une fois atteint. Le 2éme filtre, non prioritaire est alors également alimenté.
Enfin, le volume maximal de stockage est atteint malgré le pompage (3 000 m3), une surverse permet
d’évacuer le trop plein directement dans la Seine, sans traitement. A ce jour, un seul cas de surverse
de ce type a été constaté au mois d’aot 2022.

A Hauteur d’eau (m) Cas 1 Cas 2 Cas 3 Cas 4

29,15 mNGF / 300 m?

28,60 mNGF / 50 m?
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Figure 2.6 : Principe du fonctionnement hydraulique du filtre. A : Principe de fonctionnement dans le DO, selon
les hauteurs d’eau accumulées et le temps. Les modes du DO et d’alimentation du filtre sont détaillés en bas du
graphique. B : Principe de fonctionnement de I'alimentation du filtre en eau par temps de pluie. Le graphique
représente la hauteur d’eau dans le filtre selon le temps (Payet et al., 2023).

IV-4.2. Alimentation du filtre par le déversoir d’orage

Lorsque le mode temps sec s’est déclenché et que la vidange a commencé, le FPR prioritaire
est alors alimenté en eau a un débit de 40 L/s (1 pompe utilisée sur 3). Avant le 5 avril 2022, le débit
était de 20 L/s, il a été modifié pour améliorer I'alimentation. Ce débit est constant jusqu’a vidange
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compléte de la bachée, lorsque le seuil minimal est atteint. Par temps sec, entre 4 et 5 bachées (de 50
m3) sont provoquées par jour environ.

Concernant le mode temps de pluie, lorsque la vidange est déclenchée, 2 pompes se lancent
pour alimenter le FPR prioritaire, & un débit de 80 L/s, jusqu’a saturation et flaquage du filtre (lame
d’eau de 5 cm au-dessus de la surface du filtre) (Figure 2.6B, “niveau haut flaquage” atteint). Le
pompage s'arréte alors pour que le FPR se vidange a un débit de sortie de 20 L/s et atteigne le niveau
de “bas flaquage”. Une fois ce niveau bas atteint, 1 pompe se relance alors pour maintenir un débit
d'alimentation de 40 L/s afin de maintenir la saturation du filtre. Une alternance de pompage et arrét de
pompage est alors mise en place (Figure 2.6B) jusqu’a la vidange compléte du DO (seuil “TR arrét
pompes” atteint (Figure 2.6B), afin de maintenir le niveau de I'eau entre le niveau bas et haut de
flaquage. Finalement, le DO repasse en mode temps sec pour lancer un nouveau cycle d’accumulation
de l'eau.

Enfin, concernant le mode temps de grande pluie, lorsqu'il est déclenché, le FPR non
prioritaire est alors alimenté a 80 L/s si deux pompes sont disponibles, sinon a 40 L/s (une seule pompe)
en plus du FPR prioritaire. |l s’agit de 'unique moment ou les deux FPR sont alimentés en méme temps.
Puis, les deux FPR sont maintenus a 40 L/s (avec la méme alternance pompage/arrét du pompage
gu’en temps de pluie) jusqu’a vidange compléte (Figure 2.6B).

IV-4.3. Suivi hydraulique et volumes d’eau écoulés dans le filtre

Afin de monitorer I'eau au sein des deux FPR, différents appareils ont été placés lors de sa
construction. Des piézometres ont été installés en différents points des deux FPR pour mesurer le
niveau d’eau dans le filtre. Un piézometre a été placé en amont, centre et aval de chaque filtre, il y a
donc 6 piézomeétres au total. Des plaques poreuses en nylon et en verre borosilicaté ont été installées
avant et aprés la couche de Rainclean dans le filtre FR uniquement afin de récupérer les eaux
interstitielles. Ces plaques ont été placées en fin de zone centrale du filtre, avec 4 plaques d’'un méme
matériau (2 au-dessus et 2 au-dessous du Rainclean), soit 8 au total. Des sondes TDR ont également
été installées afin de mesurer 'humidité a différentes profondeurs, correspondant aux différents
substrats (sable de surface, Rainclean et sable profond pour le filtre FR, ou bien les différentes
profondeurs de sable pour le filtre FS). Les sondes ont été placées dans les deux FPR, a 3 profondeurs
et en amont, centre et aval des filtres. Il y a donc 24 sondes au total. Enfin, des mesures du débit et de
la qualité de I’eau (pH, conductivité, turbidité, potentiel redox) en entrée et sortie du filtre sont
également réalisées.

Le FPR a été alimenté en eau de ruissellement a partir du 16 février 2021. Avant, seules des
eaux d’arrosage de la Ville de Paris (eau du réseau non potable) alimentaient les deux FPR par 'amont,
et des tests d’alimentation par temps de pluie avaient été réalisés. Cependant I'enregistrement des
données n'a débuté que le 1°" mai 2021.

Les filtres FS et FR ont ainsi recu un total de 155 720 et 172 990 m? d’eau respectivement (par temps
sec et de pluie), entre le 01/05/2021 et le 05/04/2023, derniére date de prélévements pour cette these.

IV-5. Evolution visuelle du filtre dans le temps

La Figure 2.7 montre le filtre, vue de 'amont en regardant vers I'aval (la planche en bois correspond
a la zone d’alimentation du filtre). On observe le FPR un an aprés la fin de sa construction (septembre
2020) puis le FPR entre 2020 et 2023 a différentes saisons. La densité de végétation a fortement
augmenté avec le temps, avec une phase de dormance en hiver chaque année.

Au cours de cette thése, le filtre a été suivi de septembre 2020 a avril 2023, pendant 2 ans et demi
environ. Son étude sera poursuivie par les autres acteurs du projet.

Les P. australis du filtre ont été faucardés deux fois au cours du suivi, une premiére fois en
février 2022 et une seconde fois en février 2023. La totalité des parties aériennes des roseaux (tiges
et feuilles) a été coupée en laissant environ 10 cm de hauteur de tiges pour limiter la moisissure des
tiges en hiver avec 'arrivée d’eau.
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Mars 2021 (travaux d’étanchéité
entre les deux filtres)

N

Septembre 2020

Avril 2022 (apres le faucardage
des roseaux)

\

Avril 2023 (apres le faucardage
des roseaux)

Octobre 2022 Février2023

Figure 2.7 : Photographies de I'évolution du FPR dans le temps, prises a chaque fois de I'amont en regardant
vers l'aval. Le ponton en bois correspond a la zone d’alimentation du filtre. Le filtre FS est sur la gauche et le filtre
FR est sur la droite. Sur ces photographies, le temps s’écoule de haut en bas et de gauche a droite (Crédit : J.
Roux 2020, 2021, 2022, 2023).
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V - Campagnes de prélevement

Pour caractériser le FPR dans son ensemble et son évolution dans le temps et I'espace, trois
campagnes de préléevements du FPR ont eu lieu entre 2020 et 2022 dans I'ensemble du filtre, en
septembre-octobre 2020, septembre-octobre 2021 et septembre-octobre 2022. Les résultats seront
présentés dans la Partie XI.

La campagne TO a eu lieu du 1 au 4 septembre 2020, avant que I'alimentation en eau de ruissellement
ne débute. Puis, la campagne T1 a eu lieu du 21 au 22 septembre et les 7 et 19 octobre 2021, un an
aprés la premiere campagne, mais 7 mois aprés le début de l'alimentation du FPR en eaux de
ruissellement (février 2021). Enfin, la campagne T2 a eu lieu le 27 septembre et 27 octobre 2022, deux
ans apres la campagne TO, et 19 mois aprés le début de I'alimentation du FPR (1 an et 7 mois). Les
campagnes T1 et T2 ont été réalisées sur deux mois distincts en raison de I'alimentation par alternance
des FPR (prélevement dans le filtre non alimenté). Quelques autres campagnes ont été réalisées pour
compléter ces prélévements lors de la campagne T2 car la végétation trop importante limitait certains
prélevements.

Les différentes informations hydrauliques (volumes totaux écoulés dans chaque FPR a chaque
campagne, volumes écoulés le mois précédant chaque campagne, temps de ressuyage entre la fin de
l'alimentation en eau et la campagne) et météorologiques (températures et précipitations des 7 jours
précédant les campagnes) sont synthétisées en Annexes 2-2 et 2-3.

Enfin, pour I'étude du devenir des micropolluants organiques (MPO) au travers des essais de
biodégradation au laboratoire, une campagne unique a été réalisée le 19 avril 2022, au printemps. Les
résultats seront présentés dans la Partie XII.

V-1. Méthodologie de prélevement des substrats

Des échantillons des différents substrats présents dans la couche filtrante ont été récupérés pour la
caractérisation du FPR dans son ensemble ainsi que son évolution dans le temps et I'espace. La
stratégie de prélévement pour obtenir les échantillons composites, décrite ci-dessous, était similaire
pour les trois campagnes.

V-1.1. Délimitation des 3 zones du filtre

Dans un premier temps, les deux filtres ont été séparés en trois parties : une zone amont, une
zone centre et une zone aval, afin de prendre en compte les niveaux de sollicitation en eaux différents,
I'alimentation étant réalisée en amont.

Au TO, I'eau de ruissellement n’alimentait pas encore le filtre, la surface entiére montrait donc du sable
en surface (Figure 2.8A). La délimitation a alors été réalisée selon la zone théorique sollicitée par le
FPR par temps de pluie (80 m?). La zone amont représentait cette surface (20 m de long sur le filtre), et
pour les deux zones suivantes, la surface restante a été divisée par deux pour avoir deux zones de
méme surface environ. Ainsi, la zone amont mesurait 104 m? et 84 m2, la zone centrale mesurait 325 et
240 m2 et la zone aval mesurait 254 et 285 m2 dans le filtre FS et FR respectivement.

Au T1 et T2, les zones ont été définies selon I’état de surface du filtre en raison de 'accumulation de
sédiments a la surface avec le temps. En effet, en amont, une couche continue et centimétrique de
sédiment était présente, tandis qu’au centre, une couche millimétrique laissant entrevoir encore le sable
en dessous était présente (couche de dép6t discontinue). Enfin, en aval du filtre, aucun dépdt de
sédiment n’était visible au T1, et trés peu de sédiment s’était déposé au T2 (Figure 2.8B). Ainsi, lors de
la campagne T1, la zone amont avait une surface de 177 et 143 m?, la zone au centre mesurait 349 et
238 mz et la zone aval avait une surface de 157 et 229 m2 dans le filtre FS et FR respectivement. Lors
de la campagne T2, la zone amont avait une surface de 287 et 197 m?, la zone au centre mesurait 221
et 171 m?2 et la zone aval avait une surface de 175 et 242 m2 dans le filtre FS et FR respectivement.
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Amont,
centre
et aval

Aval

Figure 2.8 : Photographies de I’évolution de I’état de surface du filtre selon la localisation horizontale (amont,
centre et aval). A : lors de la campagne TO ; B : lors des campagnes T1 et T2. L’échelle est représentée par les
traits noirs, qui correspondent a 6 cm sur les photos (Crédit : J. Roux 2020, 2021, 2022).

—

Finalement, cette stratégie a permis de prendre en compte I'évolution des zones des deux FPR
avec le temps, donnant alors une vision dynamique du filtre. Les positions géographiques des
délimitations des zones ont été relevées a I'aide d’'un GPS différentiel (DGPS Trimble Geo 7x). La Figure

2.9 montre I'évolution des trois zones avec le temps.

Délimitation des zones
—— Campagne T0 (2020) ol
=== Campagne T1 (2021) Zone 3 RN
=== Campagne T2 (2022) AVAL /| , ]*\
—— Délimitation du filtre Zone 3 : \
AVAL /
Zone 2 Zone2 / |
CENTRECENTRE : Il
Zone 2 \ ' /
CENTRE ¥ g:
Zone 1 %
AMONT
Zone 1
AMONT
Zone 1
AMONT
FS
FR Z
B 0 7,5 15m
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Figure 2.9 : Carte de I'évolution du zonage du filtre (amont-centre-aval) entre les trois campagnes de
prélevement, TO (2020), T1 (2021) et T2 (2022). Le filtre FS est sur la gauche et le filtre FR sur la droite.
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V-1.2. Préléevement d’échantillons composites

Concernant le prélevement des échantillons de substrats, I'objectif était de choisir plusieurs
points de préléevements représentatifs au sein de chaque zone, pour ensuite prélever des carottes sur
toute la profondeur de la couche filtrante des deux FPR.

Pour la zone amont, la plus sollicitée, 8 points de prélévement étaient définis (6 lors de la campagne
TO car la variabilité était moins importante) et pour les deux autres zones, 6 points de prélévement
étaient définis. Les points de prélevement étaient réalisés le long de I'axe des deux filtres, chaque point
étant a peu prés séparés d’'une méme distance. Au niveau de la zone 1, plus petite, des points de
prélevement cote a cbte étaient réalisés. Lors de la campagne TO, les points de prélévements étaient
définis le long de I'axe central du filtre ; au T1, les points étaient [égerement décalés vers la rive gauche
du filtre ; au T2, les points étaient Iégérement décalés vers la rive droite. Cette stratégie a été adoptée
afin d’éviter de prélever deux fois au méme endroit entre deux campagnes. Tous les points de
prélevement réalisés au cours des trois campagnes ont été géoréférencés au DGPS et sont représentés
sur la Figure 2.10.

A | Campagne TO (2020) B | Campagne T1 (2021)
= Délimitation des zones == Délimitation des zones 5 y
. ~ . i P 5 one ©

@ Echantillons prélevés Zone 3 > @ Echantillons prélevés AVAL . |®
—— Délimitation du filtre ~ AVAL % e e o

L ] L ]
" L Zone 2 ¢ °

Zone 2 PN 5 CENTRE P 2
CENTRE 2 " A
L ] ° L ]
° ° ° o
) = \
L ] ° 75
L ] ° e
2 i Zone 1 % g
/4 AMONT =
o.' %
® [ ]
° PS ®
A 0 75 15m e o A 0 75 15m
| — ® | S—

C | Campagne T2 (2022)

= Délimitation des zones o

® Echantillons prélevés  Zone 3 °
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Zone 2
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L J
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Figure 2.10 : Cartes de la localisation des points de prélevement des échantillons de substrats au cours des
différentes campagnes de prélévement. A : Campagne TO. B : Campagne T1. C : Campagne T2. D : Les trois
campagnes regroupées.
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Une fois les points de prélevement définis dans chaque zone, des carottes ont été prélevées
dans la couche filtrante des deux FPR (0 & 40 cm de profondeur plus le sédiment a partir de la
campagne T1). Pour cela, un carottier cylindrique fabriqué par 'INRAE de 6 cm de diamétre a été utilisé,
permettant de prélever des substrats granulés. Deux exemples de carottes récupérées sont représentés
sur la Figure 2.11A et B.
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Figure 2.11 : Photographies du carottier et des carottes réalisées dans les deux filtres. La hauteur possible de
prélevement est de 40 cm. B : Photographie d’un exemple de carotte récupérée au niveau du filtre FS ; C :
Photographie d’un exemple de carotte récupérée au niveau du filtre FR (Crédit : J. Roux, 2021).

Pour chaque carotte récupérée, une subdivision de celle-ci était ensuite réalisée en tranches, selon
les substrats présents dans chaque FPR (Figure 2.12) : le sédiment si présent (au-dessus de la surface
des filtres, aux campagnes T1 et T2), le sable de surface (0-10 cm), le Rainclean si présent (10-30
cm) et le sable profond (30-40 cm ou 10-40 cm pour le filtre FR et FS respectivement). Chaque couche
définie d’'une méme zone (amont, centre ou aval) était alors placée dans un bac en inox différent. Enfin,
une fois les 6 ou 8 points de prélévements réalisés et séparés, chaque bac est alors homogénéisé a
I'aide de cuilleres en inox.

Cela a finalement permis de récupérer des échantillons composites, représentatifs :

- D’une campagne de prélévement : TO, T1 ou T2

- D’unfiltre : FS ou FR

- D’une zone : amont, centre ou aval

- D’une profondeur : sédiment, sable de surface, Rainclean, sable profond pour le filtre FR ;
sédiment, sable de surface, sable profond pour le filtre FS,

permettant le suivi dynamique des deux FPR dans le temps et I'espace : évolution temporelle,
évolution selon la localisation horizontale et évolution selon la localisation verticale.

Il est visible que le nombre de couches est différent entre les deux filtres, la couche filtrante est plus
subdivisée dans le filtre FR (4 couches contre 3 dans le filtre FS). Cela est majoritairement lié aux
contraintes budgétaires du projet, qui ont conduit a garder la profondeur 10 & 40 cm en un seul
échantillon dans le filtre FS. Pour séparer ce sable de surface du profond, 10 cm de sable étaient alors
mesurés a l'aide d’une regle.

Pour chaque point de prélevement, les informations suivantes étaient relevées :
présence/absence de sédiment et épaisseur de cette couche, présence/absence d’une couche de
transition entre le sédiment et le sable de surface et épaisseur de cette couche, épaisseur totale de la
couche de sable de surface, épaisseur de la couche de Rainclean lorsqu’elle était présente, profondeur
maximum ou les racines sont présentes, profondeur du trou. De plus, aprés chaque campagne, chaque
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point de prélévement était rebouché une fois les prélevements réalisés avec du substrat neuf, en
respectant les épaisseurs de couches afin de conserver la structure de chaque filtre.

6 a 8 carottes

— ) — - Sédiment
_ll | TEN : Sable de surface

10

' § Rainclean®
0 ‘ ‘ Substrat adsorbant

Filtre FR

ol = : Sable profond

e : —r ., - Sédiment
o T >

Sable de surface

Filtre FS

Sable profond

cm

Figure 2.12 : Schéma du principe de réalisation des échantillons composites dans une zone. Cette
homogénéisation des carottes est répétée pour chaque zone.

Quelques précisions peuvent étre apportées concernant ces préléevements.

Sédiment : Le sédiment prélevé avec le carottier ne suffisait pas a obtenir assez de masse pour toutes
les analyses. Ainsi, en plus de ces préléevements, la surface de la zone autour de chaque point de
prélévement était doucement raclée pour récupérer plus de matiére.

Sable de surface : D’'une part, lors de la campagne TO dans le filtre FS, toute la couche de sable (40
cm) a été homogénéisée en un seul échantillon (pas de différenciation du sable de surface et profond)
car I'hypothese de départ était que le filtre était homogéne au temps initial et également pour limiter le
nombre d’échantillon et donc d’analyses. D’autre part, a partir de la campagne T1, la partie supérieure
de la couche de sable de surface s'est enrichie d’'un dép6t noir de sédiment (couche visible sur la
Figure 2.11A et B). Il s’agit d’'une couche de transition entre le sédiment et le sable de surface,
composée de sable dont les pores ont été progressivement remplis par les MES des eaux de
ruissellement. Pour les échantillons composites, cette couche a été inclue au reste du sable de surface
afin de maintenir une profondeur de couche constante avec le temps.

Sable profond : Dans le filtre FR, il a été difficile de prélever le sable profond car le sable sous le
Rainclean n’adhérait plus au carottier, donc restait dans le trou. Pour la campagne TO, tous les
échantillons de sable profond récupérés dans les trois zones ont été homogénéisés pour obtenir un
échantillon composite du sable profond représentatif des zones amont, centre et aval. Pour la
campagne T1, la couche de sable profond a été prélevée en raclant le fond des trous permettant alors
une masse suffisante dans la zone amont. Le sable profond des deux autres zones a été homogénéisé
pour obtenir un échantillon composition représentatif des zones centre et aval. Enfin, pour la campagne
T2, afin de séparer les trois zones, le sable profond a été raclé dans chaque zone pour récupérer
suffisamment de masse de sable profond.
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En rassemblant chaque prélevement en échantillons composites homogénes et représentatifs
de leur profondeur- zone -filtre-campagne, plusieurs échantillons ont ainsi été obtenus. A la campagne
TO, 10 échantillons composites ont été récupérés (3 échantillons dans le filtre FS, 7 échantillons dans
le filtre FR). Lors de la campagne T1, 16 échantillons composites ont été récupérés, 7 dans le filtre
FS et 9 dans le filtre FR. Enfin, lors de la campagne T2, 17 échantillons composites ont été récupérés,
7 dans le filtre FS et 10 dans le filtre FR (Tableau 2.2). Une photographie de chaque substrat est
présentée dans la Figure 2.13, et la nomenclature détaillée de chaque échantillon de substrat composite
récupéré est fournie en Annexe 2-4.

Tableau 2.2: Nombre total d'échantillons composites récupérés lors des trois campagnes TO, Tl et T2 et
nomenclature associée selon leurs localisations horizontales (zone) et verticales (profondeur). Le nom de chaque
échantillon est donné sans l'information de la campagne ; leur nom complet présente donc a la fin l'indication TO,
T1 ou T2 (Annexe 2-4). Les cellules ayant la méme couleur correspondent a un méme échantillon. X : échantillon

récupéré ; Am: amont; C: centre ; Av : aval ;

Sdt : sédiment ; Ss : sable de surface ; Rc : Rainclean ; Sp : sable

profond.
. Zone du Profondeur
Filtre filtre (cm) Substrat TO T1 T2 Nomenclature
+x -0 Sédiment Absent X X FS-Sdt-Am
Amont 0-10 Sable de surface , X X FS-Ss-Am
Filtre 10-40 Sable profond X X FS-Sp-Am
conventionnel : 0-10 Sable de surface X X FS-Ss-C
FS Centre X
10-40 Sable profond X X FS-Sp-C
0-10 Sable de surface X X FS-Ss-Av
Aval X
10-40 Sable profond X X FS-Sp-Av
+x-0 Sédiment Absent X X FR-Sdt-Am
0-10 Sable de surface X X X FR-Ss-Am
Amont .
10-30 Rainclean X X X FR-Rc-Am
30-40 Sable profond X X X FR-Sp-Am
Fi|tre innovant : 0'10 Sable de Surface X X X FR-SS-C
FR Centre 10-30 Rainclean X X X FR-Rc-C
30-40 Sable profond X X X FR-Sp-C
0-10 Sable de surface X X X FR-Ss-Av
Aval 10-30 Rainclean X X X FR-Rc-Av
30-40 Sable profond X X X FR-Sp-Av
Nombre total d'échantillon 10 16 17
A g mm:wmumuunmm B gy c fm]lm||m||m| ﬂm&g@mypubwmmq_uuw (y
mﬂﬁ% nﬂl‘l"lt"llml\ﬂ"'_'—r_mll ﬁmﬂ"mmﬂm?ﬂunﬂ“rﬂﬁr#l'ﬂlhl\Inuhmlwl (i m(

Figure 2.13 : Les différents types de substrats récupérés sur site. A : sédiment. B : sable de surface. C :

Rainclean. D : sable profond (Crédit : J. Roux, 2023).

Pour finir, une fois ces échantillons obtenus, ils ont été séparés en sous-échantillons (différents

contenants selon les analyses ciblées). Ainsi,

(grammage différent selon les masses nécessaires aux analyses) pour :
- Les analyses physico-chimiques
- Les analyses microbiologiques (deux flaconnages)

un méme échantillon était subdivisé en 5 parts
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- Les analyses des micropolluants organiques (MPO)
- Les analyses des éléments traces métalliques (ETM).

V-2. Prélevements complémentaires de substrats

V-2.1. Analyses microbiologiques a une échelle plus faible

En plus des échantillons composites, pour mieux évaluer la variabilité spatiale, nous avons
décidé de garder une petite partie de chaque échantillon unique de sédiment, couche de transition
sédiment-sable et sable de surface. lls ont été récoltés et mis a part avant ’'homogénéisation de tous
les points de prélévement d’une zone. lIs ont ensuite été placés dans des petits piluliers plastiques en
vue d’analyses. Avec 6 a 8 points de prélévement * 3 zones * 2 ou 3 profondeurs (avec ou sans sédiment
selon les zones), 72 échantillons uniques ont été récupérés lors de la campagne TO et 96 lors de la
campagne T1 et T2 (avec la moitié dans chacun des deux FPR). Cependant, par manque de temps,
ils n'ont pas pu étre entierement caractérisés, et ne seront donc pas discutés par la suite.

V-2.2. Mesure de la masse volumique

Pour évaluer la masse volumique apparente et son évolution dans le temps et I'espace, des
prélévements supplémentaires ont été réalisés a chaque campagne. A l'aide d’un porte cylindre et de
cylindres calibrés, des volumes précis des différents substrats ont été récoltés ailleurs que dans les
points de préléevement : sédiment lorsqu’il était présent, sable de surface, Rainclean et sable profond.

Au cours de la campagnes TO, des cylindres du sable a 10 cm de profondeur pour le filtre FS
(représentatifs de 'ensemble de la couche filtrante) et des cylindres de sable de surface et Rainclean a
5 cm et 15 cm respectivement étaient réalisés dans le filtre FR dans les trois zones du filtre, avec deux
répétitions par zone. Lors de la campagne T1, des cylindres de sable de surface et profond ont été
prélevés a 5 cm et 15 cm dans le filtre FS et des cylindres de sable de surface, Rainclean et sable
profond ont été réalisés a 5cm, 15 cm et 35 cm de profondeur dans le filtre FR, avec trois répétitions a
chaque fois, mais uniqguement dans la zone amont. Le sédiment n’était pas assez épais pour remplir le
cylindre. Enfin, pendant la campagne T2, le sédiment, sable de surface, Rainclean et sable profond ont
été prélevés dans des cylindres aux mémes profondeurs que lors de la campagnes T1 pour les filtres
FS et FR. Il y avait 3 répétitions réalisées pour chaque zone.

Les prélevements ont été réalisés en paralléle des prélevements composites pour les
campagnes TO et T1. Pour la campagne T2, la biomasse végétale trop élevée a rendu ces prélévements
complexes. lls ont alors été réalisés le 13 février 2023, lorsque la végétation n’était plus présente
(faucardée, cf V-3).

V-2.3. Cartographie fine de I'accumulation de sédiment et de sa
contamination en éléments traces métalliques

En complément des échantillons composites, des prélévements a I’échelle spatiale plus fine
ont été réalisés sur le sédiment uniguement aux campagnes T1 et T2 (pas de sédiment au TO) afin de
cartographier la répartition spatiale fine du dép6t de sédiments et de ses teneurs en ETM. Pour cela,
des petites quantités de sédiment (50 g environ) ont été prélevées dans des piluliers dans la zone
amont de chaque FPR uniqguement (seule zone possédant une couche de sédiment).

La zone amont a été subdivisée en trongcons perpendiculaires a la longueur du FPR et de méme
épaisseur environ ; il y avait 15 trongons dans le filtre FS et 16 dans le filtre FR lors de la campagne T1,
et 14 et 16 troncons dans le filtre FS et FR lors de la campagne T2. Puis, au sein de chaque trongon, 1
a 3 préléevements de sédiments étaient réalisés dans la largeur du filtre, avec moins de prélévement le
plus en amont & cause de végétation trés dense, et la faible largeur du filtre faible (Figure 2.14). Lors
de lacampagne T1 (Figure 2.14A), 39 et 38 échantillons de sédiment ont été récupérés dans la zone
amont du filtre FS et FR respectivement. Finalement, 38 et 44 échantillons de sédiment ont été
récupérés dans la zone amont du filtre FS et FR respectivement (Figure 2.14B).

112



Pour chaque prélevement de sédiment, I’épaisseur de la couche de sédiment était également
mesurée en chaque point pour suivre ce paramétre dans le temps et I'espace également.

Enfin, comme pour les prélevements du V-2.2, ces préléevements de sédiments ont été réalisés
apres le faucardage des roseaux, le 5 avril 2023.

A B

== Délimitation des zones (T1) == Délimitation des zones (T2)
+ Echantillons prélevés + Echantillons prélevés

—— Délimitation du filtre Délimitation du filtre

A 0 75 15m fi 0 7,5 15m

Figure 2.14 : Carte des prélevements des sédiments en amont des FPR (points noirs) pour la réalisation de leur
cartographie fine. A : lors de la campagne T1. B : lors de la campagne « T2 » (en avril 2023, six mois aprés T2).

V-2.4. Préléevements pour les essais de biodégradation en laboratoire

Pour réaliser cette étude, des masses importantes de substrats ont été récupérées au niveau
de la fin de la zone amont du filtre FR. Les trois différents substrats, sédiment, sable de surface et
Rainclean ont été prélevés a I'aide d’'une béche.

Selon les masses volumiques respectives des substrats, les masses prélevées étaient différentes : 18
kg de sédiment, 30 kg de Rainclean et 50 kg de sable humides. Les substrats sont stockés dans des
gros sacs plastiques et ramenés au laboratoire pour leur préparation.

V-3. Prélévements de Phragmites australis

La croissance des roseaux dans le FPR avec le temps et leur évolution selon la localisation
horizontale ont été évaluées au cours des campagnes TO et T1. Lors des campagnes TO0, une étude
préliminaire avait été réalisée pour mettre en place le protocole d’étude du développement des
différentes parties des roseaux : aériennes (tiges et feuilles) et souterraines (racines et rhizomes). Puis,
il a été appliqué au T1 & plus grande échelle sur chaque zone des deux FPR. Les parties aériennes et
souterraines ont été prélevées a l'aide de quadrats d’'1 m? afin d’étre caractérisées. Cependant, ces
données n'ont pas pu étre exploitées dans ce manuscrit par manque de temps. Les prélevements, la
préparation et les mesures réalisés lors de ces deux campagnes sont donc détaillés en Annexe 2-5, les
résultats ne seront pas présentés.

Lors de la campagne T2, la végétation était trop dense pour réaliser les mémes observations
et prélevements de la campagne T1. Un autre objectif était alors visé, I'évaluation de I’exportation de
micropolluants lors du faucardage des parties aériennes des roseaux des FPR en fin d’hiver.

Nous avons donc profité du faucardage des roseaux en février 2023 pour évaluer la masse totale
exportée de leurs parties aériennes et conserver sur place un quadrat de 1 m2 de végétation dans
chaque zone (amont, centre et aval) (Figure 2.15A). Ces quadrats de végétation ont ensuite été récoltés
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le 13 mars 2023 en coupant a ras du sol a 'aide de ciseaux en inox et couteau en céramique les parties
aériennes. Elles étaient finalement placées dans des grands sacs plastiques, soit 6 sacs de végétation
aérienne récupérés au total (3 zones * 2 filtres) et amenés au laboratoire pour quantifier leur masse et
leur contamination. Ces six prélévements ont été géoréférencés, la Figure 2.15B représente leur
position sur le filtre.

Prélevements de P. australis
® Prélévements de roseaux T2 (2023)
~— Délimitation des zones T2 (2022)
Délimitation du filtre

Figure 2.15 : Prélévements des parties aériennes de P. australis réalisés en mars 2023. A : photographie des
guadrats conservés sur place lors du faucardage (Crédit : J. Roux, 2023) ; B : localisation des prélevements sur
les filtres.

V-4. Résumé des différents échantillons prélevés dans le filtre
planté de roseaux

Pour finir, Tableau 2.3 synthétise les différents échantillons qui ont été prélevés sur site au cours des
différentes campagnes de prélévement.

Tableau 2.3 : Les différents types d’échantillons de substrats et de P. australis récupérés au cours des campagnes
de prélevement. En rouge les échantillons n’ayant pas pu étre caractérisés jusqu’au bout, donc non présentés dans
la suite de ce manuscrit.

Filtre

Type d'échantillon  Objectif prélevé

Campagne Echantillons récupérés

-Echantillons composites (+ uniques)
-Cylindres pour la masse volumique
-Cartographie fine des sédiments
(ETM et épaisseur)

Caractérisation des substrats des
FPR et leur évolution dans le FS,FR TO,T1,T2
temps et I'espace

Substrats
(sédiment, sable de
surface, Rainclean,

sable profond) Devenir des MPO émergents : . Sable, Rc et sédiment en grande
. . - FR Avril 2022 L
essais de biodégradation guantité
Physiologie FS.FR TO, T1 Quadrat_s de végétation (aérien et
i souterrain)
P. australis

Accumulation d'ETM etde MPO  FS, FR Mars 2023 (T2) Quadrats de végétation (aérien)

VI - Préparation des échantillons

VI-1. Echantillons composites des substrats
Une fois les échantillons composites humides formés, ils ont donc été subdivisés selon les

analyses réalisées par la suite. lls sont placés dans une glaciaire a 4 °C le temps de les amener aux
laboratoires. Par la suite, la conservation et la préparation des échantillons composites sont différentes.
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Le Tableau 2.4 résume la préparation de ces échantillons composites selon les analyses, et I’Annexe
2-6 présente les différents flaconnages selon les analyses.

Tableau 2.4 : Conservation et préparation des échantillons selon les analyses réalisées. PP : Polypropyléne.

Quantité Conservation

Analyse Contenant . Préparation de I'échantillon Laboratoire
(9) sur le terrain
NF I1SO 11464 : séchage 40 °C, tamisage a 2
Physico- Sachet mm, broyage fraction > 2 mm pour Rainclean et
= plastique PP 1000 4°C ! ) . . \ SGS
chimie 1L broyage final de tous les échantillons a 250 um,
sauf pour la granulométrie
Sachet Séchage air libre, tamisage 2 mm, broyage
ETM plastique PP 200 4°C 1ag ' ge = mm, broyag INRAE
1L fraction > 2 mm pour tous les échantillons
HAP/indices Flacon grillé R Congélation, lyophilisation, broyage total des
HC 600 mL 500 4°c échantillons SGS
AP/BPA/PAE Flaclon ambré 100 4°C gonge[atlon, lyophilisation, broyage total des LEESU
grillé 250 mL échantillons
Microbiologie Sachet Séchage 25 °C, tamisage 2 mm, broyage
. . plastique PP 300 4°C : ’ ) ' LEESU
et biochimie 1L fraction > 2 mm pour Rainclean
Biologie Tube Falcon 10 4°C Aucun, congélation jusqu'a extraction de 'ADN  LEESU

moléculaire 15 mL

VI-1.1. Analyses physico-chimiques

Environ 1 kg d’échantillons sont stockés dans des sachets en plastique de 1 L. Puis ils sont préparés
par le laboratoire danalyse sous-traitant SGS (Société générale de surveillance,
https://www.sgs.com/fr-fr) selon la norme NF ISO 11464 : séchage en étuve a 40°C jusqu’a masse
constante, puis tamisage a 2 mm. Dans le cas du Rainclean, il a été décidé d’inclure la fraction > 2 mm
afin d’analyser 'ensemble du matériau (donc broyage léger de la fraction >2 mm pour la faire passer au
travers du tamis, comme pour les analyses microbiologiques). Enfin, les échantillons sont broyés a 250
pum afin d’obtenir des échantillons homogénes. Pour les analyses de granulométrie, I'échantillon brut a
été utilisé (pas de broyage).

VI-1.2. Analyse des éléments traces métalliques

Environ 200 g d’échantillons sont stockés dans des sachets en plastique de 1 L. Puis, ils sont séchés a
I'air libre jusqu'a masse constante et tamisés a 2mm. Le refus (> 2 mm) a été légerement broyé avec
un mortier en céramique afin de récupérer la totalité du matériau (du Rainclean, du sable et du
sédiment). Les échantillons sont ensuite conditionnés dans des piluliers en plastique pour étre amenés
au laboratoire d’analyse des sols LAS, INRAE. Les échantillons sont séchés a nouveau pendant 24/48h
dans une piéce chauffée avant la préparation et les analyses. Le Rainclean est finalement broyé a 250
pum tandis que le sable et sédiment sont utilisés tels quels.

VI-1.3. Analyse des hydrocarbures aromatiques polycycliques et indices
hydrocarbures

Environ 500 g d’échantillons sont congelés aprés le prélevement dans des flacons grillés en verre de
600 mL. Puis les échantillons sont lyophilisés et broyés finement sans tamisage préalable . lls sont
ensuite analysés par le laboratoire d’analyses sous-traitant SGS.

VI-1.4. Analyse des alkylphénols, bisphénol-A et phtalates

Environ 100 g d’échantillon sont prélevés dans des flacons grillés (500°C) en verre ambré de 250 mL.
A leur arrivée au laboratoire LEESU, ils sont congelés tels quels (-18°C), puis lyophilisés (Alpha 1-2 LD
Plus, CHRIST) jusqu’a masse constante, et enfin broyés finement en poudre dans un broyeur planétaire
en agate (PM100, Retsch). Aucun tamisage n’a été réalisé. Les mortiers sont rincés a I'eau, puis a I'eau
distillée, et enfin a 'acétone entre chaque échantillon. Les échantillons broyés sont ensuite conservés
dans leur flacon ambré dans un dessiccateur jusqu’a analyse.
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VI-1.5. Analyses microbiologiques et biochimiques

Environ 300 g d’échantillons sont stockés dans des sachets en plastique de 1 L. Puis, ils sont ramenés
au LEESU et sont séchés dans une étuve ventilée a 25°C (Venticell, MMM Medcenter) jusqu’a masse
constante. lls sont ensuite tamisés a 2 mm. Le sable et le Rainclean ont environ 20 % et 35 % de
particules au diameétre supérieur a 2 mm respectivement, le sédiment n’en posséde quasiment pas (ou
alors ce sont des petits grains de sable issus de la couche sous le sédiment, donc enlevé de
I'échantillon). Un broyage léger du Rainclean uniquement a été réalisé pour que tout le matériau passe
au tamis. Les échantillons sont ensuite stockés dans des piluliers en plastique jusqu’aux analyses. De
plus, une petite partie de chaque échantillon brut a été prélevée dans un tube Falcon de 15mL et
conservé au congélateur en vue des analyses de biologie moléculaire.

VI-2. Echantillons complémentaires de substrats

Pour les cylindres de substrats pour I’étude de la masse volumique apparente, aucune préparation
n’a été réalisée au préalable.

Concernant les échantillons de sédiment pour la cartographie fine de la contamination en ETM, ils
sont tout d’abord séchés a 105 °C dans une étuve jusqu’a masse constante. lls sont ensuite tamisés a
2 mm (le refus est essentiellement constitué de déchets et débris végétaux) et enfin gardés dans un
endroit sec jusqu’a analyse.

VI-3. Echantillons pour les essais de biodégradation

Les échantillons de substrat récupérés sur le terrain sont ramenés au laboratoire et mis a sécher dans
des grands bacs plastiques a une température de 25 °C dans une salle ventilée et climatisée pendant
8 jours (substrats sec) (Figure 2.16). Les substrats sont quotidiennement mélangés pour que le séchage
soit plus rapide, et les agrégats de sédiment sont décompactés également. Une fois secs, aucun
tamisage n’est effectué pour garder les mémes substrats que sur site pour le sable et le Rainclean, et
le sédiment est tamisé & 2mm afin d’enlever le sable potentiellement récupéré lors de son prélevement.
lls sont rangés dans des containers en plastique fermés, au sec et a I'abris de la lumiére jusqu’a
utilisation.

Figure 2.16 : Photographie du séchage des échantillons. A : sable et Rainclean ; B : sédiment (Crédit : J. Roux
2022).

VI-4. Echantillons de Phragmites australis

Les parties aériennes des roseaux récupérées apres leur faucardage pour le dosage des
micropolluants ont été conservées dans des sacs plastiques et ont été mises a sécher a température
ambiante jusqu'a masse séche. Puis, les échantillons ont été envoyés au laboratoire SGS pour le
dosage de HAP et ETM.

Pour I'analyse des MPO émergents, environ 100 g de chaque échantillon (tiges et feuilles) ont été
directement lyophilisés jusqu’a masse constante, pour ensuite étre broyés en poudre (PULVERISETTE
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14 classic line, Fritsch).

VII - Analyses réalisées sur les substrats

Les analyses présentées par la suite ont été réalisées sur les échantillons composites récupérés au
cours des trois campagnes de prélevement. Lors des essais de biodégradation (cf. IX - ), certaines de
ces mémes analyses étaient réalisées, mais des variantes dans les protocoles ont également été
appliquées. Elles sont alors indiquées en fin de chaque sous-partie.

VII-1. Analyses des propriétés physico-chimiques

Pour caractériser les substrats des FPR en termes de propriétés physico-chimiques, les
analyses ont été réalisée par le laboratoire sous-traitant SGS. Le Tableau 2.5 présente les différentes
analyses qui ont été réalisées, ainsi que les méthodes analytiques utilisées. Ce laboratoire a réalisé les
analyses suivantes : mesure du pH (eau), teneurs en carbonates totaux, carbone organique, matiére
organique, azote total, azote ammoniacal, calcul du rapport C/N, mesure de la Capacité d’Echange
Cationique (CEC), dosage du K20, MgO, CaO, NA20, P20s et mesure de la granulométrie. Ces
analyses ont été réalisées selon les normes définies, ou bien selon des méthodes internes au
laboratoire. Les limites de quantifications et incertitudes associées a ces différentes mesures sont
présentées sur le Tableau 2.6.

Tableau 2.5 : Analyses physico-chimiques réalisées sur les substrats lors des trois campagnes de prélevement et
les normes et méthodes associées.

Laboratoire Analyse Norme T1 Norme TO-T2 Méthode T1 Méthode TO et T2
NF ISO Mise en suspension de I'échantillon dans l'eau,
pH eau NF EN 13037 10390 rapport volume 1/5 (solide/liquide)
Azote total Methode NFISO 13 Méthode Kjeldahl Méthode Dumas
interne 878
Azote ammoniacal NF ISO 14256-2 Extraction KCI 1M et dosage colorimétrique
Matiére organique NF EN 13039 T4|,:2|385O Perte au feu Spectrocolorimétre apres
NE 1SO oxydation en milieu
Carbone organique total NF ISO 10694 14235 Combustion séche sulfochromique
Rapport C/N - - Calcul
NF ISO . .-

SGS Carbonates totaux (CaCO3) NFU 44-001 10693 - Méthode volumétrique
Capac_lte d'échange NFX 31-130 Méthode Metson (acétate d'ammonium)
cationique

NF ISO

Phosphore (P205) 11263

Potassium (K20 & jional

Calci (C(O) ) il\r/1|teet pnoedgelon rEé);t;z?gt;)our;Sa dloesz\uge Méthode Olsen : extraction

alcium (Ca i -
o NFEN 16174  NFX31-108 ICP-MS puis dosage ICP-AES

Magnésium (MgO)

Sodium (Na20)

Granulométrie NF ISO 13320-1 Granulométrie laser

Masse volumique apparente Méthode interne Séchage d_Lfn volume connu d'échantillon humide
LEESU non remanié

Capacité au champ Méthode interne . .
pesée de I'eau retenue

Lors de la campagne T1, le laboratoire sous-traitant a changé la définition de la nature des substrats,
donc les normes utilisées pour les analyses réalisées. En effet, ils ont considéré les échantillons comme
des « boues » pour le sédiment et « déchets » pour le sable et Rainclean, ce qui n'est pas le cas
(considéré comme des « terres » au TO et T2). Malheureusement, il ne restait plus assez de matiére
pour refaire les analyses.
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En plus de ces analyses, les mesures de la capacité au champ, de la masse séche et de la
masse volumique apparente ont été réalisées au LEESU.

Pour connaitre le volume d’eau qu’un sol peut retenir aprés égouttement de I'eau libre (eau gravitaire),
la capacité au champ est mesurée. Pour cela, 5 g d’échantillon sec sont pesés et placés dans un
pilulier de 15 mL dont le bouchon a été modifié afin de placer une toile a bluter de 200 um pour ouvrir
le systeme. Les flacons sont ensuite retournés (bouchon au sol) dans un bac contenant de I'eau distillée
et sont saturés pendant 24 h a température constante. Puis, le systeme est mis a ressuyer pendant 48h
pour libérer I'eau gravitaire. Le systéme est pesé a nouveau, pour connaitre la masse d’eau retenue
dans chaque échantillon. La capacité de rétention est alors exprimée en mL d’eau retenue / g
d’échantillon sec, ou bien en pourcentage.

La masse séeche des différents échantillons est mesurée en pesant 10 g d’échantillon humide qui est
ensuite séché pendant 24 heures a 105 °C. La masse séche est alors mesurée permettant de connaitre
'humidité des échantillons et la réelle masse utilisée lors des analyses.

La masse volumigue apparente est mesurée sur les cylindres de volume connu (100 cm3) prélevés
sur site. lls sont tout d’abord pesés humides, puis ils sont séchés a 105 °C jusqu’a masse constante et
repesés secs. Cela permet de connaitre la masse de substrat dans le volume connu, donc de rapporter
les résultats en g/cm3. Cette mesure est importante pour réaliser les bilans de masse d’accumulation de
polluants dans les différentes couches du filtre.

Tableau 2.6: Limites de quantification (LQ), incertitudes de mesure et unités utilisées selon les différents
paramétres physico-chimiques mesurés.

Analyse LQ I(T_(_:)ethde Unité
pH 2 0,2 -
Azote total 0,35 0,14 a/kg
Azote ammoniacal 0,05 0,03 mg/kg
Matiére organique 0,1 0,06 a/kg
Carbone organique 0,05 0,03 a/kg
Carbonates totaux 0,5 0,15 %
CEC 5 3 me/kg
P20s 0,001 0,0006 g/kg
MgO 0,005 0,003 a/kg
CaO 0,05 0,03 a/kg
K20 0,01 0,006 a/kg
Na.O 0,005 0,003 a/kg
Argile 0,5 0,3 %
Limon fin 0,5 0,3 %
Limon grossier 0,5 0,3 %
Sable fin 0,5 0,3 %
Sable grossier 0,5 0,3 %

Enfin, certaines propriétés physico-chimiques ont également été mesurées dans les substrats
au cours des essais de biodégradation (cf. IX - ), au LEESU :

® Mesure du pH : le pH a été mesuré selon la norme NF ISO 10390 : suspension substrat/eau distillée
au rapport 1/5 (volume/volume), agitation 1 heure puis 30 minutes de repos. Le pH est ensuite mesuré
dans la solution, avec une sonde HI 1053B et un pH métre HANNA pH 211 Instruments.

® Mesure de la capacité au champ avec une masse plus importante : Afin d’évaluer la capacité de
rétention en eau des différents substrats, la capacité au champ a été mesurée dans les substrats avant
de lancer I'expérimentation uniquement. Le protocole est le méme que celui défini avant, cependant, il
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a été réalisé sur une masse d’échantillon bien plus élevée : des colonnes ont été remplies de substrat
(800 g de sable, 500 g de Rainclean et 250 g de sédiment), puis plongées dans de grands bacs pour la
saturation. Cela permet d’étre plus représentatif (car nous n’avions pas de contrainte liée au volume
d’échantillon disponible pour analyse).

® Mesure du carbone organique totale : La mesure du carbone organique contenu dans les substrats
a été réalisée sur tous les échantillons aux temps initial et final des essais de biodégradation
uniquement. Ces analyses ont été réalisées par la cellule technique du LEESU. Le dosage du carbone
organique total s'effectue sur I'appareil Rapid CS Cube (Elementar), par combustion thermique a 960°C
(sous flux gazeux : oxygene) en présence d'un catalyseur (oxyde Cerium (IV)). Tout d’abord,
I'élimination de carbonates (ou carbone inorganique) s'effectue par ajout d'acide chlorhydrique 3% sur
un échantillon sec pesé sur un filtre en fibre de verre Whatman GFF, puis I'échantillon est séché avant
dosage. Le carbone organique est ensuite transformé en CO2 par combustion thermique (oxydation
thermique), et il est détecté par Infra-Rouge. Sa quantification est réalisée grace a I'utilisation d'une
gamme étalon (hydrogénophtalate de potassium).

VII-2. Analyses des micropolluants

Un objectif important de ce projet est d’étudier le devenir des polluants dans le filire. Pour cela,
avec les partenaires du projet, les teneurs en micropolluants organiques (HAP, indices HC, BPA, AP,
PAE) et métalliques (Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn) ont été évaluées pour les différents échantillons récupérés
lors des trois campagnes de prélévement. Cela permettra notamment de réaliser un bilan de masse et
de suivre I'enrichissement en pollution du FPR au cours du temps. Les MP suivis ainsi que les
laboratoires responsables de I'analyse sont présentés dans le Tableau 2.7. Pour ces analyses, une
seule répétition a pu étre réalisée par échantillon.

Tableau 2.7 : Micropolluants organiques et métalliques étudiés et laboratoires responsables (la Partie | rappelle
les différents noms des composeés).

Micropolluant dosé Composés Laboratoire
Eléments traces métalliques (ETM) Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn LAS-INRAE
Hydrocarbures Aromatiques 16 HAP prioritaires : Nap, Acyl, Acen, F, A, Phen, Fluo, SGS
Polycycliques (HAP) Pyr, BaA, Chry, BaP, BbF, BkF, DahA, Bper,IP

Indice C10-C40, Indice C10-C11, Indice C11-C12, Indice
Indices Hydrocarbures (HC) C12-C16, Indice C16-C21, Indice C21-C35, Indice C35- SGS

C40
Alkylphénols (AP) 4-NP, NP1EO, NP2EO, NP1EC, 4-OP, OP1EO, OP2EO LEESU
Bisphénol A (BPA) BPA LEESU

DMP, DEP, DiBP, DBP, DMEP, DMPP, DEEP, DPP, BBP,

Phtalates (PAE) DNHP, DBEP, DEHP, DNOP, DNP

LEESU

VII-2.1. Dosage des éléments traces métalliques (ETM)

VII-2.1.1. Dosage des ETM dans les échantillons composites
Afin de quantifier les teneurs totales en Cr, Cu, Cd, Ni, Pb et Zn dans les différents échantillons
composites, ils ont été envoyés au laboratoire LAS de I'INRAE pour un dosage selon la norme ISO
11466.

Pour cela, 3 g de I'échantillon (broyé pour le Rainclean, cf. paragraphe VI-1.2) est soumis a I'action d’'un
mélange d’acide chlorhydrique et d’acide nitrique (eau régale, rapport 3/1) pendant 16 heures a
température ambiante et puis emmené a ébullition avec reflux pendant 2 heures (110 °C). L’extrait est
ensuite filtré et ajusté au volume avec de I'acide nitrique dilué. Les concentrations des éléments ont
ensuite été déterminées par spectrométrie d'émission atomique a plasma a couplage inductif (ICP-
AES), sauf pour le Cd qui est déterminé par ICP-MS.
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Cette extraction est moins compléte que la méthode a I'acide fluorhydrique et a 'acide perchlorique.
Les résultats en ETM présents dans les phases silicatées sont en général plus faibles que ceux de
minéralisations totales.

Les limites de quantification ainsi que les incertitudes associées au dosage de ces ETM sont
présentées dans le Tableau 2.8.

Tableau 2.8 : Limites de quantification (LQ), incertitudes de mesures et unités associées a I'analyse des différents

éléments traces métalliques. L’équation d'incertitude est obtenue par des essais de répétabilité. [C] correspond a
la teneur mesurée.

Incertitude

Analyse LQ (I=A.[C]+B) Unité
Cd 0,015 1=0.061*[C]+0.02 mg/kg
Cr 0,5 1=0.061*[C]+2.57 mg/kg
Cu 1 1=0.042*[C]+1.17 mg/kg
Ni 2 1=0.082*[C]+3.06 mg/kg
Pb 4 1=0.040%[C]+2.16 mg/kg
Zn 3 1=0.042*[C]+2.61 mg/kg

VII-2.1.2. Dosage des ETM pour la cartographie fine du sédiment
Les échantillons uniques de sédiments prélevés pour la cartographie ont été analysés avec le
Cerema a Trappes (78) Les teneurs en ETM ont été quantifiées en utilisant un analyseur a fluorescence
X portatif (Niton XL3t GOLDD+, Thermo Scientific) préalablement calibré avec un matériau de
référence.

Les échantillons lyophilisés et tamisés a 100 um sont placés dans un cylindre plastique, fermé par le
bas avec un mylar, jusqu’a une hauteur de 2 cm de sédiment. Puis, pour tasser I'échantillon, les
cylindres sont tapotés délicatement. Enfin, 'analyse est réalisée en placant ce cylindre dans une
chambre plombée, le mylar face au sol, I'analyseur par-dessous. Le faisceau peut ainsi passer au
travers du cylindre pour effectuer la mesure. Un échantillon de sable de référence a été utilisé pour
calibrer 'appareil avant analyse. |l s’agit de la seule analyse de MP ayant pu étre réalisée en triplicata.

VII-2.1.3. Traitement des données
Pour le dosage par ICP, une gamme d’étalonnage permet finalement d’obtenir les teneurs en
ETM a partir des aires obtenues, et les résultats sont rapportés par gramme d’échantillon sec (mg/kg
sec). Pour le dosage par l'analyseur a fluorescence X, les données obtenues sont directement des
teneurs en mg/kg.

VII-2.2. Dosage des micropolluants organiques : Hydrocarbures
Aromatiques Polycycliques (HAP) et indices Hydrocarbures (HC)

Le dosage des HAP et des indices HC a été sous-traité au laboratoire SGS. Tout d’abord, les
16 HAP prioritaires ont été quantifiés dans les substrats selon la norme NF ISO 18287. Il s’agit d’'une
méthode d’extraction par l'utilisation d’acétone et d’éther de pétrole, suivi d’une quantification par
chromatographie en phase gazeuse couplée a un spectrométre de masse (GC-MS).

Puis, les indices HC (indice C10-C40 et par tranches : C10-C11, C11-C12, C12-C16, C16-C21,
C21-C35 et C35-C40) ont été quantifiés selon la norme NF EN 14039. C’est une méthode d’extraction
avec I'utilisation d’'un mélange acétone/n-heptane, suivi d’'une quantification par chromatographie en
phase gazeuse sur colonne capillaire avec détection par ionisation de flamme.

Les limites de quantification ainsi que les incertitudes associées aux dosages sont présentées
sur le Tableau 2.9.
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Tableau 2.9 : Limites de quantification (LQ), incertitudes de mesures et unités associées a I'analyse des HAP et
indices HC.

Analyse LQ I(rlcoetztl_;ude Unité Analyse LQ I(T_coelztl_;ude Unité
Acénaphtheéne 0,05 28,00% mg/kg Indice hydrocarbures C10-C40 10 14,00% mg/kg
Acénaphthyléne 0,05 mg/kg Indice hydrocarbures C10-C11 10 14,00% mg/kg
Anthracéne 0,05 38,00% mg/kg Indice hydrocarbures C11-C12 10 14,00% mg/kg
Benzo(a)anthracéne 0,05 31,00% mg/kg Indice hydrocarbures C12-C16 10 14,00% mg/kg
Benzo(a)pyréne 0,05 28,00% mg/kg Indice hydrocarbures C16-C21 10 14,00% mg/kg
Benzo(b)fluoranthéne 0,05 mg/kg Indice hydrocarbures C21-C35 10 14,00% mg/kg
Benzo(g,h,i)péryléne 0,05 23,00% mg/kg Indice hydrocarbures C35-C40 10 14,00% mg/kg
Benzo(k)fluoranthéne 0,05 23,00% mg/kg
Chryséne 0,05 21,00% mg/kg
Dibenzo(a,h)anthracéne 0,05 40,00% mg/kg
Fluoranthéne 0,05 15,00% mg/kg
Fluoréne 0,05 35,00% mg/kg
Indeno(1,2,3-c,d)pyréne 0,05 38,00% mg/kg
Naphthaléne 0,05 36,00% mg/kg
Phenanthréne 0,05 21,00% mg/kg
Pyréne 0,05 17,00% mg/kg

VII-2.3. Dosage des micropolluants organiques émergents : alkylphénols
(AP), bisphénol-A (BPA) et phtalates (PAE)

L’analyse des AP, BPA et PAE a été réalisée au laboratoire LEESU. Les appareils utilisés pour
cette analyse font partis de I'observatoire OSU-PRAMMICS. Les MPO étant présents dans
'environnement a I'état de traces, leur analyse nécessite des précautions afin d’éviter toute
contamination des échantillons ; toute verrerie utilisée est dans un premier temps lavée au TFD-4
(détergent sans AP) durant une nuit, puis rincée a I'eau du robinet puis a I'eau ultrapure (18.2 MQ.cm,
2.1 ppb TOC, IQ 7000, Merck). Enfin, la verrerie est grillée au four a 500 °C (four Carbolite Gero) durant
deux heures pour pyrolyser les résidus organiques. Pour les objets d’'une autre composition que le verre
(téflon par exemple), ils sont nettoyés avec de I'acétate d’éthyle (EtAc) ou de I'acétone. Enfin, aucun
récipient plastique n’est utilisé tout au long des manipulations.

Le protocole analytique utilisé au cours de cette theése a déja été développé et validé au LEESU
(Cladiére, 2012). Il s’agit d’'une méthode d’extraction des MPO par la combinaison de solvants et micro-
ondes. L’extraction par micro-ondes a pour but d’extraire les MPO sous forme particulaire dans des
filtres ou sols. L’extraction s’effectue en utilisant un triptyque solvant + puissance + température
spécifique aux molécules d'intérét. Cette étape d’extraction est contrblée par étalonnage interne de
concentration connue (étalon d’extraction). Les extraits récupérés sont alors filtrés, évaporés afin de
pouvoir concentrer I'échantillon puis purifiés sur des cartouches contenant de I'alumine avant de les
analyser par GC-MS pour les PAE et UPLC-MS-MS pour les AP et BPA. Les solvants et étalons utilisés
au cours de ces analyses sont regroupés dans le Tableau 2.10.

VII-2.3.1. Extraction des échantillons solides
Les échantillons composites analysés sont présents sous forme de poudre homogéne
lyophilisée (cf. paragraphe VI-1.4). Tout d’abord, 500 mg de chaque échantillon ont été utilisés pour
extraire les MPO. L’'extraction des PAE puis des AP et BPA est réalisée a la suite, sur les mémes
solides.

Pour I'extraction des PAE, chaque échantillon est placé dans une bombe en Teflon-PFA dans
laguelle 20 mL d’EtAc et 25 pL d’'une solution standard d’étalons d’extraction deutérés ou non (DEHP-
d14, Benzyl Benzoate (BB) et DBP-d4) sont ajoutés (Figure 2.17A). Les étalons d’extraction sont utilisés
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afin de vérifier la qualité de I'extraction des composés dans les échantillons par le calcul des rendements
d’extraction. 25 pL d'une solution standard d’étalons d'extraction deutérés pour les AP et BPA (BPA-d6,
NP1EO-d2, 4-t-OP-d17) sont également ajoutés. Les échantillons sont alors extraits a I'aide du micro-
ondes Multiwave 3000 (Anton Paar) par I'augmentation de pression et température (Figure 2.17B). Le
programme va chauffer les échantillons a 140°C a une puissance de 1400 W au cours d’'un cycle de 30
minutes (15 min de haute pression et température, puis 15 minutes de refroidissement). Les extraits
obtenus sont ensuite filtrés a travers un filtre en papier (5-8 um de taille de pore, VWR) prélavé au DCM
pour éliminer des éventuelles particules fines de I'échantillon, en faisant bien attention de garder tout le
solide dans la bombe a téflon pour I'extraction suivante (AP/BPA) (Figure 2.17C). Les extraits sont
ensuite concentrés grace a un évaporateur rotatif (Rotavapor R-114 et Vacuum controller V-850,
Bucchi) a une pression de 74 mbar pour évaporer I'EtAc (Figure 2.17D). lls sont évaporés jusqu'a un
volume d'environ 2 mL. Les ballons sont rincés avec 2 mL d’EtAc qui sont ajoutés a I'extrait, et les
extraits sont finalement récupérés dans des petits flacons en verre ambré de 15 mL. lls sont conservés
au congélateur jusqu’a la prochaine étape.

Tableau 2.10 : Solvants et composés utilisés pour I'analyse des AP, BPA et PAE.

Type Nom (abréviation) Qualité/Pureté Fournisseur
Methanol (MeOH) LC-MS Fisher Chemical
Dichlorométhane (DCM) Suprasolv pour chromatographie Supelco-Sigma Aldrich
Solvants Acétate d’éthyle (EtAce) Suprasolv pour chromatographie Supelco-Sigma Aldrich
Acétone Suprasolv pour chromatographie Supelco-Sigma Aldrich
Eau (H20-UP) Ultrapure I1Q 7000, Merck
BPA > 99% Sigma Aldrich
4-NP > 90% Sigma Aldrich
NP1EO > 99% Dr Ehrenstorfer GmbH
Composés NP2EO > 99% Dr Ehrenstorfer GmbH
ciblés NP1EC > 99% Dr Ehrenstorfer GmbH
4-t-OP > 98% CIL Cluzeau
OP1EO > 99% Dr Ehrenstorfer GmbH
OP2EO > 99% Dr Ehrenstorfer GmbH
BPA-d16 > 99% LGC standards
Etalons 4-nNP > 99% LGC standards
internes
d'injection nNP1EO > 99% LGC standards
nNP2EC > 99% LGC standards
Etalons BPA-d6 > 99% CIL
internes NP1EO-d2 > 99% Sigma Aldrich
d'extraction n-OP-d17 > 99% CDN isotopes

Les tubes en téflon avec les échantillons solides déja extraits sont repris, et la deuxieme
extraction, celle des AP/BPA peut débuter, selon la méme méthode mais avec des solvants différents.
Dans chaque tube, 20 mL d'un mélange de solvants MeOH/ DCM 60/40 (v/v) est ajouté. Les échantillons
sont ensuite extraits a I'aide du micro-ondes Multiwave 3000 (Anton Paar). Au-dela de la différence du
mélange de solvants, la différence avec le cycle de PAE est la puissance, au lieu de 1400 W pendant
15 minutes on a 800 W pendant 5 min puis 300 W pendant 10 min. Les extraits obtenus sont ensuite
filtrés a travers un nouveau filire en papier décontaminé (en versant tout I'échantillon solide cette fois),
et évaporés grace a I'évaporateur rotatif (pression de 200 mbar pour le mélange MeOH/DCM) jusqu'a
un volume d'environ 2 mL. Les ballons sont rincés avec 2 mL de MeOH, et les extraits (seconde fraction)
sont récupérés dans de nouveaux flacons. lls sont conservés au congélateur jusqu’a la prochaine étape.

122



VII-2.3.2. Purification des échantillons

Les matrices sont bien souvent complexes et nécessitent une purification préalable avant
analyse, notamment pour la phase particulaire. La purification se fait sur des cartouches en verre (1,5
cm de diamétre) préparées au laboratoire, contenant 1g d’alumine (Restek, qualité pour GC-MS),
entouré de bouchon de laine de verre. Les cartouches sont placées sur un support de filtration sous-
vide (VisiPrep Supelco), dont les aiguilles en métal ont été nettoyées préalablement (550°C, 2h). Les
cartouches sont tout d’abord conditionnées a l'aide de 6 mL d’EtAc puis 1 mL d’eau ultrapure. Apres
s’étre assuré que les éventuelles traces d’eau sont éliminées, les échantillons peuvent étre purifiés,
I'extrait de PAE dans un premier temps puis celui des AP/BPA par passage sur les cartouches a
pression atmosphérique (Figure 2.17E).

La fraction PAE (environ 5 mL) est récupérée dans un nouveau flacon. Un changement de flacon est
effectué sous la cartouche et la fraction AP/BPA purifiée est récupérée. Ces deux fractions sont
conservées au congélateur jusqu’a I'étape suivante.

Figure 2.17 : Les différentes étapes d’extraction et purification des échantillons pour I'analyse des PAE, AP et
BPA. A : Tubes téflons utilisés. B : Tubes téflons mis dans les matras, refermés et placés dans les compartiments
du micro-onde. C : Filtration des échantillons extraits. D : Evaporation des extraits. E : Purification des
échantillons extraits et filtrés (Crédit : J. Roux 2022).

VII-2.3.3. Préparation des échantillons pour I'analyse
Finalement, pour I'analyse des phtalates, 250 uL d’extrait purifié est placé dans un vial ambré
de 1,5 mL avec restricteur (pas d’évaporation a sec) pour I'analyse en GC-MS. Les échantillons sont
directement préts a étre analysés (pas d’utilisation d’étalon d’injection, il s’agit pour les phtalates des
étalons d’extraction).

Pour I'analyse des AP/BPA, I'échantillon purifié ne contient pas tous les AP/BPA extraits, une partie des
composeés a été extraite également lors du premier cycle des PAE et se trouve dans les 4,75 mL restants
de la fraction PAE. Ainsi, les échantillons purifiés de AP/BPA sont tout d’abord concentrés sous flux
d’azote (pour diminuer leur volume) puis les deux fractions d’extraits purifiés sont regroupées de
maniére a obtenir la totalité des AP/BPA extraits au cours des deux extractions. 50 uL d’étalon interne
d’injection sont ensuite ajoutés a chaque échantillon (contenant du BPA-d16, 4-nNP, nNP1EO,
NNP1EC, voir Annexe 2-7), le tout est évaporé a sec sous flux d’azote pour étre finalement repris dans
1 mL de phase mobile A/B 50/50 (v/v) (composition détaillée juste aprés). Le tout est bien homogénéisé
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et enfin transféré dans des vials de 1,5 mL. Les échantillons sont préts a étre analysés en
chromatographie liquide ultra performance coupée a un spectrométre de masse en tandem (UPLC-MS-
MS).

Les étalons internes d’injection sont ajoutés dans les échantillons afin d’améliorer la
guantification des AP et BPA. lls ont pour mission de corriger les amplifications ou réductions de signal
en raison d’effets de matrice liés a la nature complexe des échantillons. Ce phénomene lié a la matrice
est observable avec la source électrospray utilisée en UPLC-MS-MS. Les analyses en GC-MS (source
a impact électronique) ne sont pas ou peu impactées par les effets matrices, c’est pour cela que les
étalons d’injection ne sont pas utilisés.

VII-2.3.4. Analyse des alkylphénols et bisphénol-A : Chromatographie liquide ultra
performance (UPLC) coupée a un spectrométre de masse en tandem (MS-MS)

L’'analyse des AP et BPA avec les 8 composés suivants a été réalisée par Chromatographie
Liquide Ultra Performance (ACQUITY UPLC, Waters) couplée a un spectrométre de masse en
tandem (MS-MS) (ACQUITY TQD, Waters) : BPA, 4-NP, NP1EO, NP2EO, NP1EC, 4-t-OP, OP1EO et
OP2EO. L’appareil est représenté sur la Figure 2.18. Les étalons internes d’extraction et d’injection
utilisés selon les composés dosés sont présentés sur le Tableau 2.11. L'analyse des échantillons est
réalisée sur un volume de 10 pL.

y

Colonne

AW |

Figure 2.18 : L’UPLC-MS-MS utilisée lors de I'analyse des alkylphénols et bisphénol-A (Crédit : J. Roux 2022).

Tableau 2.11 : Les composés ciblés lors de I'analyse ainsi que leur étalon interne d’extraction et d’injection. Pour
le NP1EC, le BPA-d6 est utilisé comme étalon d’extraction car ils sont a des temps de rétention proches ce qui
signifie qu'ils ont des affinités pour les phases stationnaires/ des propriétés physico-chimiques proches.

Composé Etalon interne Etalon

. A h interne
cible d'extraction e

d'injection

BPA BPA-d6 BPA-d16
4-NP NP1EO-d2 4-nNP
NP1EO NP1EO-d2 nNP1EO
NP2EO NP1EO-d2 nNP1EO
NP1EC BPA-d6 nNP2EC
4-t-OP n-OP-d17 4-nNP
OP1EO n-OP-d17 nNP1EO
OP2EO n-OP-d17 nNP1EO
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e Paramétres chromatographiques

Tout d’abord, la séparation des composés est effectuée en phase inverse, sur colonne Acquity UPLC
BEH C18 (100 mm * 2,2 mm * 1,7 um) maintenue a 40°C. La phase mobile utilisée est composée d’un
mélange des solutions A et B. La solution A correspond a de I'’eau ultrapure contenant 0,05 % de
NH4+*OH- et la solution B correspond a du méthanol avec 0,05 % de NH4*OH-. Avant le passage des
échantillons, I'équilibre de la colonne s’effectue en augmentant progressivement le débit de phase
mobile A/B a 50/50 (v/v). Le débit final est de 0,4 mL/min. Une fois les échantillons injectés, ils sont
élués dans la colonne selon un cycle de 8 minutes, avec un gradient d’élution présenté dans le Tableau
2.12. Les composés auront alors un temps de rétention différent dans la colonne selon leur affinité pour
celle-ci ; ces temps sont présentés dans le Tableau 2.13.

Tableau 2.12 : Gradient d’élution de la phase mobile dans la colonne Acquity UPLC BEH C18, avec débit a 0,4
mL/min.

Temps (min) 0 3 5 6 8
% A/% B 50/50 5/95 0/100 50/50 50/50
Tableau 2.13 : Parametres de 'UPLC-MS-MS selon les composeés.
Quantification Confirmation
Tempsde  Mode L Energie L . Tensions
Type Composé rétention détection Transmon's |0r.1 de Transmon's |or.1 Ene_rg_le de de cone
; parent — ion fils . parent — ion fils  Collision
(min) ESI Collision (eV)
(m/z) (m/z) (eV)
(eV)
BPA 2,04 ESI- 226,9 — 133,1 22 226,9 — 212,2 25 38
4-NP 3,45 ESI- 219,1 — 1471 28 219,1 — 133,1 26 42
NP1EO 3,53 ESI+ 282,2 — 1271 8 282,2 —» 71,1 16 20
Composés NP2EO 3,55 ESI+ 326,2 — 183,1 10 326,2 — 71,1 20 28
ciblés NP1EC 2,05 ESI- 277,2 — 219,2 18 277,2 — 133 38 35
4-t-OP 3,25 ESI- 205,1 — 133,9 18 205,2 — 133,2 30 45
OP1EO 3,34 ESI+ 268,2 — 1134 10 268,2 — 139,2 12 20
OP2EO 3,38 ESI+ 312,3 — 183,3 10 312,3 - 121,2 18 20
Etalons BPA-d6 2,04 ESI- 233,2 > 215,2 18 233,2 — 138,2 30 38
internes NP1EO-d2 3,57 ESI+ 284,3 — 127,2 8 284,3 —» 71,1 15 22
d'extraction n-OP-d17 3,55 ESI- 222,3 — 108,1 23 222,3 —122,2 36 48
BPA-d16 2,03 ESI- 241,3 — 223,2 22 241,3 — 142 25 38
Etalons
internes 4-nNP 3,76 ESI- 219,2 — 106,2 24 - - 45
diniection nNP1EO 3,82 ESI+ 282,4 — 265,3 7 265,3— 265,3 3 20
I nNP2EC 2,5 ESI- 321,3 — 219,3 18 321,3 — 106,1 38 28

e Parameétres spectrométriques

Les échantillons sont ensuite analysés par un spectrométre de masse, composé d’une interface
d’ionisation, d’un triple quadripéle et pour finir d’'un détecteur. Dans un premier temps, les échantillons
en sortie de colonne sont ionisés par électronébulisation (ElectroSpray lonization, ESI). L’ionisation est
réalisée en mode positif (ESI+) ou négatif (ESI-) (Tableau 2.13) selon les molécules. Les paramétres
optimaux choisis pour l'ionisation ont été déterminés préalablement en réalisant I'infusion de chacune
des molécules. Puis, I'analyse en mode Multiple Reaction Monitoring (MRM) est utilisée dans le triple
guadripble. Cela permet de suivre les transitions entre un ion parent et un ion fils pour plusieurs
composés en simultané. Le premier quadripble sélectionne I'ion parent en sortie de I'ESI, puis il est
fractionné pour produire des ions fils dans la chambre de collision (sous argon) ) dans le second
guadripble. Ces derniers sont ensuite focalisés selon leur rapport masse/charge dans le dernier
quadripéle. Lors de I'électronébulisation, la tension de cone est optimisée selon le composé et lors du
fractionnement (Tableau 2.13), l'intensité de l'ion fils obtenu est optimisée via I'’énergie de collision.

Enfin, pour la quantification de ces composés, deux transitions ions parent - ion fils ont été utilisées.
La transition donnant le signal le plus élevé est définie comme transition principale, de quantification du
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composé, et une transition mineure sert a confirmer l'identité du composé. Ces transitions ainsi que leur
énergie de collision sont fournies dans le Tableau 2.13. Les paramétres spectrométriques identiques
guel que soit le composé analysé sont résumés dans le Tableau 2.14.

Tableau 2.14 : Parameétres constants du spectrométre de masse selon une ionisation réalisée en mode positif
(ESI+) ou négatif (ESI-).

Parameétre Valeur ESI- Valeur ESI+
Température de la source (T°C) 150 150
Température de désolvatation (T°C) 350 350
Tension du capillaire (kV) 2,2 3

Tension de l'extracteur (V) 3 3

Tension des lentilles radio-fréquences (V) 0,1 0,1

Débit gaz : désolvatation (L/h) 650 550

e Gammes d’étalonnage

Pour réaliser la quantification des AP et BPA, deux solution méres (S1 et S2) sont réalisées, contenant
les molécules cibles et les étalons internes d’injection et extraction) & deux concentrations différentes
puis diluées en 13 concentrations. Cela permet d’obtenir deux gammes, une gamme basse
(concentrations faibles) et une gamme haute (concentrations élevées), la premiere étant composée des
points 1 a 7, et la seconde des points 7 & 12. Les compositions des solutions méres sont présentées en
Annexe 2-7. Les différentes concentrations des composés analysés dans la gamme sont présentées
dans le Tableau 2.15. Les résultats des gammes obtenues (graphique et R2) pour les différents
composeés sont finalement représentés en Annexe 2-8. La quantification est réalisée par étalonnage
interne, en tragant le ratio de I'aire du composé sur 'aire de I'étalon interne associé (Aire AP/Aire El) en
abscisse et en tragant le ratio de la quantité du composé sur la quantité de I'étalon interne (QAP/QEI) en
ordonnée. La gamme était réalisée pour chaque nouvelle séquence analytique.

Tableau 2.15 : Concentrations minimum et maximum de chaque composé dosé dans les gammes basses (point 1
a 7) et hautes (point 7 a 12).

. Gamme basse Gamme
Composé

(ug/L) haute (ug/L)
BPA 0,35-7,03 7,03-281,4
4-NP 0,40-7,98 7,98-319
NP1EO 0,23-4,69 4,69-187,5
NP2EO 0,16-3,13 3,13-125
NP1EC 0,25-5,0 5,0-200
4-OP 0,32-6,32 6,32-252,6
OP1EO 0,25-5,0 5,0-200
OP2EO 0,25-5,0 5,0-200

e Contrbles analytiques
Pour chaque séquence d’échantillons, en début de séquence et toutes les dix injections, un contrble
localisé dans la gamme basse et un contrle dans la gamme haute sont analysés. Le but étant de
vérifier si une dérive du signal est observée au cours de la séquence en raison d'un éventuel
encrassement de la source. Ainsi, en comparant ces valeurs aux points de gamme correspondants, il
est possible de mettre en évidence une dérive et de tracer une carte de controles (limite de surveillance
a 20 %, limite de contrdle & 30%).

e Limites de quantification de 'UPLC-MS-MS

Les limites de quantification ont été déterminées selon les guides de la norme AFNOR NF T90-210 a
partir des écarts sur 5 gammes utilisées lors de différentes séquences. Les limites obtenues (ng
injectés), remontées aux concentrations dans les échantillons pour une prise d’essai de 500 mg sont
présentées dans le Tableau 2-16.
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Tableau 2.16 : Limites de quantification (LQ) instrumentales, en quantité injectée et en teneur pour une prise
d’essai de 500 mg.

. S LQ 500 mg
Composé LQ (ng injecté) (L9/a)
BPA 0,0096 0,0019
4-NP 0,0086 0,0017
NP1EO 0,0069 0,0014
NP2EO 0,0036 0,0007
NP1EC 0,0049 0,0010
4-t-OP 0,0081 0,0016
OP1EO 0,0070 0,0014
OP2EO 0,0079 0,0016

e Blancs

Plusieurs types de blancs ont été réalisés au cours des analyses. Tout d’abord, des blancs de
procédure analytique ont été réalisés selon le méme protocole d’analyse que les échantillons afin de
guantifier toute contamination au cours des différentes étapes analytiques (extraction, filtration,
purification). Un blanc par série au minimum était réalisé. Pour cela, seul les mélanges de solvants et
les solutions d’étalons d’extraction ont été placés dans les tubes en téflon et ont suivi toutes les étapes
du protocole analytique. Les résultats des blancs sont présentés dans le Tableau 2.17. Au cours des
trois campagnes de prélévement, 7 blancs ont été réalisés et analysés.

Ce tableau montre qu’aucune teneur quantifiable n’a été retrouvée dans la moyenne des blancs de
procédure pour le NP1EO, NP1EC, 4-OP, OP1EO et OP2EOQ. Toutefois, le 4-NP était toujours supérieur
a la LQ et avait la teneur la plus élevée parmi les composés. Le BPA et le NP2EO étaient quantifiés
uniqguement lors de I'analyse de la campagne T2 et lors des campagnes T0-T1 respectivement, a des
teneurs plus faibles.

Enfin, des blancs d’appareil ont également été réalisés au cours de chaque série d’analyse. Deux
échantillons contenant de la phase mobile étaient placés avec les contrbles analytiques pour vérifier
une éventuelle contamination dans I'appareil au cours de la séquence.

Tableau 2.17 : Teneurs moyenne des blancs d’extraction (écart-type) et comparaison selon la limite de
quantification (LQ).

Séquence campagnes TO et T1 Séquence campagne T2

Composé Teneur Ecart- Teneur Teneur Ecart- Teneur
blanc (ug/g) type selon laLQ |blanc (ug/g) type selonlaLQ

BPA 0,0017 0,0015 <LQ 0,0024 0,0001 0,0024
NP1EC 0,0004 3,E-05 <LQ 0,0002 0,0001 <LQ
4-OP 0,0000 0 <LQ 0,0007 0,0003 <LQ
OP1EO 0,0002 0,0001 <LQ 0,0003 0,0001 <LQ
OP2EO 0,0001 0,0001 <LQ 0,0000 0 <LQ
4-NP 0,0146 0,0039 0,0146 0,0136 0,0086 0,0136
NP2EO 0,0021 0,0004 0,0021 0,0002 0,0001 <LQ
NP1EO 0,0008 0,0007 <LQ 0,0003 0,0004 <LQ

e Incertitudes de mesure

Les analyses des MPO des échantillons composites n’ont pas pu étre réalisées en triplicata en raison
des colts analytiques élevés. Ainsi, pour avoir une estimation de I'incertitude associée aux mesures, le
sable, Rainclean et sédiments issus de la campagne T2 de I'amont du filire FR ont été analysés en 5
répétitions chacun ; ils ont subi toutes les étapes décrites avant. Les incertitudes ont été calculées
selon 'équation (éq. (1)) sous forme de coefficients de variation et sont présentées dans le Tableau 2-
18 (résultats détaillés en Annexe 2-9A).
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Ecart—type

Coef ficient de variation (%) = *100 (1)

Moyenne

Les incertitudes élevées (supérieures a 25 %) correspondent aux composés dont les teneurs mesurées
étaient inférieures a la LQ (Annexe 2-9A). C’était le cas pour TOP1EOQO, le NP1EO et le NP1EC.

Tableau 2.18 : Incertitudes associées aux analyses d’alkylphénols et Bisphénol-A.

Incertitude (+ ou -) en %

Composé Sédiment Sable Rainclean
BPA 17,6 4,7 12,2
NP1EC 26,5 18,8 26,5

OP 14,3 18,5 15,4
OP1EO 26,4 33,8 73,9
OP2EO 16,8 17,6 12,9
4-NP 18,7 15,0 5,2
NP2EO 24,9 13,7 16,2
NP1EO 9,7 29,7 23,6

VII-2.3.5. Analyse des phtalates : Chromatographie gazeuse couplée a un
spectromeétre de masse (GC-MS)
Le chromatographe en phase gazeuse couplée a un spectromeétre de masse (GC-MS, Thermo
Trace GC - Quantum XLS Ultra, colonne Restek RTX5SIL-MS (15 m, 0,25 mm ID, 0,25 um df) est tombé
en panne dés 2021. Ainsi, 'analyse des phtalates n’a finalement pas pu étre réalisée dans cette these.
Les échantillons extraits ont été conservés pour des analyses ultérieures, lorsque I'appareil sera réparé.

VII-2.3.6. Traitement des données

L’analyse en UPLC-MS-MS permet d’obtenir des aires de pics pour chaque composé (AP/BPA).
Pour le calcul des teneurs (ug/g sec ou mg/kg sec) dans les échantillons, une macro Excel développée
en interne et validée par la cellule technique du LEESU a été utilisée. L’aire des étalons internes
d’injection ainsi que les rendements d’extraction des étalons internes d’extraction sont considérés. En
effet, dans un premier temps, les composés sont quantifiés selon le rapport de l'aire du composé
quantifié et de I'aire de son étalon d’injection. Puis, le passage de l'aire a la teneur se fait a I'aide de la
gamme d’étalonnage. Ensuite, les teneurs obtenues sont corrigées avec les rendements d’extraction et
a la prise d’essai des échantillons (les rendements moyens sont fournis en Annexe 2-9B). Un rendement
faible augmentera les teneurs. Lorsque la valeur du blanc est supérieure a la LQ, les valeurs des
échantillons sont corrigées avec les valeurs moyennes de tous les blancs de procédure, et les résultats
sont finalement comparés aux LQ.

VII-2.3.7. Particularité concernant les essais de biodégradation : analyse du 4-NP, 4-
OP et BPA seulement
Lors des essais de hiodégradation, seuls les alkylphénols et le bisphénol-A ont été étudiés.
Dans le cadre de l'analyse des AP et BPA seuls (sans analyse des phtalates), le protocole est
[égérement différent de celui décrit précédemment.

® Extraction des AP/BPA : Pour I'extraction des AP et BPA, le volume et les solvants utilisés sont les
mémes. L’échantillon est directement soumis au micro-ondes selon la méthode d’extraction des
AP/BPA, sans passer par I'extraction des PAE. La filtration et 'évaporation se déroulent de la méme
facon que précédemment.

® Purification des AP/BPA : C’est au niveau de la purification que le protocole change en absence
d’analyse des PAE. En effet, des cartouches en verre doivent absolument étre utilisée en présence de
PAE pour limiter leur adsorption. Sans leur analyse, des cartouches SPE OASIS® HLB (200 mg/6 mL,
Waters), sont alors utilisées

Les cartouches sont d'abord conditionnées avec 3 mL de MeOH, puis 3 mL de mélange H20-UP/MeOH
80/20 (v/v) puis 3 mL de H20-UP et elles sont enfin séchées pendant 30 minutes. Les échantillons
(évaporés a sec puis remis en solution avec 500 pL du mélange MeOH/H20-UP 50/50) sont ensuite
déposés sur les cartouches et sont enfin élués avec 9 mL d'un mélange de solvants MeOH/DCM/EtAce
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40/40/20 (v/viv). Les échantillons obtenus purifiés sont conservés tels quels au congélateur jusqu’a
analyse.

® Analyse des AP/BPA : Enfin, la préparation pour I'analyse a 'TUPLC-MS-MS est la méme que celle
décrite précédemment : 50 yL d’étalon interne d’injection sont ajoutés, les échantillons sont évaporés a
sec, puis remis en solution dans 1 mL de phase mobile A/B 50/50.

Dans cette étude de biodégradation, le 4-NP et 4-OP ont été analysés uniquement pour la famille des
AP. Ainsi, les étalons internes d’injection et les solutions des gammes ont été réalisés sans tous les
autres composés (en gardant les mémes concentrations).

Enfin, des blancs (extraction de solvant sans échantillon solide) ont également été analysés en utilisant
ce protocole pour évaluer toute contamination au cours de la procédure analytique. Le contenu moyen
des blancs pour ces analyses (13 blancs au total) est représenté dans le Tableau 2.19. Les blancs
moyens sont plus contaminés ici que lors des analyses des échantillons composites des trois
campagnes, aucun n’est inférieur a la LQ. Cependant, la contamination des blancs reste faible. La plus
forte « contamination » des blancs pourrait s’expliquer par l'utilisation des cartouches en plastique
Oasis.

Tableau 2.19 : Teneurs moyennes en BPA, 4-NP et 4-OP dans les blancs d’extraction.
Composé Teneur blanc (ug/g)

BPA 0,0065 (0,0047)
4-NP 0,0408 (0,0270)
4-t-OP 0,0056 (0,0046)

Pour ces essais de biodégradation, des échantillons liquides ont également été récupérés. La
préparation de ces échantillons pour I'analyse des BPA, 4-NP, 4-OP est moins lourde. Les échantillons
(12 mL) sont tout d’abord filtrés a I'aide de filtres seringue en PTFE de 0,2 ym et directement introduits
dans le vial de LC-MS. 50 pL de I'échantillon liquide sont retirés et 50 uL d’étalon d’injection sont placés
(pas d’ajout d’étalon d’extraction car aucune extraction n’est réalisée). Les échantillons sont préts pour
analyse. Si une dilution doit étre réalisée, une partie du volume d’échantillon est remplacée par la phase
mobile A/B (50/50).

VII-3. Analyses microbiologiques et biochimiques

L’'étude des communautés microbiennes présentes, leurs activités et leurs évolutions dans le
temps et I'espace, s’est réalisée au travers de trois axes d’études (Figure 2.19) :

Activités / Fonctions :

- Activités enzymatiques : activité Diversité genetique :
globale, uréase, déshydrogénase,

hétérosidases, phosphatases

Communautés

5 N Extraction puis séquencage a haut
microbiennes

débit de 'ADN bactérien (16S) et
fongique (ITS)

- Potentiel fonctionnel :
microplagues BIOLOG EcoPlates

Abondance

Nombre le Plus Probable
(NPP) des bactéries et
champignons

Figure 2.19 : Les trois axes d’étude des communautés microbiennes dans les échantillons composites
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- Etude de 'abondance des bactéries et champignons, c’est-a-dire la quantité d’individus.

- Etude de leur activité et potentiel fonctionnelle, c’est-a-dire leur capacité a dégrader
différentes sources de carbone, azote, phosphore, donc leur réle dans les cycles
biogéochimiques.

- Etude de leur diversité génétique, c’est-a-dire les populations présentes et leur diversité.

Les analyses ont majoritairement été réalisées au LEESU. Certains dosages enzymatiques ont été
réalisés avec le laboratoire IEES-Paris équipe ESEAE, et la diversité génétique a été analysée par le
laboratoire d’analyses Eurofins Genomics (Allemagne).

VII-3.1. Abondance : estimation de la biomasse bactérienne et fongique
par la méthode du Nombre le plus Probable (NPP) en microplaque

Tout d’abord, 'abondance microbienne devait étre réalisée par la méthode empirique de la
respiration induite par substrat (SIR) (Anderson et Domsch, 1978), qui consiste a enrichir un échantillon
en eau avec du glucose, et a doser pendant 24 h la production de CO:z: liée a la respiration bactérienne.
A l'aide d’'une équation empirique, il était alors possible de rapporter la production a I'abondance
microbienne. Cependant, I'application de cette méthode sur le Rainclean n’a pas été possible. En effet,
il absorbait le CO2 et provoquait donc une diminution de celui-ci dans les microcosmes en raison de sa
nature trés alcaline. Ainsi, il n’a pas été possible d’estimer la biomasse microbienne de ces échantillons
par cette méthode. Une autre méthode a été testée, la cytométrie de flux (Porter et al., 1997), permettant
de compter le nombre de cellules en suspension dans un flux grace a une lumiére émise par I'appareil.
Mais en raison de présence trop importante de particules fines dans les échantillons (surtout le
sédiment), la méthode n’était pas applicable également car le comptage était brouillé.

La méthode du Nombre le Plus Probable (NPP) en microplaques permet I'estimation de la
biomasse cultivable, donc la concentration de bactéries ou champignons cultivables/viables dans un
échantillon grace a leur croissance en milieu liquide selon différentes dilutions dans des microplaques
de 96 puits (Sutton, 2010). Elle a été initialement développée en 1915 (McCrady, 1915) et a été
améliorée et développée en microplaques par la suite. Cette méthode a été utilisée pour déterminer
'abondance bactérienne et fongique des échantillons.

Le principe est le suivant. Tout d’abord, 1 g d’échantillon de substrat est pesé dans un tube Falcon
stérile de 15 mL et mis en suspension dans 9 mL d’une solution de chlorure de sodium (NaCl a une
concentration de 9 g/L) stérile (autoclave Tuttnauer 5075 MLV, 121°C, 1,2 bar, 21 minutes). La
suspension est mise a agiter pendant 1 heure a 40 rpm pour extraire les microorganismes, puis est
centrifugée 5 minutes & 3000 rpm (centrifugeuse G412, Juan) afin de limiter les particules en
suspension. A partir de cette solution mére de microorganismes (dilution du sol au 10°™), une série de
dilutions en cascade est réalisée : dilutions 101, 102, 103, 104 et 105 (1 mL de la solution mére dans 9

mL de NaCl, puis 1 mL de la solution fille 10-* dans 9 mL de NaCl etc.) de I'échantillon.

Deux milieux de cultures sont préparés pour cultiver les bactéries et les champignons séparément. Pour
la culture des bactéries, le milieu LB broth est utilisé (20 g/L) (Luna & Bertanil, VWR Chemicals). Afin
d’empécher la croissance de champignons, un fongicide est ensuite ajouté a ce milieu, la fongizone
(Amphotericin B, Lonza), & une concentration de 100 mg/L. Pour la culture des champignons, le milieu
de culture utilisé est I'extrait de malt (12 g/L) (VWR Chemicals). Afin d’empécher la croissance des
bactéries, un antibiotique est rajouté a ce milieu, 'ampicilline (Alfa Aesar) a une concentration de 100
mg/L (filtrée a 0.2 um pour la stérilisation).

Une fois les milieux de culture et les microorganismes préts, 'ensemencement peut débuter. Pour cela,
sous un Poste de Sécurité Microbiologique (PSM, hotte permettant la stérilité), des microplaques de 96
puits stériles sont utilisées (microplaques plates, Sarstedt). Dans chaque puit, 180 uL de milieu de
culture préparés sont mis et 20 pL de chaque dilution d’échantillon sont rajoutés. Des blancs sont
également réalisés en ajoutant uniquement 200 pL du milieu de culture. Le plan de plaque est
représenté sur la Figure 2.20A, une plaque permet donc d’analyser deux échantillons, avec 8 répétitions
par dilution.

Les microplaques sont ensuite fermées avec du Parafilm (limitation de I'évaporation), puis mises a
incuber en étuve (IPP110, Memmert) a 25°C dans l'obscurité, pendant 3 jours pour la culture des
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bactéries, et pendant 6 jours pour la culture des champignons (développement plus lent). Le
développement des microorganismes est suivi tous les jours au travers de la mesure du trouble, appelée
densité optique, par un spectrophotométre lecteur de microplaques Multiskan FC (Thermo Scientific) a
la longueur d’'onde 620 nm donnant alors une valeur d’absorbance pour chaque puit. Un exemple de
résultat est donné sur la Figure 2.20B.

@ Témoin: 200 uL de milieu LB

(O Echantillon: 20 pL d’éch dilué + 180 pL de milieu LB
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Figure 2.20 : Plan de plaque pour I'étude du NPP de bactéries ou de champignons (A), et exemple de résultat
obtenu aprés 3 jours d’incubation (bactéries) (B). Une diminution du nombre de puits trouble est observée de
gauche a droite.

Traitement des données :

Les valeurs moyennes de chaque blanc sont utilisées pour soustraire I'absorbance liée au
milieu dans les échantillons, et les valeurs au temps initial des échantillons sont également soustraites
pour s’affranchir de la coloration du sol. Puis, un puit est considéré comme positif (développement
significatif des bactéries ou champignons) lorsque son absorbance corrigée est supérieure a une
absorbance de 0,05. Cela permet d’obtenir le nombre de puits positifs par dilution. Le calcul du NPP est
ensuite réalisé a I'aide de la macro Excel développée par Jarvis (2010). En fournissant les volumes et
les dilutions réalisés, ainsi que le nombre de puits positifs par dilution, la macro calcule alors le Nombre
le Plus Probable de bactéries ou champignons et son écart-type. Pour finir, les résultats fournis sont
rapportés a la dilution initialement faite (solution mére), puis a la masse de substrat sec utilisée. Les
résultats sont exprimés en nombre de bactéries ou champignons par gramme de sol sec.

VII-3.2. Fonctions : dosage d’activités enzymatiques

Les enzymes du sol sont d’origine principalement microbienne (microorganismes vivants et
morts) et elles sont importantes dans les sols car elles sont des médiateurs et catalyseurs de
différents processus biogéochimiques importants dans le fonctionnement du sol : dégradation
des molécules organiques et de leur minéralisation, cycle des nutriments, décomposition et formation
des matiéres organiques, décomposition de xénobiotiques, fixation de I'azote etc. (Godden, 1998 ;
Asensio et al., 2010). Il existe différentes familles d’enzymes : les oxydoréductases et les hydrolases,
les derniéres ayant recu plus d’attention. Leur mesure permet d’apprécier la qualité biologique dans les
échantillons (Chaussod et Breuil, 1996).

Pour cette partie, le principe de mesure de toutes les activités enzymatiques présentées est
similaire ; ajout d’un substrat a dégrader aux échantillons, incubation (dégradation du substrat ajouté
par les enzymes du sol) puis mesure de la coloration (absorbance au spectrophotometre) liée a la
couleur du produit de réaction lors de la dégradation du substrat. Il s’agit donc des essais. Pour évaluer
la coloration uniquement liée aux échantillons et aux substrats ajoutés, mais également pour limiter les
faux positifs, deux témoins doivent étre réalisés :

- Témoin échantillon : I'échantillon sans ajout de substrats, pour évaluer la coloration a la

longueur d’onde d’intérét liée a I'échantillon.
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- Témoin substrat : pas d’échantillon, seulement les volumes de solution de substrats a
dégrader sont ajoutés, pour évaluer la coloration liée au substrat ajouté dans I'échantillon.
Les essais et témoins sont toujours réalisés avec 3 répétitions minimum.

Un blanc d’analyse est systématiquement réalisé pour la calibration de I'appareil, en ne mettant ni
échantillon, ni substrat a dégrader. Le volume total est toujours similaire entre ces différentes modalités
pour étre comparable, donc ce qui n’est pas mis est remplacé par de I'eau ou du tampon selon I'analyse
(Tableau 2.20). Pour finir, une gamme d’étalonnage reliant 'absorbance du produit de dégradation du
substrat & sa concentration est toujours réalisée.

Tableau 2.20 : Utilisation ou non de I'’échantillon, du tampon (ou eau) et du substrat selon les différentes modalités.
Une croix signifie que le composant a été mis dans la modalité.

Ajout ou non selon la modalité

Composants Essai TémO"? Témoin Blanc
échantillon substrat
Echantillon X X Eau -
Tampon/Eau X X X X
Substrat X Eau X -
Répétition 3asb 3asb 3 1

VII-3.2.1. Les oxydoréductases

Les oxydoréductases sont des d’enzymes de type respiratoire dont la plus courante est la
déshydrogénase (ensemble de plusieurs enzymes), qui permet une estimation rapide de l'activité
globale du sol. En effet, ces enzymes sont vite dégradées hors des cellules, ce qui permet d’évaluer
lactivité de cellules microbiennes intactes, donc vivantes (Kumar et al.,, 2013). Les systémes
enzymatiques déshydrogénase jouent un réle important dans I'oxydation de la matiere organique du sol
(Tabatabai, 1994). La méthode utilisée est adaptée de celle initialement développée (Lenhard, 1956).
Le principe repose sur lajout d'une solution de 2,3,5-triphenyltetrazolium chloride (TTC) aux
échantillons et dont I'incubation va permettre la réduction du TTC en 1,3,5-triphenyltetrazolium formazan
(TPF) par les enzymes des échantillons. En rajoutant finalement du méthanol, le TPF est extrait et
coloré en rouge, dont I'intensité est mesurée a 485 nm.

Le protocole est le suivant. Tout d’abord, 0,5 g d’échantillon est pesé dans des tubes Falcon
stériles de 15 mL 3 répétitions par échantillon), et les microorganismes sont « réactivés » en humidifiant
les échantillons a 70 % de leur capacité au champ (eau distillée stérile). lls sont incubés 24 h en étuve
(IPP110, Memmert) & 27 °C. Les réactifs sont ensuite préparés ; 0.3 g de TTC est pesé et 10 g d’eau
distillée stérile est ajoutée (solution & 3 %). Du glucose est également ajouté afin de faciliter la réaction
en pesant 0.1 g dans 10 g de la méme eau (solution a 1 %). Aprés la réactivation des échantillons, 100
pL et 250 pL de solution de TTC et glucose respectivement sont rajoutés aux échantillons. Pour évaluer
la coloration liée au TTC, les témoins substrat sont réalisés, sans échantillons, avec le TTC et glucose
seulement. Afin d’évaluer la coloration liée aux échantillons, les témoins sont réalisés en mettant le sol
et 350 yL d’eau distillée stérile. Enfin le blanc est réalisé en ne mettant que 350 uL d’eau distillée. Tous
les tubes sont ensuite incubés pendant 72 heures a 27 °C et a I'obscurité, dans une étuve avec plaque
d’agitation a 100 rpm (Multitron Standar, Inforst HT). A la fin de I'incubation, 5 mL de Méthanol sont
ajoutés dans tous les tubes et ils sont ensuite agités a 40 rpm pendant 5 min pour bien homogénéiser.
Puis, les tubes sont laissés au repos pendant 5 heures a I'obscurité afin de provoquer la réaction de
coloration avec le méthanol. Enfin, les échantillons sont centrifugés 5 minutes a 3000 rpm puis
l'absorbance est mesurée au spectrophotométre a 485 nm (Genesys 10 UV scanning, Thermo
Scientific).

Finalement, pour relier I'absorbance des échantillons a une concentration de TPF produit, une gamme

d’étalonnage est réalisée. Les concentrations en TPF ainsi qu'un exemple de gamme obtenue sont
présentés sur les Annexes 2-10 et 2-15.
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VII-3.2.2. Les hydrolases
La plupart des enzymes du sol appartiennent a ce groupe. Il y a les hétérosidases (B-

glucosidase, a-glucosidase, B-xylosidase etc) qui catalysent I'hydrolyse de différents glycosides
(libérant alors des mono ou polysaccharides) participant alors au cycle du carbone. Il y a également
les phosphatases (acides et alcalines) qui catalysent 'hydrolyse des esters et anhydrides de H3POa4
(Tabatabai, 1994) participant alors au cycle du phosphore, ou encore I'uréase qui est impliquée dans
'hydrolyse de l'azote organique, I'urée participant alors au cycle de I'azote. Il existe également une
technique de dosage de P'activité enzymatique totale du sol par la mesure de I'hydrolyse de la
fluorescéine di-acétate (FDA). C’est une molécule qui peut étre hydrolysée par de nombreuses enzymes
produites par les bactéries et champignons et permet donc une mesure plus globale des activités
enzymatiques.

® Uréase

La mesure de I'activité uréase représente le groupe d’enzymes permettant la décomposition de
'urée (composé organique) en dioxyde de carbone et ammonium (composé minéral). Il s’agit donc d’un
groupe d’enzyme primordial dans le cycle de I'azote. La mise en évidence de I'activité uréase a été
décrite par (Nannipieri et al., 1978), puis adaptée au laboratoire, notamment par Kandeler et Gerber
(1988). Le principe repose sur I'ajout d’urée dans les échantillons dont I'incubation permet son hydrolyse
en ammoniac (NHs) qui s’équilibre dans la solution en ammonium (NH4*). Ce dernier est ensuite extrait
par un mélange d’acide puis coloré en vert par réaction chimique avec une solution préparée et détaillée
apres. Cette couleur est finalement détectable a 665 nm.

Le protocole défini est le suivant. 1 g d’échantillon est pesé dans des tubes Falcon stériles de
15 mL (3 répétitions par échantillon), et les microorganismes sont « réactivés » en humidifiant les
échantillons a 70 % de leur capacité au champ (eau distillée stérile) et en les incubant pendant 24 h en
étuve (IPP110, Memmert) a 27 °C. Les réactifs sont ensuite préparés ; d’abord, un tampon borate a
0.1 M (pH 10) avec du di-sodium-tétraborate et une solution d’urée a 720 mM (0.86 g dans 20 mL d’eau
distillé) sont réalisés puis stérilisés (autoclave pour le tampon, filtration a 0.45 ym pour l'urée). A la fin
de l'incubation de réactivation, 0.5 mL d’eau distillée stérile est ajouté dans chaque tube, suivi de 2 mL
de tampon borate et 250 uL d’urée. Les témoins ne contiennent soit pas d’'urée mais que du tampon,
soit pas d’échantillon mais de I'urée et du tampon. Enfin, uniguement du tampon borate est mis dans le
blanc.

Les échantillons sont ensuite mis a incuber 4 heures a 37 °C a I'obscurité dans une étuve avec plaque
d’agitation a 100 rpm (Multitron Standar, Inforst HT) pour réaliser la dégradation de 'urée. A la fin de
l'incubation 1,5 mL d’un mélange d’acides (solution de chlorure de potassium KCI 2 M avec 1 % d’acide
chlorhydrique HCI 1 M dedans) est ajouté dans chaque tube pour stopper la réaction, puis ils sont agités
30 minutes a 40 rpm (homogénéisation) et enfin centrifugés 5 minutes a 3000 rpm (séparer le solide du
liquide). Pendant les 30 minutes d’agitation, deux solutions pour colorer les échantillons sont préparées
dans l'obscurité : une solution de salicylate de sodium (17 g de Na-salicylate et 120 mg de Na-
nitroprusside dans 100 mL d’eau) et de I'hydroxyde de sodium NaOH a 0.3 M sont préparés pour réaliser
le réactif « A », en mélangeant 100 mL de salycilate de sodium, 100 mL de NaOH et 100 mL d’eau
distillée. L'autre solution, du dichloro-isocyanurate de sodium est préparée (0.1 g dans 100 mL d’eau
distillée). Finalement, 0.5 mL de chaque tube centrifugé sont prélevés et mis dans de nouveaux tubes,
et 2.5 mL de réactif A et 1 mL de dichloroisocyanurate sont finalement ajoutés dans chaque échantillon,
le mélange de ces deux solutions permettant la formation d’'un complexe coloré vert aprés 30 min
d’agitation a 40 rpm a I'obscurité, proportionnel a la production d’'ammonium. L’absorbance est mesurée
au spectrophotometre a 485 nm (Genesys 10 UV scanning, Thermo Scientific).

Enfin, pour relier 'absorbance des échantillons & une concentration d’ammonium produit, une gamme
d’étalonnage est réalisée avec du NH4Cl. Les concentrations en ammonium ainsi qu’'un exemple de
gamme obtenue sont présentés sur les Annexes 2-11 et 2-15.

@ Hétérosidases et phosphatases

Il existe de nombreuses hétérosidases : B-glucosidase, a-glucosidase, B-xylosidase etc. Ces
enzymes catalysent I’hydrolyse de liaisons glycosidiques de nombreux composés carbonés différents
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(Tabatabai, 1994), elles peuvent également étre appelées glucosidases. Ces enzymes sont nommées
selon le type de liaison qu’elles hydrolysent: a-glucosidase (catalyse I'hydrolyse des a -D-
glucopyranosides), f-glucosidase (catalyse I'nydrolyse de g -D-glucopyranosides) par exemple. Les
produit d’hydrolyse des composés deviennent ensuite des sources d’énergie importante pour les
microorganismes du sol, le dosage de ces enzymes permet donc d’évaluer leur participation au cycle
du carbone. Le principe repose sur I'ajout d'un substrat contenant du 4-Nitrophényl (PNP) et du
glucose : 4-Nitrophenyl-X-D-glucopyranisides ou 4-Nitrophenyl-X-xylopyranosides (X pouvant étre
alpha, beta etc) selon 'enzymes dosée. L’hydrolyse de la liaison X entre le PNP et le sucre va étre
réalisée sous l'action des enzymes, libérant alors proportionnellement du PNP ayant une coloration
jaune. La quantité de PNP libérée (équivalente a la quantité de sucre libéré) est ainsi déterminée en
fonction de I'intensité de la couleur a la longueur d’onde 405 nm.

La phosphatase catalyse I'hydrolyse des esters et anhydres de H3sPOa4. Les enzymes sont classées en
phosphatases acides et alcalines car l'activité varie selon le pH, les acides seront prédominants dans
les sols acides et inversement pour l'alcaline. Les phosphatases permettent la minéralisation du
phosphore organique en ions orthophosphates (Godin et al., 2015). Cette mesure repose sur I'ajout du
substrat 4-Nitrophényl phosphate di(tris) salt. L’hydrolyse de la liaison entre le PNP et le reste de la
molécule est réalisée sous I'action des enzymes, libérant du PNP, quantifié ensuite de la méme fagon
gue les hétérosidases.

La mise en évidence de ces activités enzymatiques a été notamment réalisée par Tabatabai (1982), et
ces dosages ont été adaptés par la suite en microtubes par le IEES (Guenet et al., 2012). Dans cette
étude, les activités enzymatiques suivantes ont été dosées: p-glucosidase, a-glucosidase,
phosphatase acide, phosphatase basique

La mesure de toutes les activités hétérosidases et phosphatases est réalisée en méme temps,
a 'aide de microplaques de 96 puits (Greiner Bio-One). Tout d’abord, les échantillons sont préparés
pour 'analyse : 1 g est pesé et 5 mL d’eau distillée glacée est rajouté. Le tout est vortexé, puis aliquoté
dans 3 Eppendorf de 2 mL et mis au congélateur jusqu’a analyse (méme volume de sol et suspension
dans chaque tube). Cela permettra de pipeter I'échantillon dans sa solution pour le placer dans les puits
de microplaque. Puis des tampons sont préparés selon le pH des échantillons, le tampon borate de
sodium — acide chlorhydrique a été utilisé dans notre cas en raison du caractére alcalin des échantillons.
Il s’agit d’'un mélange d’HCI a 0,1 M et de tetra-borate de sodium decahydraté a 0,1 M en proportions
variables pour obtenir le pH souhaité (Annexe 2-12). En plus des tampons au pH du sol, deux tampons
au pH 5 (tampon citrate/phosphate, Annexe 2-12) et 10 (tampon HCI-Borate) sont préparés pour les
phosphatases acides et basiques. Les solutions meéres de substrats pour le dosage des activités sont
préparées a partir de poudres de PNP a glucopyranosydes, PNP 3 glucopyranosydes et PNP
phosphate di(tris) salt pour les activités a-glucosidase,  -glucosidase et phosphatases (acide/alcaline)
respectivement : 0,1 g sont pesés dans 10 mL d’eau distillée (10 g/L).

La microplaque a fond rond est divisée comme suit : 5 répétitions de chaque essai (pour chaque
enzyme), 5 répétitions du témoin échantillon au pH du sol, puis au pH acide et alcalin pour les
phosphatases, 3 répétitions de chaque témoin substrat au pH souhaité, et 1 blanc. Pour chaque
échantillon, les 4 activités enzymatiques sont dosées sur une méme microplaque, ainsi, 2 échantillons
sont dosés par microplaque. Pour les essais, 50 uL de suspension d’échantillon est utilisé, puis 25 uL
de tampon au pH souhaité et 50 pL de substrat sont rajoutés. Pour les témoins substrat, le volume
d’échantillon est remplacé par de I'eau distillée. Pour les témoins échantillon, le volume de substrat est
remplacé par de I'eau distillée. Enfin, le blanc est composé de 25 pL de tampon et 100 pL d’eau distillée.
Une fois tous les substrats placés, les microplaques sont incubées pendant 2 h a 37 °C dans une étuve
de microplaques sous agitation a 200 rpm (GFL 3032, Gemini). Aprés incubation, 125 pL de carbonate
de sodium Na2COs (2% dans de I'eau distillée) sont ajoutés dans chaque puit pour stopper la réaction,
puis les microplaques sont centrifugées 10 min a 1500 rpm a 4 °C (AFI-C200R-E, LISA). Enfin, dans
une seconde microplaque a fond plat contenant 250 pL de Na2COs (2%), 50 uL du surnageant de la
premiere microplaque sont transférés. L’absorbance de chaque puit peut finalement étre mesurée a la
longueur d’'onde 405 nm (SAFAS Monaco, Xenius XML).
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Pour finir, une gamme d’étalonnage du PNP est réalisée pour relier 'absorbance et la concentration de
toutes ces activités enzymatiques. Les concentrations utilisées ainsi qu’'un exemple de gamme sont
donnés sur les Annexes 2-13 et 2-15.

® Activité enzymatique totale

L’activité enzymatique totale représente I'ensemble des activités enzymatiques (vivantes et
mortes) de ce sol. Elle peut étre mesurée grace a I'Hydrolyse de la Fluorescéine Di-Acétate (HFDA),
selon la méthode développée par Green et al. (2006), puis adaptée en microplaques par le IEES
(Guenet et al.,, 2012). Le principe est d’ajouter de la FDA dans les échantillons, qui est ensuite
hydrolysée par les enzymes en fluorescéine, molécule jaune fluorescente qui peut étre mesurée par
spectrophotométrie. Ainsi, plus I'activité enzymatique du sol est importante, plus les molécules de
fluorescéine sont libérées. De nombreuses enzymes du sol peuvent hydrolyser ce composé, tels que
les protéases, lipases et estérases (Green et al., 2006).

Comme pour les Hétérosidases et phosphatases, cette activité enzymatique a été réalisée dans
des microplaques de 96 puits, au pH des échantillons. Le protocole utilisé est le suivant. Les échantillons
de substrats aliquotés et conservés au congélateur sont décongelés et les mémes tampons que le
dosage des hétérosidases/phosphatases sont utilisés. La solution mére de FDA est réalisée a une
concentration de 30 g/L en la dissolvant dans de I'acétone, puis une dilution au 10éme de cette solution
est réalisée dans de I'eau distillée (solution a 3 g/L).

La microplaque a fond rond est divisée comme suit : 5 répétitions de I'essai, 5 répétitions du témoin
échantillon, 3 répétitions du témoin substrat par pH utilisé et 1 blanc. Cela permet de réaliser le dosage
de 8 échantillons par microplaque. Pour les essais, 100 uL de la suspension d’échantillon sont utilisés,
puis 50 pL de tampon et enfin 50 uL de la solution fille de FDA sont rajoutés. Pour les témoins substrat,
le volume de I'échantillon est remplacé par de I'eau distillée. Pour les témoins échantillon, le volume de
substrat est remplacé par de 'eau distillée. Enfin, le blanc est composé de 50 yL de tampon, et 150 yL
d’eau distillée. Puis, les microplaques sont incubées pendant 2 h a 37 °C dans une étuve de
microplaques sous agitation a 200 rpm (GFL 3032, Gemini), pour étre ensuite centrifugées 10 min a
1500 rpm & 4 °C (AFI-C200R-E, LISA). Enfin, dans une seconde microplaque & fond plat contenant 100
pL de tampon glacé, 100uL du surnageant de la premiére microplaque sont transférés. L’absorbance
de chaque puit peut ainsi étre mesurée a la longueur d’onde 490 nm (SAFAS Monaco, Xenius XML).

Pour finir, une gamme d’étalonnage de la fluorescéine est réalisée pour relier 'absorbance et la
concentration. Les concentrations utilisées ainsi qu’'un exemple de gamme sont donnés sur les Annexes
2-14 et 2-15.

VII-3.2.3. Traitement des données

Pour tous les dosages d’activités enzymatiques, I'absorbance des deux témoins est soustraite
a celle des essais pour s’affranchir de leur coloration respective. Puis, la concentration en produit de
réaction (fluorescéine, TPF, PNP, NH4) formé est calculée grace a la gamme d’étalonnage et est
rapporté au volume de solution dans les tubes/microplaques, dans lequel une quantité d’échantillon a
été mise. Enfin, le tout est rapporté a la masse d’échantillon sec utilisée puis au temps d’incubation.
Ainsi, les résultats sont exprimés en quantité (de molécule du produit de réaction) par gramme
d’échantillon sec et par heure. Une synthése de toutes les activités dosées et leurs unités respectives
est fournie sur le Tableau 2.21.
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Tableau 2.21 : Récapitulatif des différentes activités enzymatiques dosées, ainsi que leurs fonctions, leur r6le dans
les cycles biochimiques, leur origine et les unités utilisées pour les exprimer.

Cycle
Famille Enzyme Fonction biochimique Origines Unité
associé
Catalyse I'oxydation des
COMpOSsEés organiques : . .
Oxydoréductases Déshydrogénases hydrolyse des liaison H M,e tgbollsme Microorganismes Mg TPF/g
général sec/h
des substrats pour les
réactions de réduction
Acide : exsudats
Catalyse I'hydrolyse de racinaires et
Zgi?jsep:ta;ﬁ:saﬁine phosphate organique en C%/c():lse ggre microorganismes ; ggCIIDhNP/g
orthophosphates phosp Basique :
microorganismes
Uréase I(‘:uargy:r? ;\?r?rir(;)r?igg gte Cycle de l'azote Microorganis_mes, ug NH4/g
Hydrolases Co2 plantes et animaux sec/h
B-glucos!dase Catalyse I'hydrolyse de Cycle du carbone Bacteries, ug PNP/g
a-glucosidase liaisons glucidiques champignons sec/h
Activité ug

Catalyse I'hydrolyse de  Métabolisme

enzymatique g o
Y q la FDA en fluorescéine  général

Microorganismes  fluorescéine/g
totale

sec/h

VI1-3.3. Fonctions : potentiel fonctionnel avec les microplaques BIOLOG
EcoPlates

La diversité fonctionnelle correspond aux composants de la biodiversité qui influencent les
fonctions des écosystémes par les traits fonctionnels (Tilman, 2001). Sa mesure permet notamment de
renseigner sur la redondance des fonctions. La mesure du potentiel fonctionnel a été étudié a I'aide de
microplaques Biolog EcoPlatesTM (Biolog Inc., CA, USA). Elles permettent de comparer les
communautés microbiennes selon leur potentiel fonctionnel (Faulwetter et al., 2009).

Il s’agit de microplaques constituées de 31 substrats carbonés (certains azotés également) et d’'un
blanc, le tout répété trois fois sur une plaque de 96 puits (Figure 2.21A). Les substrats appartiennent a
différentes familles de composés carbonés, 5 au total, visibles sur le Tableau 2.22. Chaque puit
comprend, en plus du substrat, du chlorure de tetrazolium. Il s’agit d’'un composé incolore qui, une fois
réduit, donne du formazan, un composé de couleur violette. Ainsi, en ajoutant des microorganismes, la
métabolisation plus ou moins importante des substrats dans les puits va provoquer cette réduction et
donc une coloration, dont I'absorbance (proportionnelle a la dégradation) pourra étre mesurée a 570
nm (Figure 2.21B). Cette mesure permet donc d’observer si les micro-organismes présents dans les
échantillons ont des capacités différentes a dégrader ces substrats ou non, et de mettre en évidence
des profils d’utilisations de sources de carbone différents (Garland et Mills, 1991).
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Figure 2.21 : La microplaque BIOLOG Ecoplates utilisée. A : avant incubation. B : apres incubation avec les
échantillons. Les trois blancs sont entourés et les lignes séparent les trois répétitions.
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Le protocole d’analyse est le suivant. Dans un premier temps, 1 g d’échantillon de substrat est
pesé dans un tube Falcon stérile de 15 mL et mis en suspension dans 9 mL d’une solution de chlorure
de sodium (NaCl a une concentration de 9 g/L) stérile (autoclavage 121 °C, 1,2 bar, 21 minutes). Il s’agit
donc d’une solution mére diluée au 10™e. La suspension est mise a agiter pendant 1 heure a 40 rpm
pour extraire les microorganismes, puis est centrifugée 5 minutes a 3000 rpm (centrifugeuse G412,
Juan) afin de limiter les particules en suspension. Le surnageant est ensuite récupéré, et une dilution
au 100éme est réalisée dans le NaCl (50 mL préparés). Enfin, les microplaques peuvent étre
ensemencées. Pour cela, 150 uL de NaCl est mis dans les 3 puits correspondants aux blancs, et 150
WL de surnageant dilué est mis dans tous les autres puits a l'aide d’une pipette multicanaux.

Finalement, les plaques sont entourées de Parafilm et sont incubées a 25°C (IPP110, Memmert)
pendant 168 heures (7 jours), eta 0, 24, 48, 72, 96, 120 et 168 heures (pas de temps des microplaques),
l'absorbance a 595 nm est mesurée par un spectrophotométre lecteur de microplague Multiskan FC
(Thermoscientific).

Tableau 2.22 : Présentation de la composition d’'une microplaque BIOLOG. Les différents substrats carbonés sont
indiqués et coloriés selon leur famille de composé. Le tout est répété trois fois (puits 1 a4,5a8et9a 12).

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12
BLANC | piueoside | Acidy-Lactone | SA9MNS
:;2'; m;:cEZf; D-Xylose s af;:;" (R L-Asparagine
Tween 40 i-Erythritol Bg&g?;ﬁ 4 | LPhenyiaianine
Tween 80 D-Mannitol Bgr_wg?cm;; . L-Serine
o-Cyclodextrin D Glrtrgcose;yntine e i;)?;butyric L-Threonine
Giycogen D-Glu;g;sdaminic taconic Acid Glycyll_géutamic
D-Cellobiose E‘:&ﬁg “'KEE:?;W”“ Phenylethylamine
a-D-Lactose DJF;h_Go;[;)E;?emI D-Malic Acid Putrescine
Carbohydrates Polyméres Acides carboxyliques et cetonigues Acides aminés Amines et amides

Traitement des données :

Tous les résultats sont d’abord standardisés en soustrayant l'absorbance initiale des
échantillons (au temps initial) et I'absorbance des blancs aux absorbances mesurées au cours de
l'incubation. Puis, un puit est considéré comme positif si I'absorbance est supérieure a 0,25 (A et al.,
2017).

Puis, plusieurs calculs peuvent étre réalisés.

- Le développement moyen de la coloration des puits (Awerage Well Colour Development,
AWCD) est calculé selon I'équation (€q. (2)) (Garland, 1996). Il s’agit d’'une mesure représentant
l'activité microbienne moyenne a un pas de temps de la cinétique donnée (défini pour étre
pendant la phase exponentielle des échantillons) pour tous les échantillons, soit & 5 jours
d’'incubation. Il peut également étre calculé a chaque pas de temps pour évaluer la cinétique
globale de dégradation des substrats.

awcp = 24D (g
- Le pourcentage de substrats carbonés dégradés a un pas de temps est également calculé en
divisant le nombre de substrats positifs par le nombre total de substrats (31) et en multipliant
par 100.
- Le pourcentage de substrats carbonés et TAWCD selon les familles des sources de carbone.
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Enfin, des calculs d’indices de diversité utilisés en écologie (détaillés dans le VII-3.4) peuvent
également étre appliqués a ces données (Xu et al., 2015) : indice de Shannon, de diversité Simpson,
de régularité.

L’AWCD a été calculée pour chaque pas de temps de l'incubation des microplaques, et les autres
calculs ont été appliqués au temps d’incubation de 5 jours.

VII-3.4. Diversité génétique des communautés microbiennes : biologie
moléculaire

Afin d’évaluer la diversité génétique microbienne dans ce filtre, des extractions d’ADN
microbien ont été réalisées sur les échantillons pour pouvoir ensuite le séquencer. Une seule répétition
par échantillon a été réalisée en raison des couts élevés du séquencage.

Dans un premier temps, I’extraction d’ADN a été réalisée sur 500 mg d’échantillon a I'aide du
kit d’extraction FastDNA® Spin Kit for soil (MP Biomedical, USA) en suivant les instructions du fabricant.
Le protocole du fabriquant est présenté en Annexe 2-16. Le principe de cette étape repose sur une
attaque physique des membranes et parois des microorganismes par broyage en micro-tubes avec
billes de silice, suivi d’'une élimination des déchets solides par centrifugation, puis une purification de
I’ADN par élimination des précipitations des protéines et centrifugation. L’ADN est ensuite fixé sur une
résine et un lavage des éléments solubles restants sur colonne est réalisé. Une fois 'ADN des
échantillons et les blancs extraits (sans échantillon), ils sont conservés au congélateur (-20°C) jusqu’a
la prochaine étape.

Puis, une vérification de la qualité de I'extraction (présence d’ADN hormis pour le blanc) est
réalisée par une électrophorése sur gel d’agarose a 1%. Le principe est de faire migrer ’ADN (acides
nucléiques chargés négativement) sous I'action d’'un champ électrique, selon la taille des fragments et
de le visualiser en le rendant fluorescent.

Pour cela, dans un premier temps, une solution saline permettant au courant électrique de circuler est
préparée, le TAE (Tris/Acétate/EDTA), concentrée une fois a partir d’'une solution déja préparée,
concentrée 50 fois. Le gel d’agarose a 1% peut ensuite étre préparé en pesant 1 g d’agarose dans 100
g de TAE (concentré 1 fois). Il est chauffé au micro-onde pour dissoudre I'agarose, puis, 10 uL de
lintercalant Gel Red concentré 1 fois a partir d’'une solution concentrée 10 000 fois est ajouté au
mélange. Le gel d’agarose une fois gélifier permettra a I’ADN de migrer en son sein, et le Gel Red
permet de rendre I'’ADN fluorescent, donc visible lorsqu’il est exposé aux Ultra-violets. Les échantillons
d’ADN peuvent maintenant étre préparés ; pour qu’ils soient suffisamment denses pour migrer a travers
le gel, du bleu de charge concentré deux fois a partir d’'une solution concentrée 6 fois doit étre rajouté
aux échantillons. Pour cela, 2 yL est déposé sur du Parafilm, puis 2 yL d’ADN extrait est ajouté et
mélangé a la goutte, et les 4 pL sont prélevés et insérés dans un puit du gel. Une fois tous les
échantillons préparés, I'électrophorése et la migration se fait pendant 30 minutes a une tension de 100
V (Mini Gel Il, VWR). Une fois la migration terminée, les échantillons sont placés sur une plaque UV
pour observer 'ADN ayant migré. La cuve d’électrophorése ainsi qu'un exemple d’électrophorése est
présenté sur la Figure 2.22 La quantification de la quantité d’ADN extraite a également été vérifiee a
'aide du Nanovue plus (Biochrom) (1uL d’échantillon prélevé).

Echantillons

Figure 2.22 : Appareil utilisé pour réaliser I'électrophorése (A) et exemple de résultat d’électrophorése (B). Les
échantillons contiennent plus ou moins d’ADN (intensité lumineuse) et le blanc n’en contient pas.
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Enfin, les échantillons ont été envoyés au laboratoire d’analyses Eurofins Genomics afin d’étre
amplifiés puis séquencés. La composition des communautés microbiennes et fongiques a été analysée
par séquengage a haut débit a I'aide de /'lllumina MiQSeq. Pour les bactéries, les régions variables V3-
V4 du gene de I'ARNr 16S bactérien ont été amplifiées avec Il'amorce forward 341F
(TACGGGAGGCAGCAG) et lamorce reverse 806R (CCAGGGTATCTAATCC). Pour les
champignons, I'espace interne transcrit (Internal Transcribted Spacer) ITS2 du géne de 'ARNr entre
5.8S et 26S a été amplifiee avec 'amorce forward ITS3 (GCATCGATGAAGAACGCAGC) et 'amorce
reverse ITS4 (TCCTCCGCTTATTGATATGC) (références internes Eurofins). Puis les produits PCR ont
été séquenceés.

Traitement des données :

Les séquences brutes ont ainsi été obtenues. Elles ont été traitées en collaboration avec le
laboratoire BIAM, équipe LEMIRE, sous la direction de Wafa Achouak et Mohamed Barakat. Les
séquences obtenues ont été traitées sur le logiciel open-source QIIME2 (version 2021.11,
https://giime2.org) (Bolyen et al., 2019).

Dans un premier temps, les séquences brutes ont été filtrées selon leur score de qualité, puis débruitées
(denoising) et les chiméres ont été vérifiées (utilisation de DADA2, (Callahan et al., 2016). Les
séquences ont été alignées a l'aide de MAFFT (Katoh et Standley, 2013), et ont été utilisées pour
construire une phylogénie & l'aide de FastTree (Price et al, 2009). L'annotation taxonomique des
variants de séquence d'amplicon (ASV) a été attribuée a I'aide de la base de données Greegenes 13_8
(McDonald et al., 2012) et de la commande feature-classifier avec les paramétres par défaut. Cela
permet de connaitre les différents taxons composant chaque échantillon d’ADN, mais également leurs
abondances relatives aux différents rangs taxonomiques (embranchement, classe, ordre, famille,
genre, espece). La taxonomie microbienne des échantillons peut étre évaluée a l'aide d'histogrammes
des abondances relatives des taxons aux différents rangs taxonomiques ou encore a l'aide de cartes
thermiques.

Puis, pour exprimer ces résultats obtenus en termes de diversité, des indices de diversité
alpha et béta ont été calculés sur QIIME 2. Dans un premier temps, pour éliminer I'hétérogénéité des
échantillons, nous avons procédé a une raréfaction du nombre de séquences. L'approche de la
raréfaction consiste a échantillonner au hasard le méme nombre de séquences dans chaque échantillon
et a utiliser ces données pour comparer les communautés a un niveau similaire de profondeur
d’échantillonnage. Ainsi, tous les échantillons ont été normalisés au nombre minimal de séquences
dans un échantillon observé, soit 32 638 et 58 815 séquences pour les bactéries et champignons
respectivement, dans le cadre des trois campagnes de prélévement. La saturation de la diversité est
restée suffisante pour tous les échantillons (Figure 2.23).

La diversité alpha est la diversité intra-échantillon, la diversité propre a I'échantillon. Elle est
caractérisée par différents indices (Shannon, 1948 ; Callahan et al., 2017 ; Willis, 2019 ; Faith, 1992),
notamment :

- Nombres de taxons observés : nombre d’ASV différents obtenus, correspondant alors a la richesse de
la communauté. Plus ce nombre est élevé, plus la richesse est élevée.

- Indice de Shannon : indice (éq. (3)) permettant d’évaluer la diversité spécifique de la communauté
d’'un échantillon. Cet indice prend en compte le nombre de taxons ainsi que leur répartition au sein de
'ensemble des taxons. Plus le hombre de taxons présents est différent, plus la valeur de cet indice
augmente.

H'= YL P*In(P) (3

Ou H’ est l'indice de Shannon, Pi est la proportion d’'un taxon i par rapport au nombre total de taxons
différents N.

- Indice d’équitabilité de Piélou : indice (éq. (4)) permettant d’évaluer la régularité des taxons présents,
c’est-a-dire a quel point chaque taxon est sur ou sous représenté en termes de nombre. Cet indice varie
entre 0 et 1 et plus il se rapproche de 1, plus les taxons sont équilibrés en termes d’abondance.
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E= H,/Hmax (4)

Ou H’ est I'indice de Shannon, Hmax est la valeur maximale que peut avoir H’, lorsqu’un peuplement
hétérogene va avoir tous les individus de toutes les espéces répartis d’'une fagon égale, N le nombre
total de taxons différents : H,,, = log, N.

5000 3 30000 =
ncing Depth Sequencing Deptn

Figure 2.23 : Exemple de raréfaction des séquences obtenues, avec saturation de la diversité. A pour les
bactéries ; B pour les champignons

La diversité béta est la diversité inter-échantillon, permettant de savoir a quel point les
communautés microbiennes sont différentes entre les échantillons. Pour cela, des distances entre les
communautés sont calculées, plusieurs méthodes existent (Jaccard, 1901 ; Bray et Curtis, 1957 ;
Callahan et al., 2017 ; Anderson et al., 2011 ; Lozupone et Knight, 2005)

-Distance Jaccard : évalue la ressemblance entre plusieurs échantillons en calculant le rapport entre
les espéces communes aux deux sites et celles propres aux sites. Le calcul des distances se base
uniquement sur la présence ou I'absence de taxons, pas sur leur abondances respectives (mesure
qualitative).

-Distance Bray-Curtis : évalue la ressemblance entre plusieurs échantillons en prenant en compte la
présence et I'absence des taxons mais également leurs abondances (mesure quantitative).

-Distance Unifrac pondérée : évalue la ressemblance entre plusieurs échantillons en prenant en compte
'abondance (comme Bray-Curtis) mais également les relations phylogénétiques des taxons (mesure
guantitative)

-Distance Unifrac non pondérée : évalue la ressemblance entre plusieurs échantillons en prenant en
compte la présence ou I'absence (comme Jaccard) mais également les relations phylogénétiques des
taxons (mesure qualitative)

Les valeurs de ces distances sont toujours comprises entre 0 et 1, 0 lorsque les échantillons n’ont
aucune espéce en commun, et 1 quand les taxons sont les mémes entre les sites. Une analyse des
coordonnées principales (PCoA) peut étre réalisée en plus d’avoir les valeurs des distances, afin de
représenter visuellement les différences de communautés entre les échantillons. La distance Bray-
Curtis a été utilisée dans cette these pour exprimer la diversité béta.

Enfin, pour évaluer les taxons différentiellement abondants par rapport aux autres échantillons (ceux
qui différencient les échantillons par leur abondance), un algorithme d'analyse discriminante linéaire
des tailles d'effet (LDA) (LEfSe ;Segata et al., 2011) a été réalisé avec l'analyse multiclasse un contre
un. Un score LDA de 2 et un seuil alpha de 0,05 ont été utilisés comme seuils. Cela a uniquement été
réalisé pour les essais de biodégradation puisque trois répétitions par échantillon était disponibles
contrairement aux échantillons du suivi in situ (cf. IX - ).

VII-4. Bilan des analyses réalisées sur les substrats

Pour finir cette partie, le Tableau 2.23 synthétise toutes les analyses réalisées lors des trois
campagnes sur les différents substrats prélevés et précise les méthodes utilisées et les différents
laboratoires ayant participé. Cette synthése des analyses réalisées pour les essais de biodégradation
sera fournie dans le paragraphe 1X-4, une fois I'expérimentation présentée.
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Tableau 2.23:

Synthése de toutes les analyses réalisées sur les substrats prélevés sur site, et laboratoires

associés.
Type d'analyse Analyse Méthode/norme Laboratoire  Campagne
pH NF ISO 10390
Carbonates NF 1ISO 10693
Carbone organique NF ISO 14235
Matiére organique NF ISO 14235
Azote total / Ammoniacal NF ISO 13 878 / NF ISO 14256-2 SGS
Propriétés Rapport C/N Calcul
physico- PP ! TO, T1, T2
chimiques CEC NFX 31-130
Cations et anions majeurs NFX 31-108 et NF ISO 11263
Granulométrie NF ISO 13320-1
Masse volumigue apparente Séchage d'un volume connu
q pp d'échantillon humide non remanié LEESU
Capacité au cham Saturation en eau (24h) puis ressuyage
P p (48h) et pesée de I'eau retenue
%Abor)dance bactérienne et Nombre le Plus Probable (NPP)
ongique
Activités enzymatiques cycle Hétérosidases (A-glucosidase et B-
carbone glucosidase)
Activité enzymatique cycle azote Uréase LEESU
Propriétés Activités enzymatiques cycle Phosphatases acide et basique
microbiologiques Phosphore TO, T1, T2
et biochimiques  acijvités enzymatiques globales Hydrolyse de la FDA (HFDA) et
déshydrogénase
Potentiel fonctionnel Biolg EcoPlates
Diversité génétique bactérienne \E/>3<t_r\?:tlon puls sequengage ADN 165 LEESU puis
Diversité génétique fongique Extraction puis séquencage ADN ITS2 Eurofins
ETM : Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn ISO 11466 LAS-INRAE TO,T1,T2
ETM : Cu, Pb, Zn cartographie 5 . Cerema et
Dosage des sédiment Analyseur a fluorescence X portatif LEESU T1, T2
micropolluants MPO émergents : AP, BPA, Extraction aux solvants puis UPLC- LEESU
(PAE) MSMS ou GC-MS T0, T1, T2
MPO : HAP et indices HC NF ISO 18287 et NF EN 14039 SGS

VIIl - Analyses realisées sur les végeétaux

VIII-1. Mesure de la masse totale et analyse des micropolluants

D’une part, la masse totale des parties aériennes exportées lors du faucardage a été peseée afin
de connaitre la biomasse végétale aérienne présente.

Les parties aériennes de roseaux ensuite récupérées le 13 mars 2023 (hiver) ont été utilisées
pour doser les MP exportés lors du faucardage. Aprés leur préparation, elles ont ensuite été envoyées
au laboratoire sous-traitant SGS pour I'analyse des ETM et des HAP. Les ETM ont été extraits par une
minéralisation au micro-onde, suivi de leur analyse en ICP-MS (protocole interne, MLR-ME418). Les
HAP ont été extraits et analysés selon la norme NF EN 15527 adaptée au laboratoire. Les analyses de
ETM et HAP ont été réalisées en triplicata pour chaque échantillon et permettent d’obtenir les teneurs
en mg/kg. Les LQ et incertitudes des HAP sont les mémes que celles décrites en VII-2.2). Celles des

ETM sont fournies dans le Tableau 2.24.
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Tableau 2.24 : Limites de quantification (LQ) et incertitudes de mesures associées a l‘analyse des ETM. Les
résultats sont en mg/kg.

e Lo Ieertiude
Cd 0,025 15%
Cr 0,25 15%
Cu 0,25 10%
Ni 0,25 15%
Pb 0,008 10%
Zn 0,05 15%

Les MPO émergeants AP et BPA ont été analysés au LEESU, selon le protocole décrit dans la
partie VII-2.3, sans répétition en raison des co(ts analytiques. Un blanc a été réalisé lors de la séquence,
les résultats sont présentés dans le Tableau 2.25.

Tableau 2.25 : Teneurs en alkylphénols et bisphénol-A dans l'unique blanc d’extraction.

Composé -lgleannecuzug I9)
BPA 0,0029
NP1EC <LQ

OoP 0,0046
OP1EO 0,0025
OP2EO <LQ

4-NP 0,0149
NP2EO 0,0012
NP1EO 0,0151

VIII-2. Bilan des analyses réalisées sur les végétaux

Pour finir, le Tableau 2.26 résume toutes les analyses réalisées aux différentes campagnes sur
les P. australis prélevés et précise les méthodes utilisées et les différents laboratoires ayant participé.
La méthodologie des mesures réalisées est fournie en Annexe 2-5 pour celles qui ne sont pas
présentées dans la suite de ce manuscrit.

Tableau 2.26 : Synthése de toutes les mesures réalisées sur les végétaux prélevés sur site, et laboratoires
associés. En rouge les échantillons n’ayant pas pu étre caractérisés jusqu’au bout, donc non présentés dans la
suite de ce manuscrit (la méthodologie des mesures est fournie en Annexe 2-5).

Type

; Analyse Méthode/norme Laboratoire Campagne
d'analyse

Comptage et relevé de paramétres

Hauteur, diamétre, nombre ; - - . TO, T1
physiologiques des parties aériennes
Physiologie Masses séches Pesée des masses seches des différentes | pgy T0. T1
parties aériennes et souterraines '
Masses aériennes totales Ff’iqcardage et pesee de la biomasse T2
aérienne totale
ETM : Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn Protocole interne MLR-ME418
Dosage des SGS T2
MP MPO : 16 HAP prioritaires NF EN 15527 adaptée

MPO émergents : AP, BPA Extraction aux solvants puis UPLC-MSMS LEESU
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IX - Essais de biodégradation des micropolluants organiques

IX-1. Mise en place du dispositif expérimental

IX-1.1. Principe général

Afin d’évaluer le devenir des MPO émergents dans le FPR, cette étude visait a déterminer les
cinétiqgues de biodégradation de deux AP (4-NP et 4-OP) et du BPA, présents dans les eaux de
ruissellement traversant le FPR, et d’évaluer le réle de la végétation, des substrats et des communautés
microbiennes autochtones des substrats dans ce processus. Pour cela, un modéle du systéme in situ a
été reproduit & échelle réduite au laboratoire en colonnes en 2022 au LEESU. Une étude préliminaire
de faisabilité avait été réalisée en 2021 afin de préparer les essais finaux de 2022 (Ranchoux, 2021).

Le principe des essais est le suivant : des colonnes sont remplies des différents substrats des FPR
(sable ou Rainclean ou sédiment séparément) et sont plantées ou non de P. australis. Aprés une
période d’acclimatation, elles sont saturées en eau synthétique contaminée en 4-NP, 4-OP et BPA, puis
ressuyees, et sont enfin incubées selon des paramétres météorologiques similaires a ceux du Bois de
Boulogne. Des colonnes sont sacrifiées a chaque pas de temps défini afin de suivre les teneurs des
MPO dans les substrats et I'évolution des communautés microbiennes (activité, diversité). Enfin, des
témoins sont également mis en place ; des colonnes contenant des substrats stériles, et des colonnes
recevant des eaux non contaminées, afin de déterminer la contribution abiotique et si les polluants
impactent la structure des communautés.

A la suite de I'étude bibliographique réalisée sur la dégradation de ces composés, un temps
d’'incubation de 30 jours a été décidé car la majorité des polluants a étudier serait, théoriquement,
dégradée. Puis, selon les recommandations du Groupe de travail de I'Union européenne FOCUS
(FOrum for the Co-ordination of pesticide fate models and their Use, Boesten et al., 2014) sur la
réalisation et la modélisation d’essais de biodégradation, un minimum de 6 pas de temps sont
nécessaires, afin de correctement modéliser les cinétiques. Ainsi, les 6 pas de temps définis pour cette
étude sont: 0, 1, 4, 7, 14 et 30 jours. La dégradation étant généralement plus rapide en début de
cinétique, plus de pas de temps sont définis dans la premiere moitié de l'incubation. Pour chaque
substrat et modalité, 3 répétitions sont réalisées a chaque pas de temps.

IX-1.2. Modalités d'exposition

Les deux substrats et le sédiment, regroupés ensemble et qui composent le FPR sont étudiés :
sable de surface, Rainclean et sédiment. Les deux premiers sont étudiés avec une hauteur de 10
cm, comme présent au minimum in situ, tandis que le sédiment est étudié sur une hauteur de 5 cm,
hauteur moyenne observé in situ. Les différents substrats sont étudiés selon plusieurs modalités (

Figure 2.24) :

- Essai planté : Il s’agit de colonnes remplies de 10 cm de substrat, dans lesquelles une
« motte » de P. australis a été plantée et qui sont ensuite contaminées par une eau synthétique. Les
mécanismes de dégradation ayant lieu dans ce systeme sont : dégradation abiotique + dégradation par
les microorganismes + dégradation favorisée par les plantes (effet rhizosphérique). Cet essai vise donc
a mettre en évidence I’action des plantes et des microorganismes. Le sédiment n’est pas étudié en
condition plantée puisque les racines ne s’y développent pas.

-Essai_non planté : Il s’agit des mémes colonnes que l'essai planté, mais dans lesquelles
aucun roseau n’est planté. Les mécanismes de dégradation sont donc : dégradation abiotique +
dégradation par les microorganismes. Cet essai vise donc a mettre en évidence l'action des
microorganismes seuls.

-Témoin abiotigue : Ce témoin est composé d’'un substrat préalablement stérilisé, contaminé
par une eau synthétique stérile. Le mécanisme de dégradation ayant lieu dans ce systeme est la
dégradation abiotique, donc PPaction du non vivant.
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-Témoin sans polluants : Ce deuxiéme témoin est composé d’'un substrat comme pour les essais,
mais une eau sans contaminant est utilisée, et aucun roseau n’est planté. Ainsi, aucun mécanisme de
dégradation n’est recherché ici, il s’agit plutét d’'un contréle du systeme en absence de MPO
(évolution des communautés microbiennes). Il sert également a évaluer la contamination initiale en
MPO avant leur ajout dans les autres modalités.
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Figure 2.24 : Les différents substrats et modalités mis en place selon le temps. Le sable est représenté en
orange, le Rainclean en bleu et le sédiment en marron. Le nombre de colonne par temps, par modalité et au total
est indiqué en bleu.

Tous les essais ont été réalisés en triplicata a I'exception du témoin sans polluant qui n'a été fait qu'en
duplicata (hypothése de sa variabilité plus faible).

Les colonnes des essais plantés et non plantés ont été mises en place pour tous les pas de temps
définis. Concernant les témoins abiotiques et sans polluants, les colonnes n’ont pas été mises en place
pour le 1¢" et 4°™e jour car peu d’évolution était supposée. Pour les colonnes de 7 et 14 jours du témoin
sans polluant, la moitié de chaque colonne a été utilisée pour représenter ces deux temps. En effet,
I'hypothése d’une hétérogénéité plus faible dans ces témoins a été faite, permettant de limiter le nombre
total de colonnes a étudier.

Le nombre total de colonnes préparées et analysées s’éléve ainsi a 144 (

Figure 2.24).

IX-1.3. Composants du dispositif expérimental

IX-1.3.1. Colonnes
Les colonnes utilisées sont des cylindres en inox de 7,2 cm de diametre intérieur (7,6 cm
extérieur) et 7 ou 12 cm de hauteur, selon s'il s’agit du sédiment ou du sable/Rainclean respectivement.
Un des deux cdtés du cylindre est fermé avec un grillage en inox (maillage de 70 um), maintenu par
un collier a sertir en inox. Pour saturer séparément les colonnes, chacune est placée dans un bécher
de 1L grillé. Enfin, afin de surélever les colonnes dans le bécher pour que les colonnes s’égouttent, un
tore en aluminium grillé est utilisé. Le dispositif complet mis en place est présenté dans la Figure 2.25.

Afin d’éviter toute contamination en MPO, tout matériel utilisé lors des expérimentations a été soit grillé
au four (550 °C pendant 2 h), soit nettoyé a I'acétone lorsque le matériel ne le permettait pas. L'utilisation
d’'inox ou verre a toujours été privilégiée a I'utilisation de matiéres plastiques.
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P. Australis (essai planté)

Bécher en verre (1L)

Essai planté : Sable et Rainclean Colonne en inox
(12*7,2 cm ou 7*7,2 cm)

Substrat : S, Rc, sdt —

) | stérile ou non
s —— Collier en inox
~————— Toile en inox (75 um)
~——— Tore en aluminium grillé
ﬁ (non visible)
e e e S ————

Essai non planté : Sable, Rainclean et sédiment
Témoin abiotique et sans polluant : Sable,
Rainclean et sédiment

Figure 2.25 : Schémas du dispositif expérimental. A : des différentes colonnes selon les modalités. B : détails du
dispositif.

IX-1.3.2. Substrats
Les substrats utilisés (sable, Rainclean et sédiment) sont ceux décrits dans le paragraphe VI-
3. Pour les modalités non stériles, le substrat sec est placé dans les colonnes, et tapotées pendant le
remplissage pour obtenir une colonne de substrat homogéne, avec une densité proche de celle in situ.

Concernant la modalité stérile, une stérilisation doit d’abord étre réalisée. Plusieurs méthodes
existent dans la littérature : vapeur d’eau (autoclave), irradiation (gamma, micro-onde, ultraviolet),
utilisation de solutions liquides (azide de sodium, chlorure de mercure (Il), chloroforme, formaldéhyde,
antibiotiques) (Razavi et Amir, 2007 ; Moura et al., 2018 ; Lees et al., 2018). La méthode par irradiation
gamma est trés efficace, mais la quantité d’échantillon a stériliser de plusieurs kilos était trop importante
pour la retenir. Les méthodes en utilisant des solutions liquides circulant & travers I'échantillon sont
performantes pour des faibles quantités d’échantillon a traiter, mais en plus des possibles interactions
avec le sol, les volumes dans les colonnes étaient trop élevés pour avoir une distribution homogéne de
la solution sur toute la hauteur. Ainsi, il reste donc la solution de stérilisation par autoclavage. Cette
méthode a été préférée en raison de son co(t, de sa capacité a traiter des volumes d’échantillon élevés,
et de sa performance, moins élevée que lirradiation, mais satisfaisante. Des tests de stérilisation
réalisés au laboratoire en amont des essais ont montré que peu de changement des propriétés physico-
chimiques se produisaient sur les substrats (pH, carbone organique et CEC mesurés), et que la
stérilisation fonctionnait. Aucune bactérie et aucune activité enzymatique totale n’était mesurée aprés
la stérilisation (culture sur boite de pétri, activité enzymatique totale et NPP mesurés). Cependant, aprés
7 jours conservés en systéme fermé et stérile, une colonisation bactérienne se reproduit dans les
échantillons, montrant alors que la stérilisation totale est treés difficile a obtenir. Nous avons choisi de
maintenir cette méthode, qui provoquera, avec le temps, une faible activité basale des microorganismes
se développant.

Le protocole final de stérilisation des substrats a donc été défini comme suit. Tout d’abords, les différents
substrats sont Iégérement humidifiés avec de I'eau distillée car la présence d'eau améliore la stérilisation
par autoclave. Puis, les substrats sont répartis dans des petits sacs d’autoclave et sont aplatis pour
avoir une hauteur de substrat d’environ 5cm (optimisation de la stérilisation par augmentation de la
surface de contact). Un premier cycle d’autoclave (Tuttnauer 5075 MLV) est alors lancé pendant 30
minutes a 121 °C et 1,2 bar. Les sacs sont ensuite laissés au repos dans l'autoclave pendant 24 h
(réactivation des microorganismes ayant survécu) puis ce cycle est répété deux fois encore (3 cycles
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d’autoclave au total, avec 24 h de repos entre chaque) et aprés le 3¢m cycle, les échantillons sont
récupérés et placés sous hotte PSM.

IX-1.3.3. Phragmites australis

Les P. australis utilisées dans cette étude ont été fournies par I'entreprise Santonine (Vienne,
France). Des mottes de jeunes plants d’'une 202" de cm de hauteur ont été récupérées dans des petits
godets contenant du terreau au printemps 1 mois avant le début des essais. Les plantes ont été
débarrassées de leur terre, lavées, rincées a l'eau distillée et séchées avec du papier absorbant de
laboratoire (Figure 2.26), puis plantées directement dans le substrat des colonnes. Il y avait une motte
(plusieurs tiges) par colonne. Seul des plantes dont le systéme racinaire était homogéene ont été
utilisées. La hauteur ainsi que I'enracinement initial ont été mesurés pour les plants retenus.

Un test préliminaire de croissance des roseaux dans les colonnes contenant du sable ou du Rainclean
avait été réalisé en amont en triplicata pendant 3 semaines afin de vérifier la viabilité des P. australis
en conditions expérimentales. L’entreprise nous avait fourni quelques mottes avant de récupérer celles
pour les essais de biodégradation.

Figure 2.26 : Nettoyage du systéme racinaire des P. australis. A : systeme racinaire non nettoyé a gauche, et
nettoyé a droite. B : les différents roseaux préparés pour les colonnes (Crédit : J. Roux 2022).

IX-1.3.4. Eau synthétigue
Aprés une recherche bibliographique sur les types d’eau simulant les eaux de ruissellement

urbain, plusieurs types ont été trouvés: eau de surface prélevée sur site, eau distillée dont la
composition est ajustée par I'ajout de sels minéraux pour s'approcher de la composition d’eau de
ruissellement ou l'utilisation d’'une eau minérale commerciale. Pour des raisons de transport et de
conservation il a été décidé d’adopter cette derniére solution. L’eau minérale Volvic a été sélectionnée
en raison de sa composition proche de celle de ruissellement qui est la suivante : 12 mg/L Ca?*, 8 mg/L
Mg?*, 12 mg/L Na*, 6 mg/L K*, 9 mg/L SO4%, 74 mg/L HCOs-, 7.3 mg/L NOsz", 15 mg/L CI-, 32 mg/L SiOz,
pH 7 (Volvic, 2022).

L’'eau achetée est soit gardée telle quelle (ttmoins sans polluants), soit enrichie en MPO
d’intéréts (essais planté et non planté et témoin stérile) : 4- NP, 4-OP et BPA en mélange pour le
lancement de l'incubation. Les concentrations de MPO a utiliser ont été basées sur leurs LQ dans les
solides (les MPO doivent encore étre quantifiés a la fin de I'expérience), leurs teneurs maximales
souhaitées dans les substrats aprés égouttage et leurs répartitions médianes dans les eaux de
ruissellement en lle de France, mentionnées par Gasperi et al., (2022). Le 4-NP est le composé le plus
retrouvé, suivi du BPA et du 4-OP. Ces considérations ont abouti a des concentrations a utiliser de 3,5,
2,57 et 1 mg/L pour le 4-NP, BPA et 4-OP respectivement (Tableau 2.27). Ces concentrations sont
bien plus élevées que la réalité mais permettent de respecter les différentes conditions souhaitées.

Pour obtenir ces concentrations, une solution mere de chaque polluant a 2 g/L est tout d’abord
réalisée dans du méthanol (car les molécules utilisées sont peu solubles dans I'eau), et conservée au
frais (4°C). Afin d’obtenir les concentrations souhaitées d’eau préparée : 8,44 mL de 4-NP, 2,46 mL de
4-OP et 6,35 mL de BPA des solutions mére sont ajoutés pour 5 L et les bouteilles sont bien
homogénéisées avant de les utiliser.
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Enfin, un test de la saturation des colonnes avec ces concentrations a été réalisé en amont, afin de
vérifier les teneurs initiales obtenues dans les colonnes des trois substrats.

Tableau 2.27 : Choix des concentrations en 4-NP, 4-OP et BPA a utiliser pour contaminer les colonnes. (1) Gasperi
et al., 2022 : centration médiane des différents MPO dans les eaux de ruissellement d’lle -de-France.

Polluant anc_:entration Concen_trqtion eau Type
médiane (ng/L) (1) contaminée (mg/L) d'eau

4-NP 699 3,5

4-OP 197 1 Volvic

BPA 513 2,57

IX-1.4. Montage des colonnes

Les colonnes sont donc grillées et séchées, puis montées. 10 cm de sable ou Rainclean ou 5
cm de sédiment sont placés, une motte de roseaux est placée au centre de la colonne pour la modalité
plantée. Les colonnes remplies sont ensuite mises dans les béchers grillés de 1 L, et un tore en
aluminium grillé est placé entre la colonne et le bécher, pour favoriser le drainage de I'eau au fond du
bécher (Figure 2.27).

Figure 2.27 : Montage des colonnes. A et B : Les colonnes utilisées. C : Systeme entier. D : Systeme entier des
témoins abiotiques, sous PSM (Crédit : J. Roux 2022).

Deux séries d’incubations ont été lancées, en raison de la place disponible dans la chambre climatique
de culture (Tableau 2.28).

Tableau 2.28 : Dates de début de et fin des deux séries d’incubation.

1lére série 2éme série
él\}/lzﬂ?éggs Essai planté, témoin abiotique Essai non planté, témoin non contaminé
Eraéti?w dela  25aviilau 9 mai 2022 30 mai au 13 juin 2022
:'Di?\tc?u(tj)(;tion 9 mai au 8 juin 2022 13 juin au 13 juillet 2022
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IX-2. Incubation des colonnes

IX-2.1. Préincubation

Une fois toutes les colonnes mises en place, la préincubation peut débuter afin d’acclimater les
végétaux et les communautés microbiennes aux nouvelles conditions de I'étude. Les colonnes sont
arrosées abondamment avec I'eau Volvic non contaminée pour les humidifier, puis laissées a égoutter
pendant 10 minutes. La masse humide des colonnes est alors notée.

Les colonnes sont ensuite placées dans une chambre climatique de culture (KBWF 720, Binder)
dans un ordre aléatoire pour y subir une préincubation pendant 15 jours. Dans la chambre, des
parametres proches de ceux retrouvés dans le Bois de Boulogne en été ont été utilisés :

- Luminosité : alternance lumiére/obscurité selon un cycle 16h lumiére/8h obscurité
(caractéristique des tubes de lumiére de jour : 13000 Lux, 38 W/m?),

- Température : 20°C en journée et 15 °C la nuit,

- Humidité : atmosphére a 60 % d’humidité.

Puis, tous les 2 jours, les colonnes sont pesées, et de I'eau Volvic non contaminée est ajoutée afin de
compenser les pertes liées a I'évapotranspiration et de garder une masse constante (Sauvétre et
Schrdder, 2015) (variation de la masse totale liée a la croissance de végétaux négligeable par rapport
au systéme entier). De plus, chaque lundi, la hauteur des tiges est mesurée.

Afin de maximiser la stérilité au cours de l'incubation, les témoins abiotiques ne subissent pas
de préincubation.

IX-2.2. Incubation

A la fin de la préincubation, les colonnes sont prétes a étre contaminées en BPA, 4-NP et 4-OP
et d’étre incubées afin de suivre leur dégradation pendant 30 jours. Les témoins stériles sont préparés
le matin méme du lancement de I'incubation. Le montage des colonnes se fait sous PSM, et les colonnes
sont ensuite recouvertes d’aluminium stérile pour fermer le systéme.

Pour préparer les colonnes contaminées, I'eau Volvic enrichie en MPO est versée dans chaque bécher
pour saturer par le bas les colonnes (meilleure saturation que par le haut) jusqu’a ce que le niveau de
'eau soit au-dessus des substrats (Figure 2.28A a C). Puis, le systéme est laissé immergé pendant 2
heures. Ensuite, 150 mL (sable et Rainclean) et 75 mL (sédiment) de I'eau qui s’est infiltrée dans les
colonnes sont prélevés et mis a la surface des colonnes, afin d'immerger par le haut également en
raison des substrats trés adsorbants utilisés (Rainclean et sédiment), qui impliquaient une forte rétention
des MPO des leur pénétration par le bas (essais préliminaires réalisées). Les colonnes sont laissées a
nouveaux pendant 2 heures, afin d’avoir au total 4 heures de saturation des substrats (temps de séjour
de 'eau dans les FPR in situ). Aprés ces 4 heures, les colonnes sont mises a égoutter pendant 1 heure
pour évacuer I'eau gravitaire (des tests préliminaires ont mis en évidence que la majorité de I'eau
gravitaire est évacuée apres 1h de ressuyage, Annexe 2-17). Enfin, aprés ressuyage, les colonnes sont
pesées pour connaitre la masse humide de chaque systéme. Les colonnes correspondant au pas de
temps initial (0 jour) sont prélevées, tandis que les autres sont placées dans la chambre climatique,
avec les mémes parametres d’incubation que lors de la préincubation (Figure 2.28D et E). Finalement,
a chaque pas de temps défini, les trois répétitions de colonne d'une méme modalité et d'un méme
substrat sont prélevées pour analyses :

- 0,1,4,7, 14 et 30 jours pour les essais plantés et non plantés,
- 0,7, 14 et 30 jours pour les témoins abiotiques et sans polluant.

Comme lors de la préincubation, les colonnes sont pesées tous les deux jours, et la masse
perdue est compensée en rajoutant de I'eau Volvic non contaminée. La hauteur des tiges est suivie
une fois par semaine, et la profondeur d’enracinement est mesurée a chaque fois que des colonnes
sont prélevées et sacrifiées. Le Tableau 2.29 récapitule finalement les informations de ces essais de
biodégradation.
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Figure 2.28 : Lancement de l'incubation des colonnes : contamination et incubation. A : ajout de 'eau dans les
colonnes. B : colonnes non plantées saturées. C : colonnes plantées saturées. D : incubation des colonnes non
plantées. E : incubation des colonnes plantées (Crédit : J. Roux 2022).

Tableau 2.29 : Résumé des essais de biodégradation. + : présence. - : absence.

Composant Essai Planté Essai non planté Teémoin Témoin sans
abiotique polluant

Sable + + +

Rainclean + + + +

Sédiment - + + +

P. australis + - - R
Stérilisation - - + R

Eau + + + -
Prélévements (j) 0,1, 4,7, 14,30 0,1,4,7,14, 30 0,7,14, 30 0,7,14, 30

IX-3. Prélévement et préparation des échantillons

A chaque pas de temps donné, 3 colonnes de chaque substrat et modalité sont prélevées pour
étre analysées. Tout d’abord, les colonnes prélevées sont pesées, elles sont ensuite démontées, et les
substrats sont placés dans des bacs en inox, préalablement lavés a I'acétone. Si une plante est
présente, elle est prélevée et secouée afin de récupérer tout le substrat adhérant aux racines, qui est
ensuite ajouté au reste du substrat (Figure 2.29A et B). Une dilution de I'effet rhizosphérique est donc
attendue, mais pour pouvoir comparer les teneurs en MPO dans le temps, I'ensemble du substrat doit
étre considéré. Les témoins stériles, sont traités de la méme fagon, mais sous une PSM.

Une fois les substrats enlevés des colonnes, ils sont homogénéisés dans un bac en inox a l'aide de
cuilleres en inox lavées a I'acétone entre chaque échantillon (Figure 2.29C). Puis, chaque échantillon
de substrat homogene est réparti dans différents contenants correspondant a une préparation et une
analyse différente :

- Analyses microbiologiques et physico-chimiques : les échantillons sont conservés dans des
sachets plastiques achetés stériles (PP, 1 L). lls sont placés au frais (4 °C) jusqu’a analyse, ou ils sont
analysés tels quels (pas de tamisage ou de séchage) dans la semaine suivant le prélévement.

- Analyses de biologie moléculaire : les échantillons sont conservés dans des tubes Falcon plastique
de 15 mL. lls sont placés au congélateur (-20 °C) jusqu’a analyse (aucune préparation des échantillons).
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- Analyses de micropolluants organiques : les échantillons sont conservés dans des flacons en verre
ambré grillés de 100 ml. lls sont placés au congélateur jusqu’a préparation : lyophilisation, broyage en
poudre et conservation en dessiccateur jusqu’a analyse (méme préparation que dans le paragraphe VI-
1.4).

70

Figure 2.29 : Destruction des colonnes. A : P. australis développé dans le Rc. B : P. australis développé dans le
sable. C : Homogénéisation des substrats (Crédit : J. Roux 2022).

En plus des échantillons de substrats, I’eau Volvic contenant les MPO est prélevée avant et
apres limmersion des différentes colonnes, afin d’y doser les concentrations en MPO. 2 mL des 3
répétitions sont prélevés et rassemblés ensemble pour former un échantillon composite de I'eau de
sortie de colonne d’'un méme substrat et modalité. 10 mL de I'eau avant son passage dans les colonnes
sont également prélevés. lls sont conservés dans des flacons en verre ambré grillés, au congélateur
jusqu’a analyse.

Finalement, concernant les roseaux, leur masse humide et séche, leur hauteur de tiges et leur
profondeur d’enracinement sont évalués.

IX-4. Analyses réalisées sur les substrats

Les analyses effectuées sur les différentes modalités sont décrites dans le Tableau 2.30. Elles
ont été réalisées selon les mémes protocoles décrits pour le suivi du filtre, ou bien selon des protocoles
modifiés, décrits dans le Chapitre VII - . Les trois répétitions de chaque substrat et modalités étaient
analysées pour toutes les analyses suivantes.

Quelques mesures physico-chimiques ont été réalisées. Le pH et le poids sec ont été suivis tout le
long, la capacité au champ a été réalisée uniquement avant le lancement des cinétiques et le carbone
organique total a été mesuré aux tems initial et final. Ces analyses n’ont pas été réalisées par SGS, les
protocoles sont définis dans le paragraphe VII-1. Les MPO ont été dosés a chaque pas de temps pour
les essais, apres 0, 7, 14 et 30 jours pour les témoins stériles et uniqguement au temps initial pour le
témoin sans MPO. Les phtalates n’étant pas étudiés, le protocole était différent de celui du suivi du filtre.
Des échantillons liquides ont également été récupérés, I'analyse differe également de celle en milieu
solide. Ces deux protocoles sont décrits dans le paragraphe VI1-2.3.7. Les analyses microbiologiques
et biochimiques ont été réalisées a 0, 7, 14 et 30 jours de facon générale, et la diversité génétique
bactérienne uniquement aux temps initial et final. Les protocoles étaient les mémes que ceux décrits
pour le suivi du filtre, dans le paragraphe VII-3.
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Tableau 2.30 : Synthese des différentes analyses réalisées sur les substrats et modalités. Le type d’analyse, les
modalités et pas de temps ciblés et le laboratoire ayant réalisé les analyses sont indiqués. Lorsque le protocole
était différent de celui décrit pour le suivi du filtre, il est écrit « Oui » et le protocole modifié est présenté dans les
différents paragraphes du Chapitre VII - .

Variante
Analyse Modalité Pas de temps (j) du Laboratoire
protocole
H -Essais planté et non planté, 0.4 7 14. 30 oui LEESU
P témoins stérile et sans MPO e
Physico- . -Essais planté et non planté,
chimiques (cf vil-  Poids sec témoins stérile et sans Mpo 0 14 7, 14,30 Non LEESU
1)
Capacité au champ -Sable, Rainclean, sédiment  -Avant incubation Oui LEESU
Carbone organique -Essais planté et non planté, .
total témoins stérile et sans MPO 0 30 oui LEESU
_ -E§sal§ plalnt_e et non planté 0,1, 4,7, 14, 30
Micropolluants -Témoin stérile 0.7 14. 30
organiques (cf. 4-NP, 4-OP, BPA -Témoin sans MP -O' T Oui LEESU
VII-2.3.7) -Eau avant/ apres passage 0
dans les colonnes
-Essais planté et non planté -0,4,7, 14, 30
Abondance (NPP) -Témoins stérile et sans MPO -0, 7, 14, 30 Non LEESU
Activité enzymatique -Essais planté et non plante,
Microbiologiques totale (HFDA) témoin sans MPO 0.7,14,30 Non LEESU
et biochimiques : - . . .
Potentiel fonctionnel -Essais planté et non planté,
(cf. VII-3) (plaques BIOLOG) témoin sans MPO 0,7,14,30 Non LEESU
Diversité génétique  -Essais planté et non planté, -0, 30 Non Eurofins

bactérienne (16S) témoin sans MPO

IX-5. Récapitulatif de la méthodologie des essais de biodégradation

Pour finir, la Figure 2.30 résume les essais de biodégradation réalisés au laboratoire.

. . . + 16h jour / 8h nuit
Substrats placés dans des Préincubation du systeme

colonnes selon différentes (2 semaines) dans ses « 20°C jour / 15°C nuit
modalités conditions, sans ajout de
MPO 60% d'humidité

* Arrosage (Volvic) / 2j

4

Apport d’'une eau contaminée

Prélevement des colonnes a2 0 : (4-NP, 4-OP, BPA) : saturation
dosage des teneurs initiales en MPO des colonnes (4h) puis
dans les substrats + analyses <:| égouttage (1h)
microbiologiques

Prélévement de colonnes a

1,4, 7,14, 30 j : dosage des Incubation des autres colonnes pendant 30

MPO + analyses <:| jf:)urs dang.:fas
microbiologiques memes conditions

Figure 2.30 : Récapitulatif de la méthodologie mise en place pour les essais de biodégradation.
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IX-6. Modélisation des cinétiques de dégradation

IX-6.1. Préparation des données

La modélisation de la cinétique de biodégradation des MPO a été réalisée avec le package
Gmkin (Ranke, 2021) du logiciel R (R Core Team, version 4.2.2, 2022).

Tout d’abord, les données ont été converties et normalisées en pourcentage de MPO (rapporté aux
teneurs initiales, donc 100% du composé au temps initial), et la modélisation a été basée sur les six pas
de temps et trois répétitions par temps.

IX-6.2. Modélisation des données

Puis, pour étudier la cinétique de dégradation des MPO, le document d'orientation du groupe
de travail FOCUS de I'Union européenne (Boesten et al., 2014) a été suivi pour sélectionner les modéles
qui s'adaptent le mieux aux données de chaque cinétique.

Quatre modéles de cinétique ont été testés :

- Single First-Order (SFO, éq. (5)). La SFO est une équation exponentielle simple qui suppose
gue le nombre de molécules composées est faible par rapport au nombre de micro-organismes
de dégradation et de leurs enzymes.

Co=Coxe ™t (5)

- First-order multi-compartment (FOMC, éq. (6)). Le modele FOMC est un modéle biphasique
qui suppose que le sol est un milieu hétérogéene et le divise ensuite en un petit nombre de sous-
compartiments, chacun ayant une constante de vitesse de dégradation différente (Boesten et

al., 2014).

€= 2% (6)

t a
(7+1)
- Hockey-Stick (HS, éq. (7) et (8)) et Modified Hockey-Stick (MHS, éq. (7) et (8)). Le modele
HS est également un modeéle biphasique qui suppose deux courbes séquentielles du premier
ordre avec un point de rupture a un certain moment. Pour le MHS, il s’agit du méme modéle

gue HS mais aucune dégradation ne se produit avant le point de rupture en raison d'une phase
de latence (Boesten et al., 2014).

Premiére équation du modéle HS et MHS : C, = Cy * e ***  pourt < tb (7)

Deuxiéme équation du modéle HS et MHS : C, = C * e K10 x g =k2x(t=th)  poyprt > th (8)

Le C; est la teneur en MPO (%) au pas de temps t (jour), Co est la teneur initiale en MPO (%), k, k1 et
k2 sont les constantes de vitesse de dégradation (jour-1), a est un parameétre de forme déterminé par
le coefficient de variation des valeurs de k (aucune unité), B est un parameétre de localisation (aucune
unité) et tb est le temps (jour) ou la constante de vitesse change (point de rupture). Pour le modele
MHS, k1 = 0 (pas de dégradation, c’est a dire présence d’'une phase de latence).

Chaque cinétique a été modélisée selon ces quatre modéles. Le CO a toujours été fixé a 100%
et les autres parametres ont ensuite été optimisés via Gmkin. Un exemple des différents modeles est
donné sur la Figure 2.31.

Puis, pour sélectionner le modeéle qui décrivait le mieux les données, les critéres proposés par Boesten
et al. (2014) ont été utilisés :

- Evaluation visuelle de l'ajustement. Il s’agit d’observer si les valeurs mesurées sont
superposables au modéle. Sur la Figure 2.31A, il est visible que le modéle SFO n’est pas bien
adapté au jeu de données.

- Calcul de 'erreur x2 du modéle. Il s’agit de I'écart entre les données calculées et observées par
rapport a l'incertitude des mesures, il décrit I'erreur de mesure (€q. (9) et (10)). Le modéle ayant
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l'erreur la plus faible et une valeur inférieure a 15 % est alors retenu. Sur les Figure 2.31B et C,
les modeles FOMC et HS représentent bien les données, cependant, I'erreur associée au
modele FOMC (9,5 %) est plus faible que celle associée au modéle HS (20,7 %) donc il sera
préféré.
2 _ g (€20
X - Z (%*o)z (9)
Ou C est la valeur calculée par Gmkin, O est la valeur mesurée, O est la moyenne de toutes les valeurs
observées et err est I'erreur du modéle (%).

Cependant, « err » est inconnu, ce qui rend le calcul de y* impossible. A la place, le minimum de « err »

est calculé, et si y? calculé < x? tabulé a un niveau de confiance de 95 %, alors le test est réussi. Dans

ce cas, 'erreur minimale a laquelle le test est réussi est celle qui correspond a y? tabulé, et est calculé
par I'équation (ég. (10)).

1 C-0)?
err=100\/2 7D (19
X tabulé 0
A B
2 J° 2 I
o o _| 2 =] o _|
g = o xX°=249% g @
2 168 27
s 3z 5 24
(=R =
I I I I I I J T T T | T T T
0 5 10 15 20 25 30 0 5 10 15 20 25 30

Obsenved
80 120
| |

40

Figure 2.31 : Exemple de modélisation de la cinétique du BPA dans le Rainclean de I'essai non planté avec les 3
modéles sélectionnés. A : modele SFO ; B : modele FOMC ; C : modele HS. Les données n’ayant pas montré de
phase de latence, le modele MHS n’est pas présenté. L’erreur associée au modele est indiquée sur la figure.

IX-6.3. Optimisation des modeéles

Une fois le modeéle appliqué aux jeux de données, les paramétres modélisés sont obtenus.
Ensuite, arrive I'étape d’optimisation de I'ajustement du modéle sélectionné. Pour obtenir des
modeles optimisés, une détermination des valeurs aberrantes de chaque jeu de données a été
entreprise. Elles ont été identifiées selon une méthode graphique. En effet, Gmkin fourni en sortie la
valeur de la constante de vitesse modélisée et optimisée, k par exemple, mais également les intervalles
de confiance a 95 % de ces constantes, kmin et kmax. La cinétique modélisée peut alors étre tracée
selon les valeurs minimum et maximum des constantes de vitesse (on a alors un intervalle de confiance
du modéle).

En superposant les valeurs mesurées, on peut alors voir si elles se situent en dehors ou en dedans
des courbes min et max définies par les intervalles de confiance des constantes (Figure 2.32). Les
valeurs en dehors de cet intervalle de confiance sont alors considérées comme aberrantes et sont
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écartées du jeu de données. L'objectif était d’améliorer la précision du modele en supprimant les valeurs
aberrantes.

Le modele est alors a nouveau lancé sans ces valeurs aberrantes et les parametres du modéle
optimisé sont alors récupérés. Dans I'exemple donné (Figure 2.32), I'erreur du modéle était initialement
de 28,1 %, et aprés retrait des valeurs aberrantes, I'erreur était maintenant de 14,3 %.

120
L ]

100

% modélisé min

% modélisée max
80 )
® % mesuree
60

% restant

40

20

0

0 5 10 15 20 25 30
Temps (jour)

Figure 2.32 : Exemple de mise en évidence des valeurs aberrantes dans la cinétique du 4-NP dans le Rainclean
planté. Dans cet exemple, les valeurs mesurées entourées en rouge sont considérées comme aberrantes car
éloignées des cinétiqgues minimum et maximum modélisées (SFO).

IX-6.4. Calculs des temps de demi-vie des micropolluants organiques

Finalement, le modéle sélectionné et optimisé obtenu, les constantes de dégradation sont
obtenues (k, a, B). Le temps de demi-vie (DT50), qui correspond au temps nécessaire pour que la
teneur diminue de moitié par rapport a la valeur initiale, a pu alors étre calculé selon différentes
équations (éq.(11), (12), (13) et (14)) définies pour chaque modéle.

SFO: DTgo =2 and DTeq =~

(11)

1

FOMC : DT5o = f (2(5) - 1) and DTyg = B (10&) - 1) (12)

100

l
HS et MHS 5i DT50 < th DT, = —%=%  [f DTx < tb  (13)

1

. (npgo=—kitp)
HS et MHS si DT50 > tb : DT, = t}, + 1°°+ if DTx > tb (14)
2

Pour tenir compte de la variabilité des résultats, les intervalles de confiance du DT50 ont été calculés
a partir des intervalles de confiance a 95 % donnés pour les constantes des cinétiques (k, a, ).

Les pourcentages de dégradation totaux (a la fin des 30 jours d’incubation) peuvent
également étre calculés pour chaque cinétique (éq.(15)).

% dégradé = % initial — % final (15)

Avec % dégradé le pourcentage total de MPO dégradé, % initial le pourcentage initial de MPO dans
I'échantillon et % final le pourcentage final de MPO dans I'échantillon.

154



X - Traitements finaux des données

X-1. Accumulation de sédiment et de micropolluants dans le filtre
planté de roseaux

X-1.1. Cartographie du sédiment

Les teneurs en ETM (Zn, Pb et Cu) ainsi que I'épaisseur de la couche de sédiment ont donc
été mesurées sur les échantillons uniques de sédiment prélevés aux campagnes T1 et T2. Afin de
pouvoir représenter ces résultats sous forme d’une carte, le logiciel QGIS (QGIS Association, version
3.26.3) a été utilisé.

Les préléevements de sédiment ont été géolocalisés in situ (Trimble Geo 7x) permettant de les
représenter sur une carte. En associant ensuite a chaque point des teneurs en ETM et une épaisseur,
il a alors été possible de réaliser des interpolations spatiales afin d’obtenir une carte avec courbes de
niveau. L’interpolation spatiale est le processus d’utilisation de points dont les valeurs sont connues
pour estimer des valeurs a d’autres points intermédiaires. L'interpolation utilisée est une interpolation
par pondération par I'inverse de la distance (Inverse Distance Weighting). Le principe est que les
points d’échantillons connus sont pondérés pendant I'interpolation de telle sorte que I'influence d’'un
point par rapport a un autre décline a mesure que la distance du point inconnu augmente. Par exemple,
sur la Figure 2.33, le point le plus éloigné, en haut a gauche aura moins d’influence dans l'interpolation
gue celui en dessous, plus proche du point & interpoler.

Sample Points
+

1
-£
&S

\ S

N\ = / Sample Points
%
N

- :iilli

_}_,—""" % .. % Unknown value "?"
" "~._ (to be interpolated)

Yogg

i

Figure 2.33 : Principe de l'interpolation par pondération par l'inverse de la distance basée sur la distance
pondérée d’un jeu d’échantillons (issu de Mitas et Mitasova, 1999)

La pondération est réalisée selon un coefficient de pondération défini, qui contrble comment
l'influence de la pondération diminue avec la distance. Plus le coefficient est élevé, moins les points
auront d’effet s’ils sont loin du point inconnu pendant l'interpolation. Dans notre cas, un coefficient de
pondération de 3 a été utilisé (Kravchenko et Bullock, 1999) a la base de la répartition des points de
prélévement dans I'espace.

Une fois l'interpolation obtenue, les niveaux de couleur correspondant aux teneurs ou épaisseurs sont
défini de fagon discréte afin de permettre une lecture par classe. Pour les cartes d’épaisseur, les
classes d’épaisseur sont définies tous les 1 cm ( de <1 a 10) jusqu’a 10 cm puis de 10 a 15 cm (trés
peu de valeur dans ce cas de figure). Pour les cartes de teneurs, les classes sont définies selon
'équation de Sturges (Sturges, 1926) (éq. (16)).

Nombre de classes = 1+ 3.322 log (n) (16)

avec n le nombre de mesure. Cela donne alors 7 classes de teneurs en ETM. Les mémes échelles sont
gardées entre les deux campagnes afin de pouvoir les comparer par la suite.

La cartographie du sédiment permet également de connaitre I’épaisseur moyenne de
sédiment dans chaque FPR et pour chague campagne, qui sera nécessaire pour obtenir les masses de
MP dans le sédiment (X-1.2.1). En effet, le volume total de sédiment devra étre connu.
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Pour cela, les surfaces ainsi que les épaisseurs moyennes de chaque classe d’épaisseur définie ont
été récupérées sur QGIS. En multipliant les épaisseurs par les surfaces associées, le volume de chaque
classe d’épaisseur est alors obtenu (m3) et la somme de tous ces volumes donne le volume total de
sédiment dans chaque filtre.

X-1.2. Bilan de 'accumulation des micropolluants dans les FPR au cours
du temps : substrats et roseaux

X-1.2.1. Bilan dans les substrats

L’objectif est de mesurer le stock et 'accumulation des micropolluants (MP) organiques et
métalligues ayant eu dans le temps et I'espace dans les deux FPR. Pour rappel, lors des trois
campagnes de prélévement (TO, T1 et T2), les échantillons composites de substrats récupérés sont
représentatifs d’'une campagne, d’un filtre, d’'une zone, et d’'une couche de substrat (profondeur). Dans
le filtre FS, les contraintes budgétaires ont conduit a moins de prélevements que dans le filtre FR (sable
de surface de 0 a 10 cm et sable profond de 0 & 40 cm dans FR). Le sable profond des deux FPR ne
correspond donc pas a la méme profondeur. Cependant, pour évaluer le réle du Rc, il faut pouvoir le
comparer avec un substrat & une méme profondeur dans le filtre FS. Ainsi, pour le bilan de
'accumulation uniquement, la décision suivante a été prise : le sable profond du filtre FS a été subdivisé
en un sable moyen (Sm) correspondant a 20 cm de profondeur comme le Rc et un sable profond (Sp)
correspondant aux 10 derniers cm de profondeur. Il y a donc un léger risque de sous-estimation des
valeurs dans Sm et de surestimation de Sp puisqu’il s’agit d’'un échantillon composite sur 30 cm.

Les données disponibles sont les teneurs en MP, la masse volumique des substrats, la surface de
chaque zone et la profondeur de chaque couche de substrat. Ainsi, dans un premier temps, les teneurs
de chaque échantillon sont ramenées en masse (m, en mg) de polluant pour chaque échantillon grace
a I'équation (éq. (17)).

Myp = TMP * Pcouche * Scouche * hcouche (17)

Avec m,, la masse de MP dans un échantillon de substrat (mg), T\, la teneur en MP (mg/kg), pouche
la masse volumique du substrat considéré (kg/m?3), S.,.cre | surface de la couche considérée (surface
totale du FPR ou surface d'une zone d’un filtre, en m?) et h,,,.1e la profondeur de la couche considérée
(épaisseur d’'une couche de substrat, en m).

® Evaluation des stocks

Une fois que les masses de chague MP contenues dans les différents échantillons et les différentes
campagnes ont été obtenues, les stocks sont a présents évalués, c’est-a-dire la quantité de MP a un
instant T (TO, T1 ou T2) contenue dans les deux FPR, dans chaque zone ou encore dans chaque
substrat. Pour comparer les stocks entre ces trois variables, les masses doivent étre rapportées aux
surfaces ou volumes respectifs puisque les filtres et les zones n’ont pas les mémes surfaces et que les
substrats n'ont pas les mémes masses volumiques.

En réalisant la somme des masses de MP de chaque échantillon d’un filtre, la masse totale (Motate,
en mg) présente dans chaque FPR a chaque campagne est obtenue (éq. (18)). Cela permet de suivre
I'évolution brute des MP dans le temps pour chaque filtre, mais ne permet pas de comparer les FPR
entre eux puisqu’ils ont une surface différente.

Meotale = Z?:lmMP échi (18)

Avec myqtq1e la masse totale de MP contenue dans chaque FPR pour chague campagne (mg),
Mpp sch i 1@ masse de MP dans un échantillon i (mg) et n le nombre total d’échantillon i.

En divisant cette somme par la surface totale de chaque filtre, la masse totale de MP par unité de
surface d’'un filtre, appelée masse surfacique (msur fire €N M@/M?) est obtenue, permettant alors de
comparer les deux FPR entre eux (ég. (19)).

Mtotale 19)

Msurys filtre = Srittre
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Avec mgyrfiltre 1@ masse surfacique de MP contenue dans chaque FPR pour chaque campagne
(mg/m?) et Sgjire la surface totale de chaque FPR (m?2).

De la méme facon, en réalisant la somme des masses de MP contenues dans les différentes
couches d’'une méme zone (eq (20)), puis en la divisant par la surface de chaque zone, la masse
surfacigue de chaque zone est obtenue (Msurf zone, eN M@/M?), permettant de comparer cette fois les
zones des FPR entre elles (amont, centre et aval ayant également des surfaces différentes) (éq. (21)).

Mzone = Z?:lmMP echzonei (20)

Avec m,,,. la masse totale de MP contenue dans chaque zone pour chaque campagne et FPR (mg),
Myp echzonei 1@ Masse de MP dans I'échantillon i de la zone considérée (mg) et n le nombre total
d’échantillons i dans la zone considérée. La différence avec I'équation (éq. (18)) est donc qu’une zone
sur trois des FPR est considérée a la fois.

_ Mgzone
msurf zone — Szone (21)

Avec Mgyrfzone 1@ Mmasse surfaciqgue de MP contenue dans chaque zone pour chaque campagne et
FPR (mg/m?) et S, la surface totale de chaque zone (m2).

Enfin, les substrats ayant des masses volumiques tres différentes, les masses dans les
substrats peuvent étre comparées entre elles si elles sont rapportées aux volumes. Pour cela, la somme
des masses de MP contenues dans les différents échantillons d’'un méme substrat (pour toutes les
zones) est d’abord réalisée (éq (22)), puis elle est divisée par son volume total. Cela permet d’obtenir
la masse de MP par unité de volume de substrat aux différentes campagnes et FPR, appelée teneur
volumique (tvoisubstrat, €N Mg/M3) (éq. (23)). Ce terme est préféré a masse volumique pour limiter la
confusion. Ces calculs sont également appliqués a chaque échantillon, permettant d’obtenir leurs
teneurs volumiques respectives.

_ n
Msubstrat = 2i=1MMP ech substrat i (22)

Avec mgpsirar 1@ Masse totale de MP contenue dans chaque substrat pour chaque campagne et FPR
(MQ), Myp ech substrat; 1@ Masse de MP dans I'échantillon i du substrat considéré (mg) et n le nombre
total d’échantillons i dans le substrat considéré. La différence avec I'’équation (ég. (18)) est donc qu’un
seul substrat sur 'ensemble du FPR est considéré a la fois.

Msubstrat (23)

tvol substrat = Veubstrat

AVec t,o; substrar 1@ teneur volumique de MP contenue dans chaque substrat pour chaque campagne et
FPR (mg/m?3) et V,.rat 1€ VOlume total de chaque couche de substrat (m3).

® Evaluation de ’accumulation

L’objectif est maintenant d’obtenir 'accumulation de MP dans les FPR avec le temps et selon
'espace (zones et substrats). Une notion importante pour étudier cela est le bruit de fond
géochimique. La campagne TO a permis de I'établir, il correspond aux teneurs en MP mesurées dans
les différents échantillons au TO, avant le début de l'alimentation en eaux de ruissellement. Des
différences de teneurs entre les zones pour un méme substrat ayant été observées au TO, la moyenne
des trois zones n’a pas été réalisée pour retrancher les valeurs. Ainsi, pour mesurer 'accumulation
massique entre deux campagnes, il faut soustraire aux masses calculées lors des campagnes T1 et
T2 celles de TO. Les équations (&q. (24.1), (24.2) et (24.3)) pour obtenir les masses accumulées de MP
dans les différents échantillons au temps T1 ou T2 (par rapport a TO ou T1) sont donc :

Maccan1 = Mup 71 — Mupro  (24.1)
Maccanz = Mupr2 — Mupro  (24.2)

Maccan2 = Mpypr2 — MMPTI1 (24.3)
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AVEC My an « 1@ Masse de MP accumulée dans un échantillon aprés 1 ou 2 ans donc entre deux pas
de temps, TO-T1 (mg/~an), TO-T2 (mg/~2 ans) ou T1-T2 (mg/~an) et myp r, la masse de MP dans un
échantillon de substrat (mg) mesurée au TO, T1 ou T2.

Une fois les masses de MP accumulées obtenues pour chaque échantillon composite, les
temps entre les campagnes ne faisant pas exactement 1 et 2 ans, ces valeurs sont finalement
rapportées au temps écoulé entre deux mesures pour avoir 'accumulation massique réelle (mg/an)
(€q. (25)):

_ Mgccanx
Maccréelleanx = temps X reel (25)
AVEC Mgec reelie x 1@ Masse accumulée de MP d’un échantillon a exactement 1 ou 2 ans (mg/an) et
temps 4., l€ réel pas de temps mesuré entre deux campagne (an).

Les mémes comparaisons que celles des stocks peuvent maintenant étre réalisées, en rapportant les
masses accumulées aux volumes ou substrats des objets étudiés.

Afin de comparer les substrats entre eux, les masses accumulées sont rapportées aux
volumes. Pour cela, les masses accumulées réelles de MP contenues dans chaque échantillon sont
divisées par le volume de I'échantillon (éq (26)), permettant d’obtenir Paccumulation volumique
(Accvol, en mg/md/an) de chaque échantillon composite. Ce calcul est aussi réalisé par substrat, c’est-
a-dire sur I'ensemble d’une couche (AcCvol substrat), Selon la méme méthode que pour les teneurs
volumiques mais avec des masses accumulées a la place (somme des masses accumulées des
échantillons d’'un méme substrat divisée par le volume total du substrat dans le filtre, éq (22) et (23)).

_ Mgaccréelleanx
Acc voléchanx — Veeh (26)

Avec Acc ,o16cnanx '@ccumulation volumique de MP contenue dans chaque substrat pour chaque
campagne et FPR (mg/m3/an) et V,., le volume totale de chaque couche de substrat (m3).

Afin de comparer les zones ou les FPR entre eux, les masses accumulées de MP sont ensuite
rapportées aux surfaces, permettant d’obtenir I’'accumulation surfacique (Accsut, en mg/m2/an). Pour
calculer 'accumulation surfacique dans I'ensemble de chaque filtre, la méme méthode que pour les
masses surfaciques est utilisée mais avec des masses accumulées a la place (somme des masses
accumulées de tous les échantillons d’'un FPR divisée par la surface totale du filtre, éq (18) et (19)).

Cependant, pour comparer les masses accumulées par zone, il n’est pas possible de soustraire les
sommes des masses de MP d'une zone au Tx-1a celles de Tx de la méme zone car contrairement aux
filtres, leurs surfaces ont évolué avec le temps (augmentation de la zone amont au profit des deux
autres). Il faut alors corriger cette évolution des surfaces (Figure 2.34).

La masse totale de MP en amont au temps Tx-1 (exemple : TO pour évaluer 'accumulation entre TO et
T1) est ramenée a la surface au temps Tx (T1 dans I'exemple) On aura donc I'équation (éq. (27)). La
masse en amont au TO est donc ramenée a la surface de la zone amont au T1, et les deux masses sont
ainsi comparables.
M 70 amont comparable = 111 T0 am + ((m T0L'/S TOC) *ASJJ (27)
avec 451 =S 71am - S 10am

AVEC M T1pamont comparavie 18 Masse totale de MP dans la zone amont au TO comparable avec celle au T1
(mg), m rpamla masse totale de MP dans la zone amont au TO (mg), m 7y la masse totale de MP dans
la zone centre au TO (mg), S 7 la surface de la zone centre au TO (m?), 457 la différence de surface
entre les zones amont de TO et T1 (m?), S 11am la surface de la zone amont au T1 (m?) et S 1oam la
surface de la zone amont au TO (m?).

Pour la masse totale de MP au centre, il faut retirer la masse correspondant a la surface AS1 et ajouter
celle dans la surface AS2 (ég. (28)). Les masses entre deux temps sont ainsi comparables.

M 719 centre comparable = 111 T0 ¢ — ((m TUC/S TUC)*AS-Z) + ((m T03V/5 Tﬂav) *ASZ) (28)
avec 452 =S 10av = S 11av
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AVEC 1M 70 centre comparable 18 Masse totale de MP dans la zone centre au TO comparable avec celle au T1
(mg), m o la masse totale de MP dans la zone centre au TO (mg), 452 la différence de surface entre
les zones aval de TO et T1 (m?), m rpav la masse totale de MP dans la zone aval au TO (mg), S rav la
surface de la zone aval au TO (m?), S 11av la surface de la zone aval au T1 (m?).

Enfin, pour la masse totale de MP en aval, la surface est plus grande au Tx-1 qu’au Tx (diminution de
cette zone avec le temps) donc il faut soustraire la masse de cette surface (ég. (29)). Les masses sont
ainsi comparables entre deux temps.

m 70 aval comparable = 111 T av = ((m TOaV/S T0av) *ASZJ (29)
AVeC M 79 aval comparabiela Masse totale de MP dans la zone aval au TO comparable avec celle au T1 (mg).

Ces corrections pour chaque zone permettent d’obtenir des masses comparables entre les deux temps.
Il est alors possible de réaliser le calcul de 'accumulation massique des MP dans chaque zone selon
'équation (ég. (24)) appliquée a une masse totale dans une zone (somme des substrats). Puis elle est
rapportée a la surface totale de chaque zone selon I'équation (éqg. (21)), avec les masses accumulées
a la place. L’'accumulation surfacique dans chaque zone est alors obtenue pour chaque FPR et
campagne.

Pour finir, le sédiment est la seule couche dont le volume n’était pas constant dans le temps. Ainsi, il
a fallu appliquer la méme correction que pour les surfaces différentes, mais appliqué aux volumes afin
d’évaluer 'accumulation réelle qui n’était pas liée a 'accumulation de sédiment en surface.

STOam sTOc STOav
T0 M 10am - M 1oc i M 10 ay
: ! ] Amont
- »a b >
M 10am comparable ! M 1o comparable ! M 19 4y comparable D Centre
[] Aval
T1 M 11 am mTlC M 11 ay
STlam STlc STlau

Figure 2.34 : Méthodologie utilisée pour rapporter les mases totales d’une zone (Am : amont ; C : centre ; Av :
aval) du temps Tx-1 a la surface du temps Tx, afin de pouvoir comparer les masses aux deux temps selon une
méme surface. Les trois zones sont représentées pour les deux campagnes (T0 et T1 dans I'exemple) et ont une
surface (S) et une masse associée (m).

Le Tableau 2.31 synthétise finalement les comparaisons réalisées ainsi que leurs unités. Ces
valeurs d’accumulation sont comparables entre les deux FPR, les différentes zones et les différents
couches, caractérisés par des surface et volumes différents entre les FPR et avec le temps. Pour
comparer les FPR et zones entre eux, la masse surfacique ou 'accumulation surfacique sont utilisées,
pour comparer les substrats entre eux, la teneur volumique ou I'accumulation volumique sont utilisées.
Dans le Chapitre Xl, les résultats d’accumulation présentés seront surtout ceux calculés entre les
campagnes T1 et T2, car une année compléte d’alimentation en eau de ruissellement a eu lieu
contrairement a entre les campagnes TO et T1 (I'alimentation ayant débuté 5 mois aprés la campagne
TO).

X-1.2.2. Bilan dans les roseaux
Pour rappel, un quadrat de 1 m? des parties aériennes de P. australis a été récupéré dans
chaque zone des deux FPR. Les teneurs en MP (ETM, AP, BPA et HAP) ont ensuite été quantifiées
dans ces échantillons. En paralléle, la masse totale des parties aériennes faucardées et donc exportées
a été mesurée, per