Découvrez plus de documents SRR AP 2 Noy 76
accessibles gratuitement dans Archimer | . - [ o

Pubhcatnons du

GENTRE NATIONAI. PﬂUR LEXPLOITATION DES OCEANS .
(CNEXO)

Serle Rapports scnentnﬁques et techmques

e 22 - 1976
' POLLUTION CHIMIQUE DES ESTUAIRES :
. ETAT ACTUEL DES CONNAISSANCES
N Cpar
~ JM. MARTIN, M. MEYBECK,
- F. SALVADORI, A. THOMAS.
| :
©

- Rapp. scient. téchn., CNEXO, N° 22 .



Administrateur
fr

http://www.ifremer.fr/docelec/

CNEXO

Rapport Scientifique et Technique N° 22

POLLUTION CHIMIQUE DES ESTUAIRES :
ETAT ACTUEL DES CONNAISSANCES

Revue bibliographique arrétée en juin 1974

par

J.M. MARTIN, M. MEYBECK, F. SALVADORI,
A.J. THOMAS

Laboratoire de Géologie Dynamique
Université de Paris VI
Place Jussieu PARIS Ve

Nouvelle adresse :

Laboratoire de Géologie
Ecole Normale Supérieure
46, rue d’Ulm PARIS Ve




ISSN  — 0339 - 2899



AVANT - PROPOS

La littérature scientifique traitant de la pollution chimique des estuaires
est caractérisée par l'extréme diversité des organismes concernés et par la mul -
tiplicité de documents difficilement accessibles (rapports internes, publications
régionales, ectc...). Il nous a semblé utile de rassembler des &léments d'infor-
mation épars, de synthétiser les connaissances déji acquises et de mettre en &évi-
dence les principales lacunes. Faute d'une information suffisamment é&étendue sur les
effets d'autres polluants, nous nous sommes limités a quelques grands groupes de
composés chimiques susceptibles d'altérer la qualité du milieu estuarien : les
oligoél¢ments métalliques et les radionuclides, les pesticides et les diphényles
chlorés (PCB), enfin la matié&re organique et les composés nutritifs azotés et
phosphorés. On trouvera néanmoins en annexe les quelques références que nous avons
trouvées sur la pollution par certains composés organiques de synthése, par les
fluorures, par les rejets d'industries diverses, etc... Nous avons volontairement
laissé de cBté le probléme de la prévention et de la lutte contre la pollution
ainsi que leurs aspects socio-économiques.

Pour chaque type de polluant (chapitres II, III, IV, V) nous avons essayé
de préciser les concentrations naturelles rencontrées dans le milieu estuarien,
les origines de la pollution, les agents vecteurs du polluant et son comportement
physico-chimique, enfin 1'impact de la pollution sur les organismes estuariens.

Le premier chapitre décrit le comportement schématique d'un polluant quelconque
dans 1'estuairc,ce qui servira de guide pour les étudcs suivantes plus spécifiques,
ainsi qu'une approche générale de la pollution en fonction du type d'estuaire
considéré. Les essais de modélisation de la pollution seront examinés au chapitre
VI. Enfin un dernier chapitre fait le point des principaux résultats acquis mais
surtout des lacunes encore trop nombreuses qui subsistent, en particulier sur le
comportemcnt géochimique des polluants ct leur impact sur les organismes estua-
riens.

Toute étude bibliographique est forcément limitée et nous n'avons pris en
considération que les publications dont nous avons eu connaissance avant juin 1974.

Comme on le verra, une grande partie du matériel bibliographique dont nous
nous sommes servis provient de pays ol la recherche sur les estuaires est trés
avancée, en particulier des Etats-Unis et de la Grande-Bretagne. Nous avons en
effet procédé i une enquéte systématique aupr&s des principaux laboratoircs et
organismes susceptibles de travailler sur le sujet et les réponses sont surtout

parvenues de ces deux pays. Faute de documents, on ne trouvera pas de résultats




d'études effectuées dans certains pays pourtant i large vocation océancgraphique

comme 1'U.R.S.S. Nous donnons en annexe la liste de ces laboratoires et organismes

étrangers. Comme une enquéte approfondie sur la recherche frangaise dans le domaine
estuarien est actuellement menée par le CNEXO et 1'Union des Océanographes de
France, nous n'avons pas jugé nécessaire de faire figurer les laboratoires francgais
dans cette liste.

Comme il é€tait indispensable d'illustrer ce rapport, nous avons sélectionné
les figures les plus typiques des documents discutés. Toutes ces figures ont été
redessinées, parfois aprés simplification, et 11 nous est un agréable devoir de
remercier ici les auteurs et les éditeurs qul en ont autorisé 1l'emploi.

Enfin, nous tenons 3 remercier vivement tous les laboratoires et organismes
qui nous ont fourni une aide essentielle en nous envoyant leurs documents souvent
non publiés, ainsi que Messieurs Gatelier, de 1'I.F.P., et Migniot du L.C.H.F.,
pour leurs utiles critiques de certaines parties de ce travail, et Madame J.
Tessier du Centre de RecherchesGéodynamiques de Thonon-les-Bains pour le dessin
des figures.

Cette étude a &té réalisée grfce au soutien financier du CNEXO envers le-
quel nous sommes particulié&rement redevables, dans le cadre du Département Lutte

contre la Pollution.
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Chapitre I

L'ESTUAIRE ET LA POLLUTION

A - SCHEMA GLOBAL DU COMPORTEMENT D'UN POLLUANT

DANS LE SYSTEME ESTUARIEN

Toute €tude du comportement d'un polluant dans le systéme estuarien devrait

pouvoir répondre aux questions suivantes

- d'ol proviennent les &léments ?

- sous quelle forme chimique 7

- quel est leur devenir dans le systéme ¢

- 1'estuaire est-1il piége ou relais 7

- quels sont les mécanismes des réactions et interactions dans
chaque phase ?

- quels sont les processus de transfert et d'accumulation et leur

rdle respectif dans les différentes phases ?

La réponse a ces questions ne peut &tre donnée qu'en adoptant une approche
du probléme assez complexe. C'est cette méthodologie qui est présentée ici. Elle
résulte de 1'ensemble des études de pollutions que nous avons vues et des caracté-
ristiques spécifiques du milieu estuarien. Cette approche doit &tre considérée
comme un guide car pratiquement les &tudes de pollutions estuariennes n'ont pas
cette exhaustivité, les études étant toujours plus poussées dans certaines direc-
tions.

Avant d'aborder le schéma général du cheminement d'un polluant dans 1'es-
tuaire il est nécessaire de préciser les termes qui seront sans cesse employés

par la suite : estuaire, pollution, polluant.

I.17 - TERMINOLOGIE
I.1.1 - Estuaire

Le terme est utilisé dans des acceptions variées, plus ou moins limitati-
ves. L'interaction des fleuves et de 1'océan présente des modalités trés variées




que 1'on peut qualifier d'estuariennes, au sens large. Dans son sens commun ce-
pendant, ce terme évoque l'aboutissement ultime d'un fleuve 4 1l'océan (estuaire

au sens strict). Si dans une optique hydrodynamique il est plus profitable d'opter
pour une acception restrictive comme celle de W.M. CAMERON et D.W. PRITCHARD (1963),
1'étude de la pollution estuarienne peut s'appliquer sans inconvénient a toutes les
zones oll 1'on rencontre une large gamme de salinités ou/et une circulation a la

fois influencée par les eaux douces et l'océan. Toutefois, bien qu'un grand nombre
des processus que l'on va évoquer puisse &tre rencontrés dans les estuaires au sens

large, les documents qui ont servi & établir cette étude traitent dans leur grande

majorité des estuaires au sens strict.

I1 nous faut maintenant délimiter l'estuaire vers 1l'aval et vers 1'amont.
L'estuaire peut &tre divisé en deux sous-ensembles : en aval l'estuaire s.s.
affecté par les variations salines, et en amont la zone comprise entre la limite de
la marée saline et celle de la marée dynamique, que certains qualifient de "riviare
a marée" (D.W. PRITCHARD, 1969). Cette derniérc zone, trop souvent oubliée dans de
nombreuses 8&tudes, présente pourtant un type de circulation propre qui la différen-
cie nettement du fleuve proprement dit (la raison principale de cet oubli est le
manque de ce traceur naturel et commode qu'est la salinité&). On peut ajouter que
beaucoup de villes importantes, établies en amont de l'estuaire, sont précisément
situées dans cette zone. En fait, la détermination précise de la limite de la
marée saline pose quelques problémes délicats quil ne seront pas abordés en détail
(voir entre autres P.C. MANGELSDORF Jr., 1967 et paragraphe I.3.5).

La délimitation aval de l'estuaire pose le probléme de ces zones & circula-
tion peu typiquement estuarienne mais ol les salinités sont notablement diluées
par les apports fluviaux. Dans la mesure oll une ligne de cdte semi-fermée restreint
de facon importante leur communication avec la mer, nous les considérerons comme
estuariennes. La limite aval sera donc la région des eaux franchement marines.
Malgré ses particularités, la Baltique, par exemple, est bien une zone ou les pro-
blémes de pollution sont d'ordre estuarien.

Afin de pouvoir décrire les interactions entre l'estuaire et son milieu,
on sera amené 3 parler fréquemment de '"systéme estuarien'. Les facteurs externes
a ce systéme ne seront considérés que comme des conditions aux limites. On ne
cherchera pas a étudier en détail ce qui s'y passe. Outre les eaux de l'estuaire
et leur contenu inerte et vivant, le systémc estuarien comprendra l'atmosphere
proche et les sédiments superficiels.

Le systéme estuarien sera subdivisé en plusieurs phases dont les éléments
constitutifs auront un comportement commun. On cherchera 4 discerner les réactions
qui auront lieu a 1'intérieur d'une phase et les interactions entre les phases

elles-mémes. Elles seront

- la phase aqueuse (incluant les &léments dissous)

- la phase en suspension (organique et minérale)

- la phase sédimentaire (déposée)

- la phase atmosphérique

- la phase biologique (&tres vivants, pélagiques et benthiques).
L'une des difficultés majeures des études estuariennes est la mise en

évidence des interactions entre ces diverses phases. On constatera fréquemment dans
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la suite qu'une modification apportée 3 l'une des phases a des retentissements

dans une autre.

I.1.2 - Polluant et pollution

La notion de polluant, que 1'on peut définir de plusieurs facons ne se

superpose pas toujours a la notion de pollution. Un élément (ou un composé chimique)

sera considéré ou non comme polluant selon sa concentration.

Notion de seuil dangereux

L'élément est jugé polluant si sa concentration dépasse un seuil. Une telle

=

définition se heurte & plusieurs objections

- Le seuil sera spécifique et 1l sera difficile de parler de seuil

pour l'ensemble de la phase biologique.

- Cette notion de seuil sous-entend une toxicité, On sera donc amené 2
considérer comme non-polluant tout &lément dont les effets toxiques sont inconnus.
Dans 1'état actuel de ces connaissances, on serait rassuré a bon compte sur les

dangers de nombreux polluants.

- Pour une espéce et un &lément donnés, en supposant les effets toxiques
connus, le seuil sera parfois une fonction de paramé&tres indépendants de 1'élément

toxique lui-m€me : c'est le probléme des synergies.

Notion de¢ niveau naturel

Une autre possibilité est de considérer comme polluant tout &lément qui
présente une concentration supérieure & sa concentration naturelle dans un syst&me

non pollué.

~ Un cas simple est celui des &léments étrangers au systéme. Quelle que
soit leur concentration, ils sont polluants. (par exemple : radio-éléments artifi-

ciels, pesticides).

- Le cas des éléments familiers au systéme est plus délicat. En effet,
1'estuaire est borné par deux ensembles naturels (fleuve et océan) ol les concen-
trations de beaucoup d'éléments différent. De plus, alors que les variations chi-
miques qui affectent l'océan ont des périodicités souvent longues, le milieu flu-
vial est rapidement variable. Il peut alors &tre difficile de déterminer un "niveau

naturel moyen'" caractéristique de 1l'estuaire.

Dans 1l'estuaire, tout processus accentuant l'immixtion du milieu marin dans
le fleuve (ou réciproquement) constitue une forme de pollution. On limite générale-
ment l'emploi de ce terme aux cas ol ce processus est induit par l'action de
1'homme bien que le méme résultat puisse &tre dii 4 un phénoméne naturel. C'est ainsi
qu'une sécheresse exceptionnelle, en réduisant a 1'excés le débit fluvial, pourra
conduire 3 une invasion de l'estuaire par les eaux marines qui introduiront des
prédateurs marins nuisibles & 1l'ostréiculture, (B.J. COPELAND, 1966). Des excé&s de
pompage 4 des fins d'irrigation mettraient en jeu le méme mécanisme, qui serait
alors qualifié de pollution. De méme, le rejet 3 1'amont de 1l'estuaire d'une quan-
tité de chlorures aboutissant a une concentration de 19 g/l (qui serait naturelle

en milieu marin) dans des eaux par ailleurs faiblement salines constituerait




manifestement une pollution.

On voit donc & 1'aide de ces exemples qu'il peut y avoir pollution méme
quand la concentration de 1'élément ne dépasse pas son niveau naturel dans 1'un
des ensembles limitant le systéme estuarien.

Cette notion de niveau naturel, particuli&rement complexe dans le cas des
estuaires est cependant plus slire que celle de seuil dangereux., Pour 1l'appliquer,
on pourra alors se référer aux conditions naturelles moyennes (c'est-a-dire
concentration moyenne et gamme de variation) relatives 2 une section déterminée
de 1'estuaire. On obtiendra ainsi une série de valeurs critiques (seuils) tout au
long du systéme ; toute concentration d'un élément localement supérieure permettra
de le considérer comme polluant.

En pratique, on pourra se référer i la "droite de dilution théorique" de
1'élément qui, & partir de ses teneurs dans le fleuve et en mer, permet de déter-
miner sa concentration pour une salinité moyenne donnée, dans la mecsure ol cet &lé-
ment n'est pas susceptible d'@tre &liminé de la phase aqueuse par un processus
autre que la dilution.

On voit que cette notion suppose une connaissance préalable des réparti-
tions de chacun des &léments ou composés chimiques familiers au systéme estuarien

en fonction des paramétres essentiels de l'estuaire (salinité, par exemple).

Un grand nombre d'éléments naturels se retrouvent intégrés dans les orga-
nismes vivants. Non seulement leur excé&s peut &tre nuisible, mais aussi quelquefois
leur défaut. On est ainsi conduit a introduire la notion d'optimum : il s'agit de
la gamme des concentrations favorables a la vie. N. DEE et al. ont procédé& 3 de
telles évaluations quantifiées pour la vie aquatique. E.J. PERKINS (1974, chap. 14)
a également développé cette idée qui 1'a conduit 3 envisager de part et d'autre
d'une gamme de concentrations souhaitables ('zone de tolérance"” encadrant un opti-
mum), une '"zone de pénurie"” et une ''zone de pollution" qui toutes les deux corres-
pondent 4 1'inhibition d'un systéme biologique.

Cette pollution par défaut concerne les &léments ou composés nécessaires
4 la vie : é&léments nutritifs, certains €léments majeurs (par exemple, Ca, Mg...),
certains oligoéléments (Cu, Co, Fe, Mo...).

L'oxygéne est 1'élément type de la pollution par défaut. Un grand nombre
de pollutions aboutissent a un déficit d'oxygéne ; cet &lément sera considéré comme
un indicateur privilégié de la pollution.

En conclusion, on considérera comme pollution dans cette &tude tout proces-—
sus, dirvect ou indirect, qut aboutit d une modification de l'équilibre moyen du
systéme estuarien.

Remarquons que 1'homme peut fréquemment influer sur 1'é€quilibre naturel
du systéme estuarien. Un exemple courant est 1l'aménagement hydraulique des
fleuves. Mais il ne faut jamais oublier qu'une telle action a objectif limité
(par exemple rétention et pompage des eaux douces & des fins d'irrigation), concer-
nant une phase du systéme (généralement la phase aqueuse),aura des répercussions
dans les autres phases du systéme. L'homme devra choisir consciemment entre les
bénéfices obtenus et les dégdts provoqués (voir 3 ce sujet H.B. SIMMONS et F.A.

HERRMANN, Jr., 1972).




Rappelons que cette €tude est focalisée sur le syst@me estuarien et que
ce qui est meilleur pour l'estuaire n'est pas obligatoirement le meilleur pour
les eaux littorales ou océaniques. Au contraire s'il était possible de piéger toute
la pollution au niveau de l'estuaire, 1'océan serait beaucoup moins contaminé,

La encore, 1'homme est confronté & un probléme de choix qu'il devra faire en
connaissance de cause.

I1.1.3 - Pollution chimique

La pollution susceptible d'affectcr le systéme estuarien revét plusieurs

aspects

- pollution thermique

- pollution microbiologique (bactérienne)

- rejets solides : boues, sédiments
dragages (recyclages)

déchets solides (plastiques, etc...)

pollution chimique.

Le terme "chimique" peut s'appliquer a une trés grande variété de produits,

& la limite & toute forme de matiére. Nous nous sommes limités 3 1'étude des pro-

duits suivants

- hydrocarbures

- pesticides

- oligoéléments métalliques

- éléments nutritifs et oxygene.

Un grand nombre de produits couramment rejetés dans les estuaires (NTA,
agents tensio-actifs, rejets des industries du papier etc.,.) ne seront pas traités
pour eux-mémes &tant donné le nombre restreint d'informations a leur sujet. Les
quelques références concernant ces types de pollution sont données en annexe,

Le probléme de la lutte contre les pollutions ne sera pas abordé en tant
que tel. On trouvera cependant dans cette &tude un grand nombre d'informations qui
permettront d'évaluer quantitativement les risques d'une pollution. Ceci permettra
de comparer les inconvénients dus & 1'emploi dans le milieu estuarien d'un produit
éventuellement dangereux, aux avantages qu'on pense en retirer. Compte tenu du
résultat de cette comparaison, on pourra sélectionner les objectifs prioritaires
de la lutte anti-pollution et le genre de méthode a envisager.

L'aspect socio-économique de la pollution des estuaires et les problémes
graves de compatibilité des usages ne seront pas traités. On trouvera cependant
des indications utiles, présentées sous une forme compacte et synthétique, dans
les publications de B.H. KETCHUM (1971) et J.P. MALDWIN DRUMMOND (1973).

A titre d'exemple, on pourra consulter N. DEE et al., qui pour les eaux
continentales cnt établi de fagon quantitative (en termes d'"Unités d'Impact sur
1'Environnement”) 1'importance de 78 param@tres extrémement variés, envisagée dans
une optique de pollution de 1l'environnement, d'esthétique, d'intérét humain et
d'écologie aquatique et terrestre. Une telle entreprise adaptée au cas des estuai-

res serait certainement trés profitable.




1.2 - ENTREE ET SORTIE DU POLLUANT DANS LE SYSTEME ESTUARIEN

I.2.17 - Génération de la pollution

Le comportement ultérieur du polluant dans 1'estuaire et son impact sur
les organismes estuariens seront bien souvent déterminés par 1'origine de celui-ci.
Bien souvent l'origine est multiple (pollution polygénique) : rejets d'eaux usées,
pluviales, ménagéres ou industrielles, lessivages des terrains agricoles, précipi-
tations, traitements directs de l'estuaire par les pesticides, accidents lors du
transport et du stockage des hydrocarbures etc.,.. On s'efforcera de déterminer ces
différentes contributions. Le véhicule de la pollution vers le syst@me n'est pas

toujours unique non plus. Citons

- le ou les fleuves tributaires

- les eaux littorales

- les aquiféres (cas mal connu, voir par exemple R.B, BIGGS et al, 1972)
- l'atmosphére

- les organismes estuariens (necton).

Dans beaucoup de cas, 1'introduction se fera directement dans le systéme
estuarien lui-méme.

Le mode d'apport de la pollution au systéme estuarien est trés variable
dans l'espace et dans le temps.

Dans le cas d'une introduction directe, on distinguera

~ la distribution topographique des sources : ponctuelles (émissaire,
égouts,...) ou diffuses
- leur situation verticale par rapport a4 la tranche d'eau : en surface

ou prés du fond.

Les caractéristiques du milieu estuarien sont essentiellement variables
dans le temps et ces variations couvrent une vaste gamme qui va de la minute au

siécle. Parmi les échelles de temps les plus importantes citons

- périodicité des cycles biologiques essentiels
- rythmes saisonniers
- temps de transit des é&léments et des eaux dans l'estuaire

- cycles des marées.

Par rapport & ces unités (qu'on devra définir dans chaque cas précis),

on précisera si la pollution est

- continue
- intermittente (périodicité moyenne 7)

- instantanée.

Pour &tre fructueuse, cette notion doit &tre rapportée aux unités de temps
citées plus haut. En effet, selon 1'échelle de temps caractéristique du probléme
posé une méme pollution pourra &tre considérée comme continue ou instantande. On
parviendra géncralement a réduire le probléme 3 cette alternative dans la plupart
des modéles.

I1 est capital de préciser sous quelle forme bio-physico-chimique le
polluant entre dans le systéme. Pour un méme élément son comportement, les proces-

sus a4 considérer, les temps de réponse et 1'impact méme sur le milieu pourront




varier considérablement. Il pourra s'agir

+

, Cr6+...)

- d'un composé chimique, organique ou minéral (ex : méthylmercure)

- d'un élément chimique simple (ions Cu”

- d'un élément associé d un support inerte (ex : pesticide adsorbé
sur une argile)
- d'un élément associé 3 un organisme vivant (ex : plancton)

~

- d'un composé associé & un autre polluant (ex : pesticide concentré

dans un film d'hydrocarbures), etc...

Si 1'on appelle "polluant" 1'élément et ce avec quoi il est associé, il ne

faudra pas oublier que cette forme spécifique peut n'€tre que transitoire.

1.2.2 - Sortie du systeéme

Le polluant quitte le systéme estuarien, cadre de cette étude, et son his-

toire se poursuit dans un ensemble différent

- zone marine : littoral, plateau continental ou océan
- aquifere

- atmosphére

- &tres vivants (necton, oiseaux, poissons...).

Cette sortie n'a pas nécessairement lieu si le polluant, piégé, est par
« 7 eutralisé dans les sédiments superficiels de 1'estuaire, 4 1l'intérieur
du ., iéme. On prendra toutefois garde au caractére parfois provisoire d'une telle
fixation qui peut &tre remise en cause par certains phénomé&nes. On assistera alors

d un recyclage du polluant, qui peut &tre produit par

- des interactions au niveau de l'interface eau-sédiment
- des processus biologiques (rS8le des organismes fouisseurs)

- des dragages (les volumes intéressés sont tré&s importants).

On verra plus loin comment les recyclages internes peuvent &tre considérés

comme un piégeage relatif influant sur le temps de sortie du systéme.

1.3 - COMPORTEMENT DU POLLUANT DANS LE SYSTEME

I.3.1 - Notions fondamentales de conservativité et de réactivité

Conservativité et non-conservativité

Lors de 1'étude dans un modéle physique (hydraulique), de la propagation
d'un traceur, on doit s'assurer que 1'éventuel défaut de matiére constaté en aval
du systéme n'est pas dii & 1'intervention d'un phénoméne non prévu par 1'étude
plutdt qu'aux phénoménes de diffusion envisagés.

D'ol. la notion de non-conservativité (traceur non-conservatif). Il peut

s'agir de deux familles distinctes de phénoménes

- la substance a tendance 3 se détruire de par sa nature intrinséque

(désintégration radioactive)
- la substance a tendance 3 se détruilre sous l'action d'un facteur indé-

pendant : biodégradation d'un composé organique,



Dans les deux cas, la non-conservativité se référe 3 1'élément ou au composé
lui-méme. La notion complémentaire de conservativité se déduit alors de la précé-
dente : ce sont tous les cas ol il n'y a pas destruction de la substance (la notion
fondamentale est donc celle de la non-conservativité).

Malheureusement on a aussi employé ces notions dans une optique différente.
Un défaut de concentration en solution est constaté : s'agit-il d'un processus de
dilution ou bien d'une disparition de la susbtance (sous-entendu, disparition de
la phase aqueuse) ? Si la substance est réputée '"conservative'" on concluera & une
dilution, sinon & 1l'intervention d'un autre ph&€nom&ne comme, par exemple un entrai-
nement par floculation. Ceci sous-entend la conservativitd dans une phase du systé-—
me, indépendamment de la pérennité caractéristique de 1'élément lui-méme, quelque
soit son caractére réactif au sein d'une méme phase.

Une solution consiste & définir deux concepts distincts s'appliquant i
deux niveaux scalaires différents :

- le caractére desgstructible d'un €lément ou composé, qui concerne sa
tendance naturelle 3 se détruire (auto-destruction des radio€léments) ou a Btre
détruit par réaction avec le milieu (bio- ou photodégradation). On parlera donc
d'éléments ou composés autodestructibles ou dégradables. Dans le cas contraire ils

seront dits persistants ;

- la conservativité d'un €lément ou composé dans un ensemble de référence
diiment spéeifié, qui pourra €tre une phase du systéme ou 3 la limite le systéme
dans son ensemble. Toutefois la référence a4 la phase aqueuse sera probablement la
plus fructueuse. La destructibilité s'appliquera donc au niveau €lémentaire, la

conservativité au niveau global (bilans de matiére).

Réactivité

-

La tendance plus ou moins marquée d'un &lément ou d'un composé & réagir
avec d'autres constituants de son milieu est un facteur important qui déterminera
largement sa concentration dans les diverses phases du systéme et par 13 méme son
glimination sélective ou/et le danger qu'il présente pour 1l'environnement. La
simple réactivité chimique du polluant ne constitue pas un paramétre suffisant en
raison de la variété des interactions qui affectent le systéme. Le terme sera
utilisé ici dans une acception plus large incluant, non seulement la tendance de
1'élément ou du composé 4 participer 3 des réactions chimiques, mais aussi 4 des
interactions de type physique (adsorption,...) et biologiques (concentration sélec-
tive dans les organismes,...). On pourra considérer la réactivité sous deux angles
différents.

Si 1'on ne s'intéresse qu'aux réactions ou interactions aboutissant i une
€élimination de 1'élément de la phase aqueuse, cette notion (éléments réactifs au
sens strict) &équivaut 3 la conservativité en phase aqueuse. Si 1'on ne spécifie
pas le résultats des réactions envisagées, on considérera aussi comme '"réactifs"
au sens large les éléments qui donnent lieu 3 des combinaisons solubles non adsor-
bables et non assimilables par la biota.

Faute d'un moyen simple de quantifier ce caractére propre & 1'élément et
i son milieu, cette réactivité serda estimée d'aprés 1'étude détaillée de son

comportement.




On cherchera 3 appliquer cette notion dans les chapitres ultérieurs. Un

aspect particulier de cette réactivité est la tendance pour un élément relative-

ment peu dangereux 3 s'associer 3 une autre substance pour former un composé plus

assimilable donc nettement plus dangereux (par exemple méthylation du mercure).
Avant d'aller plus loin, il faut préciser quelles sont les relations entre

les trois notions que nous venons de définir

- conservativité (en phase aqueuse)
- destructibilité

- réactivité (au sens large).

Les rapports entre ces notions sont figurés dans un schéma topologique
simplifié (Figure I.1). Les entrées verticales sont la réactivité, les entrées
horizontales la conservativité, les zones hachurées ou pointillées les é€léments
destructibles, les autres les &léments persistants. 3 et 4 = &€léments autodestruc-
tibles ; 5 = €léments dégradables.

conservatif non conservatif
en phase aqueuse en phase aqueuse

///

rér;oc:if @

% //
/// - Pt .

réactif @

Figure 1.1. Conservativité et réactivité des produits poliuants dans
I'estuaire. Exemples :
1. Cas de certains pesticides, Na, Cl, etc...
2. Composés azotés
3. Sodium-22
4, Fer-b5
5. Hydrocarbures et pesticides dégradables
6. Silice

1.3.2 - Piégeage et destruction des polluants

Le piédgeage d'un élément peut se manifester de deux facgons :

- piegeage définitif. L'élément est fixé dans l'une des phases du systé-

-

me. La seule possibilité est probablement 1'incorporation & un sédiment non remanié.

- piégeage provisoire dans les organismes estuariens, les sé&diments, les
zones marginales etc.... Dans ce cas au bout d'un certain laps de temps, on retrou-

=

ve le polluant i nouveau libéré. Son transit n'a €té que ralenti.



Ainsi que nous 1l'avons vu a propos de la facon d'envisager la périodicité
des apports polluants, la plupart des phénoménes estuariens doivent &tre étroite-
ment reliés aux principales &chelles de temps qui caractérisent ce milieu.

Par exemple, bien que tous les radioéléments aient en commun la propriété
de se désintégrer exponentiellement au cours du temps, leurs périodes sont extréme-
ment variées, allant (pour ceux qui sont susceptibles d'8tre trouvés dans des
estuaires) de la journée a quelques dizaines d'années et plus (Anonyme, SCEP, 1970
et D.E. ROBERTSON, 1971). Ces valeurs couvrent précisément la gamme des périodici-
tés naturelles des phénoménes estuariens. Par conséquent, la pérennité des isotopes
radioactifs devra &étre considérée relativement 3 une certaine durée. Ainsi, un
radioélément dont la période serait notablement supérieure au temps de renouvelle-
ment des eaux pourra &tre traité comme un isotope stable.

De la méme fagon un élément biodégradable pourra &tre traité comme un é1é-
ment persistant si la durée nécessaire a sa destruction est supérieure a 1'échelle
de temps considérée.

En ce qui concerne les problémes des interactions dans la phase aqueuse,

la référence la plus utile sera bien slir le temps de renouvellement des eaux.

I.3.3 - Temps de réaction global du milieu estuarien (pollution instantanée)

Du point de vue de 1'impact sur l'environnement, il est intéressant de
pouvoir apprécier le temps au bout duquel la pollution aura manifesté des effets
et la durée durant laquelle le systéme sera concerné par cette pollution. Cette
notion est essentiellement employée dans le cas de pollutions instantanées par
opposition aux pollutions chroniques pour lesquelles on définit des temps de tran-

sit.

- Temps de réponse : dans le cas d'une pollution instantanée (par exemple acci-

dentelle : hydrocarbures,...) on pourra évaluer dans un estuaire donné le temps
au bout duquel telle espéce ou telle famille d'organismes présenteront des sympto-

mes de contamination.

=

- Temps de retour 3 la normale : Ce sera de méme le temps au bout duquel on ne

constatera plus les effets de cette pollution (voir exemples au chapitre III).

~

Ces notions, grossiéres, ne font référence 3 aucun processus précis au
niveau élémentaire et leur détermination est largement influencée par 1'efficacité
des moyens de détection utilisés. Bien qu'elles puissent permettre, par analogie
ou extrapolation, de prévoir certaines conséquences d'une pollution accidentelle
future, ces notions sont a manier avec prudence. En effet, une personne mal infor-
mée peut penser qu'au bout de ce temps de retour a4 la normale, une sorte d'auto-
épuration a définitivement réglé le probléme. En fait tout dépendra du soin avec
lequel on aura cherché le polluant et des méthodes utilisées pour le mettre en

évidence.

- Le temps de sé€jour est relatif a la propagation de la pollution.

Considérons le Trejet aux limites amont du systéme d'une masse Mp de pollu-
ant au temps t. A un point quelconque de l'estuaire on verra progressivement
augmenter puis décroitre la concentration (P) du polluant. Si le maximum de
concentration a €té observé au temps t, on pourra identifier un "temps de séjour "




noté Ts

Au niveau global de tout 1'estuaire la détermination du temps de séjour
ne sera pas possible dans le cas ol 1'évacuation du polluant est suffisamment ra-
pide et ol on obtiendrait un temps de séjour se rapprochant du cycle de marée.
Par ailleurs, le mouvement alternatif des eaux a 1'embouchure rendra difficile 1la
détermination d'un maximum ; une mé€me masse d'eau pollude pourra sortir et entrer
plusieurs fois. Un tel probléme de réponse impulsionelle se présente de facon plus

simple dans un fleuve. (On pourra consulter & ce sujet J. GUIZERIX et al., 1971).

1.3.4 - Temps de transit dans le milieu estuarien (pollution chronique)

Nous allons maintenant nous efforcer de définir quelques param&tres caracté-
risant les vitesses apparentes de transit des éléments en phase aqueuse.

Dans le cas d'une pollution continue il est clair que le temps de transit
d'un polluant ne représente pas le temps de contact avec les organismes estuariens
puisque ceux-ci restent de toute fagon soumis 4 un flux constant de polluant : un
temps de transit trés court ne protégera pas pour autant les organismes d'un
contact prolongé avec les eaux polluées.

On supposera dans la suite qu'il est possible de déterminer dans la phase
aqueuse la concentration moyenne (P), concentration qui devra &tre obtenue en moyen-
nant des mesures étalées sur une durée au moins égale au cycle de marée. Dans la
suite on ne considérera jamais les &échelles de temps inférieures au cycle de marée.

L'estuaire sera supposé '"a 1'équilibre™.

~

Le systéme est supposé a 1'équilibre, la concentration est constante et
les sorties égales aux entrées : dans ce cas, il y a conservation du flux de pol-
luant aux limites. Par analogie avec les phénoménes océaniques, on peut définir
un "'temps de résidence'" Tr du polluant dans le systéme. Soit M la quantité totale

de polluant en phase dissoute on aura

N ()
r  dM)/dt
Pour appliquer globalement cette notion a l'estuaire, le flux de polluant ¢ 1'en-
trée (dM/dt) étant supposé connu, il restera 3 déterminer (P), concentration moyen-
ne du polluant dans les eaux et ce qui leur est associé (phase aqueuse, phase en
suspension, organismes pélagiques).

Le méme raisonnement peut d'ailleurs &tre appliqué de fagon plus partielle
entre différentes phases du systéme.

Dans la mesure ol l'aspect cinétique de certaines réactions ou interactions
intervenant dans le systéme est connu, on pourra en comparant les vitesses de
réactions et les temps de résidence se faire une idée sur la probabilité de ces
réactions.

A cette notion de temps de résidence, on pourrait associer celle de vitesse
apparente de transit. Elle n'aurait &videmment une réalité physique que si le mou-

vement de 1'élément polluant &tait rigoureusement le méme que celui (supposé




lingéaire) des masses d'eau qui 1'emportent. Cette possibilité sera envisagée plus
loin. Seul le temps de résidence a une existence concréte dans tous les cas : il
représente la durée pendant laquelle le polluant est en contact avec le milieu

estuarien,

La notion de temps de transit des eaux dans un estuaire est utilisée de-
puis longtemps : c'est le "flushing time' ou temps de renouvellement des eaux.
On 1'utilise généralement pour calculer le temps de transit d'un polluant dissous
que 1'on suppose se comporter comme la molécule d'eau douce dont on suit le dépla-
cement.

Dans le cas d'un polluant réactif, il y aura 3 l'intérieur du systéme des
pertes (par exemple fixation du polluant sur les suspensions puis sédimentation
de celles-ci), ou des recyclages (fixation du polluant puis désorption ; dégrada-
tion de matiére organique contaminée...). On peut mettre en évidence une telle
réactivité en comparant le temps absolu de transit du polluant, tel que défini
précédemment, avec le temps de transit des eaux. Une telle comparaison suppose
le systéme a 1'équilibre (concentration moyenne constante). On obtiendra ainsi un
temps de transit relatif (W.STUMM et J.J. MORGAN, 1970) du polluant qui exprimera
la tendance du systéme au recyclage ou 3 1'élimination interne, pour des conditions
hydrodynamiques données. On appellera '"temps de résidence relatif" le rapport du
temps de résidence du polluant (simple ou résultant) au temps de résidence des
eaux Tf

T rel. = %

o
[

Les méthodes de détermination de Tf ne seront pas abordées ici ; on pourra se
référer 3 la littérature, (K.R. DYER, 1973,donne une revue de ces méthodes).

Le temps de résidence relatif servira 3 caractériser la tendance du pol-
luant a se comporter d'une fagon différence de 'son support, ou, ce qui revient au
méme, a déterminer dans quelle mesure le temps de flushing seul peut rendre compte
de 1'évacuation d'un polluant.

- T, rel. est inférieur 3 1'unité , ce qui correspond a4 des pertes internes
(par exemple par rapide floculation deés les faibles salinités). Ceci ne signifie
évidemment pas que le polluant va plus vite que l'eau ; le temps de résidence n'a
pas de réalité physique, il n'est qu'un indice du comportement du polluant.

~

- T, rel. supérieur a 1l'unité : deux possibilités peuvent expliquer cette
relation. Le polluant présente une diffusion longitudinale inférieure aux eaux
douces (cette possibilité est rarement considérée, en raison des difficultés de
déterminer le coefficient de diffusion), ou bien il existe des recyclages dans le
systéme. On pourra ainsi, non seulement mettre en évidence 1l'existence d'un tel
phénoméne (sans considérer les flux sortants) mais encore le quantifier. Ces

considérations peuvent s'appliquer au cas des €léments nutritifs, par exemple.
p pp

- T, rel. égal a 1'unité : le polluant ne présente aucune tendance réactive




(au sens large), et la notion de temps de flushing est alors suffisante et permet
de décrire le transit du polluant dans le systéme.

I1 faut remarquer que les interprétations précédentes n'ont voulu montrer
qu'une tendance du systéme (pour un polluant donné) 4 1'élimination ou au recyclage.
L'existence simultanée de ces deux processus qu'on a ici opposés peut aussi bien
aboutir a2 1'intervention prédominante de 1'un d'eux.

1.3.5 - Estimation du taux de mélange des eaux

Dans la plupart des cas on se référe 3 la salinité pour déterminer le taux
de mélange des eaux dans l'estuaire. Dans ce qui suit, nous allons montrer comment,
dans une optique géochimique, on est amené &a utiliser ce paramétre et quelles en
sont les limitations dans le cas de la pollution en estuaire.

Rappelons que l'estuaire peut €tre subdivisé en

- une zone a vartations de salinité : c'est la zone classiquement étudiée,
l'estuaire s.s.

- des zones "d densité constante” (salinité constante)qui se répartissent
en une zone marine, a la limite aval et une zone amont entre les limites des
marées dynamique et saline (D.R.F. HARLEMAN 1966).

-~

Les processus hydromécaniques qui peuvent aboutir 3 une diminution de
concentration d'un élément ou composé dissous de 1'amont vers l'aval sont schéma-
tiquement

- la dilution des eaux douces par les eaux salées.

- les phénoménes de dispersion. On parlera sans plus de détail de "diffu-
sion', étant entendu que la '"diffusion turbulente' processus qui semble encore mal
compris, est bien supérieure dans ses effets 3 la simple diffusion moléculaire *)
(PYATT, 1964, D.W. PRITCHARD, 1965)

- la destruction du produit
- sa réactivité (s.s.).

Les phénoménes hydromécaniques concernent la circulation estuarienne dans
ses diverses modalités et sont des phénoménes conservatifs qu'on étudie au niveau
global. Les phénoménes bio-physico-chimiques sont non-conservatifs par rapport a
la phase aqueuse,puisqu'ils conduisent a 1'€limination du produit de la solution,
et sont caractéristiques du niveau é€lémentaire.

Plusieurs méthodes permettent de relier la diminution de la concentration

-

3 l'une ou plusieurs de ces quatre catégories de phénoménes.

* . . cq s e - . e . - .
) : En fait, 1'impossibilité de d€terminer les variations instantanées des vites-
ses et concentrations, et surtout de définir a tout instant le champ de vitesses,

ne permet pas d'utiliser la diffusion moléculaire (D.W. PRITCHARD, 1965) dans des

calculs effectués a plus grande échelle de temps.



Alors qu'un bilan de masse des apports peut en général &tre réalisé sans
trop de difficultés, le bilan des sorties est moins aisé, car il nécessite la
connaissance des modes de sortie du systéme, et suppose a4 la fois une bonne connais-
sance des échanges hydrauliques entre l'estuaire et 1'océan et des campagnes
d'échantillonnage cofiteuses.

Ces bilans permettraient de tester la conservativité des phénoménes inter-
venant dans l'estuaire, ou au contraire d'évaluer les pertes d'éléments chimiques
aux dépens de la phase aqueuse. Quelques bilans quantitatifs ont été réalisés pour
1'Escaut et la Newport River a propos des oligoéléments métalliques (se reporter
au chapitre suivant, paragraphe II.5.5).

Malgré leur intérét certain l'extréme rareté de tels bilans dans la litté-
rature témoigne de la difficulté de leur réalisation. On aura donc généralement

recours a4 d'autres méthodes.

~

On cherchera 3 comparer la concentration du produit avec celle d'un tra-
ceur qui permet d'évaluer de fagon quantifiée le mélange des eaux douces et salées.
Ce traceur peut &tre naturel ou artificiel, d'origine marine ou fluviale.

Le choix d'un traceur typiquement océanique et ubiquiste conduit naturelle-
ment 3 la salinité. Notons cependant que le terme '"salinité' ne peut pas toujours
étre pris a propos des estuaires dans son acception océanographique classique et
qu'il faudra lui substituer la '"chlorinité'" (Cl~) dé&s les zones de faible salinité.
Le rapport des concentrations dans l'eau de mer et dans les fleuves étant maximum
pour les chlorures (19000/6.4) c'est par cet €lément qu'on se rapprochera le plus
de la détermination du vrai taux de mélange. (P.C. MANGELSDORF, Jr. 1967) (voir
figure I1.2).

Si 1'on pose a priori que tout mé&lange dans une proportion x % donnée d'eau
salée, caractérisé par la salinité correspondante, contient la proportion (100 - x)
d'un élément soluble d'origine fluviale, toute concentration différente sera inter-
prétée comme due a4 1l'intervention de phénomé&nes non-conservatifs par rapport i la
phase aqueuse, C'est la comparaison classique de la concentration d'un élément avec
sa droite de dilution théorique. '

I1 ne faut cependant pas oublier que les processus de dispersion ne s'in-
tégrent pas a ce schéma. Cette comparaison n'est possible que si la dispersion de
1'élément est réalisée, c'est-da-dire si 1'on est suffisamment éloigné de la source,
dans le temps et dans l'espace, pour pouvoir considérer que le systéme est 2
1'équilibre. (Il est possible que cette derniére condition soit plus rarement réa-
lisée dans le cas de la pollution que dans le cas d'apports naturels fluviaux).
Ceci pose le probléme des apports directs dans 1'estuaire lui-méme et de savoir
si, dans le cas d'apports fluviaux, on peut réellement considérer la répartition
du polluant wuniforme sur toute la tranche d'eau (par exemple : apports d'eaux
usées 4 faible densité, rejets thermiques contaminés).

Par ailleurs si l'apport est essentiellement sous forme particulaire (ou
1ié aux particules), il faudra faire des réserves sur la régularité de sa réparti-
tion 34 l'entrée dans le systéme. L'inhomogénéité latérale dans les estuaires de




haute latitude, le mauvais mélange des eaux des berges et du chenal ont rarement
¢té mis en évidence (M. MEYBECK et al., 1970) et doivent &tre plus fréquents qu'il
ne parait, d'ol peut-étre des effets de déséquilibre.
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Figure 1.2. Indices de “salinité”. 1, Teneur réelle en sels marins.
2. fon chiorure. 3. lon sodium, 4. Conductivité, 5. solides
dissous totaux. 6. Densité globale (avec les matiéres en
suspension},
D'aprés P.C. MANGELSDORF Jr. (1967), avec la permission
de I"American Association for the Advancement of Sciences.

Cependant, dans les cas ol 1l'on peut 1l'appliquer avec sécurité, la compa-
raison des concentrations avec la salinité reste une méthode extr&mement commode.
Des paramétres caractéristiques de l'estuaire, la salinité est le plus simple et
le plus rapide a mesurer, sa détermination ne nécessite pas la cofliteuse précision
nécessaire en domaine océanique et de plus on pourra souvent disposer de mesures
de salinité rétrospectivement. Si dans un milieu estuarien donné, et des conditions
données,une relation polluant-salinité peut étre établie, la distribution de ce
polluant pourra &tre déterminée sans qu'il y ait lieu de procéder a la détermina-
tion directe et cofliteuse de ses concentrations dans l'eau. Cette possibilité est
a la base de la plupart des modéles mathématiques de pollution.

On peut se demander si les mémes résultats seraient obtenus par comparaison
avec un traceur des eaux douces dans l'estuaire. Par ailleurs, le mélange incomplet
des eaux dans la zone amont 3 densité constante ne peut s'étudier qu'a 1l'aide
d'un traceur des eaux douces. Les meilleurs traceurs ''maturels"” sont certainement
des isotopes comme : oxygéne-18 et tritium. Ils n'ont été que peu utilisés jusqu'a
présent (M. MEYBECK et al., 1970, H.R. KROUSE, J.R. MACKAY, 1971). Ces derniers
ont pu ainsi montrer qu'en aval d'un confluent, le non-mélange des eaux pouvait

parfois &tre suivi sur plus de cent kilom&tres. Il ne semble pas qu'a 1'heure

«

actuelle on ait essayé de comparer la concentration d'un élément & de tels tra-

ceurs.




B - TYPES D'ESTUAIRES ET POLLUTION

Les estuaires composent une gamme de systémes hydrologiques, morphologi-
ques, chimiques et biologiques largement diversifiée, sous des climats variés.
Bien souvent, les préoccupations dominantes de ceux qui les ont étudiés ont conduit
i restreindre 1'usage du terme "estuaire" 3 des ensembles présentant des caracté-
ristiques homogénes relativement 3 la discipline considérée. Si les classifica-
tions actuelles sont relativement bien adaptées aux cas des estuaires '"de plaine
littorale" (''coastal plain estuaries'"), elles sont par contre peu sensibles aux
différents types de circulation dans les fjords, peu adaptées aux milieux & cir-
culations restreintes et larges variations de salinité (certains milieux lagunaires)
et n'intégrent qu'assez mal certains processus d'échange en milieu deltalique.

Cependant, les phénoménes 1iés 3 la circulation des masses d'eaux jouent
un rdle essentiel dans les problémes de pollution estuarienne. Nous rappellerons
donc les classifications estuariennes fondées sur la stratification saline et la
circulation des caux tandis que les facteurs morphologiques, climatiques et météo-
rologiques ne seront considérés par la suite que dans la mesure ol 1ls apportent

des modifications aux schémas classiques.

1.4 - PRINCIPAUX TYPES D'ESTUAIRES

I.4.1 - Classification selon la stratification saline

D.W. PRITCHARD (1955) puis W.M. CAMERON et D.W. PRITCHARD {1963) ont propo-
sé une classification 4 laquelle on se ré&fére trés fréquemment. Elle part de
l'analyse de la distribution des salinités et, par 1'identification des divers
processus de mélange des eaux au travers des zones a4 fort gradient salin, met en

évidence des circulations-type qui restaurent 1'équilibre salin du systéme.

Estuaires_trés _stratifiés (figures 1.3 et I.4)

Les eaux douces coulent au-dessus d'une masse d'eau marine plus dense qui
forme un "coin salé' dont la stabilité dépend des conditions hydrodynamiques aux
limites aval et amont. Le mélange des eaux, restreint a4 1'interface, s'effectue
selon un processus A sens unique (entrainement) qui adjoint une faible proportion
d'eau salée au niveau supérieur. Un léger courant de compensation vers 1'amont le
long du fond maintient 1'équilibre salin du systéme. L'établissement de cette
circulation est favorisé par de faibles marées et un fort débit fluvial d'une part,
et un faible rapport largeur/profondeur d'autre part.

Ce type de circulation est illustré par certains grands fleuves (Mississipi,
Orénoque, Rhdne) et par beaucoup de fjords. Dans ce derniers cas la couche super-
ficielle, treés mince, présente un degré de mélange qui varie longitudinalement en
s'accroissant vers 1'aval ; elle surmonte une couche inférieure salée peu pertur-

bée en raison de sa grande profondeur.




EAU DOUCE

Figure 1.3. Schématisation du mouvement des eaux dans les estuaires,
A. Estuaires trés stratifiés. B, estuaires partiellement mélangés.
C. Estuaires bien mélangés.
Les fléches en s représentent les vitesses résultantes, La position
des hauts-fonds est marquée en pointilié.
D’aprés H.B. SIMMONS et F,A, HERRMANN Jr. (1972). Avec la
permission de la Geological Society of America.




Le processus de mélange est modifié : 1'importance relative du volume
oscillant par rapport d celui de l'estuaire (due a de fortes marées) engendre un
échange vertical des eaux 3 double sens. Les eaux supérieures sont enrichies en
sel (plus que précédemment, d'ot un flux de compensation renforcé) tandis que les
eaux inférieures sont cette fois diluées 3 leur tour. L'estuaire présente donc une
circulation résultante €tagée (figures 1.3, 1.4, 1.7, 1.8, I,16), vers l'aval dans
la couche supérieure et vers l'amont prés du fond. Cependant & tous les niveaux
les salinités croissent longitudinalement vers 1'embouchure. Un gradient de sali-
nité plus ou moins marqué selon les sections se manifeste vers la mi-profondeur
et la force de Coriolis tend 3 incliner 1'interface eaux douces - eaux salées dans
les estuaires des hautes latitudes (figures I.5 et I1.6). Le volume des eaux douces,
bien que plus important que pour les estuaires trés stratifiés, reste faible par

rapport au volume oscillant.

Estuaires_homogeénes_(mélangés) verticalement : (figures I.3 et I.4)

Le r6le de la marée dans le mélange des eaux est essentiel. La composante
verticale du gradient de salinité est négligeable et les composantes horizontales
de la circulation deviennent prédominantes : une circulation d'allure cyclonique
régle les échanges des masses d'eau en composant avec la force de Coriolis qui ne
devrait plus &€tre négligée. La circulation résultante n'est plus symétrique par
rapport a l'axe de l'estuaire : on observe un flux résultant vers 1l'aval sur la
rive droite et vers 1l'amont sur la rive gauche (ceci dans 1'hémisphére Nord).
Cette circulation n'est généralement décelée que dans les estuaires assez vastes.
Tout se passe comme si l'on avait affaire 3 une circulation étagée, non selon des
plans horizontaux mais obliques, voire verticaux (A.C. DUXBURY, 1971, chap. 13).
Les courants de flot et de jusant empruntent ainsi souvent des chenaux différents
(G.P. ALLEN, 1973). De plus, les effets dynamiques de 1'écoulement dans les courbes
peuvent a leur tour influer sur la répartition des eaux de salinités différentes.
Dans le cas d'un estuaire étroit et profond, on invoque la friction des eaux sur
le 1it de 1l'estuaire pour expliquer 1'homogénéité latérale ; le flux résultant est
alors aval en tous points et l'estuaire est totalement homogéne. On peut schéma-
tiser & petite €chelle de temps le rdle de la marée comme celui d'un piston qui
imprimerait un mouvement de va-et-vient 34 une masse d'eau graduellement adoucie
vers 1'amont. Ce type extréme n'a peut-€tre pas d'existence réelle et pose le
probléme du maintien de son équilibre salin (voir les études sur la Mersey de
K.F. BOWDEN, 1960, rapportées par D.W. PRITCHARD, 1567).

Cette classification basée sur la stratification saline appelle certaines

remarques

(i) - La cireculation étagée, lorsqu'elle existe, est largement masquée par le
mouvement oscillatoire des eaux et ne peut &tre mise en évidence que par la déter-
mination du flux résultant, sur une période de temps au moins égale au cycle de
marée. Elle ne se manifeste avec importance que pour des types d'estuaires inter-
médiaires, ni trop mélangés ni trop stratifiés. Lorsque l'on progresse vers l'amont
on rencontre nécessairement une zone du fleuve ol la circulation résultante est

vers 1'aval 3 toute profondeur. La surface de séparation ol s'annulent les vitesses
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Structure schématique des principaux types d’estuaires.
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D'aprés K.R. DYER (1973), avec la permission de

John Wiley and Sons Ld copyright 1973,
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Figure 1.5. Influence de la force de Coriolis sur la répartition des masses
d’eaux douces et salées, Baie de la Chesapeake (U.S.A.)
D'aprés J.L. Mc HUGH (1967), avec la permission de I’American
Association for the Advancement of Sciences.
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Figure 1.6. Coupe de l'estuaire de la Columbia, D‘aprés V.T. NEAL (1972),
avec la permission de University of Washington Press, copyright 1972,
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Figure 1.7 Répartition schématique des vitesses résultantes dans un
estuaire idéal. Vp, vitesses “résiduelles” ou résultantes.
VR = 0 Surface délimitant les deux ensembles de la
circulation résultante étagée (elle correspond au niveau
de mouvement résultant nul de la figure 1.19)
D‘aprés G-P. ALLEN (1973), avec la permission de [auteur.
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Figure 1.8, Accroissement de la quantité d‘eau qui circule vers l'aval dans
un estuaire partiellement mélangé, R, débit fluvial,

D’aprés D.W. PRITCHARD (1965), avec la permission de 1’U.S.
Corps of Engineers.




résiduelles vient donc recouper le fond quelque part : c'est le "point nodal"

dont 1'importance sé&dimentologique est reconnue (figuresI.7 et I,19). Il n'est

pas toujours unique et peut se déplacer selon le régime hydraulique (figure I1.10).
Par ailleurs, le volume des eaux mis en jeu par cette circulation est bien supé-
rieur au simple débit fluvial. D.W. PRITCHARD (1965 , chap. 8) (figure 1.8) a
publié & ce sujet une illustration simplifiée mais trés explicite. C'est ce

volume qui sera disponible pour la dilution et 1'é&vacuation de la pollution ; en
ce sens l'estuaire sera plus efficace pour diluer et entraliner un polluant que le

fleuve tributaire (K.R. DYER, 1973, chap. 7).

(ii) - Le milieu estuarien est foneciérement instable et la classification
précédente n'a qu'une valeur moyenne. En effet toute variation des conditions
hydrodynamiques aux limites fait évoluer un estuaire plus ou moins mélangé entre
1'homogénéité et la stratification totales : le type de l'estuaire peut varier
dans le temps. C'est ainsi qu'une augmentation importante du débit fluvial déplace
1'équilibre vers la stratification (avec réduction du "temps de flushing") (figure
1.11), tandis qu'une augmentation du marnage améliore le mélange. Un estuaire peut
donc généralement &tre classé dans 1l'une ou l'autre catégorie selon la période de

l'année considérée.

(iii) - La structure longitudinale de l'estuaire varie d'un point a 1'autre
(figure 1.9) et reflete 1'importance relative des paramétres fluviaux et marins.
C'est ainsi que dans un segment amont, l1'influence de la marée s'efface devant
celle du débit fluvial et 1'estuaire est plus stratifié. De méme dans un segment
aval les turbulences dues aux forts courants de marée provoquent un meilleur
mélange. (K.R. DYER, 1973, chap. 2). Cette question est toutefois controversée
D.W. PRITCHARD (1965) signale 1l'existence fréquente d'une région amont verticale-
ment homogéne dans des estuaires par ailleurs stratifiés en aval. En fait, 1'in-
fluence de la morphologie est souvent déterminante. En supposant constantes les
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Figure 1.9, Variation longitudinale de la structure saline dans la partie
amont de la Baie de Chesapeake (3 Septembre 1968, débit fluvial
moyen),
D'aprés J.R. SCHUBEL (1972), avec la permission de la Geological
Society of America.
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Figure 1.10.  Evolution des vitesses résiduelles, du point modal et des salinités
dans la Gironde pour des périodes hydrologiques variées.
D’aprés G.P. ALLEN {1973), avec la permission de l'auteur.
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Exemple d’influence du débit fluvial sur la structure saline de
I'estuaire de la Columbia (U.S.A.)

D’aprés V.T. NEAL (1972), avec la permission de University of
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conditions hydrauliques, la structure de l'estuaire dépend des variations géomé-
triques de section a4 section. Si le rapport largeur/profondeur croit, le mélange
est meilleur et inversement.

En conclusion, cette classification désormais classique a des mérites
indiscutables ainsi qu'en témoigne sa trés large utilisation. Mais, outre le fait
qu'elle ne s'applique qu'a un nombre limité de milieux estuariens,elle ne permet
pas d'exprimer de maniére quantitative les variations de la structure estuarienne
dans le temps et dans l'espace, que 1l'on vient d'évoquer., Par ailleurs, si les
phénoménes de diffusion et d'advection jouent un rdle certain dans 1'équilibre
salin et dynamique de 1'estuaire, leur importance respective n'y figure pas expres-

sément.

I.4.2 - Classification en diagramme circulation-stratification (Figures I.12
et 1.13)
D.V. HANSEN et M. RATTRAY Jr. (1965 et 1966) & partir d'une analyse de la

signification des paramétres théoriques qui décrivent la remontée des flux salins

vers 1l'amont, les phénoménes de convection par gravité et les modes de diffusion,
sont parvenus 3 isoler deux paramétres majeurs et indépendants qui permettent une
description mathématique des circulations estuariennes. Ces paramé@tres peuvent en

pratique s'exprimer par

- un parameétre de stratification (S) = rapport de la différence de sali-

nité entre fond et surface 4 la salinité moyenne d'une section donnée.

~ un paramétre de circulation (U) = rapport de la vitesse du courant

~

superficiel (résultant), 4 la vitesse moyenne du courant sur cette section.

A partir de ces deux paramé€tres, on peut en utilisant les équations pré-
sentées,déterminer sur un graphique S = f£(U) (figure 1[.13) des courbes traduisant
1'importance relative des phénoménes de diffusion et d'advection dans la propaga-
tion du flux salin vers l'amont d'un estuaire (rappelons que le terme "advection"
suppose un flux de sel et d'eau, tandis que la "diffusion" se limite a un flux
salin). Ces courbes sont représentées sous forme d'isopléthes de diffusion.

A un point donné du graphe on peut donc associer un certain pourcentage de diffu-
sion par rapport i l1'advection. Cette représenfation a été complétée par la déli-
mitation de certaines zones correspondant aux conditions aux limites des équations
utilisées et par quelques frontiéres plus ou moins arbitraires délimitant des
domaines ol S, U et le pourcentage relatif de diffusion varient dans des limites
déterminées.

De la sorte, a partir de deux paramétres : S, particuliérement facile 3
obtenir, et U, un peu plus difficile & mesurer in-situ, on peut placer sur le
diagramme S = f(U) le point qui correspond & une section donnée d'un estuaire pour
une période donnée., Cette opération relativement simple permet de se faire une
idée sur 1l'importance relative des processus qui conduisent 3 la répartition des
vitesses et des salinités observées. De plus on a ainsi la possibilité de classer
la section estuarienne &tudiée dans une catégorie précise. Ces catégories rappel-
lent d'ailleurs celles &voquées plus haut, et on distingue ainsi plusieurs types
et sous-types d'estuaires qui correspondent assez bien a la classification de
W.M. CAMERON et D.W. PRITCHARD. De plus, cette classification permet de tenir plus

finement compte de certains systémes estuariens au sens large, comme par exemple
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Figure 1.12,  Classification des estuaires dans un diagramme stratification -

Figure 1.13.

circulation. S, degré de stratification ; U, degré de circulation.

M, Mississipi ; C, Columbia ; J, riviere James ; N,M,, Estuaire

de la Mersey ; JF détroit de Juan de Fuca ; S, Silver Bay ;

h, 1 : hautes et basses eaux fluviales,

1 a estuaire totalement mélangé. 1 b estuaire légérement stratifié,

2 estuaire partiellement mélangé ; 3 a Systémes & advection prédo-
minante. 3b Fjords, 4. Estuaires a coin salé,

D'aprés D.V. HANSEN, M. RATTRAY Jr (1966), avec la permission
de I'American Society of Limnology and Oceanography.

Isopléthes de diffusion du flux salin amont dans le diagramme
stratification S - circulation U.

D’aprés D.V. HANSEN, M, RATTRAY Jr (1966), avec la permission
de I'American Society of Limnology and Oceanography.




le détroit de Juan de Fuca ou certains fjords de 1'Alaska ; des milieux purement

advectifs ou & faible stratification saline peuvent &tre assez aisément différen-
ciés.

Un gros avantage de cette classification est qu'elle permet d'intégrer la
grande variabilité dans le temps et 1l'espace qui caractérise les estuaires. En
effet, on peut représenter un systéme estuarien donné par une zone du diagramme
et non seulement par un point unique. Les divers points ainsi obtenus s'alignent
approximativement sur une méme courbe d'iso-diffusion selon qu'ils sont relatifs
d une section ou d une autre d'un estuaire donné (K.F. BOWDEN et R.M. GILLIGAN,
1971) ou 3 une méme section prise sous différentes conditions hydrodynamiques (ce
qui revient a4 exprimer le fait qu'un changement de débit fluvial équivaut globale-
ment 3 un changement de position le long de 1'estuaire. K.R. DYER, 1973, chap. 2).

Cette excellente classification comporte cependant des limites, Certains
cas de circulation étagée complexe 3 trois niveaux comme le port de Baltimore
(J.H. CARPENTER, 1960) ou certaines circulations complexes de fjords (G,L. PICKARD
et K. RODGERS, 1959) s'y intégrent mal. Il doit &tre difficile de tenir compte de
1'influence des vents sur les circulations. Cependant, G.P. ALLEN (1973) a pu
appliquer avec succés ces conceptions au cas difficile de la Gironde, estuaire
particuliérement diversifié.

Dans une autre optique, il devrait &tre possible d'adapter ces principes
au cas de la pollution. Le paramétre de stratification ne se référerait plus au
sel mais 4 un polluant dissous (conservatif en solution). On pourrait peut-&tre
ainsi obtenir une meilleure information sur le caractére plus ou moins "diffusif"
de telle ou telle classe de polluant, d'oll une meilleure mise en modé&le de sa
propagation. Il est en effet possible qu'un estuaire présente des caractéristiques
hydrologiques différentes selon les propriétés physiques des polluants considérés,
leur mode d'introduction dans le systéme ou l'emplacement de la section étudiée
par rapport au point de rejet. Certaines ambiguités liées a4 l'assimilation systé-

~

matique du comportement d'un polluant 3 celui du sel pourraient alors &tre levées.

1.5 - STRUCTURE DE L'ESTUAIRE ET POLLUTION

1.5.1 - Influence de la circulation estuarienne

Localisées essentiellement a chaque extrémité de 1'estuaire, elles consti-
tuent des régions i caractére mixte et marquent la transition entre l'estuaire et
le fleuve, l'estuaire et 1'océan. Tandis que la zone aval & hautes salinités pré-
sente un caractére dynamique trés variable d aux eaux littorales qui 1'influent,
la zone amont d'eaux douces a des propriétés plus constantes et on se limitera
i ce dernier cas dans la suite.

Cette zone amont aux limites fluctuantes n'est soumise qu'd la marée
dynamique et peut s'étendre fort loin. L'exemple de 1'Amazone est extréme : les
marées s'y propagent sur 1500 km (F. OTTMANN, 1968). En Gironde, au niveau de
Bordeaux, distante d'environ 90 km de la mer, les salinités moyennes sont infé-
rieures 4 1°/oo mais le marnage peut dépasser 5 m. Dans cette zone, les courants

de marée, souvent violents {parfois plus de 3 m/s) peuvent largement dominer les



effets du simple débit fluvial.

Plus vers 1'amont (D.W. PRITCHARD, 1965), les courants de jusant dominent
peu @ peu les courants de flot, en intensité comme en durée. On parvient ainsi i
un point ol le courant est vers l'aval a tout instant du cycle de marée, excepté
une bréve période d'étale.

En amont de ce point il n'y a plus de renverse de courant, seule 1'inten-
sité du courant montre une variation périodique qui diminue progressivement. Encore
au-dela, on arrive 4 un point oll ont disparu toute variation de courant et toute
oscillation du niveau des eaux dues & des ph&noménes de marée. Ce dernier point
correspond théoriquement 3 celui ol le fond du fleuve s'éléve au-dessus du niveau
de 1a mer.

Finalement, toujours d'aprés PRITCHARD, tout se passe comme si la zone
amont de l'estuaire présentait les caractéristiques d'un estuaire homogéne 3 sali-
nités uniformes sur toute la tranche d'eau. Ce volume est affecté d'un mouvement
de va-et-vient, le mélange est rapide dans toutes les directions, la diffusion
turbulente assure la dispersion du polluant et la circulation résultante emporte
le tout en aval. Notons toutefois que 1'absence du traceur qu'est la salinité
marque une différence importante avec les zones plus en aval,

D'une fagon générale, il semble que peu d'efforts aient été consentis pour
1'étude des problémes de pollution dans les zones a densité constante. D.R.F.
HARLEMAN (1966) souligne pourtant que ces problémes concernent fréquemment les
zones limite de l'estuaire (4 densité uniforme) ol les processus de mélange doivent
étre absolument distingués de ceux qui interviennent dans l'estuaire 3 marée sa-
line.

Du point de vue biologique, il faut remarquer que cette partie amont de
l'estuaire sert de lieu de frai aux espéces de poissons anodromes, d'ou 1l'incidence
particuliére d'une éventuelle pollution importante de cette zone sur les péches

plus en aval.

Zones de faible salinité

Elles constituent manifestement des zones critiques. En effet, malgré des
données encore fragmentaires, il semble que beaucoup de processus estuariens orga-
niques et inorganiques ne dépendent pas d'une fagon réguliére de la salinité.
C'est-a-dire qu'il existerait des seuils de salinité jouant le rdle de frontiéres
dans certains processus estuariens. Des exemples en sont donnés dans les autres
chapitres. Signalons ici simplement la courbe de A. REMANE (1934) (figure IV.15)
ot le nombre des espéces aquatiques passe par un minimum vers 5°/co tandis que la
limite entre les eaux saumitres et marines est (arbitrairement) assignée a 18°/co0
au vu de la répartition des espéces d'eau saumidtre. Par ailleurs, M.R. CARRIKER
(1967) retient la valeur approchée de 5°/oo comme limite entre les éspéces "limni-
ques'" et "oligohalines" et les espéces '"véritablement estuariennes'" et '"euryha-
lines'" (tableau I.1). L.E. CRONIN et A.J. MANSUETTI (1971) ainsi que W.L. DOVEL
(1970) (figure I1.14) et W.H. MASSMANN (1963, 1964) insistent &€galement sur 1'inté-
rét ichtyologique exceptionnel de la zone des faibles salinités dans de nombreux
estuaires (figure I.15). Sans rentrer plus avant dans les détails, signalons que
1'évolution de la matiére en suspension est probablement largement conditionnée
par son passage dans cette méme zone. C. MIGNIOT (1968) et U.G. WHITEHOUSE et al.




(1960) signalent 1'importante variation des vitesses de sédimentation des vases
et des argiles dés les trés faibles salinités.

Situde 3 la transition entre deux milieux, la zone & faibles salinités
est assez souvent la limite du trafic fluvial lourd et de nombreuses villes sont
situées 3 proximité, d'ol des contraintes accrues sur un environnement déja

sensible.

Tableau I.1 - Relations entre les diverses gammes de salinité et

1'écologie des organismes estuariens, d'aprés CARRIKER M.R., 1967.

Systéme de Venice : Classification écologique
salinités : zones : type d'organisme
rividre : 0.5 : limnique : limnigque
estuaire supérieur .5 - : i i ; . .
périe . 0.5 5 : oligohaline : oligohalin
5 - 18 : meschaline . . estuarien
mixohaline typigue
estuaire moyen 18 - 25 ¢ polyhaline
25 - 30 f polyhaline marin
: . . stenohalin marin
embouchur - : : . )
uchure . 30 -35 : euhaline : l euryhalin
migrateur
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Figure 1,14, Répartition des oceufs et les larves de poisson en fonction de
la salinité. Baie de la Chesapeake 1963 - 1968.
D’aprés W.L. DOVEL (1970), avec la permission du Chesapeake
Biological Laboratory.




OCEAN ESTUAIRE RIVIERE

Figure 1,15, Rbdle de la zone & faible salinité dans la reproduction des
especes. A organismes anadromes. B. organismes semi-anadromes,
C. Organismes estuariens. D. organismes catadromes.
D'aprées L.E. CRONIN et A.J. MANSUETTI| (1971), avec la
permission des auteurs,
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mouvement resultant vers laval
vers l'amont
Point d’arrivee Jusant

Point de depart

Figure 1.16. Déplacement d‘une particule en surface et au fond dans un
estuaire a circulation étagée.
D'aprés L.E. CRONIN et A.J. MANSUETTI(1971), avec la
permission des auteurs.




On a vu qu'elle se manifestait avec le plus d'intensité dans les estuaires
de type mixte, partiellement mélangés, estuaires qui sont aussi les plus représen-
tés et les plus étudiés. Alors que les types trés stratifiés présentent une halo-
cline marquée qui joue un rdle de barriére en confinant les mélanges verticaux 3
1'intérieur de chaque niveau (D.R.F. HARLEMAN, 1966), les estuaires partiellement
mélangés ol 1'on peut individualiser une circulation résultante €tagée, comportent
d'importants échanges verticaux.

Le mouvement d'un élément soluble suit un trajet complexe plus ou moins
cyclique et le temps de résidence de cet élément est donc plus long que dans le
cas d'un estuaire trés stratifié ol les eaux douces glissent de plus en plus vite
sur une couche inférieure quasi-immobile.

Une conséquence importante de cette circulation réside dans la possibilité
d'alimentation de 1'estuaire a partir des eaux marines qui vont pénétrer profondé-
ment dans la couche inférieure de l'estuaire. Il en résulte que toute masse d'eau
littorale polluée peut contaminer 1l'estuaire "& contre courant'. En outre, l'es-
tuaire peut se trouver enrichi en €léments nutritifs d'origine marine (B.H. KETCHUM
1967). Si la pollution vient ainsi de 1'aval, le benthos sera plus rapidement
affecté que si elle provenait des eaux douces (M.R. CARRIKER, 1967)}.

Les exemples de pollution estuarienne d'origine marine sont peu fréquents,
car il semble qu'on n'ait prété que peu d'attention & ce phénoméne. F, BOPP III
et al. (1972) mentionnent une remontée de métaux toxiques & partir de la baie
(estuarienne) de la Delaware. Cette possibilité de pollution par 1'aval doit &tre
gardée a l'esprit lorsque les eaux littorales sont contaminées et que les courants
cStiers peuvent apporter les polluants jusqu'ad 1l'embouchure d'un estuaire présen-
tant ce type de circulation. C'est ainsi que, par exemple, les dépdts sédimentaires
4 1'embouchure de 1'estuaire de la Ravenglass en Mer d'Irlande pidgent des pol-
luants radioactifs d'origine littorale proche (D.F. JEFFERIES, 1970).

1.5.2 - Introduction directe des effluents dans 1l'estuaire

On s'efforcera de distinguer trois processus hydrodynamiques superposés
la diffusion due aux turbulences qui &tend et dilue le volume pollué initial, les
mouvements oscillatoires de la nappe polluée dus aux courants de marée alternés,
et le mouvement résultant de 1'ensemble vers 1'aval.

Le devenir de la pollution dans un estuaire est gouverné d'une part par
les processus de transport (advection, dispersion et mélange des constituants des
effluents) d'autre part par les processus de réaction qui conduisent 4 la libéra-
tion du polluant et/ou son &limination. Les processus de transport sont assez peu
sensibles aux caractéristiques des rejets, tandis que les processus de réaction
dépendent de ceux-13 et des phénoménes d'interaction (D.R.F. HARLEMAN et al., 1972).
Cependant, si la nature de 1'élément influe peu sur son transport, la densité de
1'effluent qui le contient est un facteur qui détermine largement la distribution

des polluants dans le systéme.

Une forte proportion des effluents rejetés en estuaire y parviennent sous

une forme moins dense que les eaux réceptrices (THORNDIKE SAVILLE, 1966 ;




D.W. PRITCHARD, 1965, 1969). Cette différence est accrue dans le cas de rejets
thermiques contaminés.

Le cas des rejets Q@ faible densité dans un estuaire 4 coin salé attire
l'attention sur une question essentielle. Si le rejet est effectué en surface,
1'effluent est rapidement évacué, mais sera tré&s peu dilué. Si au contraire on
rejette les effluents prés du fond, leur remontée assurera une dispersion primaire
qui préludera a 1l'évacuation. Toutefois dans le cas de rejets vers 1'embouchure,
un rejet en surface reste la meilleure solution (C.R. PEARSON et L. CARTER, 1972).
La question se pose donc ainsi : est-il préférable d'évacuer rapidement un polluant
peu dilué qui ne contaminera qu'une partie réduite de l'estuaire ou faut-il impé-
rativement assurer une dispersion primaire aussi étendue que possible qui mettra
le polluant peu concentré au contact de 1l'estuaire tout entier (benthos notamment)
et ralentira son transit dans le systéme °?

La solution de la dispersion maximale est généralement préconisée par la

plupart des auteurs, mais on doit en fait se poser les questions suivantes

- quelles seraient dans les deux cas les concentrations atteintes en
différents points du systéme et les dangers résultants pour l'environnement (pour
un polluant déterminé) ?

- est-il raisonnable d'épargner une partie des eaux de l'estuaire au dé-
triment peut-&tre de l'environnement littoral ?

Le probléme est particuliérement aigli dans le cas des fjords ou, comme
le soulignent T.A. WASTLER et L.C. DE GUERRERO (1970) dans la baie de Silver
(Alaska) la pollution est confinée & une mince couche superficielle trés peu
sujette aux mélanges verticaux et processus de dilution. De ce fait des concentra-
tions toxiques y sont rapidement atteintes. Malheureusement tout processus condui-
sant 4 1'élimination des polluants des eaux légéres de surface aboutirait & leur
accumulation plus ou moins définitive dans des eaux profondes tré&s peu renouvelées
et sous-oxygénées.

Examinons maintenant plus en détail le devenir d'un effluent dans un
estuaire 4 circulation dtagée [D.W. PRITCHARD, 1969)

- Si le rejet est effectué dans la couche inférieure, le flux résultant
le transporte vers 1'amont tout en contribuant a sa dispersion horizontale ; puis
les mélanges verticaux 1'aménent dans la couche superficielle ol il se propage vers
1'aval ; en cours de trajet, une partie des rejets est réintroduite dans les eaux

profondes et le circuit recommence.

- Si le rejet est effectué en surface, le flux résultant le transporte
vers l'aval tout en contribuant 3 sa dispersion horizontale tandis que les mé&langes

verticaux en introduisent une partie vers le fond.

- Le résultat global au bout d'un certain temps est que les teneurs en
polluant sont maximales prés du fond en amont du point de rejet et en surface en
aval de celui-ci. L'évacuation finale a lieu en surface. Dans une certaine mesure,
le méme schéma s'applique aux estuaires homogénes a différenciation latérale
(D.W. PRITCHARD, 1965). On considére alors le cdté d'introduction au lieu de

raisonner dans un plan vertical.

Faisons maintenant intervenir la densité des effluents.




-~ Si elle est plus faible que celle des eaux réceptrices, 1'effluent in-
troduit au fond remonte en surface (en entrainant de 1l'eau du fond), tandis qu'une
injection superficielle contrarie tout mélange vertical vers les eaux inférieures.

- Si la densité est plus forte, 1'effluent introduit au fond tend i y
demeurer tandis que les mélanges verticaux sont favorisés s'il est introduit

prés de la surface.

En conséquence, dans le cas le plus fréquent d'effluents a faible densité,
la meilleure dispersion initiale sera obtenue par un rejet profond et aussi peu
ponctuel que possible. Malheureusement 1'intérét de ces considérations théoriques
est 1limité par la faible profondeur disponible pour la dilution primaire et le
colit de dispositifs complexes pour la diffusion des rejets. De toute fagon, réduire
la différence de densité entre 1l'effluent et les eaux favorisera la dilution des
polluants par mélange turbulent.

L'histoire de 1l'effluent dans le systéme se poursuit par les oscillations
(généralement non superposables) d'une vaste tache de contaminant dilué, a 1'inté-
rieur de laquelle se meut une zone plus concentrée : la diffusion turbulente prend
le relais de la dispersion initiale et la circulation résultante emporte le tout
vers l'océan. Globalement, 1'évacuation finale est d'autant plus lente que l'estuai-

re présente d'intenses échanges verticaux.

I.6 - INFLUENCE DES FACTEURS PHYSIQUES SUR LA POLLUTION DE L'ESTUAIRE,

Un certain nombre de facteurs physiques naturels peuvent modifier ou alté-
rer profondément la structure de 1'estuaire telle qu'on 1'a évoquée précédemment.
Toutefois 1'intégration synthétique de ces perturbations dans le schéma de comporte-
ment d'un polluant estuarien a rarement été tentée ; aussi présenter nous plutdt

des recommandations schématiques qu'un exposé détaillé.

I.6.1 - Influence du vent

Le frottement du vent sur la surface des eaux peut modifier de fagon impor-
tante la circulation estuarienne. De plus les vents influeront fortement sur le
transit des déchets flottants, des films superficiels, et des éléments qui
pourraient leur &tre associés.

L'influence du vent peut €tre envisagée de deux fagons (K.F. BOWDEN, 1967).
Tout d'abord s'établit en surface une circulation résultante induite dont la direc-
tion correspond ou non & 1'écoulement naturel, d'ou la création d'une circulation
de compensation qui peut aller jusqu'ad détruire la circulation normale (figurel.17).
BOWDEN rapporte ainsi une étude de KETCHUM et al. (1951) en Baie de New York ol la
restauration de la circulation initiale aprés une tempéte a demandé deux jours.

Ensuite, les vagues dues au vent modifient le milieu en profondeur en amé-
liorant le mélange vertical des eaux.

Des calculs de la circulation résultant de 1'influence d'un vent 3 contre-
courant ont été effectués par divers auteurs (M. RATTRAY, Jr., et D.V, HANSEN,
1962 ; D.V. HANSEN, 1967) et montrent qu'une circulation €tagée 2 trois niveaux
peut s'instaurer. (figure I.18). I1 n'est pas nécessaire de supposer pour cela

des vents trés puissants, s'il s'€tablit un régime assez constant., Des vents de




10 & 16 noeuds, ou 5 4 8 m/s, peuvent suffire. On a cité dans un fjord
Colombie Britannique (G.L. PICKARD et K. RODGERS, 1959 in K.F. BOWDEN,
renversement du courant sur plusieurs métres de profondeurs de 0,2 m/s

m/s amont, di i

stockées dans l'estuaire aprés la chute du vent amont peut détruire 1la

un vent de 20 noeuds (10 m/s). Enfin la libération des
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Homogénéisation verticale des eaux du Rio de la Plata. Mai 1964

stratification habituelle. Novembre 1964, aprés un coup de vent de
10 & 20 m/s pendant une journée,

F. OTTMANN (1968), avec la permission de la Revue de Géographie
physique et de Géologie Dynamique,

En conclusion, d'assez faibles valeurs du frottement dfi au vent peuvent

fortement influencer la
tés, et ceci plus qu'on
dans le cas d'estuaires
le

contrflés par le régime

treinte avec la mer,

circulation d'un estuaire et la distribution des salini-
ne le croit généralement (D.V, HANSEN, 1967). A la limite,
a2 barres peu profonds, n'ayant qu'une communication res-
régime salin et la circulation pourront &tre totalement

régional des vents (J.P. BARLOW, 1956 observation sur

un petit estuaire de Great Pond, Massachusetts, d'une profondeur de 2 métres).

Le caractére souvent provisoire de telles conditions complique 1'interprétation

des expériences de traceurs colorés détectés en surface et limite la validité des

coefficients de diffusion déterminés par ces techniques.
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Figure 1.18. Répartition théorique des vitesses sur la tranche d'eau pour
diverses valeurs des paramétres hydrauliques, avec et sans vents
s'opposant & fa circulation de surface,

D'aprés D.W. HANSEN et M. RATTRAY Jr (1966), avec la
permission de I’American Society of Limnology and Oceanography.

E.J. FERGUSON WOOD (1967, Chap. 7) en soulignant l'intervention dominante
du régime saisonnier alterné des vents sur les estuaires de la cOte australienne,
insiste sur les changements profonds de la microbiologie 3 tendance alternative-
ment limnique ou néritique. On trouvera dans la suite des exemples de l'interven-
tion des micro-organismes dans les ph&nomé&nes de pollution.

1.6.2 - Influence de la température

Sans entrer dans 1'étude de la pollution thermique, qui n'est pas l'objet
de ce rapport, remarquons que, d'une facon générale, une élévation de température
accroit le degré de stratification de 1l'estuaire, et donc 1l'intensité de la cir-
culation résiduelle (M.R. CARRIKER, 1967), tandis que le mélange vertical est
réduit. Cette élévation peut avoir une cause naturelle (l'estuaire sera plus
stratifié en été, K.F. BOWDEN, 1967), ou artificielle (rejets thermiques). L'élé-
vation de température des eaux de surface affecte plus particuli&rement certains
types d'estuaires. Les conséquences de rejets thermiques sont plus marquées dans
le cas d'estuaires de pays froids et aggravent les problémes de contamination des
fjords (T.A. WASTLER, L.C., DE GUERRERO, 1970). Les variations naturelles de




température sont fortement ressenties dans les estuaires 3 barres, peu profonds,
jusqu'd provoquer des sursalures provisoires ou durables. Par ailleurs si d'impor-
tantes variations thermiques affectent généralement la partie amont de l'estuaire,
les températures 3 1'embouchure sont stabilisées en raison du rdle régulateur de
1'océan (J.H. DAY, 1951 in M.R. CARRIKER, 1967).

Cependant la distribution des températures ne joue qu'un rble secondaire
dans les phénoménes estuariens, malgré d'importantes variations, par rapport aux
variations de salinité (K.F. BOWDEN, 1967). A 1l'exception de la partie amont de
1'estuaire ("riviére 3 marée'), la densité des eaux n'est guére fonction que de
la salinité. Dans quelques cas cependant il faut tenir compte de la température
les eaux superficielles de certains estuaires tropicaux peuvent &tre surchauffées
au point de créer entre l'estuaire et la mer plus froide une circulation de type
gravitationnel souvent peu durable. Inversement le refroidissement superficiel
intense des eaux des fjords en hiver tend a provoquer une circulation verticale de
type convection thermohaline (K.R. DYER, 1973, Chap. 1).

Du point de vue de 1'impact biologique de la pollution, les variations
anormales de température pourront avoir une influence sur la résistance des orga-
nismes que des produits toxiques éprouveront alors davantage.

I.6.3 - Influence du débit fluvial

On a déji mentionné 1'influence décisive du débit fluvial dont 1'augmenta-
tion accroit la stratification de l'estuaire. En méme temps, le "flushing" est
accéléré tandis que des quantités de sédiment en suspension plus importantes
atteignent l'estuaire. L'élimination des polluants ayant tendance 4 s'adsorber
est alors accélérée. Selon G.P. ALLEN (1973) les eaux de la Gironde sont renouve-
lées en 83 jours en étiage, et en 12 jours en crue. Le résultat d'un débit
accru est donc largement bénéfique.

Inversement, les quantités d'oxygeéne dissous disponibles dans un estuaire
diminuent sensiblement si le débit faiblit, l'estuaire est mieux mélangé et les
tendances a4 l'eutrophisation se généralisent. Une élévation ultérieure du débit
fluvial est dans un premier temps néfaste puisqu'elle contribue a répandre plus

largement des eaux de qualité médiocre (L.E. CRONIN, 1967).

I.7 - ROLE DES ZONES MARGINALES

Dans la mesure ol 1'on envisage globalement la pollution de 1'estuaire,
on est tenté de ne considérer que ce qui se passe dans la masse principale des
eaux et donc de négliger les zones de 1l'estuaire qui ne mettent en cause que des
volumes d'eaux faibles par rapport au volume total du systeéme. Ainsi sont souvent
laissées pour compte les marges peu profondes et difficilement navigables de
1'estuaire, les chenaux secondaires et les zones intertidales, au profit de la
circulation principale (voire du seul chenal navigable).

On a pu dire (J.W. HEDGPETH, 1966) que la "vulnérabilité' d'un estuaire
gtait d'autant plus grande que le rapport de la longueur des c8tes 4 sa surface
totale était petit. Ce critére approximatif met en cause la répartition et le

développement des zones marginales de 1'estuaire, qui dépendent du contexte




géologique régional. L'étude morphologique des rives estuariennes sortirait du
cadre de ce travail, mais il est cependant clair que certains types de cBtes sont
plus ou moins propices au développement de zones marginales que des circulations
spécifiques font communiquer avec la masse principale des eaux.

Un nombre assez faible d'estuaires sont bordés par une c8te accore, inden-
tée 3 grande €chelle mais plutdt réguliére dans le détail, ol les apports d'eau
douce significatifs sont essentiellement localisés & l'extrémité amont, au niveau
du tributaire principal. Les fjords et certaines rias entrent dans cette catégorie.
Ce type morphologique est celui qui se rapproche le plus des mod&les géométriques
simplifiés qu'on utilise pour la simulation mathématique de la pollution. Les
circulations y sont relativement simples, et la stratification des eaux y est géné-
ralement conservée malgré les rétrécissements de certaines sections (K.F. BOWDEN,
1967) et méme dans le cas de marées puissantes (D.V. HANSEN, 1967). Dans ces
estuaires, le probléme de 1'identification des sources diffuses de pollution pourra
souvent &tre négligé, tandis que la surface occupée par la zone intertidale et les
marges peu profondes restera trés limitée (par exemple, zones marécageuses restrein-
tes confinées a4 l'extrémité amont du systéme).

I1 n'en est pas de méme lorsque l'estuaire coule dans une plaine cdtiére
réguliére et plate ol le développement des zones marginales prend une certaine
ampleur. On peut alors distinguer trois ensembles sédimentaires et &cologiques

.

étagés, transversalement 4 1'axe de l'estuaire

- les zones latérales situées sous le niveau des plus basses mers et que

ne recouvre qu'une tranche d'eau variable mais faible ;

- la partie inférieure de l'estran, que les auteurs anglo-saxons désignent
par '"mud-flat" et les hollandais par "slikke" (de slijk = limon), alternativement
couverte et découverte par les eaux et qu'entaillent des chenaux de drainage

("creeks") ;

- la partie supérieure de l'estran, appelée '"tidal marsh' par les anglo-
saxons et '"schorre" (= cOte) par les hollandais, que les eaux n'atteignent que
rarement et qui supporte sous nos latitudes une importante végétation halophile

a joncs, spartines, etc....

Ces trois ensembles, quil constituent les '"'wadden' des géographes et ne
sont d'ailleurs pas toujours aisés & délimiter (F. VERGER, 1968, p. 52-54) ont

une réelle importance en matiére de pollution.

- Circulation des eaux

L'étude hydrologique de ces zones pose de sérieux problémes {(non-mélange,
découvrement périodique,...) et c'est probablement 1'une des raisons pour les-
quelles 1l'influence des marais latéraux sur les eaux de l'estuaire, dont beaucoup
d'auteurs soupgonnent l'importance [ E.J. PERKINS, 1974, Chap. 14) est pratique-
ment inconnue de fagon quantitative. Dans les estuaires 3 circulation é&tagée, ces
zones marginales sont surtout baignées par des eaux assez douces (figure 1.19)
et si celles-ci véhiculent un contaminant peu dispersé, elles seront les plus
touchées. De méme M.M. NICHOLS et G. POOR (1967) font remarquer que lorsque le
contre-courant résultant le long du fond transporte des sédiments en suspension,




ceux-ci repris par la circulation superficielle iront alors s'accumuler dans 1les

parties latérales et peu profondes de 1l'estuaire. Donc ces zones marginales peuvent

€tre touchées aussi bien par une contamination d'origine marine que fluviale.
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Figure 1.19. Surface de séparation des masses d'eau dans une circulation étagée,
Cette surface est le lieu ou les déplacements d'eau résiduels sont
nuls. Son intersection avec le fond de l'estuaire détermine les zones
de sédimentation importante, On note que les marges de |'estuaire
inférieur ont des masses d’eau distinctes,

D’aprés M.M. NICHOLS et G, POOR (1967) avec la permission des
auteurs.

- Sédiments

Les marges fonctionnent fréquemment comme des filtres 3 sédiment (rdle
important de leur végétation caractéristique) ; ce fait est reconnu mais rarement
évalué quantitativement. L'origine de ce sédiment peut &tre fluviale ou marine,
la question est encore débattue (MEADE, 1974) ; E.J. PERKINS (1974, Chap. 6) insiste
sur le r8le de 1l'asymétrie de la marée estuarienne qui, en provoquant des courants
plus forts en flot qu'en jusant, peut 3 elle scule expliquer l'origine marine de
bien des sédiments estuariens sans faire appel 4 la notion de circulation résul-
tante.

Comme on le verra aux chapitres II, III et IV puisque les sédiments fins
sont 4 la fois véhicules et fixateursde la pollution chimique, les zones marginales
peuvent devenir des piéges 4 pollution. Les polluants seront alors concentrés par
certains organismes et la flore. Les spartines, par exemple, concentrent de

nombreux €léments chimiques (Fe, Mn, Ru-106, etc...).



Les eaux de ces zones marginales sont particuliérement riches en métaboli-
tes externes, substances qui conditionnent la productivité biologique, comme les
acides aminés produits par les algues bleu-vertes (E.J. PERKINS, 1974, Chap. 14).
De méme la production de vitamine Bq; est associée aux sédiments fins de ces mar-
ges, lesquels peuvent également adsorber du phosphore. Bien que 1l'on ne soit gudre
capable actuellement de dresser le bilan de cette activité chimique des zones mar-
ginales, on sait qu'elles constituent des zones de haute productivité biologique.
En conséquence, leur contamination peut entraver la production de métabolites
vitaux, d'ou un déclin de la productivité qui affectera 1'équilibre biologique des
eaux adjacentes de l'estuaire.

R.E. BENDER et al. (1971), D.M., ALEXRAD et al. (1974) ont étudié 1le rdie
possible des zones marginales estuariennes dans la prévention des phénoménes d'eu-
trophisation. I. VALIELA et al. (1973) ont essayé de quantifier le pouvoir de ré-
tention des €léments nutritifs (notamment azote et phosphor) par les marais litto-
raux. Ils concluent que ces zones peuvent jouer un rdle important de traitement
'"naturel" des rejets polluants, 4 condition que 1l'on veuille bien préserver leur

intégrité.

=

11 reste 4 rappeler enfin 1'intérét vital des zones marginales pour de
nombreuses espéces de poissons et de crustacés qui s'y développent pendant un
stade juvénile puils ne gagnent la mer qu'a 1'état adulte. La productivité de 1'en-
semble de l'estuaire et méme des eaux littorales est en partie conditionnée par
le bon fonctionnement de ces zones marginales : leur altération, en supprimant

leur rdle de "nurseries', peut porter un grave préjudice 3 toute la communauté

biologique méme jusque dans les zones littorales (R.L. JEFFERIES, 1972, p.80).

Ces quelques exemples des relations des zones marginales avec le systéme
estuarien ne permettent évidemment pas d'évaluer toutes leurs implications dans
les phénoménes de pollution chimique. Selon l'estuaire étudié, l'extension de
ces zones sera plus ou moins significative et leur nature diversifiée. Il impor-
tait cependant de rappeler qu'elles &taient "une usine 3@ matiéres organiques, un
piége a sédiment, un réservoir & éléments nutritifs et chimiques et un habitat
essentiel™ (L.E. CRONIN et A.J. MANSUETI, 1971), et que leur rble régulateur (hy-
drologique et chimique) ne devait pas &tre négligé. Rappelons donc ce qui a déja
6té écrit maintes fois : toute altération profonde de ces zones peut avoir de gra-
ves répercussions sur le systéme estuarien dans son ensemble, Une €tude globale de
la pollution chimique devrait toujours les prendre en compte.

Trop souvent malheureusement, les &tudes de pollution estuarienne ne consi-
dérent que la répartition des &léments dans la masse d'eau principale, domaine
d'action favori des hydrauliciens et modélistes, tandis que les problémes des zones
marginales ne sont guére abordés que par les biologistes et, 4 un moindre titre,
par les sédimentologues. Il en résulte que deux ensembles indissociables du systéme
gstuarien font fréquemment 1'objet d'études indépendantes qui, de ce fait, se

complétent et s'intégrent encore fort mal.
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Chapitre II

POLLUTION PAR LES OLIGO-ELEMENTS METALLIQUES

ET LES RADIONUCLIDES ARTIFICIELS

A - NOTIONS PRELIMINAIRES

Le développement de techniques analytiques permettant de doser des quanti-
tés de métaux de 1l'ordre du ug/l a ouvert un nouveau champ de recherche. En parti-
culier il a permis d'aborder 1'étude du rble des oligo-éléments métalliques dans
les processus biologiques et le métabolisme des organismes, et de 1l'impact sur
1'écosystéme des différents rejets métalliques anthropogéniques.

L'étude des métaux revét une grande importance : certains d'entre ecux
essentiels a8 la vie, peuvent avoir des effets néfastes au-dessus et en-dessous de
leur concentration "normale'" ; d'autres peuvent &tre franchement toxiques pour
des teneurs dans l'environnement extrémement faibles et encore fort mal connues
qu'il importe de déterminer. Les organismes sont, en effet, capables de concentrer
plusieurs centaines, voire plusieurs milliers de fois des métaux pris soit dans
la phase soluble, soit dans la phase particulaire et le sédiment. C'est pourquoi
il apparait fondamental, si 1'on veut comprendre 1'impact des métaux sur 1l'environ-
nement, d'étudier non seulement les organismes vivants, mais aussi 1l'eau et le
sédiment. Il est en particulier indispensable de déterminer les concentrations et
les temps de résidence des métaux dans chacune de ces phases. De méme il est néces-
saire d'évaluer les différents apports de métaux ainsi que leurs sorties du
systéme estuarien. Enfin on cherchera 3 élucider les différents types de réactions
permettant le transfert des métaux d'une phase a 1'autre.

Notre ambition n'est pas de répondre a chacune des questions que l'on peut
se poser, mais plutdt de discuter et de synthétiser les différentes catégories
d'informations qu'il sera nécessaire de prendre en compte dans le cadre d'une
approche globale de la pollution estuarienne et qui sont indispensables si 1l'on
veut modéliser 1'évolution physicochimique et 1'impact sur les organismes d'un
certain nombre de rejets métalliques potentiels.

Confrontés a la grande diversité des métaux, 1l serait souhaitable d'arri-
ver 3 une certaine classification afin de réduire le nombre de paramétres & consi-
dérer. On peut, par exemple, utiliser la classification physicochimique : alcalins,
alcalino-terreux, métaux de transition, terres rares, actinides, puisque le compor=-

tement est gouverné en partie par les propriétés de chacune de ces catégories.



Malheureusement le comportement toxicologique et physico-chimique des métaux est

~

en grande partie 1ié 4 la forme chimique des €léments dans le milieu.,

Notons é€galement que si les métaux de transition peuvent &tre subdivisés
en plusieurs classes selon leur configuration électronique on entend en général
par métauxr lourds ceux ayant un Z > 20. L'usage veut &galement que 1'on assimile
métaux lourds et métaux toxiques, ce qui en fait n'est pas évident. En effet cer-
tains &léments comme le cuivre, le cobalt etc... peuvent &tre indispensables a
certains organismes ; par contre un métal toxique comme le b&ryllium a un Z < 20.
Ces difficultés ont conduit D.A. WOLFE et T.R. RICE (1972) 4 proposer une classi-
fication "biologique' des mé&taux introduits dans un estuaire. Ils distinguent les
€l1éments majeurs essentiels et les oligo-éléments essentiels, secondaires et
toxiques (tableau II.1). Les oligo-éléments essentiels ne sont pas forcément
indispensables a tous les organismes estuariens. Les oligo-éléments secondaires
peuvent en général facilement se substituer aux essentiels, par exemple Rb, Cs
pour K et Cr, Ni, Cd pour Zn, Mn, Cu... Les radionuclides qui, 4 l'exception du
thorium, ne figurent pas sur cette liste sont en général des isotopes des précé-
dents. Afin de lever ces différentes ambiguités, nous parlerons en général d'olige-

éléments métalliques plutdt que de métaux lourds ou toxiques.

II.1 - DOSAGE DES ELEMENTS METALLIQUES

Le tableau II.1 représente les teneurs moyennes habituellement rencontrées
en solution dans les fleuves, l'océan ainsi que dans les sédiments marins, et les
compare aux limites de détection de quelques méthodes de dosage des éléments métal-

liques. Ce tableau appelle un certain nombre de remarques

i) - Les trés faibles teneurs de la plupart des métaux dans la phase soluble
sont souvent &quivalentes ou méme inférieures i de nombreux seuils de détection ;
c'est pourquoi il s'avére fréquemment nécessaire d'effectuer une préconcentration
de 1'échantillon ou une extraction chimique quand on se propose de doser les métaux
en solution. Cette phase préliminaire de l'analyse, comporte-un risque supplémen-
taire de contamination qui vient s'ajouter 4 ceux inhérents au prélévement et au
stockage de 1'échantillon. Il convient donc d'effectuer ces diverses opérations

avec le maximum de précautions.

ii) - L'activation neutronique non destructive (instrumentale) pour doser
simultanément de nombreux métaux toxiques ainsi que divers oligo-éléments indis-
pensables 3 la vie aquatique présente un intérét évident pour les sédiments et la
matiére en suspension. Cette méthode dont les possibilités ont &té considérable-
ment augmentées par les progrés des détecteurs GelLi, apparait donc particuliére-
ment intéressante, notamment parce qu'elle limite les risques de contaminations.
En ce qui concerne la phase en solution, 1'é&norme excés dans les eaux marines de
sodium, de potassium et aussi de chlore et de brome, qui ne figurent pas sur ce
tableau, conduira lors de l1l'irradiation des eaux estuariennes (méme trés diluées)
a la formation d'une quantité considérable de 24Na, 4ZK, 3801 et 8%Br, Lractivite
de ces radionuclides masquera alors les différents éléments induits de courte
période. Seuls le fer, le zinc, le césium, le cobalt, le strontium et l'antimoine,

éventuellement le chrome, le rubidium et le mercure, pourraient &tre détectés dans



Tableau II.1 - Teneurs en oligo-éléments métalliques dans 1'hydrosphére et limites

de détection de différentes méthodes analytiques.

TIMITES DE DETECTION (1]

ELEMENTS TENEURS MOYESNES 133
Eléments métalliques Sediments marins ACTIVATION NEUTRONIQUE ABSORPTION ATOMIQUT AUTRES MFTHODES
4yant une importance eau de mer ug/l (Bertine K. et al.[pauw poucr FAIL 2F MER SEJIMEND EAL
biologique {GOLDBERG E.D., 1963 1972) mgsg P pres birecte | Directe | apres
(WOLFE D.A., BERTISE K. et al. 1972 séparation Directe |séparation |, gl extraction ngil
RICE T.R., 1972) ROBERTSON D.F., Fimique e chimique
PERKINS R.W., 1972) Mreil pel »e/l
T1TMINTS MAJEURS .
INDISPENSABLES
Ca 400.10% 3 500 (Titration LDTA
Mg 1350.10° 0,5 -1 60 colorimérrie
X 380.10° 3.10%-30.10° 10 5000 5 500 spectrométric de flamme
\a T0500.10% 2. 10%-10,10° 10 100 1 100 specironéirie de flamme
k 1L 1G0-ELEMENTS
INDISPENSABLES
Co 0,001-0,5 1 - 200 0,01 0,004 0,1 10 1 25 colorimérrie
cu 0,5 - 3,0 10 - o0 0,1 0,002 1 5 - 10 1 20 colorimétrie
Fe 1. 20 20.10% - 6o.10° | 10 1 200 1= 50 1-100 colorinétrie
Mn 0,3 - 2 100 - 10.10° 0,01 10 S - 10 1 5 colorimétrie
in 0,5 - 10 5-4.10% 1 0.2 0,01 My 5 - 10
Al 1 - 10 0.10%-90.10% 10 100-1000 50 10-1500 calorimétrie
Mo 10 0 0,2
si 3000 S colorimétric
v 1-oz 10 - s00 10 s0 0,3
OL1GO-FLEMENTS
SECONDAIRES
s 0,5 - 0,5 0,01 0,005
Cr 0,02- 0,3 10 - 200 0,1 0,3 0,003 0,8 10 0,2 20 colorimétrie
Ni 1 0 1
Rb 120 1 - 100 0,1 5 1
Sr ROOO 200 - 2000 100 100 0 100 Lpectrométrie de {1amme
sn 0,02 - 5 )5 - 15 9 500
OLIGO-ELEMENTS
TOXIQUES
b 0,2 - 0,5 0,5 - 15 0,01 [0,005-0,02 | 0,00003 0,1
As 1-3 2 - 20 0,001 1 50 20 colorimétrie
Ba 30 60 - 8100 100 100
e 0,0006 - 0,005 10 1
Bi 0,07
cd 0,02 - 0,1 205 50 1600 0,001 10 1 70 colorimétric
Pb 0,03 10 - 100 10 - 50 1 S0 polarographie
tig 0,001 - 0,1 0,05 - 3 0,1 0,05 0,001 0,5 0,05
se 0,08 - 4 0,1 -1 0,1 0,2 0,02 H 1 colorimétrie
Ag 0,002 - 0,3 0,01 - 0,5 0,01 1,0 0,003 0,1 10 5
Th 0,05 0,3 - 10 0,08

{1] Marine Pollution Monitoring : Strategies for a Aational Program,
1972,

N NOAA,

TRAVERSY W.J.

waters. Dept. of I'isheries and Forestry Ottawa, Canada, 1971.

(1971) Methods tor Chemical Analysis of Waters and Waste-

[3} Tnvironmental protection Agency (1971}, Methods for Chemical Analysis

of Water and Wastes,Cincinnati, Qhig 45268

4

eaux. La Documentation Frangaise, Paris.

BREMOND P., VUICHARD R.11973), Les paramétres de la qualité des




les eaux par cette méthode, notamment dans les estuaires pollués oll leurs teneurs
peuvent &tre notablement supérieures.

Flus généralement on effectue une séparation chimique apré&s 1'irradiation
(ou une préconcentration) ce qui permet alors le dosage de nombreux métaux : Hg,
As, Se, Cu, Cr, Cd, Ag... Notons toutefois que deux métaux toxiques d'importance
majeure dans les problémes d'environnement, 1'étain et surtout le plomb ne peuvent

8tre détectés par cette méthode.

iii) - En ce qui concerne 1'absorption atomique, la comparaison des seuils
de détection et des teneurs moyennes fleuve-océan, montre qu'en 1'absence de rejets
importants, pratiquement aucun élément métallique ne pourra &tre dosé directement
sur les eaux estuariennes. Aussi procé&de-t-on généralement A une préconcentration
sur résine échangeuse d'ions ou plus fréquemment 3 une extraction par un agent
complexant comme par exemple 1'A.P.D.C. (ammonium pyrolidine dithiocarbamate). Les
autres méthodes utilisées pour le dosage des oligo-éléments métalliques (polaro-
graphie, spectrométrie de masse, fluorescence X...) sont décrites dans la littéra-

~

ture spécialisée a4 laquelle nous renvoyons le lecteur.

Quelques ouvrages récents consacrés au dosage des oligo-éléments métalliques

- Anonyme 'Marine Pollution Monitoring : Strategies for a National Program"
Deliberation of a workshop held at Santa Catalina Marine Biological Laboratory
of the University of Southern California. Allan Hancock Foundation, Oct. 25-28,
1972.

N.0O.A.A., U.S. Dept. of Commerce.

- Anonyme - Standard Method for the examination of water and wastewater including
bottom sediments and sludges
American Public HealthAssoc., Inc., 1790 Broadway, New York, N.Y. 10019.

- Anonyme - Methods for Chemical analysis of Water and Wastes (1971)
Environmental Protection Agency. National Environmental Research Center.
Analytical Quality Control Laboratory, Cincinnati, Ohio, 45268.

- AFGHAN B.K. (1971)
Analysis of water contaminants with special reference to heavy metals.

Inland Water Branch, Dept, of the Environment, Ottawa, Canada.

- BREMOND P., VUICHARD R. (1973)
Paramétres de la qualité des eaux
Ministére de la Protection de la Nature et de l'Environnement S.P.E.P.LE.,
67, Bd. Haussman, Paris 8¢&me.
La Documentation Frangaise, Paris.

- CIACCIO L.L. (1973)
Water and water pollution handbook, Vol. 4
Marcel Dekker, Inc., New York, 1973




- MARTIN D.F. (1972)
Marine Chemistry, Vol. 1, Marcel Dekker, New York.

- PINTA M. (1969)

Recherche et dosage des €léments traces. Dunod, Paris,

- TRAVERSY W.J., (1971)
Methods for chemical Analysis of waters and wastewaters
Water Quality Division - Inland water Branch.

Dept. of Fisheries and Forestry - Ottawa, 1971.

IT.2 ~ FORME SPECIFIQUE DES ELEMENTS

Il est primordial de connaitre la forme spécifique sous laquelle les
différents oligo-éléments métalliques vont &tre introduits dans la zone estuarien-
ne si 1'on veut, sinon prévoir, du moins tenter d'expliquer leur comportement géo-
chimique dans 1'estuaire, leur assimilation par les organismes, donc leur impact
sur la communauté biologique.

D'une fagon générale, on parle de phase soluble et de phase particulaire,
la phase soluble étant le plus souvent assimilée 28 celle passant 3 travers un
filtre de 0,45 p. Mais cette limite n'est pas tranchée : ainsi, si 1'on considére
les différentes formes chimiques sous lesquelles existent les métaux dans les eaux,
données sur le tableau II.2 (W.STUMM, H. BILINSKI, 1972) le premier point qui
mérite d'étre souligné est 1'absence de discontinuité marquée entre les deux pha-
ses. On remarque par exemple, qu'une partie de la phase particulaire peut exister
sous forme d'hydroxyde et de colloide de taille voisine ou inférieure a 0,1 u
(1000 Z), qui ne seraient théoriquement pas arrétés par un filtre de 0,45 u. Quand
on sait 1'importance que peuvent avoir ces deux formes dans le domaine estuarien
il apparait que l'emplei de tels filtres peut conduire & des interprétations erro-
nées. Toutefois pour les particules en suspension marines R. CHESSELET (1974)
admet que l'efficacité des filtres de 0,45 u pour les particules plus fines est
importante par suite de leur sorption entre les pores du filtre. Il est permis de
mettre en doute cette efficacité lorsque l'on s'intéresse aux eaux estuariennes.

s

Par exemple, R. WOLLAST (communication personnelle) a montré qu'd 1'embouchure
du Rhin, la concentration en plomb dans la phase soluble était proportionnelle

au diamétre des pores du filtre utilisé. On peut également citer les observations
faites par J. D. FAUST et J.V. HUNTER (1971) dans le domaine lacustre ou les
"acides organiques jaunes', quil peuvent jouer un rdle notable dans la formation
de complexes organo-métalliques dits solubles (car non arrétés par des filtres

de 0,45 u), sont en fait retenus par un filtre de 0,1 u.

Donc, méme sur ces questions relativement simples 1l'unanimité est loin
d'8tre faite. Or la prévision du comportement des oligo-&1éments métalliques intro-
duits dans l'estuaire dépendra en partie de leurs formes chimiques, auxquelles
correspondent des comportements spécifiques. Il importe donc de déterminer ces
formes chimiques, notamment les types de complexes minéraux et organiques, leur
taux de formation, leur constante de stabilité. La formation de ces complexes peut

parfois permcttre de comprendre la sursaturation des eaux en éléments métalliques




mais elle n'est pas toujours suffisante pour expliquer la différence entre la théo-
rie et 1l'observation (W. STUMM, H. BILINSKI, 1972).

Tableau II.2 - Formes spécifiques des métaux

Me = métal ; R = radical organique
filtrable T S
filtrable sur membrane >
< dialysable
en solution vraie —w --->»
ions métalliques Complexes chelates, complexes colloides métaux liés}Précipités
libres inorganiques| complexes agzziié;qgeges métalliquesfaux colloides|organiques |
organiques molécules hautement détritus
oigizéqggidie dispersés organiques
moléculaires
] o -]
Taille 10 A 100 A 1000 A
Exemples
cu* Cuz(OH)2++ Me - Sr |Me - lipides Fe OOH Me, (om),
pe*’t PbCO4 Me - OOCR [Me - acides Fe (OH); | Me CO3, MeS
humiques
pptt CuCO3 Na4Mn14027 sur argiles
CH, C€=0 |Me - polysaccha-
AgSH PAr TN Sides Ag,S Fe OOH ou
cdc1® NH\\ - 0 Mn4+ Sur
- oxydes
Zn (OH) PR y
2- | R NH,
Ag,S3H, 0=C CH,

L'€tude de la phase particulaire est également fondamentale car elle joue
un r6le majeur comme agent vecteur des éléments métalliques d'origine naturelle
ou artificielle introduits dans un estuaire. Nous assimilerons la phase particulai-
re @ la matiére en suspension, négligeant volontairement le charriage sur le fond
dont 1'importance quantitative est en générale faible (inférieur 3 10 % en général).
La matiCre en suspension est constituée pour l'essentiel de deux fractions, 1'une
composée d'argile et de limon, l'autre de matidre organique. De par son diamétre
(médiane de l'ordre du u 3 quelques u) elle posséde une grande surface spécifique
le

Ces différentes réactions de

qui favorisera les réactions d'interface solide-liquide et, en particulier,

=

transfert de métaux de la solution 3 la suspension.
transfert seront explicitées plus loin (§ II.3). On peut néanmoins dés maintenant
citer un certain nombre de résultats et d'observations qui justifient les études

de la matiére en suspension, comme celle des réactions qui gouvernent ses relations

avec la solution.



Les propriétés d'interface sont a4 la fois fonction de la taille des parti-
cules et de leur nature. Si 1'on considére par exemple la capacité d'échange catio-
nique (C.E.C.) en meq/100 g, on aura les valeurs suivantes : (GRIM R,E,, 1953).

Kaolinite 3 - 15 meq/100 g
Illite 10 - 40 meq/100 g
Montmorillonite 80 - 150 meq/100 g
Vermiculite 100 - 150 meq/100 g

Notons &galement que la capacité d'échange anionique (C.E.A.) négligeable
pour la montmorillonite et la vermiculite, est du méme ordre que la C.E.C. pour
1'illite et la kaolinite.

Par ailleurs, la C.E.C. peut varier au sein d'une méme espé&ce minérale.
Ainsi pour la kaolinite et la vermiculite, la C.E.C. est inversement proportion-
nelle 3 la taille des particules (R.E. GRIM et R.H. BRAY, 1956; C.G. HARMAN ET
F. FRAULINI, 1940). Cependant ce n'est pas le cas de la montmorillonite
(E. HAUSER, C.E. REED, 1937) qui prédomine dans la fraction fine et dont la C.E.C.
est trés élevée. On peut donc conclure en soulignant la C.E.C, trés élevée des
particules fines transportées en suspension.

Par ailleurs, le rdle attribué a la matiére organique particulaire dans
les phénoménes de concentration d'éléments métalliques est bien connu et de nom-
breuses études sédimentologiques ont montré que la concentration de cette matiére
organique était en général inversement proportionnelle a4 la taille des particules
(GROSS M.G., Mac MANUS D.A., LING H.Y., 1967). Ces observations permettent de tirer

immédiatement deux conclusions

- La concentration en métaux augmente généralement quand la taillle des parti-
cules sédimentaires diminue. Ceci a notamment &té montré dans la Garonne (J.M.
MARTIN, 1971);1il est toutefois difficile de faire la part de la fraction originelle-
ment incorporée dans le réseau du minéral de celle provenant d'un enrichissement

secondaire (figure 1I.1).

- La matiére en suspension est dans de nombreux cas le principal agent vec-—
teur des oligo—-éléments métalliques. Un exemple peut &€tre donné pour les métaux
introduits dans deux estuaires trés pollués par les rejets industriels comme ceux
de 1'Escaut et du Rhin. Les pourcentages en suspension de plomb, de cuivre et de
zinc, pondérés par les débits solides et liquides sont donnés dans le tableau
11.3.
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Figure 11.1.  Relation entre la teneur en oligo-éléments métalliques et la taille des
particules en suspension dans la Garonne.

Tableau II.3 - Pourcentage de Pb, Cu, Zn, Mn, Fe introduits sous forme

particulaire dans la zone de l'estuaire.

Elément Pb Cu n o o
Fleuve
ESCAUT ] ]
(R. WOLLAST et al. 1973) 87 95 96
RHIN
(A.J. DE GROOT et 71 64 37 _ _

E. ALLERSMA, 1973)

Faux marines cOtiéres

Grande Bretagne 64 71-83 44-47 66-81 93-99
(A. PRESTON et al. 1972)




Les pourcentages plus faibles obtenus sur le Rhin par A.J. DE GROOT et
E. ALLERSMA pourraient en partie s'expliquer par le fait que ces deux auteurs n'ont
pas effectué leurs dosages sur de la matiére en suspension véritable mais sur du
sédiment fralchement déposé pour lequel les teneurs ont &té extrapolées 3 100 %
de fraction inférieure 3 16 u. Ils montrent néanmoins que le plomb, le cuivre,
l'arsenic et le mercure sont surtout transportés sous forme particulaire, par
contre le cadmium, le zinc et le nickel sont préférentiellement apportés sous
forme soluble.

Dans la Tamise, SMITH J.D. et al. ont montré que 87 % du mercure introduit
par le fleuve dans l'estuaire était sous forme particulaire. Dans les égofits les
auteurs trouvent un pourcentage légérement inférieur (82 %) qu'ils expliquent par

137 effec-

la présence de complexes organomercuriels solubles. Quant aux rejets de Cs
tués par les centrales nucléaires de Marcoule et de Cadarache dans le Rhéne, ils

se fixent sur les particules en suspension (J.M. MARTIN, 1970) qui peuvent &tre
transportées jusqu'a la mer.

Si 1'on néglige pour 1'instant les réactions de transfert solide-liquide,
1'évolution de la matiére en suspension dans les estuaires apparalt donc comme le
principal agent de la répartition des métaux. Ceci souligne 1l'importance des
études sédimentologiques dans la connaissance des problémes de pollution. Si l'on
considére 1'Escaut, les études de R. WOLLAST et al. (1973) montrent que la zone
du maximum d'envasement, qui résulte de la superposition de facteurs physico-
chimiques et hydrodynamiques, correspond & une accumulation d'oligo-é&léments
métalliques puisque 70 3 85 % des apports s'y déposent. Dans le méme ordre d'idée
F. BOPP III et R.G. BIGGS (1973) suggérent que la force de Coriolis n'est peut E&tre
pas étrangére a la dissymétrie des dépdts de métaux lourds qui a parfois été obser-
vé dans les estuaires (Gironde, Delaware).

Ces différentes remarques nous conduisent 3 porter une attention particu-
liére 3 la phase particulaire et aux différentes r&actions susceptibles d'affecter

sa composition lorsqu'elle est introduite dans l'estuaire.

11.3 - PRINCIPALES REACTIONS DE TRANSFERT DES OLIGO-ELEMENTS METALLIQUES DANS
LE MILIEU ESTUARIEN

I11.3.1 - Phénoménes de sorption s.s. (P.C. KLINGEMAN, W.J. KAUFMAN, 1965)

Pour de nombreux auteurs les phénoménes de sorption seraient les phénoménes
les plus importants régissant la distribution des oligo-€léments dans les estuaires.
Nous entendons par sorption s.l. les phénoménes de sorption proprement dits (ad-

sorption et absorption) qui peuvent &tre chimiques ou physiques, et 1'é€change ioni-

que.

=~

Le métal est 1ié a4 la particule sédimentaire par des forces de nature
électrostatique. La sorption physique est donc non spécifique, et se produit chaque
fois qu'existe une interface solide-liquide, méme si la surface du solide est

chimiquement inactive. Elle est reversible en 1'absence de diffusion interne.




~

Le métal est 1ié 3 la particule par des forces de valence. Certains auteurs
placent 1'échange ionique dans cette catégorie ; toutefois HELFFERICH F. (1962)
fait remarquer que 1'échange ionique est stoechiométrique, c'est-i-dire que chaque
ion enlevé de la solution est remplacé& par une quantité d'ions équivalente et de
méme signe, ce qui n'est pas forcément le cas pour la sorption chimique. En fait
les deux phénoménes se produisent simultanément et sont difficiles 4 distinguer.
D'une fagon générale l'adsorption dépend de la forme chimique des éléments métalli-
ques et serait plus élevée pour certains ions et molécules complexes (STUMM W.,
BILINSKI H., 1973).

II.3.2 - Echange ionique

I1 s'agit donc d'une réaction stoechiométrique et réversible. Son impor-
tance varie selon 1'élément considéré.

I1 serait par exemple important pour les métaux de transition et certains
radionuclides rejetés par les centrales nucléaires (Cs137, ir - Nb89...) mais
1imité pour les terres rares.

On peut schématiser la réaction générale entre un ion A de valence a et un

ion B de valence b de la fagon suivante

+

bAT® 4 (B,.Argile) 2 ap*P

+ (Ab.Argile)

I1.3.3 - Formation de complexes

Ces réactions vont d'une fagon générale concurrencer les phénoménes de
sorption d'oligo-éléments par les particules sédimentaires. On distinguera des
complexes organiques et inorganiques.

Complexes_organigues

Ils sont de deux types

- Des complexes simples dans lesquels chaque radical organique est relié

-

4 1'ion métallique central par une seule liaison de covalence.

- Des intra-complexes ou composés chélatés dans lesquels un radical
organique est relié a 1'ion métallique central par plusieurs liaisons de covalence.

Si 1'on représente schématiquement la formation d'un complexe entre un
. - - + . . " .
ion métallique Me " et un radical organique Hm*R on peut €crire

+n

Me™™ 4 (H *R) T (Me*R)™™ + mi”

Dans le cas le plus connu, comme celui du mercure on a par exemple forma-
tion de composés méthylés (ou alkylés) ioniques ou non ioniques (méthylmercure,
diméthylmercure), de composés arylés (phényl- et diphénylmercure) et alkoxyalkylés
(méthoxyméthylmercure et méthoxyéthylmercure).

Le radical R peut €tre plus complexe ; c'est ainsi que 1'on attribue un
r0le important aux acides fulviques et aux polysaccharides par exemple.

Outre le r8le important que peut avoir la formation de complexes organo-

métalliques sur l'assimilation par les organismes, leur influence sur le maintien




ou la remise en solution des métaux 1iés 3@ la phase sédimentaire est fondamentale.

Ainsi 1l'introduction d'effluents "organiques" dans un estuaire peut entrainer la
"solubilisation" d'éléments métalliques qui peuvent devenir nocifs pour certains

organismes, mais aussi favoriser leur évacuation de l'estuaire sous forme soluble.

Certains de ces complexes sont trés solubles et pourraient jouer un rdle
important en milieu estuarien dans la mise en solution des oligo-éléments métalli-
ques a partir de la phase particulaire ; on peut penser par exemple aux complexes
chlorés comme PbC1+, Mgcli_, cdc1® etc... Par contre des complexes neutres comme
Pbcog... pourraient &tre facilement adsorbés par les sédiments.

II1.3.4 - Réactions d'insolubilisation

Aux pH, Eh et activité ionique rencontrés dans les estuaires, le fer,
1'aluminium, le manganése... peuvent former des hydroxydes insolubles, soit sous
forme de précipité neutre soit sous forme colloidale, qui floculent et peuvent
par ailleurs jouer un rdle d'entralneur important pour de nombreux oligo-€éléments
métalliques.

Nous prendrons l'exemple du fer dont les étapes successives de 1l'hydrolyse

sont décrites par la réaction de Bronsted

3+ 2+ + +
Fe(H,0)4°" > Fe(OH) (H,0)¢" + H 0" > Fe(OH), (H20)4+ + 2Hq0

+ Fe(OH) s (H,0); + + 3 H30+

Cette précipitation s'effectue en partie sur les particules sédimentaires
et se manifeste par une diminution de la charge €lectrique de ces particules qui

peut méme devenir positive.

Formation de sulfures

Elle est fréquente au niveau du sédiment estuarien, souvent anaérobie, ol
1'on peut assister par exemple a une réduction des sulfates par les bactéries
avec formation de sulfure insoluble. Ce phénoméne peut €tre important pour le plomb
le mercure, le méthylmercure etc... Par exemple, la formation de CH;-Hg - S - CH3
(méthylsulfo-méthylmercure) ou de (CHz - S), Hg (diméthylsulfure mercure) empéche
la formation de méthylmercure. Par contre les estuaires étant en général bien

aérés, on a peu de chances d'assister dans la tranche d'eau & ces réactions.

Les métaux pour lesquels existent plusieurs degrés d'oxydation (cas des
métaux de transition) ont généralement une mobilité plus grande aux degrés d'oxy-
dation élevés (+ 6 comme le CrO4=), trés faible aux valeurs intermédiaires 4 et
3 (MnO,, Fezos), assez grande pour le degré 2 (Fe2+, Mn2+).

Ltexemple du manganése est significatif : dans la tranche d'eau bien aérée,

il s'associe aux particules sédimentaires sous forme de MnO2 inerte et insoluble.



Ultérieurement la sédimentation rapide et la forte productivité biologique carac-
téristiques des estuaires peuvent conduire 4 la formation d'un milieu bentique.
réducteur susceptible d'engendrer des sulfures de manganése solubles,

I1.3.5 - Principales réactions de transfert biologique

Le r8le des organismes estuariens dans le transfert des éléments métalli-
ques, y compris entre les phases soluble et minérale,est fondamental. Toutefois
leur influence sur le bilan global de matiére dans l'estuaire est,sauf cas excep-
tionnel, faible dans la mesure, ou seuls quelques % des &léments métalliques sont
accumulés dans cette phase.

.D'une fagon générale on peut résumer le rdle des organismes dans les phé-
nomé&nes de transfert sur le schéma ci-dessous

?AU
Echange
ACCUMULATION ‘ l PERTES
ﬁggg:g}}gg—’ORGANlSNES——’ Excrétion
Ingestion T Decomposition
Echange
SEDIMENT

Les organismes interviendront sur le cycle des éléments si l'accumulation
et la rétention de ceux-ci y est importante. Cette accumulation peut se faire par
les trois mécanismes cités sur le schéma ; inversement ils peuvent retransférer les
éléments a4 l'eau et au sédiment par excrétion et décomposition,et sous une forme
chimique modifiée.

Ces fonctions de transfert dépendent évidemment du type d'espéces consi-
déré et d'un grand nombre de facteurs comme la forme chimique des &léments, 1la
nature des ions majeurs en compétition, la saison, etc... dont un certain nombre
sont discutés plus loin (§ II.6). La quantification du rb6le des organismes dans le
transfert et l'accumulation des &léments métalliques, malgré la simplicité relative
des chaines trophodynamiques estuariennes, est extrémement complexe.

Une approche simplifiée proposée par D.A. WOLFE et T.R. RICE (1972) consis-
te 3 regrouper les espéces par niveau trophique et a quantifier le rdle de réser-
voir de chacun de ces niveaux. Toutefois, comme le soulignent ces auteurs, de
nombreuses espéces sont omnivores, et il est difficile de leur attribuer un niveau
déterminé dans la chaine alimentaire. D'autres dont le rdle sur le bilan et le
transfert des éléments est négligeable, pourront avoir une grande importance ''gas-

tronomique" et économique, de sorte qu'il sera nécessaire de les considérer.




I1 faudra donc trouver un moyen terme en regroupant si possible les espéces ayant
une influence sur le bilan et en considérant séparément celles présentant un
intérét économique particulier.

Aprés avoir effectué cette classification écologique, il importera d'éva-
luer la biomasse par niveau, les facteurs de concentration dans chacun de ces réser-
voirs, leurs relations y compris avec les €léments minéraux (solubles, particulai-
res, en suspension ou déposés). Ces relations sont généralement trés complexes et
encore souvent spéculatives ; il apparait pourtant nécessaire de les formuler et
d'arriver & une approximation de leur importance si l'on veut comprendre globale-

ment le cycle biogéochimique des métaux dans un estuaire.

B - ORIGINE, COMPORTEMENT ET EFFETS DES METAUX
DANS LE MILIEU ESTUARIEN

II1.4 - ORIGINE DES OLIGO-ELEMENTS METALLIQUES DANS L'ENVIRONNEMENT ESTUARILN

I1.4.1 - Teneurs naturelles

Avant de dresser 1'inventaire des principales sources de pollution dans
1'estuaire, nous rappellerons les teneurs moyennes rencontrées dans l'eau et la
matiére en suspension fluviatile (J.M. MARTIN, 1971) tableau II.4, afin de compa-
rer l'importance respective de ces deux phases. Nous admettrons pour effectuer ce
calcul que la turbidité moyenne dans les fleuves européens est de 100 mg/l. Ce
calcul montre que la majorité des E€léments se trouve sous forme particulaire ;

le méme calcul effectué pour les terres rares conduit 3 une valeur encore plus
élevée de 1l'ordre de 99 %. (J.M. MARTIN, O. H@GDAHL, J.C. PHILIPPOT, 1976).

Tableau I1I.4 - Teneurs moyennes de quelques oligo-éléments
métalliques dans l'eau et la matiére en suspension fluviatile.

Ni Co Cu Pb ‘Mo v Cr Zn Sr Ba
Matiére en
suspension 80 37 229 183 5 193 163 315 204 639
vg/g

Eau ug/1 0,3 0,02-02 0,7-10 3 0,6-1 0,9 1-4 7,5-20 50 10
% dans la ma-
tiére en sus-
pension pour 96 95-99 70-97 86 30-45 96 80-94 61-81 29 86
une turbidité
de 0,1 g/1

11.4.2 - Boues résiduaires et &gouts

I1 est intéressant de comparer ces teneurs '"naturelles'" avec celles

rencontrées dans les boues d'égout de quelques zones urbaines (tableau II.5).




I1 faut noter ici que la qualification de '"naturelles" données aux valeurs moyennes

dans la matiére en suspension fluviatile ne permet &évidemment pas d'exclure la
contamination du fleuve. Toutefois notons que les fleuves ayant servi de référence
dans le calcul du tableau II.4, sont ceux qui se situent dans des zones relative-
ment éloignées des foyers de pollution importants.

Tableau II.5 - Teneurs moyennes de quelques oligo-&léments
métalliques dans les boues d'égouts (ppm)

BOUES D'EGOUTS
Zone de Glasgow [2] Valeur
New York [1] moyenne [3]
Cr 1150 1401 -
Cu 1312 996 643
Ni 348 66 -
Pb 712 631 -
Zn 2038 2198 2459

[1] PARARAS-CARAYANNIS G., (1973)
[2] HALCROW W., MACKAY D.W., THORNTON L. (1973)

[3] TRAIN R.E., CAHN R., MAC DONALD G.J., (1970)

Par ailleurs, il est nécessaire de considérer les égouts qui peuvent
contenir de fortes concentrations en métaux lourds. Nous donnons & titre d'exemple
le domaine de variations des concentrations en oligo-éléments métalliques mesurés

dans les eaux usées de la région de Montréal au cours de 1'€té 1972 (tableau II.6).

Tableau II.6 - Teneurs en oligo-éléments métalliques dans les eaux usées
de la région de Montréal (d'aprés A. CAILLE, P.G. CAMPBELL, M.MEYBECK,
J.L. SASSEVILLE, 1973)

Min (ppb) Max (ppb)

cd 0 - 20 47

Ccr 5 20 800
Pb 5 460
Zn 90 1 430
Cu 5 2 050
Hg (1) 0,09 0,56
Hg (2) 0,025 0,675




SMITH J.D. et al. (1971) ont montré que dans les égouts de Londres 82 %
de mercure était sous forme particulaire. I1 faut remarquer ici que les fortes
concentrations trouvées dans les boues résiduaires et les égouts ne peuvent &tre
attribuées au seul usage domestique et qu'une partie est d'origine industrielle
ce qui complique 1'évaluation des sources respectives. Signalons le bilan effectué
par D.W. MACKAY (1973) qui montre 1l'importance respective du fleuve, des boues
résiduaires et des égouts comme sources de métaux dans l'estuaire de la Clyde.
(tableau II.7).

Tableau II.7 - Apports de métaux lourds dans l'estuaire
de la Clyde (tonne/an) d'aprés D.W. MACKAY (1973).

Eléments Zn Pb Cu Cr cd

Source
Fleuve 160 80 25 10 1,0
Egouts 30 25 10 45 0,6
Boues résiduaires 60 25 25 40 0,5
Total 250 130 60 95 2,1

I1.4.3 - Rejets industriels

La recherche des industries rejetant des métaux toxiques dans 1l'estuaire
se heurte 4 un certain nombre de difficultés pratiques qu'un inventaire peut aider
3 résoudre. Le plus souvent on se limitera & une énumération des principales in-
dustries qui peuvent &tre responsables du rejet d'un élément métallique dans 1'es-
tuaire. Il n'y a guére que pour le mercurc que nous disposons d'un bilan des quan-
tités consommées selon le type d'industrie : (A. CHESTERIKOFF et al. 1973).

C'est cet élément que nous avons choisi comme exemple.

MERCURE

En 1971, 370 tonnes de mercure ont été utilisées en France, dont 1,5 %
pour l'agriculture (propriétés antifongiques des composés organomercuriels
alkyl-, alkoxy-, et aryl-mercure), le reste ayant été presqu'entiérement consommé
dans 1'industrie. OQutre les usines éventuelles d'extraction et de traitement, il
faut noter 1'importance de l'utilisation par 1'industrie chimique (66 % du total)
dont voici le détail

Q

- fabrication de chlore et de soude par électrolyse : 50 % du total. Ce
type d'industrie rejetterait au moins 50 t/an dans 1l'environnement en plus des

rejets de soude et de chlore eux-mémes pollués en mercure ;

- utilisation comme catalyseur dans 1'industrie de 1'acétyléne (chlorure

de vynile, acétaldétyde, acétate de vynile).




Ces industries rejetteraient 15 t/an.

- fabrication d'antifongique - consommation inconnue (12 % du total aux
USA)

- industrie électrique - 10 % du total ;

-~

- industrie de la pdte a papier et du papier. Cette utilisation serait peu
importante actuellement par suite du remplacement des antifongiques 3 base de mer-
cure par des organo-soufrés et organo-bromés.

0

- fabrication d'explosifs : 4 % du mercure importé ;

)

- industrie pharmaceutique 10 - 15 % de la consommation totale ;
- énergie atomique 5 % ;
- instruments de mesure ;

- industries wutilisant des matiéres premidres riches en mercure. (pyrite,
galéne, blende). Elles rejetteraient plusieurs de dizaines de tonnes par an. De

=

plus, la combustion du charbon conduit a la libération de mercure dans 1'atmosphére
qui peut &tre ensuite réintroduit dans les rividres ; i titre de comparaison les
U.S.A. qui consomment 550.100 t/an de charbon produisent ainsi 250 & 1800 t/an

de mercure ;

- pollution secondaire, par tous les utilisateurs des produits fabriqués

par les industries précédentes.

Pour les autres éléments, la bibliographie spéeialisée que nous avons
analysée ne nous a pas permis de dresser un inventaire aussi complet de leur ori-
gine potentielle. Aussi la liste des sources que nous donnons n'est pas limitative
et ne comporte aucune évaluation des quantités de métaux traités, utilisés et re-

jetés dans 1'environnement.

ARGENT
- photographie, argenterie, galvanoplastie, bijouterie ;
- alliage de brasage ;
- monnaie.

ARSENIC

- traitement de minerais (pyrite de fer arsenifére, mispickel. minerais

sul fureux de cuivre, d'argent, de plomb, d'or etc...)
- métallurgie (alliages de plomb, antimoine et cuivre) ;
- fabrication de verre et de céramique.

- industrie chimique
. fabrication de pesticides
. préservation du bois
. peinture anti-salissure
. colorants (vert de Schweinfurth)

. fabrication d'acétyléne.




BERYLLIUM
- traitement des minerais ;
- réacteurs nucléaires (modérateur de flux de neutrons) ;
- alliages Cu-Be pour outils spéciaux.

CADMIUM

- traitement de minerais, y compris minerais de zinc auquel il est associé;

- métallurgie (association avec alliage Pb, Cu, Ag, Ni, Al...) électro-

dépdt (protection fer, cuivre, acier) ;

- raffineries de pétrole
- céramiques et verres ;
- cimenteries ;

- réacteurs nucléaires ;
- parfumerie ;

- industrie chimique :

. fabrication du soufre

. fabrication du charbon actif
produits photographiques
plastiques

. peinture anti-salissure

. produits de synthése organique (solvants, corps gras, engrais, certains
fongicides et insecticides).

La source principale dans les estuaires pourrait &tre les rejets des in-

dustries de placage.

CHROME

- métallurgie (aciers spéciaux)

- protection contre la corrosion, galvanoplastie et anodisation de

1'aluminium ;

- industrie chimique et électrochimique (chromates et acides chromiques),

peintures, teintures, explosifs ;

COBALT

. I
- tanneries (sels de CrV )
- céramiques et verreries ;

- papeteries ;

- photoéraphie.

~ traitement de minerais ;
- métallurgie (alliages résistants et non-magnétiques) ;

~ pigments, émaux, glagures ;




CUIVRE

- Cu métallique

vVeTrres.

électricité, chauffage, alliages, métallurgie, cataly-

seur de réactions chimiques ;

FER

MANGANESE

NICKEL

PLOMB

dans les carburants.

sels de cuivre

. bouillie bordelaise,

. industrie textile

. tanneries
. industries photographiques ;
. traitement de surface

b

. céramique ;

. papiers peints.

3

insecticides

2
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mines et traitement des minerais

métallurgie ;

fabrique de colorants (aniline, rouge de fer, bleu de prusse...).

usine de traitement de la pyrite a laquelle il est associé
métallurgie (batteries séches)
industrie du verre et de la céramique

peinture, vernis, encre, teinture ;

allumettes.

agriculture.

aciers inoxydables ;

€lectronique et électricité ;

galvanoplastie -~ émaillage ;

catalyseur.

extraction et traitement du minerai

plomb tétradthyle et tétraméthyle utilisé comme produit antid€tonant

imprimeries
canalisations
accumulateurs

raffineries de pétrole

céramique

»

’

2

2

~

y

3
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- engrais ;

- poudre et explosifs ;
- colorants (ceruse, jaune de chrome,..)

- minium.

SELENIUM

- métallurgie (alliages) ;
- fabrication de verre et céramique ;

- industrie du caoutchouc et des matiéres plastiques ;

- industrie chimique (peintures, colorants, insecticides) ;

- industrie électronique (semi-conducteurs, cellules photo-électriques) ;

- industrie pharmaceutique.

VANADIUM
- raffineries de pétrole ;
- combustion du charbon ;
- fabrication du charbon actif ;

- industrie chimique (produits organiques et engrais, colorants, encre,

préparation d'acide sulfurique et d'anhydride phtalique.

ZINC

- traitement du minerai ;

- métallurgie : galvanoplastie, alliages (laiton),déplacement des métaux
précieux ;

- imprimerie ;

- industrie chimique (teinture, pigment, peinture, produits luminescents,
insecticides, décomposition des graisses, peinture anti-salissure, fibres arti-
ficielles.

- industrie du caoutchouc ;

- industrie pharmaceutique.

RADIONUCLIDES

Ce probléme est trés complexe et mériterait un développement détaillé.
Nous négligerons les radio-éléments d'origine naturelle, et ceux issus des essais
nucléaires atmosphériques dont une large part est retenue par les sols du bassin
versant, (N.T. MITCHELL, G.E. EDEN, 1962 ; J.M. MARTIN, 1970 ; V.T. BOWEN, V.E.
NOSKIN, 1970), pour ne considérer que les effluents des centrales et des usines
de traitement de combustibles nucléaires qui constituent dans de nombreux cas le
danger potentiel le plus important pour 1l'écosystéme estuarien.

Toutefois, il convient de signaler que les radionuclides issus des retom-
bées peuvent jouer un rble notable dans les estuaires caractérisés par une large
superficie et un temps de renouvellement faible. Ce probléme peut devenir important

pour des organismes capables d'accumuler sélectivement un ou plusieurs radionucli-



des comme la coquille St Jacques dont le rein peut concentrer jusqu'a 100 pCi/g
de Mn°* (C.L. SCHELSKE, 1966).

Nous donnons, a titre d'exemple, l'activité des radionuclides rejetés par
une centrale nucléaire de 1000 mégawatts (réacteur a eau pressurisée), comparée

aux doses maximales permissibles (M.P.C.) aux U.S.A. (tableau II.8).

Tableau II.8 - Teneurs en radionuclides artificiels dans les
effluents liquides d'une centrale nucléaire de 1000 mégawatts avec
r€acteur 34 eau pressurisée. D'aprés J.H. WRIGHT (1970)

Activité dans Dose maximale
Isotopes Période les rejets permissible (MPC)

uCi/cm3 uCi/cm3
H-3 12,3 ans 3,8.1070 5,103
Mn-54 300 j 0,8.107 13 g.10”%
Co-58 71 3 2,4.107 14 4.107%
Co-60 5,2 ans 2,9.1071° 1.1074
Sr-89 50,5 9,8.107 15 7.107°
Sr-90 27,7 ans 3,0.10716 4,1077
Y-90 64,8 h 3,4.10770 3,0
Y-91 57,5 j 1,7.10714 0,2
Mo-99 67 h 0,7.107 11 8.1074
I-151 81 j 0,6.10° 1] 2.1074
Cs-134 2,3 ans 2,1.10712 9.10° 0
Te-152 78 h 0,1.10712 5.1074
1-133 20,5 h 0,7.107 11 9.107 "
Cs-136 13 0,9.10713 9.107°
Cs-137 27 ans 3,4.107 12 2.107°
Ba-140 12,8 3 2,3.1071° 5.107%
La-140 40,5 h 2,1.107 13 2,0
Ce-144 290 j 0,8.107 14 3.107 2

I1 apparait que les concentrations dans les rejets sont inférieures de §

a

a8 6 ordres de grandeurs en moyenne, (4 l'exception du tritium) aux M.P.C.




Toutefois, compte tenu des différentes réserves émises au sujet de la notion de
seuil, des facteurs de concentration extrémement €levés trouvés pour la biota, de
1'accumulation dans l'environnement des nuclides de longue période, et de notre
ignorance des effets a moyen et long termes de l'exposition de 1'écosystime estua-
rien a@ des doses faibles, il est &vident que 1l'on ne peut négliger a priori ce type
de pollution.

De plus le développement trés rapide des programmes nucléaires et 1l'implan-
tation des surgénérateurs augmentera les risques de pollution par les éléments
actuellement étudiés et introduira dans 1l'environnement des quantités notables

d'éléments encore mal connus comme le plutonium-239.

IT.5 - PRINCIPAUX TYPES DE COMPORTEMENT DES METAUX EN MILIEU ESTUARIEN

Compte tenu des difficultés évoquées précédemment, nous nous limiterons 3
1'étude de 1'évolution d'un élément métallique introduit & 1'amont du systéme estua-
rien. Nous avons différencié des éléments réactifs et non-réactifs, Les E€léments
réactifs sont ceux qui peuvent donner lieu a un certain nombre de réactions chimi-
ques ou biologiques qui affectent leur forme chimique ou leur concentration dans
la phase considérée. Les éléments non-réactifs ont par contre des formes chimiques
identiques dans tout l'estuaire et leur concentration n'évolue que par des phéno-
ménes dynamiques de dilution-dispersion. Dans ce dernier cas, les concentrations
de 1'élément étudié seront situées sur la droite de dilution théorique obtenue par

le mélange eau douce-eau de mer, déterminé par la mesure de la salinité.

I1.5.1 - Eléments non réactifs en solution

C'est le cas le moins fréquent. On peut cependant citer la silice en solu-
tion qui lors des périodes de faibles activités biologiques (hiver) est presque
répartie selon la droite de dilution thé€orique ; en &té par contre on observe un
déficit par rapport 3 la dilution théorique (voir schéma sur la figure II.1)

(R. WOLLAST et al. 1973). Pour G.S. BIEN et al. (1958), il y a un simple phénoméne
de dilution de la silice fluviale dans 1'eau de mer, si la turbidité n'est pas

trop élevée. D'autre part, dans 1l'estuaire de la Columbia, 1l'activité en solution
de crot, sb'?% et sct6
fleuve dans 1'eau de mer peu contaminée (D.W. EVANS, N.H. CUTSHALL, 1973).

ne décrolt que par des phénoménes de dilution de 1'eau du

Signalons également que dans la Gironde les teneurs en métaux alcalins et
alcalinoterreux se répartissent sur la droite de dilution théorique en fonction de
la chlorinité et qu'il ne semble pas y avoir dans cet estuaire de précipitation
notable de Ca et Mg. Tel n'est pas le cas de 1'Escaut oli, par suite d'une intense
pollution organique,l'oxygéne est 4 peu prés entiérement consommé et ou l'eau se
sursature en CO,, ce qui favorise la précipitation des carbonates. Dans cet estuai-
re le Ca*’ en solution serait donc réactif. 11 est permis de penser qu'un €lément
comme le Srgo, qui existe presque enti&rement sous forme soluble dans les rejets
(MITCHELL N.T., EDEN G.E., 1962) et s'adsorbe trés peu sur les particules, aura

un comportement voisin.
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Figure 1.2,  Evolution de la silice dissoute en fonction de la salinité. Escaut
Janvier - Février 1973. D’aprés R. WOLLAST et al. (1973), avec
la permission des auteurs,

II.5.2 - Eléments non réactifs en suspension et réactifs en solution
Exemple des Terres Rares (J.M. MARTIN, O, H@GDAHL, J.C, PHILIPPOT;
1976)
Cette étude a &été effectuée dans le systéme Garonne-Dordogne et la Gironde.

I1 faut noter ici que ces éléments sont vraisemblablement d'origine naturelle, et
que leur comportement pourrait €tre sensiblement différent en cas de rejet. Le pre-
mier point qui mérite d'&tre souligné est la prédominance de la phase particulaire
comme agent vecteur des Terres Rares puisque 99 % environ de ces &léments sont
transportés sous cette forme.

Dans la zone de 1l'estuaire les teneurs dans la phase en suspension dimi-
nuent sensiblement, (figure II.3) cette décroissance atteint 30 % 3 S = 28 °/oo.

Deux hypoth&ses peuvent &tre envisagées pour expliquer cette décroissance

- soit un mélange avec de la matiére marine plus pauvre,

- soit une désorption a partir de la phase en suspension.

La premieére hypothése semble confirmée par les analyses effectuées par
C. DARCOURT-RIEG (1973) sur la matiére en suspension dans l'océan Atlantique, elle
est de plus en excellent accord avec les analyses de 13¢ effectuées précédemment
qui suggérent une origine marine partielle de la matiére organique dans les zones
de forte salinité. La deuxiéme hypothése, & savoir une désorption i partir de la
phase en suspension, chimiquement peu probable, devrait se traduire par un accrois-
sement en solution, ce qui n'est manifestement pas le cas (figure I1.4)., Ce déficit
observé dans la solution pourrait s'expliquer par une hydrolyse des Terres Rares
et par une assimilation par le plancton. Il est important de noter ici que le
manganése, le scandium, le thorium et le radZium 1iés a la matiére en suspension

semblent suivre le méme type de comportement (figure II.S).
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Figure 11.3  Concentrations en Terres Rares dans la matiére en suspension en fonction
de la salinité dans la Gironde.
D'aprés JM. MARTIN, O. HOGDAHL et J.C. PHILLIPPOT (1976).
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Figure 11.4.  Concentration en Terres Rares en solution en fonction de la salinité dans

la Gironde. .1. Courbe de dilution théorique. 2. Courbe expérimentale.
D’aprés JM. MARTIN et O. HOGDAHL et J.C. PHILIPPOT, (1976).



I1.5.3 - Eléments réactifs en solution et en suspension : Exemple des métaux

de transition (3 1'exception du manganése)

- Zones_de_faibles salinités_:_désorption_des_oligo-é€léments

Considérons 1'étude du comportement de ces él&€ments dans les estuaires de
1'Ems, de la Gironde et du Rhin (J.M. MARTIN, 1971). Dans les zones de faible
salinité, le phénoméne le plus frappant concerne la mise en solution des oligo-
éléments 4 partir de la matiére en suspension qui se produit d&s qu'elle atteint
la zone de la marée. Certains éléments voient leur concentration diminuer de plus

de 50 % pour des salinités inférieures & 0,5 °/oo. (Figure II.5).

*
P . Ra,Mn,Ga Mo Sm
0% 0% \X Sce
Th
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Cr
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Fe
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Figure 11,5, Pourcentage d’oligo-éléments mis en solution dans les estuaires de I'Ems
et de la Gironde en fonction de la salinité, Valeurs d’aprés A.J. De
GROOT et al.

D'aprés JM. MARTIN et al, (1970 a).

Ce phénoméne apparalt &tre tré&s général dans les estuaires européens et
est vraisemblablement caractéristique de la plupart des estuaires tempérés. Le

tableau II.9 donne la proportion de métaux de transition et de plomb mis en solu-
tion dans les trois estuaires étudiés.

Tableau IT.9 - Mise en solution des métaux (en %) dans

trois estuaires européens.

Elément Mn Fe Co Zn Cu Ni Pb
estuaire
Rhin 4 46 61 85 90 45 90
Ems 5 65 55 68 81 39 95
Gironde 5 27 50 80 62 63 53




Des différents mécanismes que nous avons envisagés pour expliquer ce phé-
noméne, celui faisant appel 4 la formation de complexes organo-métalliques semble
le plus satisfaisant. De nombreuses études expérimentales ont été effectuées pour
déterminer la stabilité des complexes organo-métalliques, particuliérement celle
de la série des métaux de transition divalents. Dans cette série, le rayon ionique
décrolt et le potentiel d'ionisation croit jusqu'au cuivre, il en résulte que la
stabilité augmente progressivement et atteint un maximum pour cet €lément. Bien
connu des pédologues, ce phénoméne aide 3 comprendre la migration préférentielle
de divers é€léments. I1 était donc logique de penser que les complexes solubles
1ibérés dans l'estuaire par la décomposition de la mati@re organique, ou ceux 1liés
3 la haute productivité biologique joueraient un rdle important dans la mobilisa-
tion des oligo-€léments.

Pour DE GROOT A.J. et al (1973) 1'agent principal de complexation serait
1'acide fulvique, de poids moléculaire compris entre 1000 et 10 000. Pour FOSTER P.
et MORRIS A.W. (1971) qui ont travaillé dans le détroit de Menai, ce serait au
contraire d'autres composés organiques trés spécifiques 1iés 4 1l'activité biologi-
que qui complexeraient le cuivre. Quoiqu'il en soit il existe effectivement une
bonne relation entre les constantes de stabilité E.D.T.A.-Métal et le pourcentage
de métaux solubilisé (Figure II.6) (J.M. MARTIN, 1971).
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Figure 11.6. Relation entre la désorption des oligo-éléments métailiques dans les
estuaires européens et les constantes de stabilité des complexes
EDTA-métal.
D'aprés J.M, MARTIN et al (1970 a).




Un certain nombre d'objections peuvent toutefois &tre formulées

- les complexes E.D.T.A.-Métal sont trés différents des complexes naturels,
cependant si la valeur absolue de la constante de stabilité différe, 1l'ordre reste
le méme, défini par la série d'IRVING et WILLIAMS ;

- s'il y a désorption, on devrait trouver un excés en solution : or les
quelques études effectuées montrent en fait un déficit. Cette objection est levée
si 1'on considére que les ions chélatés et complexés ne sont pas dosés par les

méthodes chimiques traditionnelles.

I1 faut noter ici que les travaux effectués par CORCORAN E.G. et ALEXANDER
J.E. (1964) et LAEVATSU T. et THOMPSON J.G. (1958), ont montré qu'une quantité
notable de fer, de cuivre et de plomb dans les eaux cotiéres, existait sous forme
de complexe organique.

Une objection plus sérieuse formulée par STUMM W. et O'MELIA C.R. (1968)
est que les groupes fonctionnels en solution (-COOH, -NHZ, -0OH, -SH) possédent
une affinité relativement faible pour les lons métalliques et que 1l'abondance dans
les eaux estuariennes d'ions Ca++, Mg++... serait suffisante pour satisfaire faci-
lement la capacité de complexation des 1ligands mis en jeu. Des expériences en
laboratoire montrent que 10-6 moles d'E.D.T.A. a4 pH & ne peuvent pas complexer 10_5
moles de Fe3™ en présence de seulement 10—3 moles de Ca*¥.

De méme si 1l'on ajoute de la leucine 3 l'eau de mer il faut atteindre des
concentrations 104 fois supérieures aux concentrations naturelles pour complexer
Zn2+ et Co?* (DUURSMA E.K., 1970). Pour ce dernier les complexes minéraux (Fe OH++,
Fe C1++, Zn OH+...) pourraient jouer un r8le important dans la mobilisation des
Pligo—éléments dans l'estuaire.

\ 11 faut insister aussi sur le fait qu'une diminution des teneurs dans la
phase en suspension peut aussi s'expliquer par une dilution avec des matériaux
moins riches en métaux. C'est pourquoi une bonne connaissance de l'origine des
sédiments estuariens est indispensable pour comprendre 1'évolution d'un élément

métallique.

- Zone des fortes salinités_: précipitation_des_oligo-é&éléments

Si nous considérons maintenant les zones voisines de 1'embouchure, elles
sont en général caractérisées par une zone de dépbBt de métaux de transition liée
3 la précipitation des hydroxydes. Cette zone coincide dans la Gironde avec celle
du maximum de turbidité (MARTIN J.M., 1971) (figure II.7).

Ainsi que 1'ont montré ASTON S.R. et CHESTER R. (1973) l'existence de
fortes concentrations de sédiment en suspension favorise la précipitation. Cette
précipitation s'accompagne d'une diminution du potentiel €lectrocinétique qui peut
méme &tre neutralisé (MARTIN J.M., JEDNACAK J., PRAVDIC V., 1970) (Figure II.8).

Dans l'estuaire de la Newport river, CROSS F.A, et al. (1970) ont mis en
évidence une précipitation d'hydroxyde de Fe, avec coprécipitation du Zn et du Mn
3 partir de 1'eau environnante, mais selon eux cette précipitation commence dans
les zones de faible salinité. L'ordre relatif d'enrichissement du sédiment par rap-
port 4 l'eau est Zn > Fe > Mn. Cet ordre peut en partie s'expliquer par la présence
de sédiments réducteurs ol se forment des sulfures de manganése plus solubles

que ceux de Zn et de Fe.
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Figure 1.7, Teneurs en Fe, Mn et Co dans le revétement superficiel des sables de
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pH = 7.8 £+ 0.5 Juin 1970 ; 5. Eau de mer artificielle, pH = 8.0 + 1.0 ;
6. Eau de mer artificielle *+ 2.5 102 mole/1 C14NHpHNO3, pH = 8,0 *
0.4 ;7. idem + 4 105 mole/1 ; 8. idem + 5 105 mole/1 ; 9. idem

+ 1.5 105 mole/1.

D’apres JM. MARTIN et al. {1970 b).




En conclusion on peut résumer le comportement des métaux de transition dans
la zone de l'estuaire sur le schéma récapitulatif suivant (Figure II.9). Une pre-
migre zone serait caractérisée par une mise en solution de métaux 3 partir de la
phase en suspension, alors que dans une deuxilme zone on aurait précipitation des
hydroxydes. I1 ne faut voir 13 qu'un schéma qui peut varier d'un estuaire & l'autre

-

et d'un é€lément a4 1l'autre.
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Figure 11.9. Schéma des principaux mécanismes qui gouvernent le comportement géochimique
des oligo-éléments dans un estuaire,
D'apres J.M. MARTIN, (1970).




11.5.4 ~ Cas des éléments radioactifs

Nous traiterons séparément le cas des €léments radioactifs artificiels car
on est certain qu'ils n'existent pas naturellement dans 1l'estuaire, contrairement
aux autres oligo-&léments métalliques dont une fraction importante peut &tre
d'origine naturelle ; d'autre part leur comportement n'est pas toujours identique
d celul de leurs isotopes stables. La période radiocactive des différents &léments
étudiés ci-dessous étant souvent relativement longue par rapport a leur temps de
résidence dans l'estuaire, on pourra négliger la décroissance radioactive comme

facteur d'élimination et les considérer comme conservatifs.
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Différentes &tudes ont été effectuées sur le Ru , le Cs1 etc,.., elles
montrent dans l'ensemble une remise en solution importante dans la zone de 1'es-
tuaire. Ainsi dans 1'Ems, MARTIN J.M. et al. (1971) ont trouvé que plus de 80 % du
césium-137 1ié aux particules était solubilisé. Dans 1l'estuaire de la Neuse,

WOLFE D.A. (1971) a mis en évidence dans les zones de faibles salinités un excés
de C5137 dissous par rapport & la droite de dilution théorique, qui correspondrait

~

d sa remise en solution 2 partir du sé&diment en suspension. Il invoque 1'é&change

137 avec les cations majeurs de 1l'eau de mer pour expliquer cet accrois-

ionique du Cs
sement. Dans la zone des fortes salinités la diminution de 1l'activité s'explique
par la dilution des eaux fluviales avec des eaux de mer moins actives.

Dans 1la Columbia River EVANS D. et CUTCHALL N.H. (1973) ont montré que le
Zn et le Mn54 se désorbaient dans l'estuaire dans les proportions respectives de
15 2 45 % et 30 2 60 $. Au contraire le Cr>', Sc?0 et sb!?*

Les auteurs expliquent cette différence de comportement par le fait que les pre-
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ne sont pas désorbés.

miers éléments seraient sous forme cationique et les seconds sous forme anionique
(Figure II.10).

I1 est particuliérement intéressant de noter que le Mn>4 1i6 3 1a matiére
en suspension ne se comporte pas comme le Mn stable que nous avons étudié dans les
estuaires européens.

D'une fagon générale de nombreux éléments radioactifs sont désorbés dans
la zone de l'estualre a partir de la phase en suspension ; la plupart des auteurs
expliquent cette désorption par des réactions d'échange ionique.

Ces différents travaux sont confirmés par ceux de FORSTER W,0. et al. (1973)
60’ Zn65, Mn54, FeSQ, Eu155,

]

qui ont montré que 95 & 97 % des radionuclides (Co
Sn1]3, Ag1]0) introduits sous forme ionique dans de 1l'eau de riviére non filtrée,
s'associaicnt 3 la phase particulaire (suspension + sédiment). Puis, lors du mélan-
ge avec 1'eau de mer, il se produit une désorption qui augmente dans des propor-
65)’

113).
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tions variables la concentration en solution : + 84 % (Co60), + 34 % (Zn
415 Yy, 108 (Fe®Y), + 32 % (Eu'®®), + 45 ¢ (ag''0) et + 1 3% (Sn
Toutefois, l'adjonction d'antibiotiques, en détruisant 1'épiphyton associé au sé-
diment et en provoquant la formation de complexes organiques augmente de fagon

notable la quantité de Fesg, Mn54, Co60 et Zn65
cependant sans influence aux fortes salinités. Cette expérience montre né&anmoins

en solution. Cette adjonction est

que la désorption des radionuclides, surtout en milieu naturel, n'est peut &tre
pas due uniquement a la seule action de 1'échange ionique.
Dans le cas ol les rejets sont effectués directement dans l'estuaire, le

comportement des radionuclides peut &tre sensiblement différent, Nous citerons



l'exemple de l'estuaire Blackwater, étudié par PRESTON A.,(1972), qui regoit prés
de son embouchure les effluents de la Centrale Nucléaire de Bradwell., On constate
FeSS, Mn54, COGO’ Ru106, Ce144 95 et

alors que les éléments suivants : Zn65, y LT77,
, sont rapidement adsorbés par les sédiments estuariens.

i un degré moindre le cs137

Au contraire Ag”o, CrS] et Sb]24 demeurent en solution.
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Figure 11.10. Concentrations des radionuclides en solution dans I'estuaire de la
Columbia (déduction faite des apports marins).
D'aprés D.W. EVANS et D.H., CUTSHALL, (1973), avec la permission
de I'Agence Internationale pour I'Energie Atomique, Vienne,




Citons ici 1'étude effectuée par ASTON S.R, et DUURSMA E.K. (1973) qui
137

ont montré que l'adsorption de Cs par des sédiments diminuait avec la salinité

ceci étant uniquement une conséquence de la loi d'action de masse appliquée a

a

1'échange ionique & 1'équilibre. Quand la concentration des ions en compétition

(Na*, K+) pour les sites échangeables sur l'argile augmente, la rétention du Cs137

diminue. Il n'y a par contre pas d'effets sur le 7n0°

car il n'existe pas d'ions
en compétition. Ces résultats expérimentaux confirment ceux obtenus par WOLFE D,A,

(1971) et JOHNSON V. et al. (1967) qui ont respectivement montré que le Cs137
65

était
désorbé alors que le In était adsorbé de fagon irréversible. Ce type d'étude

devrait €tre généralisé pour les autres éléments stables et radioactifs pour aider
a comprendre le comportement des rejets métalliques effectués directement dans un

estuailre.

II.5.5 - R8le de 1'estuaire comme piége 3 métaux

Compte tenu de la complexité& des phénoménes que nous venons de décrire, et
notamment des différentes réactions permettant le transfert des &léments métalli-
ques d'une phase 3 1'autre, il n'est pas facile de répondre a la question fonda-
mentale : l'estuaire est-il globalement un piége ol s'accumulent les métaux ?

I1 est certain que chaque estuaire constitue un cas d'espéce et qu'il n'est
pas possible de donner une réponse générale a cette question ; on se référera au
chapitre I, types d'estuaires et pollution. Toutefois, ainsi que le mettent en
évidence de nombreuses études sédimentologiques, les estuaires sont caractérisés
par deux phénoménes majeurs : le "bouchon vaseux' et la "eréme de vase', qui
favorisent le dépdt de grandes quantités de sédiments. La prédominance des réac-
tions liquide+solide se traduira par un piégeage des oligo-€éléments métalliques ;
au contraire si les réactions solide»liquide sont quantitativement plus importantes,
1'évacuation des éléments polluants se trouvera facilitée. De fait, peu d'é€tudes
globales existent pour répondre 3 cette question. Nous citerons les résultats
obtenus par WOLLAST R. et al. (1973) sur 1'Escaut et ceux de WOLFE D.A. et JENNINGS
D.C. (1973) sur l'estuaire de la Newport river.

Le bilan annuel effectué sur 1'Escaut est limité aux zones de salinité in-
férieure 4 5-7°/00, ce que les auteurs justifient par le fait que 85 % des apports
solides de 1'Escaut et de la région d'Anvers s'y déposent. Ce bilan montre que
84 % des apports solubles et particulaires en cuivre, 80 % de ceux en plomb et 70 %
de ceux en zinc sont accumulés dans la zone considérée.

Pour la Newport river, l'accumulation est moindre puisque 56 % des apports
annuels en fer, et 53 % de ceux en manganése se déposent dans l'estuaire, cependant

le zinc n'est pas accumulé,

Outre l'accumulation des oligo-éléments dans 1'Escaut, on remarque un en-
richissement dans la phase soluble. En effet les rapports soluble/particulaire qui
sont respectivement de 5, 4 et 13 % pour le cuivre, le zinc et le plomb dans les
apports, deviennent a la sortie du systéme 80, 52 et 10 %. Il ressort donc une
quantité dissoute de cuivre ct de zinc bien supérieure 4 celle mesurée 3 l'entrée ;
1'excés peut &tre dfi 3 une mise en solution de ces éléments dans la zone considé-
rée. Il est toutefois surprenant que le plomb, donc nous avons pourtant souligné la

~

grande aptitude 3 former des complexes solubles, ne suive pas la méme &volution.



I1 serait cependant nécessaire pour confirmer cette hypothése de déterminer de
fagon plus exacte la quantité des apports latéraux de la région portuaire d'Anvers.

Quoiqu'il en soit on peut conclure que, pour les 2 estuaires,existe 2
l'échelle annuelle un stockage de métaux (3 1l'exception du zinc dans la Newport
river), dont il importera de tenir le plus grand compte pour déterminer leur impact
sur 1'écosystéme estuarien.

A une échelle de temps sup@rieure il est intéressant de rappeler ici
1'étude de 1'évolution des fonds effectuée par MIGNIOT en 1971 dans 1'estuaire de
la Gironde. Cet auteur montre, que depuis plusieurs siécles, il n'y a pas eu d'évo-
lution du volume d'eau sous étiage, ce qui, en l'absence de subsidence, tendrait
a2 démontrer qu'ad une échelle de temps de cet ordre, les estuaires n'accumuleraient
pas la pollution mais seraient une zone de transit vers le plateau continental et
l'océan. Des datations absolues des sédiments estuariens par les méthodes radio-
métriques (Pb-210 et Si-32) permettraient de confirmer ce comportcment des estuai-

res.

1I.6 - IMPACT DES METAUX SUR L'ENVIRONNEMENT ESTUARIEN

D'une fagon générale, l'effet potentiel d'effluents contenant des métaux
toxiques et la détermination de doses limites dans 1'eau sont extrdmement diffici-
les 3 établir. D'une part la présence simultanée de plusieurs éléments peut causer
des effets synergiques ou antagonistes. D'autre part, la notion de seuil tolérable
par les organismes dépend des espéces considérées, de 1'état de développement
de ces esplces et de la durée d'exposition. Enfin on connait mal 1'influence de
la faune et de la flore voisines de l'espéce considérée sur la toxicité& d'un pol-
luant pour cette espéce.

Dans le cas des estuaires, caractérisés par des variations physico-chimiques
quasi permanentes, on connalt mal 1'influence de la teneur en oxygéne dissous, de
la température et de la salinité&, pour ne citer que les paramétres essentiels, sur
la toxicité des métaux lourds.

De plus les formes physico-chimiques de 1'élément gouverneront sa concen-
tration par les organismes ; comme nous l'avons souligné, on les connalt mal et
surtout on ignore presque tout de leur évolution dans le systéme estuarien.

Enfin les facteurs de concentration aux différents niveaux d'une chaine tropho-
dynamique n'ont fait l'objet que de peu d'études en milieu estuarien.

Nous allons néanmoins tenter de dégager les quelques idées essentielles
de la bibliographie consacrée au milieu estuarien dont les résultats décrivent
soit 1'évolution de 1l'écosystéme liée 3 la déterioration de 1l'environnement, soit

les essais biologiques effectués en laboratoire.

I1.6.1 - Seuils, Synergies et Antagonismes

Nous n'entrerons pas dans la polémique sur la notion de seuil consistant
3 savoir s'il existe une dose maximale tolérable par les organismes, ou bien si
toute introduction d'un élément é&tranger au milieu, ou l'augmentation méme en
faibles quantités d'un &lément y existant naturellement, peuvent provoquer une

altération de la vie dans ce milieu.




La premiére difficulté réside dans la détermination du niveau naturel d'un
élément dans un estuaire ol comme nous l'avons vu peu de métaux obéissent a une
loi de dilution théorique de 1l'eau fluviale dans 1l'eau de mer.

La deuxiéme difficulté réside dans le fait que m&me pour une espéce déter-
minée, y compris pour l'homme, les effets toxiques dépendent de 1'état de dévelop-
pement de 1'individu et de sa santé. D'une facon générale les concentrations pou-

~

vant affecter les jeunes organismes sont trés inférieures a celles préjudiciables
aux adultes. Rappelons a titre d'exemple les résultats présentés par STEWART A.
et KNAELE G.W. (1970) concernant 1l'exposition de 1'homme aux radio-éléments
une exposition chez les foetus avant la 13&me semaine de 0,33 Rad peut provoquer
un doublement du taux de leucémie et de cancer au cours de 1l'enfance, cette dose
est de 1,5 Rad plus tard dans la grossesse. Selon TAMPLIN R. et GOFMAN J.W, (1970)
le taux de doublement du cancer spontané€ chez 1'enfant nécessiterait une irradia-
tion de 5 - 10 Rad, et chez 1'adulte de 50 Rad. Toutes ces doses seraient trés
inférieures chez des individus en mauvaise santé et d'une facon générale les effets
des radiations ionisantes seraient d'autant plus importants que l'on a affaire 2a
des cellules se divisant rapidement,

Ces considérations trouvent une application immédiate en milieu estuarien.

En effet

i) De nombreux organismes estuariens vivent prés de leur niveau de tolérance
par suite des variations physico-chimiques importantes auxquelles ils sont naturel-
lement soumis, et de la pauvreté des eaux en oxygéne. Des organismes bien adaptés
4 la vie estuarienne peuvent présenter des mortalités ''maturelles' importantes,
par suite des variations physico-chimiques du milieu (SMITH H.M., 1896), méme
si 1l'estuaire est virtuellement impollué. Aussi tout apport méme trés faible de
produits toxiques sera-t-il particuliérement ressenti par ces organismes. Par
exemple, JONES M.B. (1973), a montré que des espéces de crustacés isopodes bien
adaptées 34 l'environnement estuarien étaient beaucoup plus sensibles a un empoison-
nement par le mercure que leurs homologues marines,

-

ii) Les estuaires constituent un piége a €léments nutritifs et par ailleurs
ils forment des zones généralement bien protégées des vagues et des tempétes. De
ce fait ils constituent une véritable ''nurserie’ de la faune marine ou viennent
se développer les oeufs et les larves de nombreux poissons et crustacés. Ainsi dans
les Everglades ODUM W.E. (1970) a trouvé que les larves d'amphipodes, d'isopodes,
de gobies, de mysidés et de crevettes caridées, étaient 10 fois plus abondantes
que dans les eaux cdtiéres proches plus profondes et moins protégées.

D'une facon générale la productivité des zones estuarienne est plus élevée

que dans la plupart des zones océaniques.

iii) Les chaines biologiques estuariennes sont relativement simplifiées
(ODUM W.E., 1970) et ne comportent qu'un petit nombre d'espéces (Figurc IIL.11).
La survie de chaque espéce dépend étroitement de 1'existence de quelques autres
et ladisparitionde 1l'une d'entre elles, liée a un polluant qui lui est spécifique,

-

peut entrainer une destruction importante de 1'écosystéme dans son ensemble.

~

Ces diverses constatations conduisent a se¢ poser une premiére question

majeure : les maximums tolérables par les organismes marins et d'eau douce sont-ils




valables en milieu estuarien ou au contraire ne devrait-on pas définir un seutl
spécifique estuarien moins élevé et compatible avec le maintien de 1'écosystéme
dans ces zones ? Aucun des résultats rapportés ci-aprés n'évoque ce probléme mais
un grand nombre d'études en nature et en laboratoire seraient nécessaires pour

définir de tels seuils estuariens de concentrations toxiques.

Nombre d especes

1 | T T T
0 5 10 15 20 25 30 35 %

Salinite

Figure 11.11. Proportions des especes d'eau douce, saumatres et marines dans les
estuaires.
D’aprés D.S. Mac LUSKY, (1971), avec la permission des éditions
Heinemann Educational Books, Londres.

Notons enfin que nous avons envisagé la notion de seuil du seul point de
vue de 1'impact biologique des polluants, mais que dans une étude plus générale
on devrait envisager les seuils maximums permissibles pour les autres activités
liées au domaine estuarien : irrigation, industrie, récupérations éventuelles de
vases draguées pour l'agriculture etc...

On parle de synergie lorsqu'un élément, non toxique quand il est introduit
seul dans l'environnement,le devient en présence d'autres composés ou dans le cas
de deux métaux toxiques, lorsque la toxicité résultant de leur association est
supérieure 4 la somme de leurs toxicités respectives. Dans le cas inverse on parle
d'antagonisme.

Cet aspect de la pollution apparalt fondamental pour les métaux lourds
introduits dans un estuaire, par suite de leur compétition ou de leur association
avec les ions majeurs présents en grande quantité dans l'eau. Une premiére étude
élémentaire consisterait donc 3 effectuer des essais de toxicité sur une chaine
trophique en faisant varier la salinité. Par ailleurs comme la présence de

complexes organométalliques peut favoriser ou non la concentration des métaux par




les organismes estuariens, il serait intéressant d'étudier ces problémes dans le

cas de rejets simultanés de métaux et de matiére organique, et de déterminer
1'évolution des facteurs de concentration en fonction de la matiére organique
dissoute présente dans l'estuaire.

Enfin, compte tenu de l'importance attribuée aux particules sédimentaires
on cherchera si l'adsorption des oligo-éléments métalliques par les particules peut

modifier leur toxicité.

I1.6.2 - Influence de la salinité sur la toxicité des métaux

Le r6le de la salinité n'a été &tudié que pour un petit nombre d'éléments
dont les radionuclides et pour quelques organismes,

L'effet des radiations ionisantes en fonction de la température et de la
salinité a fait 1'objet d'un certain nombre d'expériences,

Par exemple ANGELOVIC J.W. et al. (1969) ont montré que, si la température
est inférieure & 20°C la mortalité du choquemort (Fundulus heteroclitus) augmente
quand la salinité diminue, mais que si la température est supérieure a 20°C, il
existe une relation inverse. La mortalité & 20°C est maximale quelle que soit la
salinité.

Par ailleurs WOLFE D.A. et COBURN C.B. Jr.(1970) et WOLFE D.,A. (1971) ont

137 par les clams d'estuaire Rangia cuneata

montré que le taux d'accumulation du Cs
décroit avec la salinité mais crolt avec la température.
De méme la salinité, la température, le pH, et la concentration en zinc

stable gouvernent la concentration du Zn65

par divers organismes estuariens.
L'analyse statistique de ces différents paramétres a permis de chiffrer leur in-
fluence respective sur les facteurs de concentration en Zn65 (DUKE T, et al. 1969)
(Figure II.12). WOLFE D.A. et JENNINGS C.D. (1971) ont montré que chez les clams
le Ru-103 et le Ru-106, et le Fe-55 sont au contraire plus concentrés aux fortes
salinités (Figure II1.13). Cette différence s'expliquerait par la présence d'une
quantité notable d'acide humique aux salinités inférieures 3 2-3 °/oo qui comple-
xerait les divers radionuclides et qui aurait pour effet de diminuer leur assimi-
lation par les clams. L'autre résultat intéressant de cette &tude est que les é&lé-
ments stables ne se comportent pas comme leurs isotopes radicactifs, Cette discri-
mination par les organismes suggére une différence des formes physico~chimiques
des isotopes stables et radicactifs. Les isotopes radioactifs seraient dans ce

cas sous forme particulaire, et facilement assimilables par les lamellibranches,
selon le mécanisme de pycnocytose au niveau des cellules de 1'épithélium du man-
teau (NAKAHARA J., BEVELANDER G., 1967).

Une étude intéressante de HERBERT D.W.M, et WAKEFORD A.C. (1964) de la
toxicité du sulfate de zinc en fonction de la salinité a été effectuée sur la
truite (Salmo gairdner<i) et le saumon (Salmo solar) (Figure II.14)., Ces deux
auteurs ont pu montrer, par des expériences de laboratoire, que la résistance de
ces deux poissons est maximale pour des salinités comprises entre 10 et 15 °/oo,
qui correspondent a4 des concentrations d'eau de mer isotoniques avec le sang de
ces poissons (PARRY G., 1960), (HARVEY H.W., 1955). De méme la résistance au chlo-
rure mercurique des vairons (Phoxinus phoxinus) est maximale pour une concentration

en CINa approximativement isotonique avec leur sang (JONES J.R.E., 1940).
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Figure 11.13. Distribution du ruthénium-106 et du fer-55 dans les clams d’estuaire en

fonction de la salinité,
D'aprés D.A. WOLFE et C.D. JENNINGS, (1973), avec la permission du
National Fisheries Service, Beaufort, N.C.
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Figure 11.14. Dose iéthale & 48 h en sulfate de zinc en fonction de la salinité chez
la truite (A} d’un an et le jeune saumon (B},
D’aprés D.W.M. HERBERT et A.C. WAKEFORD, (1964), avec la permission
du Water Research Center, Stevenage, G.B.

D'une fagon générale, il est certain que les ions majeurs (Ca, Mg, Na
etc...) peuvent entrer en compétition avec des oligo-élements comme Cs, Sr... et
modifier leur taux d'ingestion, leur assimilation et leur facteur de concentration
par les organismes (PETER D.S., ANGELOVIC J.W., 1973).

[T.6.3 - Compétition entre oligo-éléments métalliques

Ce type de synergie ou d'antagonisme n'étant pas spécifiquement estuarien

ne sera pas développé ici. Nous nous limiterons i quelques exemples

- Le sélénium contrebalance l'action toxique du cadmium (cité dans 1la
discussion de l'article de KOBAYASHI J., 1970).

- Le cadmZum joue un rdle compétitif vis-a-vis du zine, et peut modifier
l'activité enzymatique en se substituant a4 cet élément ; ainsi une augmentation
de la teneur en zinc aura tendance a diminuer 1'effet nocif du cadmium. De faibles
concentrations de cadmium et de mercure ne changent pas les concentrations en zinc
stable chez la perche soleil mais perturbent les vitesses d'absorption de cet

élément (MERLINI M. et al. 1971).

II1.6.4 - Influence des composés organiques

Les ions métalliques en solution dans 1'eau peuvent &tre complexés par
des composés organiques ou s'associer avec eux, Cette complexation pourra augmenter
ou diminuer leur assimilation par les organismes et de ce fait leur toxicité.

Le cas le plus connu est celui du mercure qui peut former des composés




méthylés (ou alkylés) comme le méthylmercure et le diméthylmercure directement

assimilables par les organismes, des composés arylés comme le phényl et le diphényl-
mercure, et des composés alkoxyalkylés tels le méthoxyméthylmercure et le méthoxy-
éthylmercure. Notons ici que 1l'aryl et 1'alkoxyl-alkylmercure sont beaucoup moins
stables que 1l'alkylmercure et peuvent &tre décomposés en mercure qui est reconverti

en alkylmercure stable et trés toxique.

Nous n'aborderons pas ici le cycle biochimique du mercure ; notons schéma-
tiquement que la transformation du mercure en méthylmercure se fait par l'inter-
médiaire de processus métaboliques mettant en jeu la vitamine B12, des bactéries
méthanogéniques permettant le transfert du groupement méthyle de cette vitamine
sur le mercure. Cette transformation se ferait dans la couche superficielle du
sédiment aérobie (FUJIKI M., 1972), FUJIKI M., TAJIMA S., 1973).

Le mercure peut aussi interagir avec la mé€thylcobaltamine pour donner du
méthylmercure (PRINCE R.H., STOTTER D.A., 1973). La formation du méthylmercure 2

partir du plombtétraéthyle a également &€té proposée par d'autres auteurs.

L'arsenic pourrait €tre méthylisé selon des processus assez semblables a

ceux du mercure.

Notons également que l'introduction dans 1l'eau de N.T,A,, qui remplace les
phosphates dans les détergents peut avoir pour effet de solubiliser des quantités
notables d'oligo-éléments métalliques 1iés au sédiment et les rendre assimilables
par les organismes (GREGOR C.D., 1972). Les effets de ces complexes sur l'activité
biologique et la concentration des é€léments métalliques dans les organismes sont
cependant controversés (STUMM W. et BILINSKI H., 1972). C'est ainsi que les expé-
riences effectuées par AUBERT M. et al. (1972) montrent que 1'E.D,T.A. ne modifie
pas l'assimilation du chrome et du mercure par les organismes, mais diminue celle
du plomb, du cuivre et du zinc. Par ailleurs, les acides humiques et 1l'eau d'égout
diminuent l'accumulation du cuivre et du plomb mais augmentent celle du zinc et
du chrome.

Pour RICE T.R. (1965) l'acculumation de Fe-59 chez le crabe et 1'hultre
est trés réduite par 1l'introduction d'E.D.T.A. dans 1'eau. De méme GOLDBERG E.D.
(1952) a montré que les diatomées marines utilisent le fer particulaire et colloi-
dal, mais si on complexe le fer par du citrate, de l'ascorbate ou de 1'humate
artificiel, 1l'assimilation n'a pas lieu. Au contraire les donaces accumulent
davantage le cobalt sous forme complexée (cobaltamine) que sous forme ionique
(LOWMAN F.G., TING R.Y. cités par WOLFE D.A. et RICE T,R., 1972), Ces complexes
peuvent augmenter la quantité d'ions en solution, et aussi augmenter ou diminuer
la productivité:

- soit en réduisant la quantité des divers ions libres qui peuvent étre
des oligo-éléments nutritifs indispensables, ou au contraire en masquant un ou
plusieurs €léments toxiques ;

- soit en augmentant la concentration totale d'éléments solubles, les

organismes pouvant ou non utiliser ces complexes. On admet généralement que le



N.T.A. et 1'E.D.T.A. ne traversent pas les parois cellulaires, et qu'ils peuvent
influencer la productivité. D'autres complexes peuvent au contraire passer 3 tra-
vers les membranes cellulaires et changer le métabolisme intracellulaire.

Quoiqu'il en soit, ces quelques exemples soulignent que les liens exilstant
entre pollution minérale et pollution organique peuvent complétement modifier les
effets sur les organismes. Ils montrent que l'on ne peut se limiter a 1'étude d'un
métal toxique mais qu'il est souhaitable d'é&€tudier la pollution dans son ensemble
et dans le contexte &cologique des sites de rejet (MARTIN J.M., 1971 ; BITTEL R.,
1973). Ils mettent aussi en évidence la difficulté des études in-vitro qui ne
peuvent pas toujours tenir compte des paramétres microbiologiques intervenant dans
1'évolution des formes chimiques des éléments, et qui, réalisées dans des systémes
clos, ne permettent pas de modéliser les différentes interactions propres au

milieu estuarien.

I11.6.5 - Lffets des interactions sédiment-métal

Le rdle des particules sédimentaires comme agent vecteur des oligo-&1&éments
métalliques a été déja étudié de fagon détaillée (§ II.5.3 et II.5.5). Nous nous
limitons ici 3 1'influence des sédiments (et des particules en suspension) sur la
toxicité des éléments métalliques, stables et radioactifs. Les différentes études
effectuées aboutissent en fait & des résultats contradictoires.

Dans une zone trés polluée par des métaux toxiques comme la baie de New
York, qui n'est pas un estuaire sensu stricto (salinité comprise entre 26 et
34 °/oo) PARARAS-CARAYANNIS G, (1973) est arrivé aux conclusions suivantes : la
vie benthique est trés affectée, le nombre des organismes de la meiofaune a &té
trés réduit ; par contre les effets sur le zooplancton et les poissons sont peu
apparents. Toutefois de nombreux métaux comme le mercure, l'argent, l'arsenic,
le chrome, le cadmium, le plomb, le nickel et le zinc ayant des effets cumulatifs,
des concentrations élevées en métaux lourds dans les sédiments constituent peut
gtre le danger le plus important pour les organismes estuariens et marins de
cette baie. A l'exception du plomb les métaux resteraient 1iés au sédiment et ne
repasseraient pas dans 1l'eau susjacente.

A 1'inverse les &études de GROSS H.G. et al. (1971) ne montrent pas d'en-
richissement en Cr, Pb, Ag, Cu dans les dép8ts provenant des rejets solides (qui
contiennent pourtant de fortes concentrations) ce qui signifierait que ces €léments
sont passés dans la phase liquide. On ne peut toutefois exclure une dilution ulté-
rieure de ces dépdts pollués par d'autres sédiments aux concentrations moins éle-
vées.

Dans l'estuaire de la Clyde, ol sont effectués des rejets de boues polluées
riches en métaux lourds, MACKAY D.W. et al.,(1972) ont mis en &vidence une modifi-
cation importante de la faune dans les zones trés polluées, et ont constaté 1'im-
plantation d'une population de polych&tes a la place de l'association précédente
mollusques-échinodermes. Ils ont par ailleurs collecté des buccins possédant une
coquille perforée en de nombreux endroits mais n'ont pas pu &établir de relation
de cause a effet avec la pollution par les métaux.

En ce qui concerne le mercure FUJIKI F. (1972) montre que les trés fortes

concentrations de mercure existant dans les sédiments de la baie de Minamata ne

provoquent plus de contamination des poissons vivants dans cette zone. Ceci est di
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au fait que le mercure n'est pas méthylisé dans ces sédiments et que les rejets
industriels de méthylmercure, responsables de la maladie de Minamata, sont mainte-
nant recyclés.

D'autre part dans la Tamise la majeure partie du mercure s'adsorbe sur les
suspensions trés fines qui ne peuvent se déposer dans 1'estuaire et 4 son embouchu-
re, et sont &€vacuées en mer (SMITH J.D., NICHOLSON R,A., MOORE P.J,, 1973).

Les couches superficielles de sédiment, surtout celles riches en matidre
organique, peuvent &tre une source importante de contamination pour les organismes
fouisseurs (CROSS F.A., DUKE T.W., WILLIS J.N., 1970) (LOWMAN F.G. et al., 1966).
Toutefois dans le cas des vers polychétes &tudiés par CROSS F,A. et al. (1970) les
teneurs semblent assez constantes malgré des variations importantes de la concen-
tration dans le sé&diment. Ceci peut s'expliquer soit par une non-assimilation de
la forme chimique des métaux (Fe, Zn, Mn), soit par un mécanisme de régulation par
les vers analogue d celui mis en évidence chez les crustacés décapodes par BRYAN
G.W. (1968). Il est intéressant de noter ici que l'enrichissement de ces vers
polychétes en métaux par rapport a l'eau et au sédiment, dans 1'ordre Zn > Fe > Mn,
suit la loi d'Irwing et Williams, ainsi que cela avait déja été signalé& pour le
plancton marin par GOLDBERG E.D., (1965). Ces sédiments, remis en suspension soit
par dragages soit par les courants de marée, peuvent &tre ingérés par les organis-~
mes se nourrissant par filtration et les contaminer (bivalves, zooplancton...).

En fait le rble du sédiment sur la disponibilité des éléments métalliques
dépendra en grande partie des conditions physico-chimiques et biochimiques du
milieu qui déterminent les quantités assimilables par les organismes.

On peut toutefois conclure que dans un grand nombre de cas, 4 l'exception
des organismes filtrants, les sédiments auront plutdt tendance 4 jouer un effet anta-
goniste sur la toxicité des éléments métalliques. De ce point de vue les fortes

turbidités du milieu estuarien sont sans doute bénéfiques.

11.6.6 - Concentration dans la chaine trophique

Si 1'on trouve un nombre relativement important de valeurs sur les teneurs
en oligo-éléments métalliques dans différentes esp&ces considérées isolément, il
n'existe qu'un nombre trés restreint de données sur 1'évolution de ces teneurs a
travers une chaine trophique estuarienne,.

En ce qui concerne les métaux lourds, citons les travaux de BUTTERWORTH J.
LESTER P. et NICKLESS G. (1972) quil mettent en évidence un enrichissement en Zn,
Pb et Cd lorsqu'on s'éléve dans la chaine alimentaire (tableau II.10).

On obtiendrait les mé&mes résultats pour le méthylmercure, qui Se concen-
trerait au fur et i mesure que 1l'on s'éléve dans les chaines trophiques (BITTEL R.,
1973). Toutefois la migration du mercure sous forme de méthylmercure est mise en
doute par ANDREN A.W. et HARRISS (1973). Dans ce cas les organismes pourraient
synthétiser du méthylmercure & partir de mercure inorganique par divers processus
biochimiques, et 1'augmentation au cours de la chalne alimentaire ne correspondrait
pas nécessairement 4 une concentration progressive.

Si 1'on se référe aux chalnes marines les résultats montrent, en général,
une diminution des concentrations avec le niveau trophique. Le tableau II.11 re-

prend les études effectuées en laboratoire par AUBERT M. et al. (1972).



Tableau II.10 - Teneurs en métaux lourds (ppm) dans
trois niveaux trophiques de 1'estuaire de la Severn.

Niveau Niveau trophique I Niveau trophique II Niveau trophique III
producteur consommateur I consommateur II
Elément Fucus Littorina Patella Thats
Zn 380 340 310 3100
Cd 50 140 200 420
Pb 0,9 0,6 9 27
Tableau II.11 - Evolution des teneurs en métaux 3 deux niveaux de

la chaine trophique estuarienne (contamination provoquée).
(AUBERT M. et al.; 1972)

Cu Pb Zn CrZO3 Hg
Plancton (durée de
contamination : 100-1500 500 1000 10-20 700
15 jours)
Poissons

(Cyprinidés) (durée quelques

de contamination : unités =0-T100 200 1-5 100

17 semaines)

De méme pour le plomb et le zinc, les résultats de 1'I.D,0.E, montrent que
la concentration diminue quand on s'éléve dans 1la chaine trophique. Les plus fortes
concentrations se rencontreraient dans le phytoplancton, alors qu'elles seraient
faibles dans les muscles de poisson. Les fortes concentrations en plomb rencontrées
parfois dans les poissons seraient en fait le résultat d'une adsorption et d'une
complexation par le mucus de la peau et des é&cailles (PATTERSON C,C,, communica-
tion personnelle).

Pour ce qui est des radionuclides artificiels, les auteurs sont unanimes
pour dire que 1'activité spécifique décroit d'autant plus que l'on s'éléve dans la
chaine alimentaire. Ceci s'explique par des phénoménes de dilution des €léments
radioactifs par leurs isotopes stables, par la décroissance radioactive et par des
taux de renouvellements plus lents des organismes supérieurs. L'exemple du Zinc-65
étudié par DUKE T.W. (1967) dans des conditions estuariennes semi-naturelles illus-
tre bien ces phénoménes. Les facteurs de concentrations pour différents radio-

~

nuclides artificiels & travers la chaine alimentaire sont donnés tableau II.12




Tableau II.12 - Evaluation des facteurs de concentrations dans les organismes
aquatiques, de quelques radionuclides artificjiels. (d'aprés Report of the Study
of Critical Environmental Problems, S.C.E.P. : "Man's Impact on the Global
Environment'", MIT, 1972).

Larves Larves
Radionuclide Site Phytoplancton filamenteuses d'insectes Poisson
NaZ4 Columbia river 500 500 100 100
cub? " 2000 500 500 50
Terres rares " 1000 500 200 100
Fe?? " 200000 100000 100000 10000
p3?2 " 200000 100000 100000 100000
p32 White Oak lake 150000 850000 100000 Sonoe
sro0 - y0 g 75000 500000 100000 o0

Enfin si 1l'on considére les éléments radioactifs naturels, il n'existe pas
de données complétes permettant de dégager une conclusion générale, Nous avons
extrait des compilations effectuées par WOODHEAD D.S, (1973), et CHERRY R.D. et
SHANNON L.V. (1974) quelques valeurs significatives des activités et des facteurs
de concentration des radio-éléments naturels dans les organismes marins (tableaux
I1.13 et 1I1.14). Compte tenu du déséquilibre existant dans les familles du thorium
232 et de 1'uranium-238 dans 1l'eau de mer, il est plus adéquat de considérer les
facteurs de concentrations. On remarque aussi que les isotopes du thorium sont les
plus concentrés par le phytoplancton suivis de prés par le polonium-210 et qu'a
l'exception de ce dernier isotope les valeurs du facteur de concentration décrois-
sent avec le niveau trophique.

11 est prématuré de conclure i partir de ces quelques résultats fragmen-
taires et contradictoires. Il est toutefois permis de penser que 1'augmentation
de concentration avec le niveau trophique, mise en évidence pour les pesticides,
ne se retrouve pas toujours dans le cas des métaux. Ceci est particuliérement vrai
pour les radionuclides artificiels et peut-&tre pour les principaux radionuclides
naturels. Dans le cas des oligo-éléments stables la littérature analysée fait
apparaitre soit une augmentation, soit une diminution a travers la chaine alimen-

taire.




Tableau II.13 - Activité spécifique de quelques radionuclides naturels
1y, draprés WOODHEAD D.S. (1973)

dans les organismes marins (pCi g~

Radionuclides Phytoplancton Zooplancton Mollusques Crustacés Poissons
238 4-5.107° 1-2-10"2 - - -
=)
) ] 2-51.10
Ra%20 2.1072 2.1072 (parties
molles)
pp210 1-7.107] 1-25.1072  5-10.10"°  4-7.10"% 2-23.107%
(chair)
po210 4-17.1071 5-100.107%  4-11.107"  4-16.10""  4-1400.107%
(chair)
k40 2,5 2,5 2,9 2,5 2,5

Tableau II.14 - Facteurs de concentrations de quelques isotopes

naturels dans les organismes marins.

238, 2320, 2305, 228, 2265, 210p
Phytoplancton 10 z.10Y  8.10® 2010 za103 4,108
Zooplancton 5 2.10%  4.103  6.103 102 2.10%
Poissons 6.1072 - - 6.102 50 2,103
I1.6.7 - Impact des métaux toxiques sur la vie estuarienne

Les différentes observations rapportées précédemment mettent en évidence
la difficulté de déterminer la relation entre la concentration d'un élément métalli-
que et la détérioration de 1l'environnement estuarien.

En effet comme nous l'avons souligné les facteurs qui déterminent la toxi-
cité d'un élément sont multiples, (salinité, oxygéne dissous, pH, température,
ensoleillement, forme physicochimique de 1'élément, problémes de synergie et d'anta-
gonisme, action de la flore et de la faune environnante etc...) Par ailleurs les
méthodes classiques utilisées pour décrire les effets des métaux toxiques sont

's

aujourd'hui reconnues comme dépassées du fait qu'elles ne s'intéressaient qu'a de

grandes caractéristiques morphologiques comme 1la lésion des tissus,et les troubles
de fonctionnement des organes. Aujourd'hui on découvre des effets a4 1'intérieur

méme des cellules, comme 1l'inhibition de 1l'activité enzymatique et les effets téra-
togénes qui provoquent la rupture des équilibres biochimiques. L'impact des métaux

.

toxiques sur 1'environnement devrait donc davantage se référer a ces effets plutdt




qu'aux critéres &tablis par le passé. (DYRSSEN D, et al,, 1970)., De plus il n'exis-
te que peu de données sur le milieu estuarien s.s.. Si 1'on considére les doses
limites 3 ne pas dépasser, pour l'estuaire de la Delaware, SCHEIR A. et KIRY P.
(1973) recommandent des concentrations qu'ils estiment '"potentiellement sfires"

(Tableau II.15).

Tableau II.15 - Concentrations limites dans les eaux proposées pour
1'estuaire de la Delaware (SCHEIR A., KIRY P., 1973)

Elément mg/1
ALUMINIUM 0,1
CADMIUM 0,004
CHROME 0,02
CUIVRE 0,018 a 0,11
FER 0,7
PLOMB 0,03
MANGANESE 40
MERCURE 0,05 a3 0,2
NICKEL 0,1
ZINC 0,03

Par ailleurs il convient de revenir ici sur la différenciation entre une
pollution continue, généralement introduite dans l'estuaire par la riviére, et une
pollution de type accidentelle et ponctuelle. Dans ce dernier cas la teneur de
1'é1ément tendra A décroitre rapidement par dilution, dispersion et biocaccumulation
alors que dans le premier on tend vers un niveau constant et un &tat d'équilibre.

DUKE T.W. (1967) souligne que les organismes qui seraient contaminés et
potentiellement dangereux pour 1'homme dans ces deux cas seraient vraisemblablement
différents. Par exemple certains organismes peuvent lentement accumuler des quan-
tités importantes d'un élément. Ces organismes montrent en général les facteurs
de concentration les plus importants pour les métaux toxiques et radioactifs, sauf
bien sfir si la période de ces derniers est courte par rapport au temps de contami-
nation. Par contre ils seront nettement moins affectés par des rejets sporadiques
ou une pollution accidentelle et seront donc moins dangereux pour 1'homme que ceux
qui sont rapidement contaminés comme les hultres.

Nous allons examiner maintenant les effets de quelques &léments métalliques
sur la faune estuarienne, effets soit effectivement observés, soit potentiels ;
dans ce deuxiéme cas on se référera 4 des observations effectuées dans le milieu

marin sur des organismes susceptibles de vivre dans les estuaires.

ARGENT

Des teneurs de 5 ug/l seraient toxiques pour les larves d'hultres et les




poissons.
Chez 1'homme, la consommation d'organismes pollués est sans doute assez

peu nocive

ARSENIC

A 1'état élémentaire, l'arsenic est virtuellement non toxique pour les
organismes estuariens. La forme trivalente est plus toxique que la forme penta-
valente. Les arsénites seraient toxiques 3 partir de concentrations de 1 i 10 pg/1
dans l'eau. Des teneurs trés é€levées ont €té observées dans les clams d'estuaire
(Mercenaria mercenaria) et dans les crevettes (15-40 pg/g) (Rapport IDOE, 1972)

BROWNING E. (1961) cite des facteurs de concentration de 3300,

BERYLLIUM

Il n'existe que peu de données sur la toxicité du béryllium. En eau douce
la toxicité varie en fonction inverse de la dureté& de l'eau. Les facteurs de
concentration sont de 1'ordre de 10°.

CADMIUM

Les effets les plus connus sont relatifs & la maladie d'itai-ital au Japon
(KOBAYASHI J., 1971) qui se traduit par des troubles du métabolisme du calcium
accompagné de décalcification, rhumatismes, névralgies, proteinuries, troubles
cardiovasculaires. Les facteurs de concentrations seraient en moyenne de 10% 2
10% dans les organismes marins. (Rapport IDOE, 1972). LOCKE (1957) cite un facteur
de concentration de 4500.

Les effets sur 1'écosystéme estuarien ne sont pas connus. Les larves et
les algues seraient particuliérement sensibles au cadmium. Bien que 5 & 10 % du
cadmium ingéré par 1'homme soit excrété, il faut souligner que sa période biolo-
gique est voisine de 25 ans, ce qui conduit 3 son accumulation progressive chez

les individus se nourrissant d'organismes méme peu contaminés.

COBALT

Ne semble pas toxique pour les organismes marins pour des concentrations
dans 1'eau <10 ppm selon 1'I.D.0.E., les facteurs de concentrations seraient
compris entre 102 et ]04. Des facteurs de concentrations supérieurs a4 20000 chez
certains organismes marins sont cités par HALSTEAD B.W. (1970).

Chez 1'homme de fortes quantités de cobalt ingérées pendant de longues
périodes peuvent provoquer des lésions du systéme nerveux, des affections cardia-
ques et une perturbation des activités thyroidiennes et spinales,

I1 semble improbable que les quantités qui pourraient &tre ingérées par
1'homme i partir d'organismes estuariens puissent atteindre un niveau nocif pour

celui-ci.

CHROME
On considére généralement que c'est la forme hexavalente du chrome qui est

la plus toxique pour les organismes.
D'aprés PORTMANN J.E. (1970), la dose 1léthale 50 % varierait de 20 a 200

ppm dans 1'eau pour les crevettes et les poissons, selon la valence de 1'€lément.




I1 provoquerait diverses 1ésions cancéreuses chez les poissons, lésions dont 1le
nombre semble supérieur prés des zones de rejets industriels aux U,S.A. (DVIZHKOV
P.P., 1967). Chez les larves d'hultres, la dose 1éthale est comprise entre 5 et

10 mg/1. Des valeurs de 1l'ordre du mg/l peuvent réduire la photosynthése de fagon
notable chez les macrocystis. Les facteurs de concentration sont compris entre

104 et ]05. Contrairement au cadmium, le chrome ne semble pas s'accumuler de facgon
importante dans le corps humain, ceci réduit considérablement les risques consé-
cutifs & 1'ingestion de poissons et de mollusques pollués.

Les effets sur 1'écosystéme estuarien ne sont pas connus.

CUIVRE

I1 provoque une décoloration verddtre du manteau chez les huitres (PALMER
H.D., 1972) qui sont tr&s sensibles & cet élément, et les rend impropres i la
consommation. En raison du golit de cuivre facilement détectable par le palais
humain, il y a peu d'empoisonnement (1'homme pourrait détecter 5-7 ppm selon
PORTMANN J.E., 1970) ; de plus le cuivre est rapidement excrété de sorte qu'il est
peu probable qu'une 1l&sion sérieuse se produise aprés ingestion de produits
contaminés.

Chez le poisson PRESTON A.D. et al. (1972) n'ont pas constaté d‘'augmenta-
tion de la teneur en Cu bien qu'elle ait augmenté dans les eaux cOti&res britanni-
ques. Des concentrations de 1l'ordre de 10_2 ppm seraient capables d'affecter 1la
photosynthése et la croissance des algues.

Les effets sur 1'écosystéme estuarien sont peu connus.

MANGANESE

Le manganése est tré&s concentré par les coquilles St, Jacques, La copréci-
pitation du manganése avec les hydroxydes de fer peut accroitre son accumulation
par les algues et les éponges ; toutefois l'accroissement est plus important pour
le Mn-54 que pour le manganése stable (LOWMAN F.G., et al., 1967).

Les larves d'huitres seraient tuées 3 partir de concentrations voisines
de 15 ug/l; des concentrations encore plus basses seraient nocives pour les algues.

Chez 1'homme la concentration dans les tissus est probablement régulée par
des variations du taux d'excrétion. L'ingestion de produits pollués ne présente
pas de risque majeur.

Les effets sur 1'écosystéme estuarien sont peu connus.

MERCURE ET METHYLMERCURE

Nous ne reviendrons pas sur la maladie de Minamata abondamment décrite
dans la littérature (FUJIKI M., TAJIMA D., 1973, FUJIKI M,, 1972). Elle se traduit
par l'atrophie des cellules granuleuses du cervelet, la disparition des cellules
nerveuses de part et d'autre de la scissure calcarine, une atteinte des tractus
pyramidaux et extrapyramidaux. Les principaux symptOmes sont la fatigue, les pertes
de mémoires, les troubles de la vue et de l'ouie, la disarthrie, etc.,.. et dans
les cas les plus graves la mort,

Au niveau du plancton le mercure et surtout les composés organo-mercuriels
réduisent la photosynth&se du phytoplancton 3 partir de concentrations de 0,1 ppb,
clest-a-dire pour des concentrations bien inférieures & celles tolérées pour les




eaux potables (HARRISS R.C.et al., 1970). On n'a pas encore confirmé en nature
cette observation de laboratoire.

Les concentrations moyennes dans les organismes marins seraient d'aprés
KNAUER G.A. et MARTIN J.H. (1972)

0,01 ppm phytoplancton
0,01 ppm zooplancton
0,04 ppm anchois

Pour AUBERT M. et al. (1973) les concentrations de mercure et de méthyl-
mercure dans des poissons de la baie des Anges varieraient selon les espéces de
0,3 42,6 pg/g et de 0,06 3 0,9 ug/g ce qui correspond 4 des valeurs supérieures
au seuil toléré (0,5 a 0,7 ug/g) (valeurs exprimées par rapport au poids sec).

L'accumulation de composés organomercuriels par les organismes marins a
déja obligé certains pays a4 interdire la péche et la vente de certains poissons
et coquillages.

Les effets sur 1'é€cosystéme estuarien sont peu connus,

NICKEL

A faibles doses, le nickel n'apparait pas &tre tré&s toxique pour les ani-
maux, mais peut &tre dangereux pour les plantes (PORTMANN J.E., 1970 ).
11 aurait un effet cancérigéne sur les animaux dans les expériences de laboratoire
(HUEPER W.C., 1963). Les doses 1léthales seraient comprises entre 0,5 et 10 ppm pour
les poissons d'eau douce, mais elles seraient voisines de 100 ppm en eau de mer.

La consommation de produits contaminés ne semble pas, jusqu'd maintenant
avoir provoqué des intoxications ou des effets nocifs.

Les effets sur 1'écosystéme estuarien sont inconnus.

PLOMB

11 provoque une inhibition des enzymes et 1l'altération du métabolisme des
cellules. D'aprés PRINGLE B.M. et al. (1968) 1'huitre peut prélever du plomb de
fagon cumulative. Pour une concentration de 0,2 ppm dans 1l'eau les huitres assimi-

N

leraient quelques mg/j/kg jusqu'ad la concentration léthale. Les facteurs de
concentrations atteindraient 1400.

La dose maximale chez 1'huitre serait de 2 ppm dans les tissus.

La dose maximale chez Mercenaria mercenaria de 4 ppm

La dose maximale chez Mya arenaria de 5 ppm.

Chez le poisson, une forte contamination peut provoquer une lésion des
branchies et une inhibition des échanges oxygéne-gaz carbonique.

Le plomb serait cancérigéne chez 1'homme, qui peut &tre atteint & 3 ni-
veaux : nerveux, hématopoiétique et rénal (GOYER R.A., CHILSON J.J.,(1972)). Cette
maladie est connue sous le nom de saturnisme.

Les effets sur 1'écosystéme estuarien sont mal connus.

SELENIUM
Absorbé 3 fortes doses, il peut provoquer des troubles de la vision, des
1ésions du foie, de 1'anémie et dans les cas extr@mes une paralysie pouvant &tre

suivie de mort.
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Indispensable & la vie de nombreuses esp&ces, il est peu probable qu'il puisse pro-
voquer des troubles chez 1'homme ayant absorbé des organismes estuariens méme trés
contaminés.

Chez les phoques le sélénium présente une excellente corrélation avec 1le
mercure, dont 1l pourrait contrebalancer les effets toxiques.

VANADIUM

Le vanadium est sans doute peu toxique pour les organismes estuariens. On
a en effet montré que pour les organismes d'eau douce la toxicité varie en fonction
inverse de la dureté de 1'eau.

ZINC

I1 peut &tre toxique pour les larves de mollusques a partir de 0,4 mg/1
dans les estuaires (HALSTEAD B.W., 1970). Il ne semble pas se concentrer dans les
fucus (PRESTON et al., 1972). Dans une étude en laboratoire BRERETON A. et al.
(1973) ont montré que des concentrations dans 1'eau supérieures 3 100 ppb affec-
taient la croissance et le dévelopement larvaire des huitres, et qu'd partir de
200 ppb il n'y avait pas de croissance apparente. Ils fixent un seuil de tolérance
de 50 ppb pour les larves de 1'hultre étudiée (Crassostrea gigas). I1 faut noter
que ces valeurs sont trés proches de celles rencontrées dans la plupart des estuai-
res étudiés. WOLFE D.A. (1970) cite des facteurs de concentrations compris entre
2.10° et 4.105 selon le type de tissus considérés chez Crassostrea virginica.
Ce facteur diminuerait quand augmente la teneur en zinc dans 1l'eau (PRESTON A.,
1966). Aucune raison physiologique particuliére ne semble responsable de ces fortes
accumulations ; WOLFE D.A. formule l1'hypoth&se,qui serait d'ailleurs valable pour
d'autres métaux lourds, qu'elles seraient 1iées 3 un manque de discrimination des
cellules responsables de l'accumulation du calcium.

Chez 1'homme, l'ingestion de sels de zinc solubles peut affecter le tube
digestif. Toutefois, le caractére non cumulatif du zinc dans 1l'organisme humain,

le rend peu nocif.

RADIONUCLIDES

Les effets biologiques des radiations ionisantes ont fait 1'objet de nom-
breux travaux (POLIKARPOV G.G., 1966 et Symposium I.A.E.A. "Radioactive contamina-
tion of the Marine Environment" Vienne, 1973). Il serait donc laborieux de
vouloir résumer l'ensemble des observations faites dans ce domaine. Il convient

toutefois de rappeler un certain nombre de caractéristiques propres a 1l'impact

des radio-éléments sur les organismes.

i) L'action des radiations au niveau cellulaire se traduit par des comséquen-
ces variées : mort de la cellule, modification du taux de croissance, réduction
de la compétitivité de la cellule au sein de la communauté, mais surtout altération
génétique ou chromosomique (mutation). Bien que ce phénoméne doive 8tre envisagé
d'une fagon statistique, 11 faut noter qu'il peut &tre causé par 1'action d'un
rayonnement unique, ce qui confirme dans ce cas l'ambiguité de la notion de

seuil dangereux. Mais surtout une mutation peut présenter un caractére hériditaire
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et 8tre transmise aux descendants de la cellule irradiée. Il est évident que si
1'interaction des rayonnements et des systémes biologiques se fait au niveau
moléculaire, les effets de cette interaction peuvent se manifester d n'importe
quel niveau : écosystéme, organisme, organe, tissu, cellule. De plus, l'environne-

ment peut contr8ler ou influencer ces interactions 2 chacun de ces niveaux
(RICE T.R., 1970).

ii) En raison des effets mutagénes des radiations, il serait sans doute encore
plus important ici que pour les autres polluants de considérer le transfert des
radionuclides a 1'homme 3 travers la chaine alimentaire, plutdt que les effets
spécifiques sur 1l'écosystéme estuarien comme nous 1l'avons fait généralement jus-
qu'a présent.

iii) Les dangers présentés pour l'homme sont de deux types : ils résultent soit
d'une contamination par ingestion d'eau ou d'aliments pollués soit d'une irradiation
d'origine externe. Ce deuxiéme cas s'est déja présenté au niveau des marais cOtiers

pollués par les rejets d'une centrale nucléaire (JEFFERIES D.F., 1970).

iv) Les radionuclides issus des tests nucléaires atmosphériques ou provenant
des effluents des centrales nucléaires et des usines de traitements de minerais
radioactifs sont généralement davantage concentrés par les organismes que leurs
isotopes stables ce qui s'explique par leur forme spécifique différente. Ceci a
été observé pour le Fe-55, le Mn-54 et le Zn-65. Une revue de ces problémes a &té
effectuée par ROBERTSON D.E., (1971).

Pour ces différentes raisons il est regrettable que le nombre d'études
consacrées aux effets des radiations lonisantes sur les organismes estuariens ne
soient pas plus nombreuses. Citons, par exemple, les travaux de RICE T.R. et al.
(1970), qui montrent 1'extréme diversité des doses nécessaires pour provoquer 50 %
de mortalité dans une population de crabes et de crevettes d'estuaire. (exposition

40 jours, T = 20°C, S$%ca 30). (Tableau II.16).

Tableau I1.16 - Dose léthale d'irradiation chez quelques

organismes estuariens.

Espéce DLSO (Rad)
Callinectes sapidus (crabe bleu) 42 000
Uca pugnax, U. pugtilator, U. minax 9600 - 1800
Paleomonetes sp. (crevette) 215

Par ailleurs, ainsi que nous l'avons déji souligné les effets des radia-
tions ionisantes dépendent des différents facteurs de l'environnement : température,
salinité etc...

Si de telles études sont intéressantes, il importe de souligner le manque
d'observations concernant 1'effet des faibles concentrations pourtant les plus

fréquentes. Il n'est d'ailleurs pas évident que l'action prolongée de faibles
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quantités de radionuclides sur l'environnement puisse &tre considérée comme négli-
geable & long terme.

11 faut cependant noter ici qu'une communauté estuarienne exposée pendant
un an a des doses comprises entre 0,04 et 3,3 Rad/h n'a pas manifesté de troubles
apparents, en ce qui concerne les taux de croissance et de survie, de fécondité
et de fertilité (WILLIAMS R.B., MURDOCH M.B., 1973a). Par contre les mémes auteurs
(1973b) ont montré dans d'autres expériences, que le développement de nouveaux
tissus chez les éponges (Hymenacidon heliophyla) était trés réduit par une irradia-
tion de 0,85 Rad/h, et que des doses de 4,2 Rad/h endommageaient les coraux
(4strangia danae) et diminuaient la croissance et la survie des hultres (Crassos-
treaq virgintca).De plus, il conviendrait de généraliser ces études i tous les ni-
veaux de la chaine alimentaire. L'urgence d'un tel programme apparait d'autant
plus qu'un grand nombre de centrales nucléaires déversent déja leurs effluents dans
les zones estuariennes et que l'implantation de nombreuses autres est prévue pour
un proche avenir ; signalons notamment qu'un €lément extrémement toxique comme le
239Pu, que 1'on retrouve actuellement dans 1l'océ&an 3 des concentrations de 0,11
3 3.107° Ci/kg (MIYAKE Y., SUGIMURA Y., 1968) n'a pas encore été &tudié en milieu
estuarien. Son utilisation comme combustible nucléaire va pourtant conduire & une
augmentation rapide de sa teneur dans l'environnement, dont les estuaires vont

une nouvelle fois constituer 1'un des maillons les plus sensibles.

I1.7 - RESUME ET CONCLUSIONS

II.7.1 - Méthodes analytiques

Les tré&s basses teneurs en oligo-éléments métalliques existant dans la
phase liquide et généralement dans la phase solide en l'absence de pollution requié-

rent

- 1'élaboration de techniques de prélévement et de stockage prévenant tout

risque de contamination ;

- 1'utilisation de techniques analytiques perfectionnées comme 1'absorption
atomique et l'activation neutronique, qui permettent la détermination d'un grand
nombre d'éléments d'importance majeure dans les problémes d'environnement, et qui
semblent les plus appropriées quant au nombre d'échantillons analysés et a la

qualité des résultats.

- la généralisation de l'emploi de standards de référence (eau-sédiment-

organismes).

11.7.2 - Forme spécifique des éléments

D'une fagon générale, la forme spécifique des métaux (notamment dans les
apports 3 l'estuaire) apparait comme un des paramétres principaux qu'il importe
de déterminer pour comprendre et prévoir les principales réactions de transferts
physigo-chimiques et biologiques et leur impact sur l'environnement dans la zone
de l'estuaire. L'un des résultats essentiels de cette étude est d'avoir permis de
montrer l'importance majeure de la phase en suspension comme agent vecteur de trés

nombreux oligo~éléments métalliques, qu'ils soient d'origine naturelle ou
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artificielle.

Cette importance dépend de nombreux param&tres (nature minéralogique, compo-
sition chimique, granulométrie etc...) propres a la particule, mais aussi des carac-
téristiques physico-chimiques de 1l'eau environnante. Toutefois, la frontiére entre
les phases soluble et particulaire, plus ou moins arbitrairement fixée 3 0,45 u,
ne correspond peut €tre pas 3 un phénoméne réel et il conviendrait d'approfondir
ce probléme qui apparailt par la nature méme des eaux et des suspensions estuarien-
nes, plus critique que dans l'océan.

Quoiqu'il en soit, on ne peut contr8ler efficacement la pollution sans
prendre en compte la phase particulaire comme c'est trop souvent le cas, ni surtout
construire un mod&€le de diffusion - advection d'un polluant dans un estuaire en

ignorant ses caractéristiques sédimentologiques.

I1.7.3 - Principales réactions physico-chimiques de transfert solide ¥ liquide

Ces réactions aboutissent dans la zone de 1l'estuaire 3 des résultats oppo-

- Mise en solution d'oligo-éléments a partir de 1la phase particulaire :
échange ionique, formation de complexes organiques et inorganiques...

-~

- Précipitation d'oligo-éléments a partir de la phase en solution = précipi-
tation d'hydroxydes de fer avec entrainement de nombreux autres métaux, réactions
d'oxydo~-réduction, phénoménes de sorption etc...

La prédiction de 1'importance relative de ces diverses réactions est diffi-
cile en raison du nombre de paramétres mis en jeu ; c'est pourquoi, on devra entre-
prendre une &étude expérimentale approfondie avant toute tentative de mise en modele

de la pollution.

II.7.4 - Réactions de transfert biologique

Elles n'ont pas été étudiées de fagon détaillée. Si, en tant que réservoir
d'oligo-éléments métalliques, la phase biologique ne joue en général qu'un rdle
mineur, elle a par contre une influence notable sur leur transfert et leur recy-
clage (cas des bactéries et des produits d'excrétion de nombreux organismes qui

~

peuvent conduire 3 la formation de complexes organiques etc...). Cette phase est

particuliérement importante 3 1'interface eau-sédiment oli son rdle dans la forma-

tion de sulfures ou dans la méthylation du mercure, par exemple, est bien connu.

1I.7.5 - Différents types de comportement et essai de classification

des oligo-éléments métalliques

Nous avons essentiellement considéré le cas d'éléments entiérement disper-

sés lors de leur introduction d 1'amont du systéme estuarien.

Nous avons cherché 3 différencier les éléments qui traversaient l'estuaire
sans subir de réactions de transfert importantes de ceux qui au contraire subis-
saient des réactions physico-chimiques ou biologiques permettant leur passage d'une
phase 3 une autre. Bien qu'il soit hasardeux d'extrapoler ces résultats a la

=

détermination du comportement d'un élément introduit & un niveau quelconque de

1'estuaire, ils devraient permettre de spécifier la nature des recherches 3 entre -
’ p P

prendre en pareil cas.
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On peut théoriquement distinguer un certain nombre de types de comporte-
ment, schématisés sur le tableau I11.17.

Tableau II.17 - Différents types de comportement des

oligo-&l&ments métalliques dans un estuaire.

Cas I Cas II Cas III Cas IV Cas V

Concentration dans
la phase en — ////1 \\\\ \\\N}///
solution
Concentration dans | V. | T-=——-— > — -S> -
la phase _— \\\\ ///ﬁ
particulaire

- —— =3 vy
Terres
Cr51 Mo rares Cs137 Fe, Co, Ni,
Exemples sp124 Manganése Mn > Cu, Zm, ?
possibles Silice (hiver) Sé%;)ce zn®5 etc...

Les concentrations dont il est fait &tat représentent des valeurs moyennes dans
le temps et dans l'espace. De plus on ne considére que le cas d'éléments persis-
tant en faisant notamment abstraction sur ce schéma des €léments radioactifs i
courte période.

Les flé&ches horizontales (— ) indiquent que la concentration de 1'élément
dans la phase soluble ou dans la phase particulaire (phase en suspension et sé&di-
ment) n'est pas affectée par des réactions de transfert dans une autre phase. Dans
ce cas les concentrations mesurées en solution seront conformes a celles calculées
a partir de la droite de dilution théorique eau douce-~eau de mer, et les concentra-
tions dans les suspensions seront constantes (&lémentsconservatifs en solution).

Les fléches obliques concernent le cas opposé ou la concentration dans
1'une des phases augmente (_*) ou diminue (™) par suite de telles réactions.
Dans ce cas la diminution (ou l'augmentation) dans 1'une des deux phases considé-
rées devrait se traduire par une augmentation {ou une diminution) dans 1l'autre
phase (éléments réactifs non conservatifs en solution).

En fait, lorsque le rapport des concentrations entre la phase soluble et
la phase particulaire est faible, une diminution dans la phase en solution affecte-
ra peu les concentrations de la phase en suspension et inversement une désorption
faible 3 partir de cette derniére pourra augmenter de fagon notable la concentra-
tion en solution de 1'élément considéré, ces deux derniers cas sont figurés par des
fleches horizontales en pointillés (--->).

I1 faut noter que tous les cas intermédiaires, y compris la succession
de deux réactions opposées, peuvent se présenter, et que notre ignorance de la
cinétique de tels processus nous empéche actuellement d'€valuer leur probabilité
et de chiffrer leur importance respective.

Enfin et surtout, chaque rejet constituant un cas d'espéce, le comportement

d'un élément donné pourra dépendre de son origine et de son mode de production.
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Le tableau II.17 ne constitue donc qu'un résumé des quelques exemples trouvés dans
la littérature.

Dans l'interpré&tation que nous avons donnée de ces différents types de
comportement, deux points particuli&rement importants méritent d'€tre rappelés
ici

i) Le phénomé&ne que nous avons retenu pour interpréter la mise en solution

d'éléments comme le fer, le nickel, le cobalt etc... dans les zones de faible sa-
linité fait largement appel 4 la formation de complexes organo-métalliques. Nous
avons d'autre part relié la précipiiation de ces éléments dans les zones de forte
salinité au changement de signe de la charge électrique des particules dans 1l'es-
tuaire, qui peut €tre attribuée 4 la variation de la composition ionique de l'eau,
mais aussi a8 la présence de composés organiques. Ces deux remarques soulignent
l'étroite relation existant entre pollution mindrale et pollution organique et

montrent la nécessité d'une approche globale des phénoménes de pollution.

ii) Alors que 1l'on pouvait espérer tirer du comportement géochimique des radio-
nuclides artificiels rejetés par les centrales nucléaires d'utiles renseignements
sur celui de leurs isotopes stables, il s'avére qu'ils peuvent évoluer de fagon
différente. Cette différence de comportement est attribuée 3 la forme spéecifique

distincte des tsotopes stables et radioactifs.

D'un strict point de vue chimique le stockage et le temps de résidence
des métaux dans un estuaire dépendra largement de 1'importance relative des diffé-
rentes réactions que nous avons décrites. Toutefois dans bien des cas la matiére
en suspension, agent vecteur des métauxr, est si abondante que le bilan des métaux
dans l'estuaire sera, dans une large mesure, gouverné par son comportement dynami-
que et sédimentologique.

I1.7.6 - Impact sur 1l'environnement

I1 est difficile de définir un seutl critique pour les organismes estua-
riens d partir de ceux généralement adoptés pour les organismes marins et fluviaux,
En effet les zones estuariennes sont caractérisées par

- une grande proportion de formes juvéniles extrémement sensibles 3 la
pollution ;

- de nombreuses espéces vivant prés de leur limite de tolérance en raison

des variations physico-chimiques auxquelles elles sont soumises naturellement ;

- 1'existence d'un écosystéme relativement simplifié comprenant un petit
nombre d'espéces différentes, la disparition de 1l'une d'entre elles pouvant conduire
3 des perturbations considérables.

Dans le cas des métaux il existe des problémes de synergie ou d'antagonisme
liés a8 la quantité variable d'ions majeurs en compétition, 3 la présence de comple-
xes organiques et & l'abondance de sé&diment en suspension beaucoup plus grande que
dans les fleuves et 1'océan. Caes caractéres spécifiquement estuariens rendent par-~
ticuliérement complexe 1l'instauration de seuils critiques adéquats. L'opportunité
d'études consacrées au niveau naturel des métaux dans les différentes zones estua-

riennes s'en trouve confirmée.
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Peu de données existent sur la concentration dans les chalnes alimentaires
spécifiquement estuariennes. Les données fragmentaires que nous avons recueillies
ne semblent pas indiquer de concentration progressive des polluants métalliques
jusqu'aux niveaux trophiques supérieurs (ce phénoméne n'est toutefois pas général)
ainsi qu'on l'a clairement montré dans le cas des pesticides (voir chapitre III).

On a vu que les isotopes radioactifs étaient davantage concentrés par les
organismes que leurs homologues stables. La raison invoquée fait appel ici encore
a la différence des formes spécifiques des isotopes stables et radioactifs.

De nombreux organismes estuariens sont trés vulnérables et 1l'effet des
doses toxiques faibles subies pendant une longue durée devrait €tre systématique-
ment étudié, afin de combler le manque de données dans ce domaine.

Enfin, la réaction d'un écosystéme estuarien a une pollution métallique
accidentelle (temps de réponse, retour 3 la normale) n'a fait 1'objet que d'un

nombre de travaux trop limité.
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Chapitre III

POLLUTION PAR LES PESTICIDES ET LES CHLORODIPHENYLES (PCRB)

IIT.7 - L'ESTUAIRE ET LES POLLUANTS ORGANIQUES
ITI.1.17 - Généralités

Depuis quelques années la présence de produits organiques artificiels et
particuliérement des hydrocarbures halogénés ayant des effets néfastes sur certains
organismes et présentant une grande persistance dans l'environnement alarme les
écologistes. Le DDT en est de loin 1'élément le plus connu et le plus étudié, i
la fois parce que sa toxicité relativement élevée a déji conduit 3 la mortalité
massive de certains animaux comme les oiseaux et les poissons, mais aussi parce
que la contamination de l'environnement par ce polluant est globale puisqu'on le
trouve dans les organismes vivants du monde entier jusqu'a 1'Antarctique,
(RISEBROUCH R.W., 1969 ; RISEBROUGH R.W. et al., 1967 ; WURSTER C.F., WINGATE D.B.,
1968 ; PETERLE T.J., 1969). La reconnaissance de 1'importance de ce probléme a
d'ailleurs conduit les Ltats-Unis et certains pays européens a contrdler l'utili-
sation de ce type de produits. Les deux principales classes de ces polluants sont
les pesticides et les chlorodiphényles, plus généralement appelés PCB (polychlo-
rinated biphenyls). Les premiers sont des produits introduits volontairecment par
1'homme dans 1'écosystéme pour réduire ou éliminer certaincs espéces jugdées indé-
sirables; ils sont utilisés principalement en agriculture mais également dans les
habitations. Les deuxiémes sont des produits utilisés presqu'exclusivement dans
1'industrie comme solvants, réfrigérants, fluides thermiques, fluides hydrauliques
etc... Tous deux ont en commum une trés faible solubilité dans 1'eau, une forte
solubilité dans les graisses et une dégradation chimique ou biochimique lente,

La production continue de ces produits constitue un danger grandissant pour
l'environnement. Si celle de DDT semble se stabiliser (8,13.10'0 g/an en 1963 et
6,0.10""
de nouveaux produits aux toxicités mal connues, que les chercheurs retrouvent dans

g/an en 1969 aux Etats Unis, dont 70 % exportés), cn invente sans cesse

1'environnement au fur et a mesure de leurs investigations, citons les phtalates
(ZITKO, 1972), les paraffines chlorées (ZITKO, 1973), les chloroterphényles
(ZITKO, HUTZINGER, JAMIESON, 1972) etc...

Les estuaires constituent des zones particuliérement vulnérables 4 la pollu-
tion par ces produits. Ils constituent le réceptable final des eaux polluées du
drainage continental, ou sont méme quelquefois directement traités par certains

pesticides pour éliminer des insectes nuisibles (moustique, fourmi). De plus ils
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constituent des écosystémes aux chaines trophiques relativement simples et

servent de lieu de ponte et de reproduction a4 grand nombre d'esp&ces marines. Les
estuaires sont donc trés sensibles et on a pu invoquer la pollution par les pesti-
cides pour rendre compte de la diminution de certaines espéces commerclales de
mollusques ou de crustacés aux Etats-Unis,

L'¢étude de la pollution decs estuaires ne fait que commencer et nous en
verrons toutes les lacunes mails en se basant sur les observations sur le terrain
ainsi que sur les essais de toxicité - conduits essentiellement aux Etats Unis au
laboratoire de Gulf Breeze par 1'Environmental Protection Agency - on peut arriver

4 déterminer les grandes lignes du comportement et de 1l'effet des hydrocarbures

halogénés dans ce milieu.

ITI.7.2 - Produits les plus souvent rencontrés dans les estuaires

Pesticides

On doit pouvoir retrouver dans les estuaires tous les pesticides employés.
WALSH (1972) en dénombre 390 et chaque année de nouveaux produits, utilisés comme
insecticides, herbicides, fongicides, défoliants, molluscides, etc...,
sont identifiés. Nous nous limiterons ici aux produits les plus couramment rencon-
trés. La liste des pesticides et leur formulation figure au tableau III.1. Nous
les avons différenciés suivant leur utilisation -herbicides, insecticides- et
suivant leur classification chimique (composés chlorés, phosphatés, carbamates)
mais nous verrons par la suite que la toxicité de ces polluants est tellement
variable qu'il est pratiquement impossible de les regrouper par catégories suivant
leur utilisation ou leur forme chimique. La plupart de ces produits proviennent de
l'extérieur du systéme estuarien, nous verrons comment, mais quelques pesticides
peuvent &tre répandus directement dans les marais littoraux : traitement de la
mouche Stomoxys calcitrans 4 Escambia Bay, Floride (HANSEN et WILSON, 1970) ;
contrdle des moustiques vecteurs de maladie par le malathion en Floride (COPPAGE,
DUKE, 1971), desherbage direct de MyrZophyllum spicatum par le dichlobenil (WALSH
et al., 1971) ;éradication de la fourmi Solenopsis saevissima richteri par un appat
contaminé au mirex. Les pesticides les plus rencontrés sont le DDT, la dieldrine
et certains herbicides auxquels on ajoute quelquefois les produits de dégradation
du DDT, le DDEL et le DDD, présents surtout dans les organismes supérieurs. En
1'abscnce de précision contraire c'est la somme des trois produits qui est généra-

lement mentionnée.

PCB

o Les PCB ont une structure tré&s analogue 4 celle des hydrocarbures chlorés
comme le DDT, ils sont produits par la chloration du biphényle et sont fournis pour
1tindustrie sous la forme de liquides plus ou moins visqueux suivant la degré de
chloration. Pour HOLDEN (1970) 200 combinaisons différentes sont possibles. Les PCE
fournis par L'industrie sont souvent des mélanges ce qui rend la détermination
exacte de leur composition chimique délicate. Les PCB les plus connus sont les pro-
duits fabriqués par la compagnie Monsanto aux Etats Unis et appelés Aroclor., Monsan-
to commercialise 8 formules différentes Aroclor 1221, 1232, 1242, 1248, 1254,

1260, 1262, 1268. Les deux derniers chiffres correspondent d leur teneur en Cl
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Tableau ITI.1 - Principaux pesticides rencontrés dans les estuaires.

I - INSECTICIDES

Hydrocarbures chlorés

LDT 1,1
DDE 1,1 dichloro 2,2 bis (p chlorophényl) éthyléne (métabolite du DPDT)
DDD 1,1 dichloro 2,2 bis (p chlorophényl) éthane (mé&tabolite du DDT)

,1 trichloro 2,2 bis (p chlorophényl) éthane

»

dieldrin:hexachloro, epoxy, octahydro diméthanaphtaléne
heptachlor:heptachloro, tetrahydro, méthanoindéne

aldrin:hexachloro, hexahydro, diméthanonaphtaléne

chlordane:octachloro, tetrahydro, méthanonaphtaléne

endrin:hexachloro, epoxy, octahydro, diméthanonaphtaléne

toxaphéne :C]0 H]0 Cl8

mirex : dodecachloro octahydro 1,3,4 - méthano ZH - cyclobuta [cd]pentaléne

Composés phosphatés

guthion

Baytex

phorate:diéthyl (ethylthio) méthyl phosphoro dithionate
parathion : 0-0 diéthyl O-P nitrophé&nyl phosphorothionate
malathion:diméthyl (dicarbethoxyethyl) phosphorodithionate
dursban:diéthyl trichloro pydiryl phosphorodithionate
méthyl parathion:diméthyl nitrophénylphosphorothionate

Carbamates

sevin: (carbaryl) naphtnyl N ~ méthylcarbamate
baygon:isopropoxyphényl N - méthylcarbamate.

II-HERBICIDES

Acides phénoxy aliphatiques

2,4,D : Acide (dichloro - 2,4, phénoxy) acétique
silvex : Acide (trichloro - 2,4,5 phénoxy) 2 propionique

Acides benzoiques

dicamba : Acide méthoxy - 2 dichloro - 3,6 benzoique
chloramb&ne : Acide amino-3 dichloro - 2,5 benzoique

Dérivés de benzonitrile

dichlobenil: dichloro - 2,6 benzonitrile

Dérivés d'urée

monuron : N'- (chloro - 4 phényl) N,N diméthyl urée
diuron : N'- (dichloro - 3,4 phényl) N,N diméthyl urée
néburon : N' - butyl N' (dichloro - 3,4 phényl) N - méthyl urée
fénuron : 1,1 diméthyl 3 phényl urée.
Triazines
atrazine :chloro - 2 éthylamino - 4 isopropylamino-6 - triazine - 1,3,5

amétrine :é&thylamino - 2 isopropylamino - 4 methylthio - 6 - triazine - 1,3,5.
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(% poids). En Europe ces produits sont nommés Phenochlor et Pyraléne (France)
Clophen (Allemagne), Fenclor (Italie). On exprime tré&s souvent les résultats d'ana-
lyses en Aroclor 1254 qui sert alors d'étalon. Les PCB ont une tension de vapeur
faible , une solubilité dans 1l'eau peu &levée, et une constante diélectrique élevée.
Ils sont inertes, stables aux hautes températures, résistant 3 la dégradation mi-
crobienne. Ils seront donc des produits trés persistants dans l'environnement et
susceptibles de s'accumuler dans les graisses animales, leur comportement général
sera proche de celui du DDT.

La grande toxicité des PCB a été mise en évidence en 1968 au Japon, ol 644
personnes et 400 000 poulets sont morts par ingestion d'huile comestible contaminée
pendant le raffinage par des PCB provenant de 1'@changeur de chaleur (ZITKO, CHOT,
1971). Les premiers PCB ont €té signalés dans 1'environnement en 1966 par JENSEN
en Suéde (1966), depuis ils ont été repérés partout (RISEBROUGH, 1968). En 1969
la mort de dizaine de milliers d'oiseaux en mer d'Irlande a pu €tre attribuée au
moins en partie aux PCB (WADDINGTON et al., 1973).

IIT.1.3 - Echantillonnage et analyse

L'eau est évidemment toujours analysée mais comme bien souvent les teneurs
rencontrées sont de l'ordre des limites de détection, (tableau III.3) on met plus
facilement en évidence une contamination de l'environnement par l'analyse des sé-
diments et des organtsmes vivants.

Nous verrons dans les recommandations quels organismes 11 convient de
choisir ainsi que la fréquence d'échantillonnage. On €tudie généralement des orga-
nismes benthiques comme les mollusques ou situés en bout de chaine alimentaire
comme les poissons carnivores et les oiseaux, parce qu'ils concentrent beaucoup
les résidus. On préléve souvent des échantillons composites. Le nombre de spécimens
pris & chaque fois est important et dépend de la précision des mesures et de la
variabilité des concentrations d'un spécimen & un autre. En général une dizaine
d'organismes est suffisante.

On peut utilement citer en exemple le programme national de détection de
résidus de pesticides et de PCB dans les estuaires des Etats Unis réalisé& a Gulf
Breeze (BUTLER, 1973). On a choisi 1'huitre (Crassostrea virginica et C. gigas),
la moule (Mytilus edulis) et a défaut la mye (Mya arenaria) et la venus (Mercenaria
mercenaria). Ces espéces concentrent particulidrement les résidus et sont en plus
des especes commerciales @ surveiller. Quinze spécimens adultes sont prZlevés
chaque mois. Sur place les parties molles sont enlevées et broyées avec un déshy-
dratant (25 g tissus pour 75 g déshydratant : sulfate de sodium + silice fine).

Les poudres résultantes sont enveloppées dans des feuilles d'aluminium et expédiées
au laboratoire. Elles peuvent &tre gardées 15 jours sans réfrigération sans perte
ou dégradation des résidus. Les organismes non traités sur place peuvent &tre
gardés quelques jours au réfrigérateur ou carrément gelés en attendant le traite-
ment.

Il est important de relever pour chaque spécimen, le lieu, la profondeur
de capture, le poids total de 1'organisme et sa teneur en lipides ainsi que 1'état

de maturité.
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On doit prendre certaines précautions afin d'éviter des contaminations
secondaires qui pourraient produire des interférences lors de l'analyse, les
feuilles d'aluminium semblent &tre 1l'emballage le plus approprié pour autant
qu'elles ne contiennent pas de PCB. Pour l'analyse de ces derniers il faut pros-

crire tout récipient en plastique, méme les bouchons.

Analyse

Nous ne donnerons ici que le schéma général du processus analytique ; pour
plus de précision on se rapportera a CHAU (1972) & BUTLER (1973) et & HOLDEN
(1970 et 1973). Voici les principales phases

- extraction des graisses par divers solvants (chloroforme, hexaneéther etc..)

dans un appareil de Soxhlet pendant quelques heures.

- nettoyage pour éliminer les lipides de 1'échantillon afin que le reste
contenant les hydrocarbures chlorés puisse &tre introduit dans le chromatographe
en phase gazeuse. Les procédés sont variés : chromatographie sur colonne ou sur
couche mince ; & Gulf Breeze on utilise l'acétonitrine sur colonne de Florisil pour

~

traiter 1l'extrait 4 1l'hexane-éther.

- passage au chromatographe en phase gazeuse et liquide (GLC). Chaque pro-

duit est identifié par ses différents pics.

- confirmation de la détermination par d'autres CGLC, chromatographie sur
couche mince, méthodes chimiques, spectroscopies variées etc... Les PCB sont ana-
lysés de la méme fagon, on les sépare avant la G.L.C. par chromatographie sur
couche mince ou sur colonne de silice, le procédé permet également d'éliminer les
interférences produites par les PCB dans 1'analyse des pesticides seuls.

Le rendement de 1l'analyse est en général bon, BUTLER cite 80 a 85 % pour
le DDE, 92 3 95 % pour le DDD et 91 & 95 % pour le DDT. Les limites de détections
varient suivant les études. Pour les analyses trés fines des pluies TARRANT et
TATTON (1968) descendent a4 2 ppb pour le DDT et 1 ppb pour le dieldrin ; dans le
programme d'étude comparée de 1'OCDE, (HOLDEN, 1970 et 1973) les limites sont 1 ppb
pour le dieldrin et 10 ppb pour le DDT et les PCB. Dans le cadre de ce programme
il a été procédé a une comparaison interlaboratoire pour le DDT, voici les coeffi-

cients de variation

1 analyste, solution standard, analyses répétées : 2 4 3 %

1 analyste, €chantillon naturel, analyses répétées : 15 - 30 %

9

Comparaison interlaboratoire, solution standard : 7 - 10 %

2
]

Comparaison interlaboratoire, €chantillon naturel, préparation simple : 25 - 30

A
°

Comparaison interlaboratoire, €chantillon naturel, préparation longue : 30 - 60

Pour 1'analyse des PCB cette comparaison donne les résultats suivants

)

Comparaison interlaboratoire, solution standard : 10 %

3 [

Comparaison interlaboratoire, tissus de cormorans : 14 3 22 %.

I1 est donc illusoire de considérer les analyses de résidus naturels avec

une précision supérieure & 20 ou 30 %. HOLDEN conclue qu'il faut un échantillon de

Q

50 individus de poissons ou d'oiseaux pour qu'une différence de 25 % dans la
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concentration moyenne soit significative ; pour une différence de 75 % un échantil-
lon de 10 individus est suffisant.

III.2 - ORIGINE ET COMPORTEMENT PHiYSICO-CHIMIQUE DES POLLUANTS PRESENTS DANS
L'ESTUAIRE

I1 nous faut bien distinguer 1'origine du polluant dans 1l'environnement
naturel (&€pandage agricole, traitement de marais, rejets industriels etc...) et la
facon dont il arrive dans le systéme estuarien. Les deux sont importants pour la

compréhension du comportement du polluant dans l'estuaire, lc traitement ou la
prévention de la pollution.

1II1.2.1 - Les origines diverses des polluants trouvés dans les estuaires

Pesticides

pesticides apportés aux estuaires. Les résidus sont fixés trés facilement par les
sédiments et 1'érosion transporte les particules contaminées des riviéres jusqu'aux
estuaires. De plus une partie du pesticide n'atteint pas le sol mais contamine
1'atmosphére puis retombe avec les précipitations. Cette forme d'apport 4 l'estuai-
re ne constitue qu'une faible part des apports globaux.

L'origine agricole des résidus de pesticides dans les estuaires est bien
révélée par 1'€tude globale effectuée aux USA (BUTLER, 1973). Le maximum de résidus
a été trouvé dans les é€tats aux plus fortes pratiques agricoles : Texas, Alabama,
Californie. Dans certains cas les teneurs rencontrées dans l'estuaire présentent
des pics saisonniers correspondant exactement aux traitements sur le bassin.

Dans 1'Arroyo Colorado, Texas, on a remarqué trois pics annuels correspondants i
des épandages de 2000 kg DDT/ka. La figure III.1 illustre trés bien ces variations.

BUTLER (1968) cite des traitements directs dans l'estuaire par du lindane, du DDT
et des carbamates pour contrSler les organismes perceurs des hultres, sans grands
résultats d'ailleurs. Nous avons déja cité les traitements des marais littoraux
et des zones peu profondes des estuaires pour contrdler les fourmis (mirex) les
moustiques (baytex et malathion), ocu les mouches (DDT). Le mirex, par exemple, est
incorporé a un appat de composition suivante : 84,7 % de grains de mails écrasés,
15 % d'huile de soja, 0,3 % mirex (BOOKHOUT et al., 1972).

les égouts. Ce rare cas a été signalé 3 Los Angeles (WALSH, 1972).
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Figure 111,1. Variation saisonniére de la concentration en DDT dans ['huitre. Estuaires

américains, |, Bassin faiblement agricole, ll. Bassin faibiement agricole
soumis & des rejets industriels. |ll, Bassin trés agricole a deux récoltes
annuelles.

D’aprés P.A. BUTLER, (1969}, avec la permission des éditions Charles C.
Thomas, Sprinfield Il

Chlorodiphényles_(PCB)

Les PCB sont des produits essentiellement utilisés par les industries. Ils
sont rejetés dans les €gouts volontairement ou proviennent de fuites. ZITKO et CHOI
(1971) signalent des rejets de 0,06 a 0,7 t/an dans les égouts de Californie. Les
fumées industrielles en contiennent également, elles contaminent l'estuaire par
les précipitations. A Escambia Bay, Floride,le PCB provenait d'une fuite dans le
systéme d'échange de chaleur d'une industrie (DUKE et al., 1970). Dans 1l'estuaire
de la Clyde 1l provenait surtout de rejets industriels (HOLDEN, 1971). Puis quand
ceux-ci ont été réduits par les industries on s'est apercu qu'une quantité appré-
ciable de PCB provenait encore de fuites d'un dépbt des chemins de fer stockant
des fluides hydrauliques (WADDINGTON et al., 1973).

Une partie importante des PCB est rejetée directement dans 1'estuaire par
les décharges de détritus, HOLDEN (1971) estime la quantité introduite ainsi dans
l'estuaire de la Clyde & 1 t/an (Concentrations de 1 3 185 ppm PCB dans les détri-
tus secs). ZITKO et CHOI (1971) estiment cet apport de 0,6 3 36 t/an pourla Califor-

nie.

I1I.2.2 - Interactions pesticides-sédiments et formes de transport 3

l'estuaire

Qu'il s'agisse des pesticides ou des PCB, ces polluants parviennent essen-—
tiellement a4 l'estuaire par les suspensions minérales et organiques auxquelles tls
sont liés. On estime généralement que dans les riviéres les suspensions sont de
10% a4 10° fois plus riches en DDT que L'eau (KEITH et HUNT, 1966). Une étude sur

le Rhin citée par ZITKO et CHOI (1971) estime la teneur des suspensions en PCB a



- 129 -

~

06 mg/kg sec. Cette particularité, liée a la faible solubilité de ces produits
dans 1'eau et a la forte capacité d'adsorption des argiles et des particules or-
ganiques se retrouve dans tous les milieux. KEITH et HUNT signalent les teneurs
en DDT suivantes en milieu lacustre : eau 0,00062 mg/l, suspension 14,7 mg/1,
sédiment 4,44 mg/l. DUKE et al. (1970) signalent les mémes proportions pour les
PCB & Escambia Bay.

Cettc concentration dans les suspensions et les sédiments s'explique trés
bien par dcux expériences (tableau III.2). JU-CHANG et CHENG SUN (1970) ont étudié
1'adsorption et la désorption de trois pesticides (DDT, heptachlor et dieldrin)
par trois argiles (illite, kaolinite et montmorillonite) en eau douce. Quelles que
soient les concentrations d'argile de 1'expérience, 1'adsorption des pesticides
est presque instantanée et atteint un maximum au bout d'une heure. Le pourcentage
adsorbé d'une solution de 0,1 mg/l de pesticide augmente avec la turbidité et
varie suivant l'argile et le pesticide considérés: le DDT est le plus adsorbé puis
1'heptachlor, enfin le dieldrin. Les liaisons entre l'argile et le pesticide sont
en général des liaisons hydrogénes assez fortes, il n'y a alors pratiquement pas
de désorption. Mais pour la montmorillonite ce sont des liaisons de Van der Waals,
plus faibles ; une certaine désorption de 15 3 20 % est alors possible. Les capa-
cités d'adsorption ne sont pas relifes aux capacités d'échanges ioniques ni aux

surfaces spécifiques des argiles.

ROWE, CANTER et MASON (1970) ont utilisé des sédiments naturels d'une baie
de Louisiane et ont cxaminé 1'effet du pH, de la salinité et de la concentration
en matiére organique dans le sédiment, sur 1'adsorption de 1l'endrin et du dieldrin.
I1s concluent que le pH n'influe pas, que le maximum d'adsorption est atteint au
bout du troisiéme jour pour le diecldrin (aprés quoi il y a désorption partielle)
et seulement au bout du septiéme jour pour l'endrin. Le maximum d'adsorption se
produit vers les salinités de 17°/00. Les sédiments organiques retiennent beau-
coup plus les pesticides que les sédiments traités i H,0,. Certaines conclusions
de ces auteurs, en particulier sur la désorption, sont en contradiction avec les
résultats de JU-CHANG et CHENG-SUN, peut-étre a4 cause de différences dans les
pesticides considérés.

Il est encore difficile de dire si la teneur en polluant dans les sédiments
est liée 3 la granulométrie. NIMMO et al. (1971b) ne trouvent pas de relation pour
le PCB dans 1'Escambia Bay mais dans la riviére Chester les résidus de chlordane,
PCB et DDT sont nettement liés aux particules les plus fines (40 microns).

I1 résulte de ces considérations que les polluants, pesticides et PCB,
parviennent a4 l'estuaire avec les suspensions dans lesquelles les tcneurs sont
particuliérement &levées, et ce d'autant plus que les suspensions sont riches en

débris organiques.

I11.2.3 - Rétention et dégradation du polluant

La rétention du polluant dans le milieu estuarien peut s'effectuer de troies
fagons : sédimentation de particules en suspension polluées (y compris les détritus
organiques), adsorption du polluant par les sédiments en.place, et stockage et
recyclage dans la chaine alimentaire. Plus les recyclages (par exemple organismes

+ détritus organiques - sédiment + organisme benthique) seront importants plus le
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Tableau III.2

ADSORPTION DES PESTICIDES PAR LES ARGILES

A - EXPERIENCES DE JU-CHANG H. LT CHENG SUN L.

Pourcentages restants en solution pour 100 ug/l au départ, aprés 7 heures

d'agitation.

(1970)

0,1 g/1 1 g/1 10 g/1 100 g/1

DDT illite 42,4 19,1 10,0 -

kaolinite 41,4 24,3 21,6 -

montmorillonite 17,3 12,7 4,5 -
Heptachlor illite 69,8 59,8 55,2 35,2

kaolinite 49,06 40,0 27,8 15,8

montmorillonite 56,0 40,0 22,4 18,1
Dieldrin illite 88,06 73,6 70,0 52,0

kaolinite 85,0 75,0 66,0 54,0

montmorillonite 82,0 75,0 71,6 45,0

B - EXPERIENCES DE ROWE D.R., CANTER L.W., ET MASON J.W. (1970)

Pourcentages restants en solution aprés un contact prolongé avec les

sédiments sans agitation.

Sédiment inorganique

Temps de contact 1 heure 1 jour 3 jours 7 jours
Dieldrin sédiment organique 73 55 43 77
sédiment inorganique 78 68 44 95
Endrin sédiment organique 20 78 85 100
sédiment inorganique 100 83 100 93
Sédiment organique : 14 a 18 % matidére organique

traitement du précédent a HZOZ'
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stockage du polluant dans la biomasse sera long. Il y a alors compétition entre
la dégradation du polluant et sa rétention. En général les pesticides et les PCB
sont difficilement dégradables et persistent dans les sols pendant longtemps.
Cette dégradation est lentec etsi les sé&diments superficiels et les suspensions
pollués restent longtemps dans 1l'estuaire, ce qui est souvent le cas en particu-
lier dans les zones marginales (marais, chenaux) de celui-ci, le polluant restera
longtemps dans le milieu estuarien. Les sédiments formeront alors un réservoir
important dans lequel les pesticides seront plus ou moins disponibles suivant
l'activité du benthos et son aptitude 3 assimileret concentrer le polluant. On
considérera que seuls les sédiments contaminés suffisamment enfouis pour échapper
4 1'action du benthos, et non remis en suspension par les courants estuariens,
seront sortis du systéme estuarien.

Nous n'avons pas trouvé d'études de dégradation des pesticides ou du PCHB
en milteu estuarien, en particulier sur la dégradation microbienne. BOURQUIN (1973)
dans une courte revue du probléme fait état de l'absence quasi-totale de travaux
sur la question : on ne sait pas quels sont les micro-organismes susceptibles de
dégrader ces polluants, s'il y a des phénoménes de cométabolisme, ni quels sont les
effets des produits dégradés sur les organismes estuariens.

S

La désorption 4 partir des sédiments est en général faible., Nous avons vu

=

lors du transport des polluants & 1l'estuaire que les pesticides, en particulier le
DDT, se désorbaient tré&s peu & partir des argiles.

Dans les sols terrestres de nombreuses &tudes ont été faites sur la dégra-
dation des pesticides. NASH et WOOLSON (1967) ont étudié la dégradation sur des
parcelles expérimentales qui avaient été contaminées quinze ans auparavant. Les
parcelles ont &été laissées telles quelles et les auteurs considérent que la dégra-
dation observé dans ces conditions est maximale. Les teneurs en pesticides présen-
taient des décroissances exponentielles de période : heptachlor 2 3 4 ans, dieldrin
7 ans, chlordane 8 ans, aldrin 9 ans, toxaphéne 11 ans, DDT 2,5 @ 35 ans {(moyenne
10,5 ans). Ces valeurs sont plus élevées que celles citées par EDWARDS et ADAMS
(1970) : 4 ans au maximum. WOODWELL et al. (1971) ont également déterminé une
période de 5,3 ans dans les sols, en effectuant un bilan pour les Etats Unis mais
ils incluent alors le labourage, 1'érosion, etc... qui favorisent la dégradation
ou les pertes multiples du DDT. Il est en tout cas certain que les pesticides fixés
dans les sédiments estuariens y resteront longtemps ainsi qu'en témoignent les

fortes valeurs de résidus qu'on y trouve parfois.

II1.2.4 - Niveau actuel des polluants dans 1l'environnement estuarien et marin

Les nivecaux de concentrations de PCB et des principaux pesticides (DDT,
dieldrin, heptachlor, BIIC) dans l'environnement sont présentés au tableau III.3.
Nous avons séparé les milieux pollués des milieux réputés non pollués. Il s'agit
pour ces derniers de régions ol, 4 la connaissance des auteurs, 1l n'y a pas de
contamination directe par des rejets diffus ou ponctuels. On voit que m€me dans
ces régions on trouve dans les eaux et surtout dans lcs organismes vivants des
quantités appréciables de résidus apportés le plus souvent par les précipitations;
on y remarque également un processus de concentration dans la chaine alimentaire.

Ces valeurs ne sont qu'indicatives, nous verrons plus loin des exemples dec
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pollutions aigliesoli les teneurs sont encore beaucoup plus élevées.

I1 faut égale-

ment considérer certaines déterminations avec prudence, particuliérement pour les

oiseaux et les mammiféres pour lesquels les teneurs peuvent varier considérablement

suivant le type de tissus analysé, le maximum des teneurs &€tant atteint dans les

graisses. Certains auteurs spécifient les tissus analysés, d'autres broyent entié-

rement le spécimen pour donner une valeur moyenne.

A - REGIONS REPUTEES NON POLLUELS

Tableau III.3 - Exemples de niveaux de pesticides et
. * .
de PCB dans 1les estualres( ) et dans l'environnement.

REE PCB bbT et Dieldrin Divers Localisation
métabolites
Plules [1]] traces 30-115 ng/1 2-11 ng/1 5~35 ng/1 BHC G.B.
[2)] 20-40 ng/1 5-20 ng/1 Ecosse
taux douces [3] 8,2 ng/l 6,9 ng/l 6,3 ng/1 Heptachlor USA_grandes
riviéres
[3] 1,6 ng/l 3,3 ng/l G.B.
[2) 2-20 ng/1 0,8-17 ng/1 0,1-5,1 ng/1 Ecosse
[2110,33-0,5 ng/1 Suéde
Zooplancton [4] 0,04 mg/kg 0,006 mg/kg 0,015 mg/kg Atl. Nord
Poissons [5] 0,5 mg/kg 0,35 mg/kg <0,020 mg/kg Chedabucto. Canf
Oiseaux et [2)10,1-1 mg/kg
L Mammiféres [21) 1-250 mg/kg Atl. Nord
marins

B - REGIONS POLLUEES

Eaux douces [2]]100-1000 ng/1 Lac Biwa, Japon
{211 80-2000 ng/1 Milwanka river
Océan [21 5-20 ng/1l Clyde, Ecosse?
Zooplancton [4) 0,5 mg/kg 0,051 mg/kg 0,072 mg/kg Clyde, Ecosse®
Mollusques [61] 0,100 mg/kg
[51] 0,500 mg/kg 0,080 mg/kg 0,060 mg/kg Clyde, Ecosse®
Crustacés (5] 0,0072 mg/kg usa®
Poissons [5] 0,8 mg/kg 0,130 mg/kg 0,100 mg/kg Clyde, Ecosse”
Oiseaux [5] 74 mg/kg 7,4 mg/kg 1,9 mg/kg Amsterdam
[31 3,3 mg/kg 1,5 mg/kg |1,6 mg/kg Heptachlor G.B.*
Egouts 131 36-130 ng/1 200 ng/1 92 ng/l BIC G.B.*
Références [1] TARRANT K,R., TATTON J. 0.G., 1968 ; {4] HOLDEN A.V,, 1973 a ;
[2] HOLDEN A.V., 1973 a ; [5] HOLDEN A.V., 1973 b ;
[3] EDWARDS C,A., ADAMS R.S., 1970 ; (6] BUTLER P.A., 1973.

Voici deux exemples des gammes de teneurs rencontrées pendant des campagnes

étendues de surveillance de la contamination.
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HOLDEN (1973) cite les gammes suivantes pour la pollution par le PCB en
Europe et en Amérique du Nord (organismes littoraux et estuariens principalement)

plancton, organisme total < 0,01 - 10 mg/kg
mollusques, tissus < 0,01 - 2 mg/kg
poissons, muscles < 0,01 - 20 mg/kg
oiscaux, muscles < 0,17 - 10 000 mg/kg
phoques, lipides < 1,0 - 3 000 mg/kg

BUTLER (1973) rend compte du programme américain de surveillance des
estuaires de 15 ¢tats pendant 7 ans sur 8000 échantillons de mollusques. Le DDT
a été trouvé dans 63 % des cas ; le dieldrin est trd&s fréquent, on a parfois trouvé
des résidus d'endrin, mirex, toxaphéne et de PCB. L'heptachlor, 1'epoxyde-hepta-
chlor, le lindane et le méthoxychlor sont beaucoup plus rares. Certains états comme
1'Alabama sont enti&rement contaminés (100 $ DDT), d'autres presque pas comme
1'état de Washington (11 % DDT) (tableau I1.4).

Tableau III.4 - Fréquence des teneurs en DDT (en %) rencontrées

aux Etats-Unis dans les estuaires.

< 0,01 mg/kg 0,01-0,1 mg/kg 0,1 - 1 mg/kg > 1,0 mg/kg

_ |
Période 1966-70 1971 1966-70 1971 1966-70 | 1971 1966-70 1971
d'étude

Moyenne

des 15 39 56 49 39 11 5 0,5 -
Etats

Caroline 25 76 62 22 13 2

du Nord

I1 est €évident que dans certains estuaires on pourra avoir présence et méme
dominance d'autres polluants suivant les conditions locales (rejets industriels,
application directe de pesticides sur l'estuaire etc...). Ainsi le mirex est le
pesticide le plus fréquent en Californie aprés le DDT; les crabes bleus (Callinec—
tes sapidus) en ont une teneur moyenne de 0,076 mg/kg (BOOKHOUT et al., 1972). Par
contre BORTHWICK et al. (1973) n'en ont pas détecté ni dans les sédiments, ni dans
les organismes vivants d'un estuaire de Caroline du Sud. Seul un tiers des oiseaux
contenait des résidus de mirex provenant vraisemblablement de régions voisines

contaminées.

III.3 - CHEMINEMENT DES POLLUANTS ORGANIQUES DANS LA CHAINE TROPHIQUE ESTUARIENNE

I111.3.1 - Incorporation des polluants dans la chaine alimentaire

L'incorporation des polluants dans la chaine alimentaire s'effectue essen-
essentiellement soit par les organismes pélagiques qui peuvent concentrer direc-

tement les polluants dissous dans l'eau, soit par les organismes benthiques
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se nourrissant a partir du sédiment. Cette entrée peut se faire aux niveaux tro-
phiques inférieurs (phytoplancton, ciliés vivants dans le sédiment) mais aussi 3
des niveaux plus élevés (hultre) ol certaines espéces peuvent acquérir directement
les polluants. Nous citerons quelques exemples de ces processus.

Les protozoaires ciliés, organismes les plus nombreux du benthos estuarien
peuvent assimiler directement certains polluants. COOLEY et al, (1972) et (1973)
ont montré que le cilié Tetrahymena pyriformis pouvait concentrer les pesticides
et les PCB. Au bout de sept jours les facteurs de concentration étaient de 193
pour le mirex, 40 pour l'Aroclor 1248, 60 pour 1l'Aroclor 1254 et 79 pour l'Aroclor
1260.

CROKER et WILSON (1965) ont traité un chenal estuarien avec du DDT (20
kg/kmz) :les résidus dans les plantes (Cladophora sp. et Ruppia sp.) ont augmenté
trés vite, atteignant un maximum vers la quatriéme semaine avec une teneur de
75 mg/kg. Au bout de la septiéme semaine apré&s le traitement ils n'étaient plus
que de 9,1 mg/kg. A la mort des macrophytes les polluants entrent facilement dans
la chaine alimentaire.

Les lamellibranches concentrent particuliérement les pesticides et PCB par

~

filtration & travers leurs branchies. Des hultres (Crassostrea virginica) placées
dans de 1'eau contaminée par 1'Aroclor 1254 a 0,005 mg/l présentent des teneurs de
plus de 400 mg/kg au bout de 24 semaines, soit un facteur de concentration de

80 000 (LOWE et al., 1972) (Figure III.2). BUTLER (1966) cite des facteurs de
concentrations analogues (25 000 au bout de 96 heures) pour la méme espéce, dans

une eau contenant 0,001 mg/1 de DDT.

AROCLOR 1254 Poids g
r9/g
Poids de
controle
400 ~ 40
Poids huitres
300 + contaminees | 30
+
*/
200 ~20
+/
100 L
0 .+ 2l Teneur en 10
- residu

T H T l T T
2 16 26 32 40 48 56 semaines
exposition 8 16 26 32
épuration

Figure 111.2. Effet de {'Aroclor sur la croissance de Vhuitre et évolution de sa
teneur dans l‘organisme,
D'aprés J.I. LOWE et al, (1972), avec la permission des éditions
Springer Verlag.

La plupart des pesticides sont également concentrés par les lamellibranches,
BUTLER (1971), voir tableau III.S.
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Tableau ITI.5 - Facteurs de concentration des pesticides pour deux

lamellibranches au bout de cinq jours.

%g;gj Mya arenarta Mercenaria mercenaria
Aldrin 0,5 4600 380
DDT 0,1 8800 1260
Dieldrin 0,5 1740 760
Endrin 0,5 1240 ' 480
Heptachlor 0,5 2600 220
Lindane 5 40 12
Metoxychlor 1 1500 470

Un autre exemple typique de concentration par 1'hultre peut &tre vu au tableau
III.7.

On voit bien que les facteurs de concentration varient largement suivant
les espéces, ceci est sans doute dli 4 leur mode de vie. Les espéces enfouies, parti-
culiérement celles qui n'ont pas de siphon, seront moins contaminées. Pour BUTLER
les facteurs de concentrations les plus élevés sont observés dans les hultres, puis
dans les moules, les myes et enfin dans les clams (Mercenaria mercenaria). On re-
marque également dans tous les cas une forte variation du facteur de concentration
suivant le polluant : pour les mollusques cités par BUTLER (1971) celui du DDT
étant 200 fois plus élevé que celui du lindane, ce dernier pénétre donc beaucoup
moins vite dans la chaine alimentaire. L'expérience de LOWE et al. (1971) (tableau
II1.5) confirme ces différences : alors que le DDT est concentré 100 000 fois par

1'huitre, le parathion, insecticide phosphoré ne 1l'est que 300 fois.

Dans un essai biologique qui a duré 11 jours, ODUM et al,,(1969) ont nourri
des crabes de marais littoraux (Uca pugrax) avec des détritus organiques contaminés
par le DDT trouvés dans la région de Long Island. Aprés 5 jours la teneur en DDT
dans la grosse pince est passée de 0,235 mg/kg a4 0,885 mg/kg, les crabes ont
alors perdu la coordination de leurs mouvements. Sur place les résidus de DDT
étaient associés aux détritus organiques, provenant dc la décomposition des plantes,
d'une taille de 250 3 1000 microns. Ces auteurs attribuent la disparition constatée
de ces crabes aux teneurs trop élevées dans ces détritus constituant leur diéte
habituelle.

NIMMO et al. (1971) ont effectué une expérience similaire pendant 30 jours
avec des sédiments pollués par le PCB Aroclor 1254 de 1'Escambia Bay sur des cre-
vettes (Penaeus duorarum) et des crabes (Uca pugilator). Les dcux espéces ont accu-
mulé le PCB dans leurs tissus soit par ingestion directe du sédiment, soit par
absorption du polluant dissous dans l'eau contaminée par le sédiment. Dans la plu-
part des cas la teneur en Aroclor trouvée dans les organismes €tait proportionnelle
3 celle des sédiments. La teneur en PCB du sédiment en place n'était pas liée 3 sa

granulométrie, par contre 1l'eau de l'aquarium contenant du limon sableux 3
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61 mg PCB/kg €était plus contaminée (0,0035 mg/1) que celle de 1'aquarium contenant
du limon a 30 mg PCB/kg (0,0005 mg/1).

Méme aux niveaux trophiques supérieurs il peut y avoir contamination di-
recte sans passage dans la chalne alimentaire. HANSEN et al. (1971) ont maintenu
1'épinoche (Lagodon rhomboides) et le "spot'" (Leiostomus xanthurus) dans des eaux
contenant du PCB Aroclor 1254 ; comme le montre le tableau ci-dessous, les deux

~

poissons ont concentré le polluant de 10 000 a 20 000 fois.

Conc. en Aroclor 1254 Durée Teneur en résidus
-6 exposition
(1077 g/1) (jours) (mg/kg)
Leiostomus 1 25 77
5 26 120
Lagodon 5 35 109

La teneur du résidu était directement 1liée & la durée d'exposition, pour autant que
la dose 1léthale ne soit pas atteinte avant. Dans une expérience précédente (HANSEN
et al., 1970) ces auteurs ont trouvé un palier de contamination des poissons par
le DDT (Figure III.3). Au bout de la deuxiéme semaine d'exposition les organismes
avaient atteint un maximum qui n'a pas &té dépassé durant les 3 4 5 semaines de
contamination ultérieure. Ce phénoméne avait été remarqué pour les huitres (tableau
IT11.7) par LOWE et al. qui 1'expliquent alors par une perte de substance des

organismes lors du frai. .
0OT
127 mg/ke s .
] + Epinoche
A Img DDT/t e Croaker”
10 H SN @ E i1
I mg DDT/I Xposition )
B — Decontamination
8— \\\\
4 * ~ ~.
+
6_
4 + 0.Img DDT/ 1
| \+ +‘-g--~
2 O1mg DDT/I " ===o. -
. O el T -~
1 +/t/'./ ---------------------------
) Temeee-allId
O T T T T T T T T T T T T T
1 2 3 4 5 6 7 8 9 0 11 12 13
Semaines

Figure I11.3. Contamination et décontamination de poissons par le DDT.
D’aprés les données chiffrées de D.J, HANSEN et A.J. WILSON, (1970).
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I11.3.2 - Amplification des teneurs en résidus dans la chaine alimentaire

A cause de leur solubilité beaucoup plus grande dans les lipides que dans
l'eau, les résidus de pesticides et de PCB vont se concentrer dans les graisses
des organismes. Au fur et 4 mesure qu'on s'éléve dans la chatne alimentaire les
concentrations rencontrées seront de plus en plus fortes. En principe les teneurs
€levées dans les niveaux trophiques supérieurs peuvent &tre acquises par ingestion
d'organismes inférieurs ou directement, par filtration de 1l'eau au travers des
ouies par exemple, mais ce dernier mode d'acquisition est sans doute secondaire.

On a pu reconstituer,lors d'essais biologiques,des chaines trophiques simples et
prouver le passage de polluants d'un niveau & un autre . LOWE et al (1971) ont
déterminé des doses 1&thales aiglies de mirex aux crevettes estuariennes (Palaemo-
netes pugto et P. Vulgaris). Les spécimens morts furent ensuite donnés 3 des jeunes
crabes (Callinectes sapidus), tous les crabes moururent en 14 jours. Les résidus
étaient de 0,16 mg/kg dans les crabes morts et de 1,1 mg/kg dans les crevettes.

Nous présentons au tableau III.6 quatre exemples de facteurs de concentra-
tions dans les chalnes alimentaires en milieu estuarien pour divers pesticides DDT,
dieldrin, mirex, ainsi que pour les PCB. L'étude de JENSEN et al, (1969) sur
1'archipel de Stockholm permet de comparer le DDT et les PCB pour les mémes orga-
nismes : 1l semble que le DDT soit généralement deux fois plus concentré dans la
chaine alimentaire. On remarquera également la grande différence entre le facteur
de concentration dans les graisses et dans les tissus : généralement 100 fois plus
fort dans les graisses. Les aigles 4 queue blanche arrivent a avoir des concentra-
tions fantastiques de 25 g/kg en DDT.

La cbte du Northumberland (ROBINSON et al., 1967) est moins contaminée
et les concentrations de DDE dans le hareng et la moule sont plus faibles que
celles décrites par JENSEN et cela est encore plus vrai pour les phoques. Du pre-
mier niveau trophique (algue) au cinquiéme (phoque) les teneurs en résidus sont
mille fois concentrées. La concentration dans la chaine alimentaire est un peu plus
rapide pour le DDE que pour le dieldrin.

L'expérience menée par NORTHWICK et al. (1973) sur un estuaire de Caroline
du Sud est trés intéressante; il s'agit 13 d'une contamination provoquée et contro-
1ée par le mirex dans les conditions générales de traitement (135 kg d'appat conta-
miné/km2 soit environ 0,4 kg mirex/kmz). Le milieu était vierge de mirex avant
1'expérience, 3 part quelques oiseaux migrateurs déjad contaminés. Les résidus ont
6té trouvés dans tout l'environnement et un phénoméne de concentration dans la
chafne alimentaire s'est établi en quelques semaines. Remarquons que l'eau n'était
pas contaminée (teneurs inférieures a la limite de détection), les sédiments par
contre présentaient quelquefois des teneurs appréciables. Les espéces les plus
souvent atteintes furent les crabes, se nourrissant principalement sur les sédi-

ments, les mammiféres (raton laveur) et surtout les oiseaux (78 % de contamination).

La communauté biologique réagit donc trés rapidement 3 une pollution instantanée,
par contre - du fait sans doute de la contamination antérieure nulle - aucune mor-

talitéd de masse ne fut observée dans cette étude.

*Plusieurs types de chalnes-pélagiques, benthiques et néritiques- sont en cours
d'utilisation dans les bioessais du CERBOM (AUBERT et al.,1969, AUBERT, 1972).
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Tableau III.6 - Facteurs de concentration des pesticides dans la chaine alimentaire

Exemples. Teneurs en résidus en mg/kg et mg/l.

A - JENSEN et al., 1969, Archipel de Stockholm (Milieu tré&s pollué)

Tissus Graisses N .
% graisses
DDT PCB DDT PCB
Moule (Mytilus edulis) 0,04 0,037 3 5,2 1,1
liareng (Clupea harrengus) 0,23 0,17 7,7 5,1 2,6
Phoque (Halichoerus grypus) 36 6,1 170 30 27,1
Aigle (Halialetus albicilla) 330 190 250001 14000 1,5

B - ROBINSON et al., 1967, Cbte du Northumberland

Dieldrin DDE Remarque
Algue (Fycus serratus) 0,001 0,002
Microzooplancton 0,020 0,030
Moule (Mytilus edulis) 0,023 0,024
Macrozooplancton 0,16 0,16
Crabe (Carcinus moenas) 0,025 0,037
tllareng (Clupea harrengus) 0,057 0,080
Langon (Ammodytes lanceolatus) 0,016 0,026
Morue (Gadus morrhua) 0,009 0,012
Eider (Somateria molissima) 0,16 0,14 foie
Cormoran (Phalocrocorax carbo) 0,19 4,14 foie
Phoque (Halichoerus grypus) 0,64 1,28 graisse
0,04 0,13 foie

C - BORTHWICK et al., 1973, Contamination provoquée (mirex), Caroline du Sud

i % échantillons contenant
Mirex un résidu
Eau <0,00001 0
Sédiment 0 - 0,07 3
Crabes 0 - 0,6 31
Poissons 0 - 0,82 15
Crevettes 0-1,3 10
Mammiféres 0 - 4,4 54
Oiseaux 0 - 17,0 78

D - WOODWELL et al., 1967, Marais salé a Long Island

Concentration Pourcentages

globale DDT DDE DDD
Eau 0,00005
Plancton 0,04 25 75
Crevette 0,16 16 58 26
Anguille (Anguilla rostrata) 0,28 29 43 28
Insectes diptéres 0,30 16 44 40
Sédiment superficiel 0,5 - - -
Choquemort (Fundulus heteroclitus) 1,24 S8 18 24
Poisson (Strongylura marina) 2,07 21 28 51
Racines de spartines 2,80 31 57 12
Qeufs d'oiseau (Sterna hirundo) 5,17 17 55 28
Moucttes (Larus delawarensis) J 75,5 15 721 14
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WOODWELL et al. (1967) ont analysé 3 fond les ré&sidus d'un marais littoral
traité depuis longtemps au DDT & Long Island, New York. La teneur générale dans la
matte de spartina est encore de 1400 kg DDT/km2 (13 livres/acre) et les sédiments
du fond de la baie contiennent 310 kg DDD/km2 ! A ce stade de pollution certaines
espéces comme le crabe Uca pugrax ont disparu. De nouveau dans ce milieu la teneur
de 1'eau en DDT est trés faible (50 ng/l). De l'eau au niveau trophique le plus
élevé, i1 y a un facteur 106 entre les teneurs en résidus mais seulement un facteur
150 si on considére les sédiments. Du premier niveau trophique (plancton) au qua-
triéme (mouette) 11 y a une différence d'un facteur 200 dans les teneurs en résidus
Les sédiments constituent de toute évidence un réservoir malheureusement &norme de
pesticides sans cesse disponible 3 la communauté biologique par le biais des orga-
nismes benthiques. Seule la dégradation du DDT dans les sédiments permettra de
décontaminer cet estuaire.

I1 est intéressant de regarder le comportement des métabolites du DDT,le
DDD et le DDE, dans la chaine alimentaire. BUTLER (1973) cite pour les lamellibran-
ches analysés dans le réseau de contrdle des Etats Unis les proportions suivantes
DDT 24 % ; DDD 39 % et DDE 37 %. Cette dominance des produits de dégradation est
plus généralement trouvée dans les niveaux trophiques supérieurs - chez les carni-
vores ~ et on ne s'attendait pas 4 trouver dans les lamellibranches cet indice de
recyclage des résidus persistants. Seuls les échantillons du Washington présen-
taient des teneurs élevées en DDT (80 %), ce qui résulte sans doute d'une contami-
nation directe des milieux estuariens, peut-&tre liée au contrBle des insectes.
HANSEN et al. (1970) remarquent que lors des bioessais sur des poissons le DDT
était stocké rapidement sans augmentation de DDD et de DDE par rapport a la
nourriture contaminée. Dans les poissons d'Escambia Bay par contre les proportions
des trois composés sont égales. Dans l'estuaire les pesticides parviennent aux
poissons aprés avoir été métabolisés par les organismes. L'étude de WOODWELL et al.
(1967) montre bien les mémes tendances ; les proportions des métabolites augmentent
dans les niveaux trophiques supérieurs, particuliérement le DDE (voir tableau
I11.6) JENSEN et al. (1964) font la méme observation en Suéde ol les oiseaux ont
jusqu'3a 100 % de DDE, le DDD ayant complétement disparu, peut-&tre parce qu'il est
lui-méme dégradable en DDA, produit plus facilement excrétable.

II1.3.3 - Temps de réponse, et temps de rétablissement des conditions anté-

rieures apré&s une pollution

Si on définit le temps de réponse comme le laps de temps écoulé entre une
pollution et son impact sur les organismes de l'estuaire, il sera fonction de la
propagation du polluant dans 1l'estuaire, de l'aptitude des organismes a acquérir
le polluant, de la vitesse de concentration dans la chaine alimentaire, enfin de
la sensibilité plus ou moins grande des organismes. Deux cas se présentent : pollu-
tion aigiie (rejet accidentel, épandage de pesticides) ou pollution chronique
(apports continus par la riviére ou les précipitations). Si le temps de réponse
peut &tre bien défini et étudié dans le premier cas,il est beaucoup plus difficile

3 établir dans le deuxiéme cas, surtout si on n'a pas pu étudier les conditions

initiales du milieu, ce qui est généralcment fréquent. On ne peut alors qu'étudier
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le rétablissement de l'estuaire pour autant que cette pollution chronique cesse.
Plusieurs expériences déja citées de traitement contr6lé du milieu estuarien par
les pesticides ont déja été réalisées et fournissent des indications précieuses
sur la réponse du milieu. A notre connaissance aucune expérience similaire n'a
été conduite avec du PCB.

CROKER et WILSON (1965) ont traité un chenal estuarien avec du DDT 3 un
taux recommandé pour la lutte contre les moustiques, (25 kg/kmzj. Une semaine aprés
ils ont enregistré une mortalité massive (90 %) des poissons (Mugil, Menidia,
Gobinoellus). Les plantes ont ré€agi wmoins rapidement avec un maximum d'assimila-
tion du DDT vers la quatriéme semaine. Il y a donc 13 un effet de retard qui peut
expliquer le décalage de la réponse de certaines espéces de crabes se nourrissant
de détritus organiques.

Dans 1l'expérience de BORTHWICK et al. (1973) concernant le mirex, il n'y
a pas de telles mortalités mais les auteurs insistent sur le fait que, chez les
crustacés par exemple, les animaux perdent le contrbéle de leurs mouvements bien
avant la dose l&thale, ils sont alors sujets & la prédation par les plus gros
carnivores, et peuvent &tre évacuésdu milieu estuarien par les marées. Par contre
des résidus furent remarqués dans la chaine alimentaire dés la deuxiéme semaine
aprés le traitement et pendant les dix premiéres semaines (tableau III.7). I1 faut
observer que le traitement était effectué sur le bord de l'estuaire et non pas
directement dans l'eau puisqu'il s'agissait de lutte contre les fourmis.

WALSH, MILLER et HEITMULLER (1971) ont par contre procédé a un traitement
direct d'une petite mare littorale par le dichlobenil, un herbicide utilisé contre
les Chara. Le maximum de plantes tuées fut atteint un mois aprés la contamination,
4 la dose de 1 mg de dichlobenil/1 (tableau III.7). Aucune mortalité massive d'or-
ganismes ne fut détectée. La plupart des organismes étudiés, nymphe de libellule
(Orthenius), plancton ou poisson (Gambusia affinis), assimilérent 1'herbicide des
le premier jour au maximum. La seule exception remarquée fut un amphipode (Hia-
lella azteca) qul concentra le polluant surtout les deuxiéme et troisiéme jours.
Ces chercheurs ont gardé une mare voisine trés semblable comme témoin, ils ont
pu ainsi comparer 1'évolution du plancton avec et sans adjonction d'herbicide.
Pendant le premier mois de 1'expérience, oll 1a mortalité des charas fut maximale,
on nota un pic de phytoplancton et de zooplancton qui n'existait pas dans le témoin.
WALSH et al. 1'attribuent a4 la décomposition des plantes mortes qui fournissent
au milieu des éléments nutritifs disponibles. A ce moment 94 % de la production
d'oxygéne dans la mare contaminée était due au phytoplancton contre 25 % au plus
dans le témoin. Dé&s que les charas ont recommencé 2 pousser, le deuxiéme mois, les
pics de plancton ont disparus. On a 13 un exemple-type d'effets secondaires d'un
traitement sur la communauté biologique dans son ensemble : il ne s'agit pas ici
de toxicité mais d'une rupture de 1'équilibre naturel. Le temps de réponse est
donc un paramétre mesurable mais en général trés spécifique, relatif 3 un organisme
donné, pour un polluant donné.

Les effets d'une pollution chronique et la réponse de l'estuaire sont mal
connug, nous discuterons plus loin ce point a propos des doses 1léthales chroniques

beaucoup plus faibles que les doses aiglies sur quelques jours.
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Tableau III.7 - Contamination et décontamination, exemples

A - LOWE et al., 1971, Exposition de Crassostrea virginica au mélange DDT + toxaphéne

+ parathion, et a chaque pesticide individuellement. Accumulation dans 1'huitre en

mg/kg.
Temps écoulé depuis le Type de Contamination Décontamination
début de la contamination pesticide 12 24 36 40 48
*
semaines|semaines|{semaines |semaines|semaines
mélange DDT 24 90 42 17,4 0,017
0,001 mg/l DDT toxaphéne 1,0 30 9,0 3,0 ND
+ 0,001 mg/l toxaphéne parathion 0,12 0,36 0,07 ND ND

+ 0,001 mg/1 parathion

0,0006 mg/1 DDT DDT 75 86 53 - 0,16
0,0007 mg/l toxaphéne toxaphéne 20 23 8 - -
0,0008 mg/ parathion parathion 0,24 0,24 0,082 - -

* ‘A . . P 2 . . ..
Arrét contamination et début décontamination dans de 1l'eau sans pesticide.

B - WALSH et al., 1971, Contamination provoquée (dichlobénil), Floride.

Accumulation dans la mare en mg/kg et mg/1l.

Temps — &could 1 jour 7 jours 14 jours 28.jours 64 jours
aprés application

eau® 0,836 0,221 0,046 0,012 0,001
sédiment 0,526 0,212 0,162 0,022 0,004
chara Sp. 1,16 0,670 0,191 0,080 ND
orthemis sp. 1,36 0,53 0,05 ND ND
Plancton 7,2 1,25 0,88 0,31 ND
Gambusie 10,9 3,0 0,82 0,34 ND
(Gambusia affinis)

Hialella azteca 0,210 0,223 0,060 ND ND
*Concentration initiale apr¢s traitement : 0,001 mg/l. ND : non détccté.

C - BORTHWICK et al., 1973, Contamination provoquée (mirex) Caroline du Sud.
Pourcentage de mirex trouvé dans les organismes estuariens apré&s trois applications
espacées du pesticide.

Temps écoulé 0 - 10 semaines 10 - 20 semaines 20 - 30 scmaines
aprés application

1¢re application 37 36 18

2éme application 22 9 -

3eme application 28 12 2

Moyenne 28 17 8
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Tableau III.7 (Suite)

D - BUTLER, 1971, Contamination pendant 5 jours et décontamination de deux lammel-
libranches par plusieurs pesticides (a) Mya arenaria (b) Mercenaria mercenaria

Teneurs en résidus en 107 ° g/kg.

Temps &coulé Contamination Décontamination
depuls le début de

la contamination 5 jours 12 jours 20 jours
Concentrations lors de

la contamination en (a) (b) (a) (b) (a) (b)
107 g/1

Aldrin 0,5 2300 190 290 120 22 70
DDT 0,1 880 126 200 36 47 18
Dieldrin 0,5 870 380 20 40 10 12
Endrin 0,5 620 240 10 42 ND 25
Heptachlor 0,5 1300 110 90 26 10 ND
Lindane 5 200 63 10 ND ND ND
Metoxychlor 1500 479 ND 43 ND ND

Rétablissement de 1'estuaire

Parallélement au temps de réponse on peut définir un temps de rétablisse-
ment aprés lequel l'estuailre retrouve ses conditions initiales, Bien que ce
concept soit important on a peu l'occasion de l'employer, faute d'études du niveau
de base antérieur a4 la pollution. De plus le temps de rétablissement sera comme le
temps dc réponse, différent suivant les espé&ces. Nous verrons plus loin les temps
de réponse et les temps de rétablissement déterminés par les essais biologiques.
La décontamination de 1l'estuaire peut s'effectuer de plusieurs fagons : dégradation
naturelle ; sortie de l'estuaire des différents vecteurs du polluants (eau, orga-
nismes, suspensions et sédiments pollués) ; enfin enfouissement du sédiment pollué
assez profondément pour que le polluant ne soit pas recyclé ni par le benthos ni
par l'action des courants.

Dans le cas d'une pollution ponctuelle dans le temps, la décroissance de
la contamination sera souvent fonction de la persistance du polluant et de son mode
dtapplication dans le milieu estuarien. Ainsi BORTHWICK et al. (1973) (tableau
II11.7) ont-ils remarqué une décontamination relativement lentec de l'estuaire,
encore 17 % d3s organismes estuariens contenaient des résidus de mirex 10 a 20
semaines aprés l'application (tableau III.7). Ceci est peut &tre di au fait que le
mirex était appliqué sous forme d'appat contaminé répandu sur les bords de 1l'estu-
aire. Il est ainsi trés résistant au lessivage, en effet seulement 50 % du pesti-
cide disparait aprés un séjour de 1'appit pendant 6 mois dans un courant d'eau de
mer (LOWE et al., 1971). Dans 1'expérience de WALSH et al. (tableau III.7) 1la
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décontamination aprés le traitement 4 l1'herbicide est plus rapide puisqu'au bout
de 64 jours il n'y a pratiquement plus de résidu mesurable.

Le temps de rétablissement apré&s un traitement au DDT a été de quelques
mois pour les poissons (CROKER et WILSON, 1965) aprés une mortalité massive.

Le temps de rétablissement & la suite de pollutions chroniques est beau-
coup plus long. Cependant aux Etats-Unis, aprés les restrictions d'emploi des
pesticides, on peut observer une amélioration : BUTLER (1973) note une nette dimi-
nution générale des résidus de DDT entre les années 1966-1967 et 1'annéde 1971
(voir tableau IIT.4). L'exemple de la Caroline du Nord est net : la proportion
d'huitres ayant une teneur en DDT supérieure a4 0,01 mg/kg a décru régulidrement de
90 % en 1967 a 30 % en 1971. BUTLER attribue cette amélioration 4 la diminution
d'une ou plusieurs sources de DDT dans les estuaires mais sans déterminer laquelle.

Un exemple de l'effet salutaire des crues sur un estuaire soumis a une
pollution chronique est cité par BUTLER (1971). A la suite d'une grosse pluie tro-
picale une crue violente a envahit 1l'estuaire de Tres Palacios au Texas, &évacuant
le stock de DDT accumulé; la teneur dans les hultres a considérablement diminué
et n'a repris sa valeur initiale qu'aprés un an, les apports provenant des terres
agricoles de cette région n'ayant pas cessé.

I1I.4 - EFFET SUR LES ORGANISMES ESTUARILNS
IIT1.4.1 - Généralités

Les effets sur les organismes estuariens sont généralement étudiés de

trois facgons

Prélévement in-situ des espéces ayant subis des effets toxiques (en général

la mort) suivis d'analyses de résidus dans ces organismes. Ce type d'étude ne per-
met pas de différencier les effets de pollutions simultanées. C'est le cas de
certaines mortalités massives signalées en mer d'Irlande. Par ailleurs, les orga-
nismes morts sur lesquels on se base quelquefois pour déterminer des teneurs 1lé-
thales en résidus ne sont souvent pas représcntatifs de 1l'ensemble des organismes
atteints par le polluant. En effet celui-ci peut agir 3 des doses subléthales
entralnant des changements de comportements des organismes, des pertes d'équilibre,
paralysie etc... qu'on pergoit plus difficilement qu'une mortalité massive. Ces
spécimens affaiblis deviennent alors une proie facile pour les organismes des

niveaux trophiques supérieurs.

J.es essais biologiques sont universellement adoptés pour juger des effets

toxiques des polluants. On peut ainsi changer les concentrations des polluants,
les durées d'cxposition, certaines conditions d'environnement comme la tempéra-
ture et la salinité. On peut également effectuer des études préciscs et trés utiles
sur les effets pathologiques ainsi que sur la décontamination des espéces placées
dans un milieu 3 nouveau sain.

Ces essais sont trés maniables mais en général ils ne correspondent que
de trés loin aux conditions naturelles (variation de salinité, courants, compéti-
tion etc...). Particuliérement,il est difficile de reconstituer au laboratoire une
chaine trophique complétec, ou.des recyclages du type:organisme A > détritus -+ sédi-

ment -+ organisme B, etc... Les valeurs de toxicité trouvées lors des bioessals sont
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donc seulement indicatives de la vulnérabilité de chaque espéce envers les diffé-
rents polluants. Une catégorie de bioessais tend de plus en plus & étudier le
comportement des organismes soumis a4 la pollution, par exemple la capacité d'éviter
le polluant ou de choisir entre deux concentrations, le choix de conditions d'envi-

ronnement nouvelles (température, salinité) sous 1l'effet de la pollution etc...

La contamination provoquée et surveillée du milieu., Nous avons déja vu ce

type d'expérience qui permet d'é€tudier in-situ la réponse du milieu estuarien 3
une pollution donnée, en général analogue 4 celle existant déja dans les estuaires.
Bien sfir,afin de ne pas introduire sans raison un polluant dangereux on a limité
ces contaminations volontaires aux traitements des estuaires par les pesticides,
mais on peut penser qu'il ne serait pas inutile d'effectuer des essais analogues
avec des PCB par exemple.

La totalité des essais et des expé€riences de contamination que nous avons
trouvés dans la littérature scientifique a été effectude aux Etats-Unis,particulie&-
rement au Laboratoire de 1'Environmental Protection Agency a Gulf Breeze, Floride,
spécialisé depuis plus de 10 ans dans 1'étude des effets des polluants chimiques
organiques sur les estuaires. Si les exemples de comportement des polluants dans
l'estuaire, de concentrations dans la chalne alimentaire etc..., que nous avons
donnés précédemment sont largement extrapolables aux estuaires tempérés frangais
et européens, les espéces cholsies par les Américains sont en général différentes
des espé&ces européennes. Néanmoins les familles seront les mémes sinon les genres
et compte tenu des restrictions que nous avons faites sur les valeurs absolues de
toxicité observées, les conclusions des essais et les toxicités relatives sont

~

sans doute extrapolables & 1'Europe.

En France,depuls quelques années,le CERBOM de Nice poursuit un programme
d'essais de toxicités aigués de divers polluants (détergents, hydrocarbures, pesti-
cides, etc...) sur des organismes marins et des chalnes trophodynamiques repéres.
Bien que ces recherches ne soient pas spécifiquement estuariennes elles sont d'un
grand intérét pour les études de pollution en Europe (AUBERT et al. 1969 ; AUBERT,
1968 et 1972 ; DONNIER,1972).

Etant donné que les pesticides sont spécialement congus pour agir sur les
herbes, les insectes etc..., 1l est évident qu'ils pourront avoir des effets no-
cifs sur les espéces analogues vivant dans 1l'estuaire comme le phytoplancton, les
arthropodes etc... On a donc d'abord étudié ces espéces, mais dans la mesure ol
d'autres organismes non visés par les traitements étaient pourtant touchés, comme
les poissons, on les a &galement inclus dans les essais. Enfin certaines espéces
d'intérét &conomique important comme les hultres, les myes, les clams, et les cre-
vettes ont fait 1'objet d'études poussées. Nous ne traiterons pas ici en détail
de la pathologie des organismes contaminés souvent &tudiée lors des essais. Nous
ne garderons que la notion de dose subléthale pour laquelle il y a des lésions
de certains tissus ou une baisse des défenses de l'organisme. On trouvera une bonne

discussion de la validité des bioessais dans les travaux de BUTLER.

II1.4.2 - Tests de toxicité aigué

Les résultats sont généralement donnés en teneur léthale & laquelle 50 %

des spéeimens soumis au test meurent en un temps donné, souvent 48 h; on note alors
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LCy, 48 k., On trouve parfois LC]00 96 h, signifiant 100 % de mortalité en 96 h.

Pour les espéces ou l'effet du polluant n'est pas la mort mais une certaine réponse,
par exemple réduction significative de la croissance (cas des huitres et des ciliés),
on note alors EC 48 h. Les résultats de ces tests sont donnés aux tableaux

10
II1.8 et III.H

Tableau III.8 - Tests de toxicité aigue de pesticides et de PCB

en 10—6 g/1 sur quelques organismes estuariens.
Crevettes Poissons Hultres Cilié [6] Zooplancton(7]
LC 24 h
LC 48 h. LC 48 h LC 96 h LC 96 h 100
(1) insecticides 50 50 50 50
(7a) ) (7b) 1 (7¢)
Phosphorés
Durban 0,2 [1] 3,2 {11 270 [1]
3,2 [8] 4000 [81
Parathion 0,2 [1] 15 [11) = 1000 [1]
Méthyl parathion 2-7 [5]
Malathion 33-285 [5] 2000 [8]
Baytex 0,03 [21] 8 [2000f 1,3
Chlorés
DDT 1-6 [2] 2,8 [11] 10 [1] 250 {1000y 0,2
0,7 [8] 42 [81
Toxaphéne 1-6 [2] 28 [1] 38 [1]
Landrin 4,2 11] 3200 [11] > 1000 (1]
Endrin 1,7~12 (5] 7 [8] 60 2,6 26
Heptachlor 8-440 [5]
Mirex 100 [9] 1,0
Carbamate
Sevin 380 [811> 10 000 [8]
Crevettes Poissons Huitres Cilié (6)
(2) Herbicides ECSO 48 h ECc, 48 h EC50 96 h ECSO 96 h
Igran > 1000 [1] ~ 1000 [1] 1000 [1]
2,4,D >10000 [8] 7000 [8] 3750 {31
Weed-B-gon > 1000 [11}>100000 [11] 190 [11
(3) Fongicide
Delan 150 [11] 10 [1] 8,6 [1]
(4) PCB
Aroclor 1254 10-100 [4] 100 [3] 10 [4] 1
Aroclor 1248 1000
Aroclor 1260 1000
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(tableau III.8, suite) Références

[1] LOWE, 1969, cité par DUKE, 1969 - Les espéces choisies sont Penaeus Sp.,

Fundulus similis, Crassostrea virgintica.

[2] BUTLER et SPRINGER, 1966, cité par WALSH, 1972, sur Penaeus aztecus et Penaeus

duorarum.
[3] BUTLER, 1964 in WALSH, 1972 sur Crassostrea virginica,

[41 DUKE, LOWE et WILSON, 1970 sur Penaeus duorarum, Lagodon rhomboides et Crassos-—

trea virginica.

[5] EISLER, 1969 et WALSH,1972, sur Crangon septemspinosa (EC50 96 h) et

Palaemonetes vulgaris.
[6] COOLEY, XKETNER, FORESTER, 1972 et 1973 sur Tetrahymena pyriformis.

[7] RUBER, 1963 et WALSH, 1972(a) Microcyeclops bicolor, (b) Ostracoda vidua

(c) Ceriodaphnia quadrangula.
[8] HANSEN et al., 1972 et 1973 sur Palaemonetes pugio et Gambusia affinis.

[91 LOWE J.I., WILSON P.D., DAVISON R.B., 1970.

La vulnédrabilité observée des espéces est trés variée d'un type d'organisme
& un autre et d'un pesticide 4 un autre. 11 est pratiquement impossible d'extrapo-

~

ler les toxicités de certains pesticides ou PCB i 1'ensemble de leur groupe.
Parmi les insecticides phosphorés le Baytex est 1000 & 10 000 fois plus toxique
envers les crevettes que le malathion et pour les insecticides chlorés, le DDT est
10 3 400 fois plus toxique que 1l'heptachlor. L'étalement des doses toxiques peut
étre di au rble de la plus ou moins grande maturité des organismes. En régle
générale les spécimens jeunes seront beaucoup plus sensibles que les adultes. Les
herbicides essayés au tableau III.8 sont beaucoup moins toxiques que les autres
pesticides quelle que soit la catégorie des animaux. I1 faut noter la grande toxi-
cité des PCB - Aroclor 1248 - 1254 et 1260 - pratiquement aussi grande que celle
du DDT. Le mirex est sans doute tré&s toxique mais la dose l&thale correspondante
est difficile 3 définir car durant les tests ce produit n'est pas en solution
ce sont les grains de mais broyés contaminés qu'on donne comme nourriturc ; LOWE
et al. (1971) rapportent qu'une particule contaminée suffit pour tuer une crevette.
Les crevettes sont parmi les organismes les plus sensibles aux pesticides
et aux PCB dans l'estuaire; viennent ensuite leg poissons puts les hulitres. Ces
derniéres ont un comportement tré&s particulier : elles réagissent trés vite 3 la
pollution et concentrent aussit8t le polluant jusqu'a 100 000 fois par rapport a la
teneur initiale de l'eau. LOWE et al. (1972) citent les facteurs de concentrations
suivants pour 1'huitre Crassostrea virginica : 76 000 pour 1 ppb de DDT, 85 000
pour 5 ppb Aroclor 1254, 100 000 pour 1 ppb Aroclor 1260, pendant 24 semaines.
Par contre elles peuvent supporter ces grandes concentrations de résidus relative-
ment facilement. Cette propriété de l'hultre de concentrer énormément les polluants,
beaucoup plus que les autres organismes (voir § III.3.1) fait d'elle une espéce
particuligrement utile pour la détection des traces de pollution estuarienne par

les polluants organiques. Sa réponse est trés rapide, d'une grande amplitude et
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généralement lin€aire en fonction du temps. La figure III.2 donne un bon exemple

de ce comportement.

Tableau JII.9 - Toxicité aigué de 240 pesticides sur la faune estuarienne
(BUTLER, 1971)

Pesticides sans effets a Pesticides toxiques pour 20 %
des concentrations supé- de la population testée
rieures a 1,0 mg/1 1,0-0,1 0,1-0,01 0,01-0,001
mg/1 mg/1 mg/1
Poissons 46 % 16 % 28 % 10 %
Crevettes 33 % 14 % 33 % 20 %
Huitres 41 % 21 % 33 % 5%

D'autres organismes concentrent beaucoup les polluants lors des essais.
HANSEN et al. (1971) citent un facteur de concentration de 37 000 pour les poissons
(Letostromus zanthurus et Lagodon rhomboides), contaminés 3 1'Aroclor 1254; des
valeurs analogues ont €té notées pour le DDT. Les organismes les plus simples
concentrent généralement moins les polluants : X 100 & X 1000 pour le DDT dans le
phytoplancton, (WALSH, 1972).

La réponse du zooplancton aux doses massives de polluants est intéressante
car la sensibilité des espéces testées, Microcyclops, Ostracoda et Ceriodaphnia,
est trés différente et en plus varie avec l'insecticide. Ainsi Ostracoda vidua est
1000 fois plus sensible a l'endrin que les deux autres, et Ceriodaphnia est la
plus sensible envers le DDT (tableau III.8). Mé&me au sein d'un méme groupe d'orga-
nismes on a donc des réponses trés varides ce qui interdit a priori les généralisa-
tions et conduit & multiplier les tests.

Les tests, sur les algues unicellulaires sont plus rares. Nous donnons au
tableau IIT.10 les concentrations d'herbicides réduisant la croissance de quelques
espéces caractéristiques de phytoplancton (d'aprés HOLLISTER et WALSH, 1973, et
WALSH, 1972). Les rhodophycées\et les chrysophycées sont généralement plus sensi-
bles que les chlorophycées et les bacillariophycées, mais on note encore une fois
des différences importantes de sensibilité d'une espéce 4 l'autre. Parmi les herbi-
cides utilisés le 2,4 D et le dichlobenil sont les moins toxiques puis le chloram-
béne. Les dérivés d'urée ou de triazine sont extrémement toxiques (10 & 100 ppb)
envers les algues unicellulaires. Ces auteurs ont également remarqué de grandes
différences de toxicité suivant la forme chimique de l'herbicide : par exemple le
chlorambene est beaucoup plus toxique sous la forme méthyl-ester (ECSO = 2,5 ppm
pour Chloroccum sp.) que l'acide techique (ECSO = 50 ppm) et que le sel d'ammonium
(ECSO = 4000 ppm).

Les herbicides ne sont pas les seuls polluants 3 réduire la photosynthése
des algues unicellulaires, WURSTER (1968) a bien mis en évidence une diminution
de celle de la diatomée estuarienne Skeletoma costatum pour unc teneur de 10 ppb de

DDT.
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Tableau III.10 - Effet des herbicides sur les algues unicellulaires
(HOLLISTER T.A., WALSH G.E., 1973 ; WALSH G.E., 1972).

Concentration efficace réduisant 1'évolution de 1'oxygéne dans 50 % des cultures
algales, en 1070 g/l.

Composés urée Triazine 2,4 D Chlorambéne dichlobenil
neburon|diuron [atrozine|ametrine . méthyl-
(acide) | (acide) | (acide) |(acide) |2C1de{(B-E.E.)psel Nyl ciey
Chlorophycées * 23 22 104 31
chloroccocum 20 20 80 10 60000} 100000 5,5.106 3000 300 000
chlorella 22 19 143 32
d. tertiolecta [1] 20 10 159 40 50000] 100000 1,5.]06 2500 300 000
Bacillariophytes * 77 67 265 65
cyclotella nana 11 39 84 55
n. inserta [2] 124 93 460 97
Chrysophycées * 24 13 92 11
isoch. galbana [3] 20 10 100 10 60000] 100000 5,5.106 5000 250 000
monoech.luthert [4] 12 18 77 14
ph. tricornutum [5] 40 10 100 10 600001 20000 1,5.106 3700 300 000
Rhodophycées * 24 24 79 35
par, orventum [6] 24 24 79 35
{1) Dunatiella tertiolecta [2) Wavicula inserta [3) Isocchrysis galbana
[4] Monochrysis luthert [5] Phaeodactylum tricornutum  [6) Porphyridium cruemtum

[7) Futoxyethanol ester

* Valeurs moyennes

1I1.4.3 - Tests de toxicité chronique

La contaminatton chronique dans les estuaires est beaucoup plus importante
que la contamination aigud : en général l'estuaire est situé assez loin des sources
directes de polluants qui arrivent sous forme diluée. Si ce n'est pas le cas la
masse de l'estuaire dilue généralement le polluant.

De plus nous avons vu l'effet de rétention de 1l'estuaire vis-a-vis du
polluant, particuliérement par adsorption sur les sédiments et par recyclage dans
la chalne alimentaire. Les pollutions chroniques -~ plusieurs semaines 3 quelques
années - seront donc les plus courantes. Bien que les niveaux de teneurs en pol-
luants sotent en général faibles, les effets sur les organismes peuvent &tre 4
long terme ausst néfastes que ceux des pollutions aigués.

Le tableau IIl.11 rend compte de quelques doses léthales i des périodes
allant de 12 jours a 252 jours. La comparaison avec le tableau III.8 pour les mémes
polluants est édifiante. Ainsi, si une crevette adulte meurt aprés 2 jours d'expo-
sition a 100 ppb d'Aroclor 1254, une concentration de 3,5 ppb, pendant 35 jours
produira le méme effet. La croissance de 1'huitre est réduite par une exposition
a 10 ppb de DDT pendant 2 jours ou & 1 ppb pendant 252 jours. L'exemple de 1'iso-
benzan est frappant : la dose 1éthale chronique pour une exposition de 284 heures
est 100 fois plus faible que celle & 24 h. pour le méme poisson.
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Tableau III.11 ~ Tests de toxicité chronique de pesticides et de PCB

sur quelques organismes estuariens (concentration en 1076 g/1)
R&T produit organisme conc. test Durée effets
[1]1] sevin poisson (Letostomus 100 5 mois néant
xanthurus)
[ 2] isobenzan poisson (Leiostomus 3 24 h 50 % mortalité
xanthurus) 0,3 48 h de la
0,03 284 h population
[3] | carbaryl Poisson (LetZostomus 0,1 5 mois parasitose
xanthurus) 1 48 h mortel
[4] | aroclor 1254 jeune crevette 5 20 j 72 % mortalité
(Penaeus duorarum)
jeune crabe 5 20 j 5 % mortalité
(Callinectes sapidus
{51} aroclor 1254 jeune crevette 1 15 J 50 % mortalité
(Penaeus duorarum)
crevette adulte 3,5 35 3 50 % mortalité
[6] | aroclor 1254 huitre (Crassostrea 5 24 j réduction 10 %
, .. croissance ;
vtrginica) atrophie tissus
1 30 j sans effet
[7] aroclor 1254 poisson (Lelostomus 1 33-66 j non toxique
zanthurus) S 18-38 j 50 % mortalité
poisson (Lagodon 5 12-40 j 50 % mortalité
rhomboides)
[8) | mélange (DDT, toxa- hultre (Crassostrea 1+1+1 252 j réduction,croisy
5 - . hange-
h h : sance,c
phé&ne,parathion) virgintca) ment tissus,
parasitose.
[8) | DDT huitre 1 252 j pas réduction
( ire croissance,
[8]1 | toxaphéne (rassostrea 1 252 j changement dans
virginical les tissus sur-
[8] | parathion 1 252 j tout pour le
parathion
{1] LOWE, 1967 et WALSH, 1971 ; [2] LOWE, 1966 et BUTLER, 1971 ; [3] LOWE, 1967
et BUTLER, 1971 ; [4]DUKE, LOWE, WILSON, 1970 ; [5] NIMMO et al., 1971 ;
[6] LOWE,et al., 1972 ; [7] HANSEN et al., 1971 ; [8] LOWE et al., 1971,

Ces teneurs léthales se rapprochent déja des niveaux de contamination de

certaines régions polluées (grandes régions industrielles pour les PCB, régions

trés agricoles pour le DDT). De plus les tests de toxicité chronique ne prennent

pas en ligne de compte la concentration du polluant dans la chalne alimentaire et

des animaux comme les oiseaux peuvent ainsi €tre atteints sans qu'il y ait des
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effets dans les organismes des premiers niveaux. (RISEBROUGH et al.,, 1968).
Vraisemblablement certains estuaires sont déja assez contaminés pour
qu'il y ait déja des effets subléthaux ou méme léthaux sur les espéces les plus

sensibles.

III.4.4 - Effets des facteurs physico-chimiques

I1 n'y a eu jusqu'ici que trés peu d'études sur la toxicité en milieu
estuarien, c'est-a-dire qui tiennent compte des variations périodiques de courant
et de salinité et d'une fagon générale des conditions d'environnement spécifiques
aux estuaires. En particulier 71 serait Zntéressant de voir si la toxicité est
plus ou moins grande suivant la salinité, le pH ou l'oxygéne dissous. Les essails
biologiques se pratiquent en général dans des conditions expérimentales de tempé-
rature et de salinité constantes (de 1'ordre de 20 °/oo généralement) et seules
quelques expériences ont été menées jusqu'ici en faisant varier ces paramétres.

WALSH (1971) a étudié l'effet de la salinité sur 1l'inhibition par divers
herbicides du développement de 1l'algue unicellulaire Chlorococcum et sur la teneur
en hydrates de carbone de cette espéce {tablcau II1.12).

La salinité n'a pas d'effet sur 1'inhibition du développement, les variations
observées n'étant pas significatives. Par contre la réduction des teneurs en hydra-
tes de carbone augmente avec les fortes salinités particuliérement dans les chryso-
hycées. Remarquons qu'une fois de plus les pesticides d'un méme groupe chimique
ont des toxicités variées (de 1 @ 100 entre le diuron et le fenuron).

EISLER (1969, cité par WALSH, 1972) a montré que la salinité et la tempé-
rature avaient un effet trés important sur la résistance des crevettes aux polluants
(phosdrin et DDVP), celle-ci &tait plus élevée aux faibles salinités (< 18 °/oo)
qu'aux fortes salinités (> 24 °/oo). Mais pour le DDT, endrin et heptachlor la
relation était inverse, la résistance étant maximale 3 36 °/oo et faible en-dessous
de 12 °/oo ! Dans la méme expérience EISLER montre qu'aux températures élevées
(30°C) 1a mortalité est beaucoup plus élevée qu'aux faibles températures (10°C).

HANSEN et ses collaborateurs (voir HANSEN, 1972 ; HANSEN et al., 1973 ;
HANSEN et al., 1972) ont effectué une série d'essals pour voir d'une part si cer-
tains organismes, crevettes et poissons, pouvaient faire la distinction entre deux
eaux de contamination différente, d'autre part s'ils €taient affectés par le pol-
luant dans leur choix de salinité. Les gambusies (Gambusia affinis) évitent pour
70 % des individus tous les pesticides présentés (DDT, dursban, malathion, Sevin et
2,4 D), sauf 1'endrin, a une ou plusieurs concentrations inférieures a la dose
1éthale LCSO
donc certaine. Entre deux concentrations le poisson a dans la plupart des cas

24 h. La capacité du poisson & chercher de 1'eau non contaminée est

sélectionné la plus faible concentration en 2,4 D et en dursban mais la plus forte
en DDT. Il n'est donc pas certain qu'en milieu naturel le poisson puisse éviter le
pesticide. La crevette (Palaemonetes pugio) n'a presque pas évité 1l'eau contaminée,
par contre elle était beaucoup plus sensible aux polluants. Ces deux particularités
en font un des organismes les plus sensibles a4 la pollution par les pesticides.
Dans une deuxi&me expérience, le gambusie placé dans de l'eau contaminée par le

DDT se meut d'abord vers des salinités légérement plus faibles que celles choisies
en 1'absence de pollution (7,8 °/oo contre 9,3 °/oo) pour les faibles teneurs en

DDT (0,1 ppb) ; aux plus fortes teneurs, 20 ppb, le poisson se déplace vers les
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Tableau III.12 - Effet des herbicides sur les algues unicellulaires
en fonction de la salinité&, (WALSH G.E., GROW T.E., 1971).

A ~ Inhibition du développement de Chlorococceum sp.

o conqutration salinités
herbicide efficace
10'6 g/1 5 o/oco 10 °/oo 20 °/oo 30 o/ao

1 12 10 13 11

diuron 5 29 27 24 28

10 62 66 59 61

7,5 9 9 12 10

neburon 15 26 25 25 23

30 71 65 60 68

10 11 11 10 12

monuron 50 25 22 25 24

100 52 57 62 54

100 10 10 11 11

fenuron 500 26 28 29 24

1000 71 74 69 68

[

B - Changements de la teneur en hydrates de carbone en % par rapport aux cultures
sans herbicides, @ diverses teneurs en herbicides réduisant la croissance
de 10, 25 et 75 %.

chlorophytes chrysophytes
(Chlorococcum) (Isochrysis galbana)

salinités | 5 °/60f10 °/00|20 °/00{30 ®/oo] 5 °/0o]10 “/oo| 20 °/oo| 30 °/oo

% réduction

croissante
10 + 1,6 + 1,0 + 1,9 + 1,8 + 7,3 +11,4 + 9,9 + 4,3
25 -20,2 -23,6 -27,7 -29,9 -11,6 -14,7 -14,9 -15,1
75 -49,1 -55,8 -58,1 -05,6 -25,1 -26,8 -36,6 ~37,4

salinités moyennes (17,9 °/co). Le malathion ne provoque pas ces déplacements.
HANSEN attribue ce comportement soit 4 une affection de la sensibilité nerveuse
au stimulus, soit a un déplacement pour compenser un changement de la régulation
osmotique di au DDT.

Ces quelques données montrent bien toute 1'importance des conditions de
1'environnement sur la sensibilité et le comportement des organismes envers le
polluant.

Les synergies n'ont fatlt l'objet que de quelques études. LOWE ct al. (1971),
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voir tableau III.7, n'ont pas trouvé un effet synergique de plusieurs pesticides
sur 1'hultre. FERGUSON et BINGHAM (1966) cités par WALSH (1972) trouvent que lors-

=~

qu'on expose un gambusie 3 une combinaison de plusieurs pesticides, les mortalités
provoquées sont supérieures i celles de chaque insecticide seul. Mais il s'agit 12
plus d'un effet additif que d'une synergie, la somme des effets de chaque insec-
ticide excédant l'effet de la combinaison. Par contre un effet de synergie est

sans doute provoqué par les hydrocarbures qui concentrent trés facilement le DDT,
réalisant une sorte d'extraction. (Le facteur de concentration est de 1'ordre de
106, (voir chapitre VI). Il est possible que cela favorise 1'absorption du pestici-
de par certains organismes, particuliérement le plancton. Enfin FRIEND et TRAINER
(1970) ont montré que des canetons exposés a des doses subléthales de PCB ont une
résistance envers le virus de 1'hépatite bien plus faible que celle des spécimens
non contaminés. Cette forme de synergie est peut-8tre aussi présente dans le milieu
estuarien. EHRLICH (1967, voir chapitre II) cite le cas du malathion sans danger
pour 1'homme car détruit par un enzime spécifique, la carboxyesterase,mais qui peut
devenir dangereux sl cet enzime est détruit par un autre pesticide organophosphaté.

I1T.4.5 - Rétablissement spécifique des organismes

Les essais biologiques sont généralement prolongés par une phase de décon-
tamination pendant laquelle 1'organisme est placé dans un milieu non pollué. On
suit alors la diminution des teneurs en résidus et quelquefois le rétablissement
physiologique de 1'organisme.

Le meilleur exemple est celui des huitres (LOVE et al., 1972) qui perdent
leur résidu presqu'aussi vite qu'elles l'acquiérent. Dans 1'exemple cité a la figu-
re III.2 le rétablissement aprés 24 semaines de contamination a été de 28 semaines
environ. Dans une autre expérience LOWE et al.(1971) ont exposé l'huitre Crassostrea
virginica a4 un mélange de trois pesticides pendant 36 semaines (tableau III.7).

Le parathion ne s'étant presque pas concentré dans 1l'hultre, la décontamination
pour ce polluant a duré moins d'un mois. Pour le DDT, beaucoup plus concentré le
retour aux conditions initiales tant pour la teneur en résidus que pour 1'état des
tissus affectés s'est effectué en 12 semaines. Dans 1l'expérience de BUTLER (voir
tableau III.5) sur deux autres lamellibranches, Mercenaria mercenaria et Mya
arenaria aprés un test de toxicité de 5 jours, la décontamination était compléte
aprés 15 jours pour l'endrin, l'heptachlor, le lindane et le metoxychlor, et réali-
sée 4 90 % pour 1l'aldrin, le DDT et le dieldrin.

Les poissons ont des temps de rétablissement du méme ordre. HANSEN et
WILSON (1970), aprés une décontamination de 8 semaines suivant une contamination
de 5 semaines, ne trouvaient plus que 13 % et 22 % de résidus de DDT dans Lagodon
rhomboides et Micropogon undulatus par rapport auxX maximums observés. Les mémes
observations ont &té& faites par HANSEN et al. (1971) pour la contamination par
1'Aroclor 1254, Mais dans cette expérience un certain nombre de poissons ayant sur-
vécu 3 une dose de S5 ppb d'Aroclor 1254 pendant 14 jours sont morts pendant la
décontamination., C'est un exemple des effets toxiques retardés quelquefois observés
lors des essais biologiques.

Lors de la contamination provoquée d'une mare cOtiére par le dichlobenil
(voir tableau III.7) WALSH a analysé les résidus dans un certain nombre d'organis-
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mes; au bout de 28 jours la plupart des espéces avaient perdu 95 % des résidus
fixés dés le premier jour aprés le traitement de la mare.

Les organismes contaminés par des doses subléthales peuvent donc généra-
lement retrouver leur niveau antérieur lorsqu'ils sont placés dans un milieu non
pollué. Le temps de rétablissement est en général proportionnel au temps de conta-
mination et lut est légérement supérieur, Ce phénoméne peut expliquer une certaine
résistance du milieu & la pollution par les pesticides et PCB particuliérement
dans le cas de pollutions aigués comme celles provoquées par BORTHWICK et al., CROKER
et WILSON etc...

III.5 - CONCLUSIONS

Elles sont de deux types, d'une part des conclusions spécifiques sur les
effets constatés des pesticides et des PCB sur les estuaires, d'autre part des
conclusions méthodologiques sur la fagon d'aborder le probléme, et les lacunes des
connaissances. Ces derniéres seront principalement traitées au chapitre VII.

Voici les principaux points que nous avons pu mettre en &vidence.

~

ITI.5.1 - Origine et transport des polluants 3 1l'estuaire (figure III.4)

- La principale origine des pesticides, surtout du DDT, est le trailte-
ment des zones agricoles : le lessivage des terrains entraline les polluants jus-
qu'ad l'estuaire, soit directement, soit par 1'intermédiaire des riviéres. Certains
pesticides particuliers proviennent du t¢raitement direct des estuaires ol de leurs
zones marginales par des herbicides ou des insecticides. Les PCB par contre provien-
nent essentiellement des rejets ou des futtes industrielles dans les riviéres via

les égouts ou dans l'estuaire lui-méme lors du déversement de déchets solides.
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Figure 111.4. Schéma des apports de pesticides et hydrocarbures halogénés a |‘estuaire,
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- Le transport a4 l'estuaire se fait par la phase soluble, par la phase en
suspension quil contient généralement 10 fois plus de résidus que l'eau, et par
les hydrocarbures dans lesquels le DDT est 10° fois plus soluble. Ces phénoménes
sont importants en ce qui concerne le bilan des apports puisque, si on considére

=~

une turbidité moyenne analogue a celle des fleuves en milieu tempéré (100 mg/1);
la moitié du polluant peut &tre apportée a l'estuaire par les suspensions. Mais
cette concentration dans la phase solide est surtout importante pour 1'impact

sur l'estuaire : du fait de leurs fortes teneurs en polluants, les suspensions
pourront contaminer trés facilement certains organismes ; de plus elles s&journent
beaucoup plus longtemps dans l'estuaire que les eaux. Ces fortes teneurs sont dues
a la grande adsorption des polluants organiques surtout du DDT, sur lLes argiles

et les particules organiques, alors que la désorption est trés faible.

IIT.5.2 - Comportement dans 1l'estuaire (voir figure III.S)

Le polluant arrivant dans l'estuaire peut se comporter de trois facgons

- transit_direct_sans_interaction_avec_le_sédiment_ou_les_organismes. Il est

faible en raison de la réactivité du polluant en solution avec ces deux ensembles
et du fait de la sédimentation des particules en suspension.

- entrée dans_la chalne alimentaire. Elle peut se faire aux niveaux trophi-
ques inférieurs et moyens, soit par filtration de l'eau contaminée, soit par inges-
tion des particules en suspension ou sédimentées. Le benthos joue un rdle important
car il peut recycler des résidus fix&s dans les sédiments sans que l'eau soit trés
contaminée. Certains mollusques peuvent concentrer de grandes quantités de résidus
d partir de 1'eau méme si les teneurs n'y sont pas détectables. Les facteurs de
concentrations du DDT par rapport a l'eau atteignent 100 000 pour les hultres et
10 000 pour certains poissons.

Pour les espéces benthiques se nourrissant sur le sédiment, les facteurs
de concentrations par rapport a l'eau n'ont donc pas de signification. Les facteurs
de concentrations varient avec chaque espéce mais ausst avec chaque polluant. Les

restes des organismes contaminés sont repris dane la chaine alimentaire ou re-

joignent le sédiment.

contaminée, organique ou non, peut sédimenter. Comme la dégradation chimique et
microbienne des pesticides et PCB est 1lente (4 @ 5 ans de demi-vie pour le DDT)
le polluant présent dans les sédiments sera longtemps disponible 4 moins d'étre
enfoui assez profondément pour échapper a4 l'action du benthos - particuliérement
des organismes foulsseurs - ou a une remise en suspension naturelle ou artificielle

(dragage).

Une fots dans la chafne alimentaire estuarienne les résidus vont se trans-—
mettre d'un wniveau trophique & un autre, Comme les pesticides, surtout les hydro-
carbures chlorés, et les PCB sont beaucoup plus solubles dans les lipides que dans
l'eau, ils vont s'accumuler dans les graisses et aux niveaux suivants les organis-
mes auront une teneur plus €levée en résidu. Les teneurs croissent souvent d'un
facteur 10 d'un niveau trophique au suivant. Cette amplification des teneurs peut
donner lieu & des effets toxiques dans les niveaux trophiques supérieurs, par
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exemple les oiseaux, sans qu'il y ait d'effets graves aux niveaux inférieurs.
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Figure IH.5. Schéma du comportement des pesticides et des hydrocarbures halogénés
dans un estuaire.

II1.5.3 - Effets sur les organismes estuariens

Les pestictdes et les PCB ont des effets nocifs sur tous les organismes
de l'estuaire : ciliés, phytoplancton, zooplancton, mollusques,crustacés, poissons
et €galement sur les plantes vasculaires. Ces effets sont extrémement variés et
dépendent de trois facteurs : organisme consSidéré et son état de maturité ; type
de pesticide ; temps d'exposition. De plus la notion méme de concentration 1étha-
le et efficace est trés subjective : certains organismes soumis 3 des teneurs
subléthales présentent des modifications importantes du comportement (perte d'équi-
libre, paralysie, nouveau choix de conditions d'environnement etc...) qui peuvent
les affaiblir face aux prédateurs. C'est le cas- généralement des crustacés. Les
doses subléthales peuvent aussi amoindrir la résistance des organismes face aux
virus ou aux parasites. On estime généralement les concentrations léthales par
des essais de toxicité mais ceux-ci reproduisent mal les conditions estuariennes,
aussi ces concentrations ne sont-elles qu'indicatives et relatives. Il ressort
néanmoins quelques points importants.

Les crevettes sont les organismes estuariens les plus sensibles aux pol-
luants particuliérement les individus jeunes. Cette constatation est importante
car un grand nombre d'espéces de crevettes se reproduisent dans les estuaires.
Viennent ensuite les poissons et les huitres, souvent 10 a4 100 fois moins sensibles
que les crevettes. Cependant <1 est difficile de généraliser : les sensibilités
d'organismes d'un méme groupe taxonomique sont souvent trés différentes, et seules
les espéces de méme famille ont des sensibilités semblables.

Les produits les plus toxiques envers les crevettes sont le DDT, ledurshan,
le parathion, L'Aroclor 1254, le toxaphéne, l'endrin ; puis le mirex, le delban, le
malathion ; enfin le 2,4 D et 1'igan. Cet ordre est général mais peut différer




- 156 -

~

légérement pour un autre groupe. Les toxicités d'un polluant & un autre peuvent
différer d'un facteur 10 000. Un grand nombre de pesticides sont cependant peu
nocifs méme 4 des concentrations de 1 mg/l (voir tableau III.9).

Les doses léthales chroniques - exposition de plusieurs semaines ou plu-
steurs mois ~ sont souvent de 10 & 100 fois plus faibles que les doses léthales
atgués observées lors d'une contamination de 2 4 4 jours. Il serait intéressant
d'étudier les effets a long terme sur plusieurs années, certains estuaires é&tant
faiblement pollués depuis longtemps.

Les herbicides affectent trés nettement le développement du phytoplanc -
ton et sa teneur en hydrate de carbone. Les plus toxiques sont les dérivés d'urde
et de triazine, les moins toxiques sont le 2,4 d et le dichlobenil, Ces toxicités
dépendent beaucoup de la forme chimique sous laquelle le polluant est introduit
dans le milieu estuarien.

On ne connait presque pas l'effet des conditions estuariennes - particulié-
rement de la salinité - sur la toxicité des polluants. Certains pesticides comme
le DDT sont mieux tolérés par les poissons aux fortes salinités, d'autres aux fai-
bles salinités et la ré&duction des teneurs en hydrate de carbone du phytoplancton
est plus importante aux fortes salinités. Il est difficile sur ces quelques é&tudes
de déterminer un comportement général des pesticides et des PCB. Quelques exemples
de synergies ont &té cités - par exemple avec les solvants comme les hydrocarbu-
res - mais ce probléme n'a pas fait non plus 1'objet d'études approfondies.

I11.5.4 - Rétablissement du milieu estuarien aprés une pollution

Aprés arrét de la contamination la plupart des organismes estuariens reper-
dent leurs résidus en pesticides ou en PCB. D'aprés les essais biologiques deux

types de comportement se dégagent

- les hultres assimilent le polluant de fagon lindaire, proportionnelle au
temps d'exposition. La décontamination est compléte au bout d'un temps légérement

supérieur au temps d'exposition ;

- les poissons atteignent un palier de contamination dépendant généralement
de la teneur en polluant, la décontamination est plus lente que celle des hultres.
Quelquefois, il peut méme y avoir mortalité retardée plusieurs jours aprés l'arrét

de la contamination.

Si 1'on considére l'estuaire dans son ensemble le temps de rétablissement
aprés une pollution ponctuelle ou aprés arrét d'une pollution chronique, dépendra Q
la fois de¢ la décontamination spécifique de chaque organisme et de la rétention
plus ou moins grande du polluant dans l'estuaire. Cette rétention peut s'effectuer
dans les sédiments et dans les organismes vivants. Vu la faible dégradation des
polluants considérés, elle sera fonction de 1'évacuation naturelle des sé&diments
et des organismes contaminés hors de l'estuaire, ou de la sédimentation "définiti-

ve'" des particules, c'est-d-dire en 1'absence de tout remaniement ultérieur.

recyclage biologique est 1imité. Le rétablissement des conditions initiales de 1la

communauté biologique est de quelques semaines 3 plusieurs mois et dépend parti-

culiérement du mode de contamination de l'estuaire (le rétablissement sera plus
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rapide dans le cas d'une contamination de 1'eau que dans le cas d'un traitement

des marges de l'estuaire).

une quantité importante de polluant surtout dans les zones de l'estuaire

ol la remise en suspension est faible. Le rétablissement est beaucoup plus lent et
prend plusieurs années a moins qu'une chasse d'eau et de sédiments contaminés &li-
mine une partie du stock de polluant, par exemple lors d'une crue violente.
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Chapitre IV

POLLUTION PAR LES HYDROCARBURES

IV.1 - POLLUTION MARINE ET POLLUTION ESTUARIENNE

IV.1.1 - La pollution par les hydrocarbures en milieu marin

Les hydrocarbures, trés répandus dans la nature, proviennent,dans le milieu
marin,soit de¢ sources naturelles, organismes animaux et végétaux (GERARDE H.W. et
GERARDE D.F. ; MALLET et al., 1967) ou suintements sous-marins (sur les cbtes de
Californie ou du Texas), soit de pollution résultant des combustibles fossiles.

Les hydrocarbures pétroliers couvrent une large gamme de poids moléculaire de 16

a plus de 20 000 ; leur structurec est trés variable (chaine droite ou ramifiée,
ouverte ou fermée) et ils peuvent posséder des doubles liaisons C = C (aromatiques
par exemple). Chaque fraction pétroliére se compose de milliers de constituants
différents. L'identification exacte des hydrocarbures fait appel 3 des techniques
trés fines, (BOULET et GUICHARD-LOUDET, 1968 et OUDIN, 1970). Une bonne revue des
méthodes analytiques employées dans les études de pollution par les hydrocarbures
a été faite par BLUMER pour la FAQ (voir ANONYME, FAO, 1972). Nous nous limiterons
ici aux hydrocarbures seuls et non pas aux produits d'oxydation.

La pollution des océ&ans par les hydrocarbures a fait 1'objet de trés nom-
breuses &tudes et de quelques revues de synthése (HEPPLE 1970, CARTHY et ARTHUR
1968, MACKIN 1973, NELSON-SMITH 1972). Ces derniéres années des accidents divers
ont produit de nombreuses catastrophes prés des cOtes, citons la fuite de Santa
Barbara en Californie, les naufrages du Tampico Maru en Basse Californie en 1957,
du Torrey Canyon en 1967 en Cornouaille, du Florida a4 West Falmouth, Massachussetts
en 1969. Les effets de ces déversements accidentels d'hydrocarbures ont &été trés
étudiés (BELLAMY et al., 1967, BLUMER et SAAS 1972, O'SULLIVAN et RICHARDSON 1967,
STRAUGHAN 1971 et 1972, etc...). Les conclusions des auteurs sont dans une gamme
de point de vue trés large allant d'alarmiste (BLUMER, AUBERT et DONNIER, 1973) 2
modérée (MACKIN), et rassurante (SAINT-AMANT, 1972). Il est donc trés difficile
d'établir une synthése des effets polluants des hydrocarbures sur la base de ces
articles. Une trés bonne critique du probléme effectuée par MACKIN (1973) passe
en revue chaque grande catastrophe et ses conséquences.

Jusqu'ici il y a eu trés peu de travaux sur la pollution par les hydrocar-
bures en milieu estuarien. Les chercheurs comme le public semblent plus sensibili-
sés par les pollutions aigués accidentelles que par les pollutions chroniques, or

seule la castastrophe de West Falmouth a concerné en partie le milieu estuarien.
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Les publications traitant spécifiquement des estuaires sont tré&s rares,
la plus compléte est de NELSON-SMITH (1972), il faut également citer DUDLEY (1968,
1971) et SAINT-AMANT (1972). Nous ne présenterons ici qu'une vue générale dcs pro-
blémes spécifiques de pollution des estuaires renvoyant le lecteur aux articles
et ouvrages cités pour 1'étude de la pollution en milieu marin.

IV.1.2 -~ Origine de la pollution par les hydrocarbures dans les estuaires

On peut distinguer trois modes d'apports principaux des hydrocarbures dans

les estuaires

- Apports_par les rivicres : rejets et fuites de raffineries et de diverses
industries, huiles de vidange etc... Cette derniére {orme de pollution peut étre
importante, un rapport de 1'Agence de Bassin Seine-Normandie cité par TISSIER
(1974) estime 3 10 000 t d'huiles usagées de moteurs et & 30 000 t d'huiles usagées

diverses la quantité annuelle arrivant par la Seine a son cstuaire.

- Apports_directs_a_l'estuaire : outre les égofits urbains et industriels se
déchargeant directement dans l'estuaire il s'agit surtout de pertes dues aux opé-
rations de transfert des hydrocarbures apportés par bateaux aux installations de
raffinage. En général le transfert s'effectue a des terminaux situés dans la partie
inférieure de l'estuaire proche des raffineries puis par pipe-linc de celles-ci

aux unités pétrochimiques. Malgré les précautions prises pendant le transfert, et
1'épuration des effluents des raffineries et des usines, une certaine quantité
d'hydrocarbures est continuellement déversée dans 1l'estuaire. A Milford Haven G.B.
les fuites provenant du déchargement des pétroliers sont estimées a 0,0001 % du
tonnage d'hydrocarbure déchargé au port (NELSON-SMITH 1972). Cette trés faible
proportion due aux précautions multiples correspond toutefois & 50 t/an. Ce chiffre
parait bien faible au regard des apports arrivant par les égoflits ou les riviéres

polluées. Un accident important dans l'estuaire méme est toujours & envisager mais

a notre connaissance un tel événement ne s'est pas produit.

- Apports par la mer : C'est un des rares cas ol la pollution d'un cstuaire
provient de 1l'aval. I1 s'agit essentiellement des déversements accidcntels tels

que les naufrages et les débalastages. Dans certaines régions non industrialisées
situéecs sur le parcours de grands pétroliers il est vraisemblable que les hydro-
carbures présents dans les milieux estuariens proviennent de cette pollution marine
chronique et globale.

-

L'origine et 1lc mode d'apport des hydrocarbures a l'estuaire sont des
données fondamentalcs car les propriétés physiques et toxiques des hydrocarbures
sont largement fonction du degré de dégradation du polluant, du raffinage du pro-
duit, de sa nature aromatique, etc... I1 importe donc avant tout de bien identifier

le polluant.

IV.2 - COMPORTEMENT DES HYDROCARBURES DANS L'ESTUAIRE

IV.2.1 ~ Comportement physique

Quand une fraction pétroliére est déversée dans l'eau, une partic se dis-

sout, ltautre réugit avec 1'eau pour former une &mulsion pelliculaire qui perd
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rapidement ses composés les plus volatiles ; il demeure donc dans 1'estuaire d'une
part les composés les plus solubles, d'autre part les moins volatiles formant une
couche superficielle qui va progressivement s'altérer.

Les caractéristiques hydrodynamiques, particuliérement les courants super-
ficiels, vont influencer largement 1'étalement de 1la pellicule d'hydrocarbures,
sa dispersion et sa trajectoire dans l'estuaire. En général 1'influence du vent,
prépondérante en mer, sera négligeable en milieu estuarien a moins de vents supé-
rieurs 3 6-8 m/s (NELSON-SMITH, 1972). Les zones de fortes turbidités, et les zcnes
de déplts des sédiments peuvent jouer un grand rdle en entralnant les hydrocarbures.
L'aboutissement final du film sera les zones marginales de l'estuaire particulicre-
ment les marais ol les huiles se colleront a la végétation abondante. La pollution
de cdtes rocheuses dans un estuaire sera beaucoup plus rare sauf dans les fjords.
Une partie du polluant pourra &galement &tre évacuée par les courants estuariens,
cette évacuation sera alors fonction de la direction et de la vitesse des vents
dans 1l'estuaire inférieur. Dans les cas extrémes on peut penser que le polluant
pourra s'accumuler a la limite de la zone d'influence estuarienne et de la zone
d'influence des vents.

Parallélement 3 ces divers transports, il se produira en méme temps des
changements physiques propres aux différentes fractions d'hydrocarbures : évapo-
ration (25 % dans les 2 ou 3 jours), vaporisation en aérosols, émulsion du type
huile-dans-eau et eau-dans-huile (PARKER et al., 1971). L'émulsion du type eau-
dans-huile appelée communément '"mousse au chocolat" contient 70 3 80 % d'eau et
apparait au bout d'un certain temps aprés les grands déversements d'hydrocarbures.
Les réactions chimiques et biologiques de dégradation sont alors réduites du fait
de la faible surface de contact. Arrivée au rivage la "mousse au chocolat" s'amal-
game avec le sable ou les débris de toutes sortes et l'eau s'évapore laissant une
motte compacte dont la dégradation sera encore plus réduite.

L'émulsion du type huile-dans-eau peut &tre formée par la présence d'agents
émulsionnants naturels ou de détergents répandus pour combattre le sinistre. En
1'absence de traitement artificiel 1'agitation des vagues ou des courants va sépa-
rer le film en grandes flaques, qui se rcjoindront dans les zones calmes pour re-
former une pellicule unie. La dégradation photochimique sera beaucoup plus élevée
dans ce cas d'émulsion, par contre l'effet sur les organismes sera plus net. En
effet les organismes marins en particulier le plancton sont d'autant plus sensibles
aux hydrocarbures que ceux-ci sont plus dispersés (TARZWELL, 1971).

Ces deux évolutions d'une nappe d'hydrocarbures sont 4 l'origine de deux
attitudes de traitement des accidents en milicu marin : soit on laisse se former
1'émulsion type mousse au chocolat qui parviendra ultérieurecment 3 la cOte et
pourra avoir des dommages importants - surtout d'origine mécanique - sur les 0i-
seaux et certains organismes {ixés, soit on disperse au maximum la nappe par un
traitement aux agents tensio-actifs en augmentant les processus de dégradation mais
en risquant des effets néfastes, par la toxicité propre du dispersant, ou par
1'augmentation de l'aire interfaciale hydrocarbure-eau.

Dés la formation de la nappe il peut y avoir dégradation chimique de cer-
tains hydrocarbures par oxydation, accélérée par la photodégradation. A ce phénome-
ne purement chimique s'ajoute la dégradation microbienne d'autant plus grande que

la pellicule d'hydrocarbure sera fine. En ce sens le traitement par des prodults
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tensio-actifs est bénéfique puisqu'il favorise la dispersion de 1'hydrocarbure
(GATELLIER, 1971). Un effet secondaire des films d'hydrocarbures est la réduction
des échanges eau-atmosphére dés que la pellicule devient &épaisse de quelques dixié-
mes de millimétre (début de 1'émulsion du type eau-dans-huile). Il peut alors vy
avoir barriére nette de transfert d'oxygéne.

I1 est délicat de parler de solubilité des hydrocarbures dans l'eau car
rapidement la solubilité vraie est masquée par la solubilité miscellaire : a partir
de 10 carbones on n'observe plus qu'une solubilité apparente qui atteint un palier
vers 107 moles/1.

L'importance relative de chacun de ces processus est donc essentiellement
fonction du type d'hydrocarbure et surtout de son &état de dégradation, c'ecst-a-dire
du temps écoulé depuis le moment du déversement. Au niveau de l'estuaire le compor-
tement des hydrocarbures sera donc largement fonction de l'origine proche ou loin-—

taine de la pollution.

IV.2.2 - Interaction des hydrocarbures avec les organismes estuariens

Les hydrocarbures peuvent s'accumuler dans les organismes. La moule Myt¢<ilus
edulis absorbe rapidement des hydrocarbures contenus dans les pétroles : heptadé-
cane, toluéne, naphtaléne et 3-4 benzopyréne (LEE et al., 1972). La métabolisation
de ces composés est trés faible et lors de la décontamination en eau non polluée
la moule relache la plupart de ces hydrocarbures, toutefois il en reste des quanti-
tés appréciables (1 & 400 microgrammes par moule). Les hydrocarbures non toxiques
du type paraffine et heptadécane sont absorbé&s beaucoup plus (10 mg/moule) que les
composés aromatiques réputés plus toxiques (2 a 20 microgrammes/moule). D'apré&s ces
auteurs il y a bien absorption dans les tissus de la moule, des hydrocarbures mar-
qués au 14¢. Cette observation trés importante n'a guére été faite ailleurs : dans
1'expérience suivante il s'agit d'ingestion et non pas d'absorption.

PARKER et BARSON (1970) signalent que des petites particules d'hydrocarbu-
res peuvent adhérer au zooplancton mais aussi peuvent &tre directcment utilisées
par ces organismes. Cela est mis en &vidence par la présence d'hydrocarbures dans
les voies digestives et dans les excréments, ceux-ci sédimentent et une certaine
partie de 1'huile peut étre immobilisée et déposée par cette voie. Ces autcurs
calculent qu'une population de Calanus finmarchicus de 2000 individus/m3 sur 1 km?
et 10 m de profondeur pourrait ingérer et immobiliser 3 tonnes d'hydrocarbhures
par jour.

D'aprés BLUMER, cité par TARZWELL (1971) les hydrocarbures, une fois entrés
dans la chaine alimentaire sont relativement stables et peu dégradés lors du passa-
ge d'un niveau trophique 3 un autre. Une ccrtaine concentration dans la chaine
alimentaire a été observée par BLUMER et al., 1970. Si cette affirmation était
confirmée cela pourrait avoir beaucoup d'importance sur le comportement des hydro-
carbures notamment dans le cas de pollutions chroniques.

Dans les zones polluées les organismes estuariens commmercialisés ont treés
souvent des gofits ou des odeurs quil les rendent impropres a la vente bien avant
que ne soient atteints des seuils de toxicité pour 1'homme. Les crustacés, lammelli-
branches et poissons retiennent donc des quantités appréciables d'hydrocarbures,
particuliércment dans les branchies et le foie. Dans le cas des huitres MACKIN et
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SPARKS, cités par TARZWELL (1971) ont trouvé que le temps de disparition du gofit
désagréable était de deux mois.

L'interaction des hydrocarbures avec la communauté biologique particulie-
rement les modes d'entrée dans la chaine trophique estuarienne et la concentration
des produits dans celle-ci sont donc mal connus. Par exemple 1'absorption des hy-
drocarbures contenus dans les sé&diments par les organismes benthiques (recyclage)
ne paralt pas avoir fait 1l'objet de beaucoup d'études.

IV.2.3 -~ Dégradation et disparition des hydrocarbures

Une partie des hydrocarbures présents dans l'estuaire va &tre entrainée
par les suspensions. Le devenir de ces polluants sera alors 1ié & 1'évolution de
ces particules. Il pourra y avoir dépdt, puils remise en suspension lors des crues
etc... Une fois l'hydrocarbure piégé dans le sédiment, sa dégradation se poursuivra
a moins qu'il ne soit absorbé par des organismes benthiques, et par 13 incorporé
4 la chaine alimentairc. Nous n'avons pas trouvé de travaux traitant de cette
absorption et les études portant sur la dégradation des hydrocarbures en milieu
typiquement estuarien, c'est-d-dire de salinité variable, sont rares.

Citons celles de BROWN et al. (1970) qui concluent que

(1) la dégradation est plus rapide dans les échantillons inoculés avec des

sédiments que dans les échantillons d'eau de mer seule ;

(ii) la dégradation d'un fuel brut naphténique et d'une essence de moteur

est plus rapide pour des salinités de 17 a 34 °/oo ;

(ii1i) le fuel brut est un substrat plus sélectif (un seul genre de micro-

organisme présent, pseudomonas) que l'essence (3 genres).

Dans une expérience précédente BROWN et TISCHER (1969) montrent que 1'addi-
tion d'azote, sous forme de nitrate ou d'ammoniaque, et de phosphates augmente la
dégradation. Il y aurait alors dans ce cas une décomposition des hydrocarbures
plus grande dans les cstuaires riches en éléments nutritifs. Ces auteurs ont obser-
vé une dégradation des hydrocarbures en milieu anaérobie. Cette affirmation est
trés importante car dans les estuaires soumis & des pollutions organiques intenses,
les sédiments sont souvent anaérobies. Par contre les résultats des essais biolo-
giques sont moins optimistes car la fraction soluble des produits de dégradation
est plus toxique envers les poissons que l'hydrocarbure de départ.

Pour leur part MACIEJOWSKA et RAKOWSKA (1972) observent que la dégradation
microbienne est plus forte dans le cas de faibles concentrations et d'une agitation
permanente ; 32 & 61 % de fuel sont dégradés aprés un mois pour une concentration
de départ de 0,5 g/l contre 28 a 46 % pour 2,5 g/l. I1 est donc possible que dans
le cas de pollution chronique & des faibles teneurs, les hydrocarbures soilent

relativement vite dégradés,vu l'agitation permanente des eaux estuariennes.

IV.3 - EFFETS DES HYDROCARBURES SUR LES ORGANISMLES ESTUARIENS

IV.3.1 - Généralités

Les conséquences de pollutions aigués et chroniques sur la communauté
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biologique estuarienne peuvent €tre étudiées de deux fagons : essais biologiques en
laboratoire et rclevés sur le terrain. Les essais permettent d'étudier les toxici-
tés des produits dans des conditions standard. Mais bien souvent les doses étudies
correspondent a des tcneurs trés élévées rencontrées uniquement dans le cas de
pollutions aigués, et il est difficile de reproduire au laboratoire les conditions
estuariennes typiques, ainsi que les phénoménes de dégradation des hydrocarbures
etc... Aussi, commc pour les pesticides, les cssais biologiques fournissent des
indications relatives sur les organismes les plus sensibles et les produits lcs
plus toxiques mais les valeurs abhsolues dJdes seuils ne sont pas nécessalrement les
mémes dans la nature.

Les observations sur le terrain ont surtout concerné les pollutions acci-
dentelles aigués. Souvent des conditions locales de pollution (pesticides notamment)
ou des contraintes supplémentaires (tempétes, apports d'eau douce exceptionnels
etc...) sont venues s'ajouter 4 la pollution par les hydrocarbures rendant délicate
la détermination des effets propres 3 chaque cause. Enfin dans bien des cas les
conséquences catastrophiques des déversements d'hydrocarbures ont €té plus
dues aux produits dispersants et aux €mulsions ainsi créées qu'aux hydrocarbures
eux mémes. C'est le cas en particulier de 1l'accident du Torrey Canyon ol lec produit
utilisé (BP 1002) s'est révélé étre trés toxique.

Les effets exacts des hydrocarbures sur les organismes estuariens sont
donc encore mal définis, les informations & ce sujet &étant souvent contradictoires.
Pour 1'Intergovernmental Maritime Consultative Organisation (1973), les oiseaux
sont de loin les organismes les plus menacés par la pollution par les hydrocarbures,
les effets sur le zooplancton et la faune littorale étant minimes. NELSON-SMITH
(1972) détaille abondamment les effets des produits pétroliers et des dispersants
sur les organismes marins, en particulier du BP 1002 qui est maintenant abandonné ou
déconseillé en raison de sa forte toxicité. Il n'est pas dans le propos de ce
rapport de trancher ces controverses déja évoquées mais d'essayer de voir quels
sont les problémes et les processus typiquement estuariens.

IV.3.2 - Effects mécaniques

Les effets purement mécaniques apparaissent surtout dans le cas de pollu-
tions aigués. Ceux sur les oiseaux sont bien connus : d'une part il y a obstruc-
tion des voles respiratoires et asphyxie, d'autre part il y a adhésion des hydro-
carbures résiduels sur le plumage ct de ce fait altération de la protection de
l1'oiseau contre le froid. Dans le cas d'une légeére imprégnation l'oiseau lui-méme
peut ne pas &tre trés affectéd mais le rendement d'éclosion des ceufs sera diminué.

Les poissons peuvent également &tre affectés par les lubrifiants ou les
pétroles bruts qui colmatent les ouies emp&chant 1'échange gazeux et conduisant
3 1'asphyxie. I1 est cependant probable que cet effet est 1imité par la capaclité
des poissons de détecter les nappes polluédes et de les éviter.

Une partie des organismes fix&s dans les zones rocheuses ne sont pas re-
couverts de mucus protccteurs et pcuvent &tre facilement &touffés ou décollés du
rocher par les résidus. C'est le cas des balancs et des littorines, Il s'en suit
alors un envahissemcnt par les algues vertes.

Dans les zones marginales peu profondes de l'estuaire, les films d'hydro-




- 174 -

carbures peuvent réduire notablement la pénétration de la lumiére et donc la photo-
synthese. Cette réduction peut dépasser 90 %. Par contre 11 ne semble pas que les
échanges gazeux soient autant réduits : une pellicule de 1 mm n'a pas d'effet détec-
table sur 1l'aération d'une eau de mer bouillie et une couche de 17 mm ne réduit
1'absorption d'oxygéne que de 23 % (NELSON-SMITH 1971). Cette affirmation demande
confirmation:la quantité d'oxygéne &tant souvent réduite dans les estuaires, toute

réduction supplémentaire de 1l'aération peut devenir grave.

IV.3.3 - Toxicité aigué

De nombreux tests de toxicité aigu€ sur 48 heures ont été effectués sur
divers organismes : le choquemort (Fundilus heteroclitus), l'Artemia salina, 1'hui-
tre (Crassostrea virginica), la littorine (Littorina obtusata), et OTTWAY (1971)

a testé 20 pétroles bruts différents sur la littorine : toutes ces &tudes réveélent
la grande variabilité de toxicité des différents hydrocarbures.

A partir de 0,4 ppm de pétrole brut la croissance de la diatomée Asterio-
rella japonica est affectée (AUBERT et al., 1972). La toxicité dépend également du
degré de maturité des organismes. Elle est souvent 10 fois plus forte pour les
larves que pour les organismes adultes. De plus pour certaines espéces la toxicité
varie avec l1'époque de 1'année ou est fait le test : NELSON-SMITH (1971, p. 286)
note que la sensibilité de certains gastéropodes littoraux (Purpura lapillus)
varie de 1 a 500 suivant le mois de 1l'expérience !

En général les produits dispersants (produits tensio-actifs + solvants)
utilisés dans la lutte contre la pollution par les hydrocarbures sont plus toxiques
que ceux-ci. PORTMANN et CONNER (1968) donnent les toxicités des produits déja
anciens, tandis que SWEDMARK et al. (1973) ont testé les nouveaux dispersants tel
que Bérol TL 188 et 198, BP 1100 et 1100 X, Fin-Sol OSR 2 et SC, Polyclens TS7.
Dans ce dernier travail il s'avére que les nouveaux dispersants sont nettement
moins toxiques que les précédents dont les solvants €taient riches en composés
aromatiques. Les émulsions par contre sont toujours plus toxiques que les disper-
sants seuls ou que le pétrole brut seul. Les poissons puis les bivalves sont les
plus sensibles aux émulsions tandis que les crustacés sont plus résistants, on a
done un ordre inverse de celut de la sensibilité aux pesticides. Des effets 1lé&thaux
retardés ont été observés pour les bivalves apré&s arrét de la contamination. De
méme la décontamination était meilleure pour les crustacés ct les poissons que pour
les lamellibranches. D'aprés SWEDMARK la sensibilité des organismes serait reliée

~

3 leur mode de vie : les plus actifs étant les plus sensibles.

IV.3.4 - Toxicité chronique

~

La toxicité a long terme correspondant i des pollutions chroniques a plus
d'importance dans le cas des estuaires. Aux doses subléthales SWEDMARK et al.
(1973) ont observé des changements nets du comportement des organismes : d'abord
un surcroit d'activité interprété comme une réaction de fuite, puis une décoordi-
nation de l'activité, enfin 1'immobilisation.

NELSON-SMITH (1972) cite plusieurs exemples de pollutions chroniques. Un
déversement continu d'eau de refroidissement contenant de 10 34 20 ppm d'hydrocarbu-

res a été effectuéd depuis 1950 dans un marais littoral couvert de spartina.
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Ces végétaux ont maintenant disparu, il s'en suit une reprise de 1'érosion et un
manque d'aération du sédiment dommageable pour les plus petites plantes. Cet exem-
ple nous semble significatif des effets a4 long terme sur le milieu estuarien, et
aussi des réactions en chaine qui se produisent dans un tel milieu.

Un autre exemple d'effet indirect cité par le méme auteur concerne une
pollution aigué de marais littoraux ayant causé une mortalité importante des oi-
seaux non pas a cause d'effets toxiques mais par suite du manque de nourriture dans
cette zone d'habitat hivernal. A Milford Haven les effluents d'une raffinerie,
beaucoup moins pollués que ceux de Southampton, ont eu pour effet un changcment de
population dans les rivages : les rochers, auparavant couverts de balanes, sont
3 présent couverts d'algues du type fucus dont la densité augmente vers 1'effluent.

Les hydrocarbures présents a des teneurs subléthales peuvent aussi provo-
quer des troubles du chimiotactisme de certains organismes. Chez les crustacés par
exemple les perceptions chimiques sont importantes dans la détection de la nourri-
ture, dans l'accouplement etc... TAKAHASHI et KITTREDGE (1973), cités par AUBERT
et DONNIER (1973), ont mis en évidence des inhibitions de chimiorécepteurs du crabe

8 g/1 de pétroles bruts.

Pachygrapsus crassipes pour des teneurs de 10

A 1'opposé de ces points de vue pessimistes il faut citer celui de SAINT-
AMANT (1972) qui étudie la pollution chronique en Louisiane due aux activités de
forages et de raffinages. D'aprés lui les principales nuisances trouvées concer-
nent en fait les dragages, construction de pipe-line etc..., bien qu'il observe
des déserts biologiques autour des installations de forage il conclue que la pollu-
tion pétroliére accidentelle ou & moyen terme, bien que génante ne semble avoir
aucun effet permanent sur 1'écosystéme.

En conclusion de ce chapitre sur les effets des hydrocarbures sur les
organismes, nous aimerions citer STRAUGHAM (1972) : "Le facteur principal d'appré-
ctation de la pollution par les hydrocarbures concerne l'observateur lui-méme, sSa
facon d'interpréter les données, sa vision personnelle de la vie. S'il considére
que certaines espé&ces font partie d'un tout, un accident affectant une petite
partic de ces populations pourra &tre sans importance. Mais s'il est intéressé
par une espéce particuliére, un accident isolé pourra devenir un désastre. Un opti-
miste se réjouit aux premiers signes du retour & la normale tandis qu'un pessimiste

se plaindra encore du dommage'."

IV.3.5 - Effets cumulés dc plusieurs polluants

Nous avons vu que les émulsions de dispersants et d'hydrocarbures peuvent
gtre plus toxiques que chacun des constituants pris séparément. Une autre proprié-
té importante des hydrocarbures est leur facilité de dissoudre les pesticides et
les hydrocarbures halogénés tels que les PCB . PARKER et BARSOM (1970) dans une
revue trés documentée sur 1'influence des micro-pellicules sur les écosystémes,
insistent sur cette propriété des hydrocarbures pour expliquer les concentrations
de pesticides au travers des chalnes trophiques et les fortes teneurs rencontrécs
parfois dans la biosphére. Cette affirmation est bien confirmée par HARTUNG et
KLINGER (1970) : le DDT est 10% fois plus soluble dans les hydrocarbures que dans

l'eau.
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Tableau IV.1 - Solubilité du DDT dans 1l'eau et les hydrocarbures
(HARTUNG et KLINGER, 1970).

Solvant Température °C Solubilité en
microgramme/1

Eau 25 37
102

Huile pour

transformateur 20 63 900 000
Huile 3 broche 20 83 800 000
Combustible diesel 20 65 200 000
Huile blanche 15 49 000 000
Lubrifiant 20 W 15 34 100 000

Cela peut expliquer notamment les fortes concentrations de DDT trouvées
dans des sédiments déja pollués par les hydrocarbures : 1 ppm de DDT pour 1 %
d'hydrocarbures pour la riviére Détroit ce qui correspond aux teneurs trouvées
dans les régions de trailtement aux insccticides.

Notons ici que l'importance de ce phénoméne n'a pas &té bcaucoup signalée

dans les études de pollution par les pesticides et PCB.

IV.4 - CONCLUSIONS

Malgré le peu d'information spécifique sur la pollution des estuaires par
les hydrocarburcs on a pu voir la spécificité du milieu. En ce qui concerne ses
propriétés positives il faut citer l'importance des suspensions dans la [ixation
et le dépdt des hvdrocarbures, et des courants de surface dans 1l'évacuation plus
ou moins rapide de la pellicule polluée superficielle. Par contre l'estuaire étant
une zone trés productive on peut craindre une action particuliérement néfaste du
film d'hydrocarbures sur le phyto et le zooplancton, ce dernier souvent constitué
de formes larvaires trés vulnérables. Les zones littorales, principalement les
herbiers, sont trés semsibles a4 la pollution par les hydrocarbures. Ceux-ci vont
y stagner et s'y accumuler, réduisant la pénétration de la lumiére, collant aux
plantes et aux oiseaux et réduisant peut-&tre les &changcs gazeux eau-atmosphére.

Enfin il est vraisemblable que les hydrocarbures ont un rdle néfaste en
concentrant jusqu'd un million de fois des pesticides, atteignant ainsi facilement
des teneurs toxiques soit dans les pellicules superficielles, soit dans les sédi-
ments.

Un certain nombre de propriétés des hydrocarbures restent peu connues et

on peut encore se poser les questions suivantes

i) Quels sont les organismecs estuariens les plus sensibles aux hydrocarbures,

en particulier a4 des teneurs subléthales dans le cas de pollutions chroniques ?
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ii) les organismes benthiques estuariens sont-ils capables d'absorber les
hydrocarbures dans leurs tissus et par 13 de les faire entrer dans la chaine ali-
mentaire 7

iii) Y a-t-1il concentration des hydrocarbures dans la chalne trophique estuarien-—
ne ? Ceci est d'autant plus important que les estuaires fournissent un grand nombre

d'espéces commerciales et que certains hydrocarbures sont cancérigénes.

iv) Quelle est la dégradation microbienne dans les estuaires, varie-t-elle

avec la salinité ; une dégradation anaérobie est-elle possible 7
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Chapitre V

POLLUTION PAR LES MATIERES ORGANIQUES

ET LES COMPOSES NUTRITIES

A - LES MATIERES ORGANIQUES ET L'OXYGENE DISSOUS

Le comportement de 1'oxygéne dissous dans 1l'eau est 1ié€ & divers mécanismes
de production et de consommation. Nous recenserons donc les phénoménes physiques,
chimiques et biologiques responsables de ces mécanismes et tenterons d'évaluer
leur importance. Un schéma résume ces différents phénoménes (Figure V.1). Dans
les estuaires les principales causes de variation de 1l'oxygéne dissous sont l'acti-
vité biologique et surtout l'oxydation de la matiére organique tant dissoute que
particulaire. L'oxygéne dissous, en plus d'€tre un €lément vital pour les organis-

mes estuariens, sera donc un indicateur privilégié de la pollution estuariennc.

V.1 - SOURCLS LT PERTES D'OXYGENE DISSOUS

Le renouvellement de 1'oxygéne dans les estuaires est assuré principalement
par la réaération atmosphérique et le mélange avec des eaux relativement bien oxy-
génées d'origine marine ou fluviale, et dans certaines conditionspar 1'activité

photosynthétique.

V.1.1 - Influence des facteurs hydrologiques

L'élévation du débit fluvial peut augmenter la quantité globale d'oxy-
géne dissous par l'introduction d'un surplus d'oxygéne, par une dilution accrue des
matidres oxydables dans 1l'estuaire et par une diminution de leur temps de¢ résidence.
En effet,on observe généralement dans les estuaires bien mélangés comme ceux de
la Tamise ou la Medway, une corrélation linéaire entre le débit fluvial et la
concentration moyenne en oxygéne dissous dans 1l'estuaire. Mais, en fait, cette rela-
tion ne s'applique pas toujours & toutes les sections de 1l'estuaire (GASCOINE L.S.,
WILDISH D.J., 1971) [figures V.2 et V.3).

Ainsi lorsque le débit s'accroit, on constate généralement une augmenta-
tion des teneurs en oxygéne dans la partie amont de l'estuaire tandis que le phé-
noméne inverse se produit dans la partie aval., On attribue cette différence a
1'effet de piston de la cruc qul aura pour conséquence de diminuer le temps de
résidence des matidres oxydables dans la zone amont et de décaler vers l'aval les

processus de dégradation.




ATMOSPHERE

DIFFUSION
REAERATION

SYSTEME DE

SATURATION

FLEUVE

OXYGENE
OCEAN
PLUIES DISSOUS

ENERGIE LUMINEUSE

PHOTOSYNTHESE

PRODUCTEURS PRIMAIRES

PRODUCTEURS
SECONDAIRES

DEGRADATION

MINERALISATION

MATIERE ORGANIQUE
OISSOUTE

€Oy, NH3, NO3~

PO4---

MATIERE MINERALE
OXYDABLE NHy+ 503

EFFLUENTS BOUES
RESIDUAIRES

o

MATIERE ORGANIQUE
ALLOCHTQONE

\\

Figure V.IL

Oxygeéne dissous
°/fe saturation

80

60

i

40 -

20

APPORTS FLUVIAUX

Sources et pertes d’oxygéne dans un estuaire.

Qo

— . —-=16Q0

- AQO

.
r o

0 T
100 90

T T

80 70

T
60 %

d’eau douce

Figure V.2,

Evolution de la teneur en oxygéne dissous en fonction du débit fluvial Qo

dans l'estuaire de la Medway.
D’aprés 1.S. GASCOINE et D.J. WILDISH, (1971), avec la permission de

Southam Business Publications,



- 186 -

D'autre part les résultats obtenus dans l'estuaire de la Clyde montrent que

la corrélation positive entre le débit et 1'oxygéne dissous tend 3 disparaitre &
partir d'une certaine valeur du débit. (MACKAY D.W., 1969 ; MACKAY D.W., GILLIGAN J.

19727 .
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Figure V.3. Evolution de la teneur en oxygéne en fonction du débit fluvial Qo dans
I'estuaire de la Tamise.
D’aprés A.L.A. GAMESON et al, (1965), avec la permission du Water Research
Center Laboratory de Stevenage, G.B.

L'influence de 1la marée est €galement complexe. On pourrait penser qu'en
période de fortes marées, le renouvellement des eaux est amélioré, les eaux éven-
tuellement polluées étant &vacufes plus rapidement et remplacées par des eaux plus
riches en oxygéne. Mais, en fait ce modéle de comportement semble 1imité 3 un
certain nombre de cas relevant de conditions hydrodynamiques bien précises (estuai-
res bien mélangés). En effet, si on considére le cas d'un estuaire plutdt stratifié
comme celuil de le Tees, on constate que pour un coefficient de marée élevé , 1'oxy-
géne dissous a tendance & diminuer. Il parait donc indispensable d'envisager en
méme temps les influences de 1'océan (marées) et du fleuve (débits) sur les varia-
tions des teneurs en oxygéne dissous en fonction du degré de stratification de
l'estuaire. On sait en effet qu'un certain nombre d'estuaires, comme celui de la
Clyde, peuvent évoluer d'un systéme plutdt stratifié, lorsque le coefficient de
marée est faible, vers un estuaire bien mélangé par fort coefficient de marée.

Le temps de résidence des eaux dans 1'estuaire est un paramétre important
si le débit fluvial est fort le temps de résidence est court et les eaux sont
rapidement renouvelées. D'autre part, pour un débit donné, le temps de résidence
croit 4 mesure que le coefficient de marée augmente.

L'influence du temps de renouvellement des eaux sur la teneur en oxygéne
dissous dans l'estuaire a été bien montrée par COLLAR R.H.F. et MACKAY D.W. (1973)
et MACKAY D.W., FLEMING G., (1969).

Un des facteurs les plus importants dans le bilan de 1'oxygéne dissous
d'un estuaire est le taux d'échange d'oxygéne entre l'atmosphére et 1l'eau., Les
quantités d'oxygeéne absorbé directement par 1l'eau dépendent du déficit en oxygéne
CS - C (CS étant la valeur de saturation et C la concentration mesurée), de la
surface considérée A et du coefficient d'échange f qui a la dimension d'une vitesse

{cm/h) ; le taux d'absorption d'oxygéne Ry s'exprime alors ainsi
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Ro = f (CS - C)A. (GAMESON A.L.H., BARRETT M.J., 1958 et BAILEY T.E., 1967).

L'intensité& du coefficient d'échange f a été déterminée indirectement de
fagon plus ou moins empirique au moyen de techniques diverses dont OWENS M. (1973)
résume les principaux résultats.

D'autre part, différentes expériences ont montré que certains phénoménes
physiques et chimiques peuvent avoir une influence positive sur le taux de ré-
aération : la turbulence interne, les vents et 1'augmentation de la température,
ou négative : la présence de détergents et d'hydrocarbures (GAMESON A.L.H,, POTTER
M.J., 1971). Le phénoméne de réaération par 1'atmosph&re constituerait, la source

d'oxygeéne la plus importante dans un grand nombre d'estuaires peu profonds.

V.1.2 - Phénoménes physico-chimiques et biologiques au sein de 1'estuaire

Généralement peu importante comme source d'oxygéne dissous par rapport aux
apports du fleuve ou de l'océan, la photosynthése doit &tre considérée surtout
lorsque la productivité primaire de l'estuaire est forte.

Le taux de photosynthése a €té déterminé par différentes méthodes de mesure
de la productivité phytoplanctonique. Deux méthodes sont citées dans la littératu-
re : l'une repose sur la mesure du carbone-14, l'autre sur la comparaison des
productions d'oxygéne & la lumiére et dans 1'obscurité. Les résultats s'expriment
en mg de carbone/litre/jour ou en mg d'oxygéne/litre/jour. (CORLISS J., TRENT L.,
1971 ; STIEMANN-NIELSEN, 1952).

Outre ces mesures directes on a &laboré un certain nombre d'équations empi-
riques faisant intervenir des paramétres physiques et chimiques tels que l'intensi-
té lumineuse, le coefficient d'extinction de la lumiére, la température, la hauteur
d'eau et la teneur en chlorophylle. Elles permettent de prévoir le taux de photo-
synthése dans différentes conditions (BAILEY T.E., 1967). Cette activité photo-
synthétique a des variations saisonniéres trés précises et se traduit par une aug-
mentation momentanée de la teneur en oxygéne dissous allant parfois jusqu'a la
saturation et plus en certains points de 1l'estuaire. (GASCOINE I.S., WILDISH D.J.
1971 (Figure V.4).

Si on raisonne sur un cycle hydrologique complet, 1l'apport relatif d'oxygé-
ne par la photosynthése dépendra de 1'évolution ultérieure du phytoplancton. En
effet si la dégradation des organismes se fait au sein de 1l'estuaire le bilan net
d'oxygéne sera plutdt négatif tandis que 1l'on aura un bilan positif si le phyto-

plancton est évacué assez rapidement vers la mer.
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Figure V.4, Influence de la photosynthese sur la concentration en oxygéne dissous dans
I"estuaire de la Medway
D’aprés .S, GASCOINE et D.J. WILDISH, (1971), avec la permission de Southam
Business Publications.

Nitrates et sulfates

Lorsque 1'oxygéne dissous a pratiquement disparu du milieu, les nitrates
et les sulfates présents dans l'eau sont réduits par 1l'intermédiaire des bactéries
anaérobies. L'oxygéne l1ibéré est alors utilisé directement pour 1'oxydation des

matiéres organiques.

L'oxydation de la matiére organique dissoute et particulaire est le prin-
cipal processus consommateur d'oxygéne dans l'estuaire. Aux phénoménes naturels
comme la respiration et la dégradation des organismes morts, s'ajoutent 1'oxyda-
tion des déchets d'origine domestique et industrielle introduits tant sous forme
dissoute que particulaire. Un schéma rend compte de ces processus Suivant le degré
d'oxygénation du milieu (figure V.5). Nous ne traiterons pas ici des substances
chimiques entrainant une demande immédiate en oxygeéne comme les sulfites et les
autres rejets minéraux oxydables. On trouvera en annexe les rares références trai-

tant de ces types de pollution en milieu estuarien.
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Figure V.b. Schéma d'utilisation de I'oxygéne suivant le degré d'oxygénation de I'estuaire

On considérera le cas d'effluents domestiques contenant des quantités
appréciables de carbone et d'azote. Des &tudes en laboratoire réalisées sur des
eaux polluées (GILLIGAN R.M., 1972, ¢t LCKENFELDER W.W., 1972) (figure V.6.) ont
montré d'une part que le processus de dégradation bactérienne obéit i une réaction
cinétique du premier ordre et que,d’'autre part, il s'effectue en deux parties, l'unc
correspondant 3 l'oxydation des matiéres carbonées, 1l'autre 3 celle des composés
azotés, la simultanéité de ces réactions étant conditionnée notamment par la pré-
sence d'oxygéne en quantité suffisante. Bicn que le quotient respiratoire varie
en fonction de la nature de la matiére organique, on admet que l'oxydation d'un
gramme de carbone requiert 2,67 grammcs d'oxygéne. De méme en supposant que 1l'azote
se trouve dans les effluents principalement sous forme d'ions ammonium, on en déduit
d'aprés la réaction NH3 + 2()2 a4 HNO3 + HZO’ que 4,57 grammes d'oxygéne sont néces-
saire pour oxyder complétement un gramme d'azote. Ces deux réactions entralnent
une diminution de 1'oxygéne dissous, compte tenu de 1l'importance et de la nature
des rcjets. THOMANN R.V., (1972) (Figure V.7).

Si ce mode d'approche permet d'exprimer sous une forme simple 1'oxydation
des substances introduites artificiellement, en fait la situation réelle est proba-

blement plus complexe.
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Figure V.6. Evolution de I'oxygéne dissous aprés un rejet organique.
D'aprés W.W, ECKENFELDER, (1972), avec la permission de la Société
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Figure V.7. Schéma de la diminution de 'oxygéne dissous dii & !"oxydation des matiéres
organiques dans l'estuaire de la Delaware. Distances comptées a partir de
la baie. 1. Déficit di & la nitrification ; 2, Déficit total. 3. Déficit d0i &
I'oxydation de la matiére organique. 4. Teneur en O2 dissous.
D’aprés R.V. THOMANN (1972) avec la permission des Editions Academic Press.
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D'autre part, la présence de matiére organique d'origine naturelle ou pro-
venant de la pollution dans les dép6ts de vase contribue & la diminution de 1'oxy-
géne dissous. En effct la demande benthique en oxygéne est due 3 l'oxydation de la
mati&re organiquc contenue dans les sé&diments et 3 l'utilisation dc¢ 1'oxygéne par
les organismes aérobies vivant 4 1'interface eau-sédiment.

De plus, la consommation de l'oxygéne sera plus importante si les

dépbts superficiels sont remis en suspension (courants de marée, dragages).

V.2 - MESURES DE L'OXYGENE DISSOUS ET DES QUANTITES D'OXYGENE UTILISEES

V.2.1 - Mesure de 1l'oxygéne dissous

Du point de vue analytique nous retiendrons les méthodcs de dosage les plus
souvent utilisées et citées dans la littérature, applicables 3 la fois & 1l'eau
douce et 4 1'eau de mer. Ces méthodes tiennent compte des interférences éventuelles

et des teneurs rencontrées dans ces deux milieux.

La concentration en oxygéne dissous s'exprime généralement en mg/l ou en

pourcentage de saturation.

La solubilité de 1l'oxygéne, C varie en fonction de la température, de la

’
salinité et de la pression atmosphéri;ue ; on 1l'obticnt soit a4 1l'aide dcs abaques
de CH. MORTIMER (1956); soit 4 1'aide des tables de TRUESDALE G.S., DOWNING A.L.,
LOWDEN G.F. (1955) en appliquant la relation CS = a=-b3S, ot a et b sont des
coefficients fonction de la température et S la salinité de 1'échantillon. Les
tencurs couramment rencontrées dans le milieu naturel sont figurées au tableau V.71.

Deux méthodes sont utilisées en routine dans le domaine estuarien.

- Tritrimétrie (Méthode de Winckler)

L'échantillon d'eau est traité dés le prélévement par le sulfate de manga-
nése et un réactif tré&s alcalin 3 base d'iode. On obtient de 1'hydroxyde manganeux
qui réagit avec 1'oxygéne dissous pour former un précipité d'hydroxyde manganique.
L'iode 1ibéré en proportion égale & la quantité& d'oxygéne est ensuite dosé a 1l'aide
d'une solution titrée de thiosulfate.

I1 est important de noter que cette mesure doit s'effectuer a pH 1,7 et
que 1l'interférence des ions nitrates peut &tre éliminée par 1l'addition de sodium
azide (modification d'ALSTERBERG).

-

- Electrochimie (Electrodes 4 membranes spécifiques)

La mesure de la teneur en oxygéne dissous repose sur le développement d'une
réaction électrochimique. La nature chimique de la cellule et des membrancs varie
en fonction de la marque de l'appareil utilisé.

Cette méthode se révéle particuliérement adaptée aux mesurcs en milieu
estuarien, car elle permet de déterminer directement in-situ ct éventuellement en

continu la teneur en oxygénc dissous.

V.2.2 - Consommation d'oxygéne

Dcux types de méthodes ont été définies. Les unes comme 1l'oxydabilité du

permanganate en milieu alcalin, la Demande Chimique en Oxygéme (DCO), la mesure du
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carbone organique, permettent d'évaluer 1'importance des matidres organiques. Les
autres, comme la Demande Biologique en oxygéne (DBO), la Demande finale en oxygéne
(UOD) fournissent une mesure plus ou moins bonne de la demande d'oxygéne correspon-

dant 3 1'oxydation des matiéres organiques et des matidres azotées (NH4+, NOZ',

N L'emploi de ces méthodes en milieu estuarien appelle quelques remarques.

org.)'

Oxydabilité - DCO - Carbone organique

Les études de pollution en estuaire reposent souvent, pour des raisons pra-
tiques sur des évaluations globales de la matiére organique., Ainsi certaines mé-
thodes adaptées aux eaux douces ne sont guldre applicables dans les estuaires en
raison de l'interférence des ions chlorures. C'est le cas pour 1'oxydabilité et
la DCO, voir CARLBERG S.R. (1972 b) et COLWELL R.R. et al. (1975). Ces méthodes
déterminent la capacité d'oxydation plus que la concentration des différents compo-
sés organiques. Elles ne tiennent pas compte du fait que les divers types de compo-
sés organiques sont attaqués différemment par 1l'oxydant et que ce processus dépend
de la température ct de la salinité.

L'évaluation du carbone organique total est obtenue par grillage de la
matiére organique dans un four 4 900°C, et dosage du CO2 formé par absorption en
lumiére infra-rouge.

Une comparaison de l'oxydabilité au permanganate et de la mesure du carbone
organique dans un fjord de la Baltique par CARLBERG S.R. (1972) conduit & des résul-
tats scnsiblement différents : il y a une corrélation inverse entre 1'oxydabilité
et la salinité (figure V.8), par contre le carbone organique n'est pas affecté par

les variations de salinité.

) Oxydabilite
20 4 M9 KMnOy. -
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Figure V.8,  Oxydabilité des eaux en fonction de la salinité dans la Baltique, évolution
schématique.
D'aprés S.R. CARLBERG, (1972), avec la permission de l'auteur.
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DBO - UOD

La méthode la plus souvent utilisée est la mesure de la DBO pendant 5
jours a 20°C. On la définit généralement comme la quantité d'oxygénc utilisée par
les organismes lors de la transformation des mati&res organiques carbonées biodé-
gradables. Cette technique s'applique autant pour la matiére dissoute que pour la
mati@re particulaire déposée ou en suspension.

En Curope on admet généralement un &quivalent habitant en DBO. de
74 g/j/hab. En ce quil concerne les effluents industriels on peut citer quelques
valeurs moyennes (tableau V.1). Pour la mesure de 1'U0D on se rapportera a
R.M. GILLIGAN (1972).

Tableau V.1 - DBOg de différents effluents d'origine industrielle
(VOLLENWEIDER, 1971).

Nature des déchets DBO ¢ mg/1
Usine de sucre 1180 - 4630
(eau de lavage)

Laiterie 200
Brasserie 611
Abattoir 838
Amidon 3000
Teinturerie 1020 - 3700
Tannerie 296
Distillerie d'alcool 15 000

Bien que la DBOg refléte en général bien les effets majeurs de la pollu-
tion organique, elle présente néanmoins toutes les imperfections liées & la quan-
tification d'une réaction biologique, et ainsi elle n'exprime pas la masse totale
d'oxygéne utilisée. Par exemple, le taux d'assimilation du carbone par les bacté-
ries dépend non seulement du type de composé mais aussi de sa forme spécifique,
dissoute ou particulaire. D'autre part, on sait que le temps de résidence d'une
eau en estuaire peut varier de quelques jours & plusieurs semaines, or la mesure
de la DBO est limitée a 5 jours. Des expériences de laboratoires (Water Pollution
Rcsearch Laboratory, 1964) basées sur des études respirométriques ont montré, d'une
part que la réaction est influencée par la salinité, d'autre part que l'oxydation
des ions ammonium débute en général aprés 5 jours (figure V.9). On trouve une
grande disparité entre les mesures de DBO5 et de Demande Finale en Oxygéne, corres-
pondant 4 une oxydation compléte UOD = 2,67 C + 4,57 N. De plus les mémes expé-
riences effectuées a des températures variées ont mis en évidence 1'influence de
la température sur ces mesures (figure V.10).

I1 convient donc d'étre trés prudent dans 1'interprétation des résultats
concernant 1'évolution de la matiére organique. Un certain nombre de bilans de

matic¢re ont montré que la dégradation de 1la matiére organique en suspension est
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Figure V.9. Consommation de I'oxygéne dissous par un mélange d’eau usée, d’eau de mer,

et d’eau distillée, & des salinités variées,
D’aprés le Water Pollution Research Laboratory de Stevenage G.B., (1964),
avec la permission des auteurs,
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Figure V.10, Consommation de l'oxygéne dissous par un mélange d'eau usée et d'eau de

mer en fonction de la température.
D'aprés le Water Pollution Research Laboratory de Stevenage G.B., (1964),
avec la permission des auteurs.
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incompléte, en raison de son évacuation vers la mer ou de son dépSt ; 1'évolution
de la mati&re organique dépend dans ce cas de la vitesse de sédimentation et de
ltaction des organismes benthiques. Ainsi les travaux de WOLLAST R. et al. (1973)
dans 1'estuaire de l'Escaut ont mis en évidence que dans la zone de faible salinité
un tiers de la matiére organique se dégrade, le reste &tant en majeure partie
incorporé au sédiment. Les observations effectuées par CARLBERG S.R. (1972 a) en
Baltique confirment 1'importance de la zone faiblement salée ol la dégradation de

la matiére organique est forte entre 3°/oo et 8°/oo (Figures V.8 et V.11).
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Figure V.11. Substances humiques dans la Baltique en fonction de la salinité
D’aprés S.R. CARLBERG, (1972), avec la permission de l'auteur.

I1 ressort de cette revue que trés peu de méthodes sont applicables en
milieu estuarien. La mesure de la DCO est pratiquement impossible en raison de
1'interférence des chlorures, la DBO5 varie avec la salinité et ne tient pas compte
des températures réelles de l'estuaire, mais surtout elle ne fait pas intervenir
1'échclle de temps supérieure de la dégradation dans ce milieu. Si la mesure du
carbone organique semble la plus valable, toutes les méthodes préconisées sont
des mesures globales de 1l'utilisation de 1l'oxygéne, aussi il est indispensable
de développer des mesures spécifiques suivant chaque classe de composé organique

et suivant leur forme particulaire ou dissoute.

V.3 - DISTRIBUTION DE L'OXYGENE DISSOUS DANS L'ESTUAIRE

La distribution de 1'oxygéne dissous sera la résultante des différents
phénoménes vus précédemment.
On parlera plus souvent du déficit d'oxygéne comme €tant la différence

entre la tcneur 4 la saturation et la concentration mesurée.
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V.3.1 - Evolution longitudinale

FRANCIS-BOEUF constatait déja que les eaux d'estuaire présentaient un
déficit d'oxygeéne 3 la fois par rapport 4 l'eau de mer et 4 l'eau douce. Ce phéno-
méne se traduit globalement dans les estuaires stratifiés ou bien mélangés par une
courbe dite "courbe en sac'. L'origine de ce déficit est double : il y a d'une part
la consommation naturelle d'oxygeéne due d la forte productivité organique du milieu
et aux turbidités élevées, d'autre part les rejets domestiques et industriels
riches en produits organiques dissous et particulaires et en composés mal oxydés
(NHZ, NO3) .

Par exemple dans un estuaire bien mélangé comme la Tamise il y a une rela-
tion directe entre le déficit en oxygéne et la quantité de matiéres organiques
introduites en un point de l'estuaire. D'autre part on note que, si le rejet est
effectué dans la partie amont de l'estuaire, le déficit est plus important que

dans le cas d'un rejet proche de 1'embouchure (SOUTHGATE B.A., 1958), (Figure V.12).
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Figure V.12, Distribution théorique de |'oxygéne dissous dans I'estuaire de la Tamise
en fonction de |'emplacement des rejets. Les distances augmentent de
I'amont vers |'aval,
D’aprés B.A, SOUTHGATE, (1958), avec la permission du Water Pollution
Research Laboratory, Stevenage G.B.
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En 1l'absence d'études sur des estuaires non pollués, il est trés difficile de faire

la part entre le déficit naturel en oxygéne et celui induit par la pollution.

Vv.3.2 - Evolution verticale

En comparant les concentrations en oxygéne dissous mesurées a deuX pro-
fondeurs en différentes sections d'un estuaire bien mélangé on note quel que soit
1'emplacement dans l'estuaire une diminution en oxygéne dissous en profondeur. De
De plus,on note que le minimum d'oxygéne de la ''courbe en sac'" est situé plus en
amont dans les zones profondes. On peut expliquer ce dernier phénoméne par le fait
qu'une partie des matieéres oxydables est &vacuée vers la mer dans la tranche d'eau
superficielle tandis que 1'autre partie vers le fond sédimentant se trouve ramenée
en amont par la couche d'eau inférieure et piégée dans le coin salé (COLLAR R.H.F.,
MACKAY D.W., SOUTHGATE B.A., 1958 ; BARRETT M.J., 1972) (Figure V.13).
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Figure V.13. Evolution de la teneur en oxygeéne dissous dans un estuaire stratifié
(Tees) et un estuaire bien mélangé (Tamise).
D’aprés le Water Pollution Research Laboratory de Stevenage G.B., (1964),
avec la permission des auteurs.

V.4 - IMPACT SUR L'ENVIRONNEMENT

Le manque d'oxygéne dissous a des conséquencecs importantes sur la communau-
té biologique estuarienne. Certaines espéces animales et végétales habituées aux

fortes teneurs d'oxygéne dissous vont disparaitre au profit d'autres espéces
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beaucoup plus résistantes qui vont proliférer par suite d'un déséquilibre dans
la chalne alimentaire. D'autre part,les zones présentant un minimum d'oxyglne
dissous constituent une barri€re pour le passage des poissons migrateurs (saumons,
anguilles, lamproies) affectant ainsi leur cycle de reproduction. D'autres espé&ces
comme les crevettes se déplaceront momentanément dans l'estuaire suivant la teneur
en oxygéne dissous. ARTHUR D.R. (1972) ; SMITH L.S., CARDWELL R.D,, MEARNS A.J.,
NEWCOMB T.W., WATTERS K.K. (1970) (Figure V.14).

Enfin une diminution de la concentration en oxygéne dissous peut augmenter
l'activité de certains corps polluants comme 1'ont montré, pour les eaux douces,les
travaux de CAIRNS J. et CHEIER A. (1958) et de LLOYD (1961) sur le zinc dont la

toxicité est accrue de 50 % lorsque 1'oxygéne dissous passe de 6-7 mg/l 3 2 mg/1.
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Figure V.14, Abondance des crevettes en fonction de la température et de la teneur en
oxygene dissous dans la Tamise,
D'aprés D.R. ARTHUR, (1972}, avec la permission des éditions Academic Press.

A part les effets immédiats sur les organismes, la raréfaction, voire
la disparition de 1'oxygeéne dissous,peuvent &tre accompagnés d'un certain nombre
de nuisances, comme le dégagement des gaz lors de la décomposition des matigres
organiques, ce qui peut gé&ner certaines activités humaines (baignade, récréation
etc...), et d'une fagon plus générale 1'aménagement d'une région (voir KETCHUM B.H.
1971).
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B - LES COMPOSES AZOTES ET PHOSPHORES

V.5 - PRINCIPALES SOURCES D'AZOTE ET DE PHOSPHORE

Avant d'étudier le comportement des différentes formes de 1l'azote et du
phosphore dans un estuaire il est nécessaire d'avoir une bonne connaissance des
différentes sources tant naturelles qu'artificielles, parmi lesquelles on distin-

guera

- des sources ponctuelles, plus faciles 3 évaluer de facon qualitative et
quantitative,

=

- des sources diffuses beaucoup plus difficiles a caractériser.

On trouvera au tableau V.2 les teneurs naturelles en N et P habituellement

rencontrées dans 1'hydrosphére.

Tableau V.2 - Teneurs moyennes en oxygéne, azote et phosphore dissous
dans les fleuves et les océans et principales méthodes de dosage.

p < . Gamme de
Elément Océan Fleuve Méthode de détection Interférences
mg/1 mg/1 dosage ng/1
Oxygene 7-9 7-9 Titrimétrie 1-15 N(NO,)
dissous Fe*+, S~
S0z~

Teneur en sus-

pension élevée

Electrochimie 0-20

N(NH,) 0,005-0,05  0,05-0,5 Colorimétrie  0,02-0,15
N(NO,) 0,001-0,005 0,005-0,05 Colorimétrie  0,002-5
N(NO,) 0,001-0,6 0,1 - 1  Colorimétrie  0,002-5
P total  0,001-0,06 0,1 - 1  Colorimétrie 0,005 Sels de mercure

et d'arsenic
Différence entre
P orga- le phosphore total

0-0,016

nique et le phosphore

inorganique

V.5.1 - Sources ponctuelles

I1 s'agit essentiellement des rejets d'eaux usécs et de boues résiduclles

tant d'origine domestique qu'industrielle.

Effluents urbains domestiques

On admet généralement quc les rejets effectués par habitant et par jour
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sont de l'ordre de 1,5 3 3 g de phosphate et de 9 a 13 g d'azote ("équivalents
habitant"). L'origine des composés azotés et phosphorés rencontrées dans les
effluents domestiques, est liée d'une part aux rejets d'origine humaine (par
exemple 1'hydrolyse de l'urée entralne une augmentation des teneurs en azote ammo-
niacal), d'autre part a l'utilisation croissante de détergents i base de polyphos-
phates ou d'éléments azotés comme le N.T.A.. Certaines données tirées de la litté-

rature sont citées ici & titre indicatif (tableau V.3).

Tableau V.3 - Composition chimique (N et P) des égolits urbains
combinés (en mg/1), d'aprés THOMANN R.V. (1972), DE FILIPPI et al.(1971)
BURN R.J. et al. (1968), MASCOLO D. et al. (1972).

THOMANN DE FILIPPI et al BURN et al, MASCOLO et al.
Paramétres |moyenne|variation|moyennejvariation|moyenne|maximumjmoyennejvariation
N organique 5,9 10,08-25 3,7 38,4
N (NH4) 2,8 10,00-11,5 1,5 0,0-4,7 12,6 134
N(N02+N03) 0,0510,00-0,6 0,46 0,13-1,35
P(PO4orth0) 2,7 |0,4-6,2 2 0,1 - 5 7,7 21,2 9 0,9 -24,5
P(PO4 total) 9 1,8-25 3 0,8-9,4 14,6 43,2 12,2 1,1 -34,8

Effluents d'origine industrielle

Quelques chiffres suffisent & montrer 1'importance respective des teneurs

en azote et en phosphore d'aprés la nature des industries rencontrées (tableau V.4).

Tablcau V.4 - Teneurs en azote et phosphore dans différents effluents
d'origine industrielle (VOLLENWEIDER, 1971)

Type d'industrie Teneur des déchets en
ou d'activité mg N/1 mg P/1
Usine de sucre 21-70 2-13
(eau de lavage)
Laiterie 30 0,9-1,3
Brasserie 159,4 20,2
Abattoir 145 8,2
Lin 40 26,1
Amidon 319 76,5
Teinturerie 7-22
Tannerie 57

Distillerie 1900
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V.5.2 - Sources diffuses

A 1'inverse des sources ponctuelles qui sont généralement bien définies
dans le temps et dans 1l'espace, les sources diffuses sont beaucoup plus difficiles
3 évaluer. En effet la nature et l'importance des apports sont soumis 3 un certain
nombre de facteurs régionaux et saisonniers (géomorphologie, type de sol et climat
du bassin versant...). Par exemple l'augmentation du débit d'un fleuve, entrainant
un lessivage intensif, peut modifier le rapport sources diffuses/sources ponctuel-
les d'un facteur troié ou quatre (JAWORSKI N.A., LEAR D.W., VILLA 0., 1972).

Depuis 1'emploi intensif des engrais en agriculture il est difficile de
chiffrer les différentes sources naturelles et artificielles. On poss&de certaines
données statistiques en ce qui concerne les pertes par lessivage et érosion en pro-
venance des régions agricoles (kg/ha/an) en particulier depuis 1'introduction des
fertilisants azotés et phosphorés. (tableau V.5).

Tableau V.5 - Evaluation des pertes d'origine agricole en azote et
en phosphate (kg/ha/an) (Rapport OCDE, 1973).

N P

Mécanisme de perte

min. moyenne max . min. moyenne max .
Erosion 5 35 50 0,5 3 S
Ruissellement et
lessivage venant 0 2 6 0,01 0,05 0,13
des sols forestiers
Ruissellement et
lessivage venant des 2 12 24 0,06 0,4 0,8
terres arables.

On a trouvé une corrélation directe entre la période d'épandage des engrais
sur le bassin versant et les teneurs en phosphate dans l'estuaire de 1'Ythan
(LEACH J.H., 1971).

Les variations saisonniéres importantes tant naturelles qu'artificielles
impliquent de suivre 1'évolution des teneurs en azote et en phosphore sur un cycle
hydrologique complet.

D'autre part lecs agents atmosphériques tels que le vent et la pluie sont
loin d'€tre négligeables comme sources de nitrates et de phosphates dans les es-
tuaires et peuvent jouer un rdle notable en particulier lorsque le débit fluvial
est faible, (HOLDEN A.V., 1966 ; BUTLLCR E.I., TIBBITS S., 1972). Dans un certain
nombre d'estuaires,les sédiments peuvent jouer le rble de réservoir de phosphore.
En effet les particules argileuses, telles que la montmorillonite, la kaolinite,
ont la faculté d'adsorber le phosphore puis de le libérer sous certaines conditions

comme nous le verrons ultérieurement (§ V.7.1).

V.5.3 - Mcéthodes analytiques de dosage de 1'azote et de phosphore

Les teneurs des composés azotés et phosphorés sont, soitexprimées sous lecur
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forme chimique réelle (ammonium, nitrite, nitrate) soit ramenées d une quantité
d'azote et de phosphore. On notera ici que dans les différentes publications ana-
lysées, les résultats ne permettent pas toujours de faire cette différenciation,
ce qui entraine une certaine difficulté pour la comparaison des données entre les

différents estuaires.

i) azote ammoniacal N(NH4)

Le dosage est effectué selon 1l'une des deux méthodes suivantes :

- Oxydation de 1l'ammoniaque par 1l'hypochlorite ou 1l'hypobromite, puis
développement d'une réaction colorée avec l'ortho-tolidine.
Domaine de détection : 0,02 - 0,15 mg/1.

- Distillation puis dosage de l'azote soit par colorimétrie avec le
réactif de Nessler (N compris entre 0,05 et 1 mg/l), soit par titrimé-

trie avec l'acide sulfurique (N compris entre 1 et 25 mg/1).
ii) azote des nitrites N(NOZ)

Le dosage est effectué par colorimétrie aprés formation d'un colorant

azolque par la combinaison d'acide sulfaniliquec diazoté et de 1'alpha naphtylamine.

i1i) azote des nitrates N(NOS)

On utilise la méthode de réduction sur colonne cadmium-culvre et les nitri-
tes formés sont dosés par colorimétrie. Connaissant la teneur en N(NO,) on calcule

par différence la teneur en N(Nos).

Azote total (Méthode de Kjeldahl)

Les composés azotés organiques et l'ammoniaque sont convertis sous forme
de bisulfate d'ammonium puis aprés distillation on dose 1l'azote ammoniacal par une

des méthodes citées auparavant.

On 1'obtient par différence entre 1'azote total et la concentration en

azote ammoniacal.

Le phosphore se trouve dans les eaux sous des formes multiples. On dose
généralement le phosphore total et le phosphore inorganique.
Le phosphore organique étant dosé par différence, sur des &chantillons

filtrés et non filtrés on distinguera ainsi 6 formes possibles

total dissous

total particulaire

phosphore inorganique dissous
inorganique particulaire
organique dissous

organique particulaire

Phosphore_inorganique

Les polyphosphates sont hydrolysés en orthophosphates en présence d'acide




sulfurique 3 une température de 250°C puis dosés par colorimétrie par formation
d'un composé bleu a 1'addition de molybdate d'ammonium en présence d'acide ascor-
bique et d'antimoine.

Limite inférieure de détection : 0,005 mg/1

Interférence : présence de sels de mercure ou d'antimoine.

Le dosage est effectué apres destruction de la matié&re organique par un
mélange acide sulfurique- persulfate de potassium, puis hydrolyse des polyphospha-
tes en orthophosphates et dosage colorimétrique identique i celui du phosphore
inorganique.

Limite inférieure de détection : 0,005 mg/1

Interférence : présence de sels de mercure ou d'antimoine.

On 1'obtient par différence entre le phosphore total et le phosphore

inorganique.

V.6 - COMPORTEMENT DES PRINCIPAUX COMPOSES DE L'AZOTE

Afin de déterminer le comportement des &léments nutritifs, il parait im-
portant de connaitre leur évolution en fonction de la salinité& pour voir si leur
distribution obé&it a4 une simple loi de dilution théorique ou bien fait appel a
d'autres notions : phénoménes physiques de sorption et désorption, processus biolo-
giques, biochimiques et chimiques.

Nous n'insisterons pas sur les phénoménes biologiques, notamment les pro-
blémes relatifs aux variations saisonniéres.

On sait en effet que le phytoplancton est capable d'assimiler 1'azote et
le phosphore dans un rapport donné. Aprés décomposition de la matiére organique
il y a reminéralisation des composés azotés et phosphorés qui seront d nouveau
assimilables par les végétaux. (figure V!ZZ). On observe généralement une diminu-
tion des sels inorganiques azotés et phosphorés lors des périodes de productivité
maximum pendant les saisons chaudes suivi d'une augmentation aprés la disparition
des organismes, NASH C.B. (1974), STEELE J.H., BAIRD I.E. (1961) ; THAYER G.W.

(1971), LEACH J.H. (1971) BUTLER E.I., TIBBITTS S. (1972). (Figures V.16 et V.17}.

V.6.1 - La nitrification : estuaire peu pollué

L'oxydation biochimique de 1'azote inorganique, principalement de l'azote
ammoniacal en nitrate (nitrification) est assurée, dans des conditions aérobies
par des bactéries autotrophes "Nitrosomonas' et "Nitrobacter' et plus rarement
par des bactéries hétérotrophes.

La nitrification est retardée lorsque la concentration en oxygéne dissous
se situe en-dessous de 10 % de saturation et s'arréte pratiquement si cette teneur
ne dépasse pas quelques pour cent.

Ces processus d'oxydation s'effectuent en deux stades, 1'un corrcspondant

3 1'oxydation des ions ammonium en nitrites par les "Witrosomonas'
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Variations saisonniéres des composés azotés dans !'estuaire de I'Ythan
a station fixe,
Daprés J.H. LEACH, (1971), avec la permission de la Marine Biological
Association of the United Kingdom.
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Association of the United Kingdom,
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L+ + -
NH4 + 3/2 02—>2H +NOZ +H20

l'autre a celle des ions nitrites en nitrates par les "Nitrobacters"

NO,” + 1/2 O

2 -+ NO

2 3

En ce qui concerne la cinétique de ces réactions, les travaux de DOWNING
et KNOWLES (1970) qui considérent des effluents & divers stades de la nitrifica-
tion, ont montré que 1'on obtient des résultats différents suivant que 1'on appli-
que une loi cinétique du premier ordre ou une cinétique de croissance bactérienne.
Dans le premier cas, le taux d'oxydation des ions ammonium est proportionnel a
leur concentration en solution ; dans 1l'autre cas les taux d'oxydation des ions
ammonium et nitrite sont proportionnels aux taux de croissance des bactéries "WNitro-
somonas" et "Nitrobgeter', et ceux-ci sont respectivement proportionnels & la
concentration bactérienne et fonction de la concentration en ions ammonium (Figure
V.17 A et B) ; ainsi on constate que,paradoxalement,la consommation d'oxygéne est
bien plus importante dans le cas d'un effluent partiellement nitrifié (figure V.17
B). Mais ces conclusions un peu hitives restent & vérifier pour différents types
d'estuaires, et il serait nécessaire d'envisager et de préciser le rGle de la
phase particulaire dans les activités bactériennes.

D'autre part, il faut mentionner encore une fois 1'importance du temps de
résidence car les bactéries nitrifiantes ont un taux de croissance relativement
lent : on a remarqué en effet que la nitrification se développait bien lorsque

les eaux avaient un temps de séjour de l'ordre du mois.
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Figure V.17, Importance du type de cinétique sur la nitrification. a. Cinétique du
1er ordre. b, Cinétique du 2¢& ordre (croissance bactérienne), A, Effluent
non nitrifié, B, Effiuent partiellement nitrifié, C. Effluent complétement
nitrifié. D. Teneur correspondant & la saturation en oxygene dissous.
D‘aprés R.M, GILLIGAN, (1972), avec la permission du Water Pollution
Research Laboratory de Stevenage G.B.
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Considérons maintenant un milieu plutdt oxygéné ol les processus de nitri-
fication se déroulent normalement. Nous envisagerons ici quatre cas théoriques en
fixant un certain nombre de conditions générales et des cas spécifiques a chaque
exemple. On admet que les concentrations du fleuve en ions ammonium, nitrites et

nitrates sont supérieures 4 celles trouvées dans 1l'océan (Figure V.18).
1Y g

——— OXYQEN@ OiSSOUS e e o —— NHg* '
——— =~ NO3 _  _ C(Coubes de d:lutions
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‘\Concentrofions ) Concentrations
b
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~ . .
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~
~
~
\\
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L T
35%. S 1 5% S
Rejet NH,
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pas de rejet dans lestuaqire rejet dans lestuaire aval
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> —
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Figure V.18, Evolution des substances azotées en fonction de I'existence des rejets.
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Dans le cas d'un fleuve et d'un estuaire peu pollués,le fleuve a de faibles
concentrations en ions ammonium et en nitrites : on observe une dilution linéaire
des nitrates avec la salinité (STEFANSSON et RICHARD, 1963), (Figure V,19).

Ce cas constitue un exemple 1idé€al,rarement observé en nature, pouvant étre
modifié par un certain nombre de phénoménes chimiques et biochimiques. Il est rare
en effet de trouver les composés azotés sous un seul degré d'oxydation.

Pour des estuaires moyennement pollués, en tenant compte des phénomé&nes
d'oxydoréduction et des lois de dilution théorique on peut envisager un nombre de
cas infini selon la proportion relative des ilons ammonium, nitrites et nitrates
apportés par le fleuve, et 1'importance et la localisation des rejets effectués

(figure V.18, trois derniers exemples).

NO3 PO~
Matg N/IL p atg P/
30 1,5
20 1
10 0.5
T T T —— T T T ——
10 20 30% S 10 20 30 % S

Figure V.19, Distribution des nitrates et des phosphates dans [‘estuaire de la Columbia.
D'aprés U. STEFANSSON et F.A. RICHARDS, (1963), avec la permission
de I’American Association of Limnology and Oceanography.

V.6.2 - Estuaire treés pollué : dénitrification

Un certain nombre de recherches effectuées sur des estuaires ou le déficit
en oxygéne est important, comme celui de la Tamise, ont permis de montrer que la
nitrification était retardée ou méme complétement arrétée quand les tecneurs en
oxygéne dissous atteignent respectivement un seuil critique de 10 % et de 5 % de
saturation. Quand 1'oxygéne est pratiquement absent, les nitrates constituent la
source immédiate d'oxygéne disponible pour 1'oxydation des matié&res organiques
carbonées ; on a alors affaire au phénoméne de dénitrification. (WHEATLAND A.B.,
GAMESON A.L., 1959) (figure V.20).

Selon 1'importance des matiéres oxydables introduites dans 1'estuaire, les
nitrates disparaitront plus ou moins, (SOUTHGATE B.A., 1958 ; BARRETT M.J., 1972)
(Figure V.21).

L'cnsemble du cycle de 1'azote dans 1l'estuaire est schématisé sur la {igure
V.22.
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Importance de la dénitrification dans l'estuaire de la Tamise,

D'aprés A.B. WHEATLAND et A.L. GAMESON, (1969), avec la
permission du Water Research Center Laboratory de Stevenage, G.B.
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D’aprés B.A. SOUTHGATE, (1968), avec la permission du
Research Laboratory de Stevenage, G.B.
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Figure V.22 Caractéristiques principales du cycle de 'azote dans un estuaire

V.7 - COMPORTEMENT DU PHOSPHORE

Alors que pour les composés inorganiques de l'azote on n'observe pas de
phénoménes d'échange entre la phase soluble et la phase particulaire, il n'en est
pas de méme en ce qui concerne les composés du phosphore et on a pu identifier deux
types de comportements. Dans certains cas on observe une relation linéaire entre
la salinité et le phosphore dissous suivant la droite de dilution théorique, tandis
que dans d'autres cas la teneur en phosphore semble &tre indépendante de la salinité
(STEFANSSON U., RICHARDS F.A., 1963) (Figure V.19). Ce deuxi&me type de variation
s'expliquerait par 1'existence d'un effet tampon controlant la teneur en phosphore
dG a l'interaction entre l'eau et les particules en suspension.

V.7.1 - Interactions eau-particules : Adsorption-Désorption

Les phénoménes d'adsorption et de désorption du phosphore ont fait 1l'objet
de nombreuses études sur le terrain et d'expériences en laboratoire. Ainsi LEACH
J.H., (1971) a montré une désorption des phosphates dans les zones de fortes sali-
nités de 1'estuaire de 1'Ythan, a partir d'un bilan établi en &té sur un cycle de
marée. D'autre part dans l'estuaire de la Tamar des prélévements effectués par
BUTLER E.I. et TIBBITS S. (1972) avant et aprés une période de crue, caractérisée
par un apport intensif de phosphore dissous et de matiére en suspension,ont permis
dec montrer que les concentrations en phosphore dissous organique et inorganique

restaient pratiquement constantes, ce qui suggére un processus d'adsorption.
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Ce phénomene a €té observé également dans l'estuaire du Potomac (JAWORSKI N.A.,
LEAR D.W., VILLA O. 1972) (Figures V.23 et V.24). Ces observations en nature peu-
vent &tre explicitées a4 la lumiére de quelques recherches plus approfondies en

laboratoire.
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Figure V.23, Distribution longitudinale des éléments nutritifs avant et aprés une période
de crue dans l'estuaire de la Tamar,
D'aprés E.l. BUTTLER et STIBBITS (1972), avec la permission de la
Marine Association of the United Kingdom.
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Figure V.24, Concentration en phosphore avant et aprés une période de crue dans
l'estuaire du Potomac,
D’aprés N.A. JAWORSKI et al, (1972), avec la permission de !"’American
Association of Limnology and Oceanography.
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V.7.2 - Conditions d'échanges entre l'eau et les particules

ROCHFORD D.J. (1951) a montré dans certains estuaires australiens que les
sédiments lib&rent du phosphore quand la concentration en phosphore dissous est
inférieure 4 1 pat.g/l et au contraire adsorbent du phosphore quand la teneur en
phosphore dissous atteint 3 wat.g/l. DE CARRITT et GOOTAL S. (1954) ont montré
sur des sédiments de la baie de Chesapeake que les phénoménes d'adsorption et de
désorption étaient fonction du pH,de la salinité et de la concentration en phospho-
re dissous.

D'autre part, un certain nombre d'expériences basées sur la méthode de
dilution isotopique du phosphore 32 ont permis de confirmer et d'approfondir ces
observations. Ainsi JITTS H.R. (1959) observe

- qu'en période de débits élevés, les matiéres en suspension peuvent

adsorber 80 a 90 % du phosphore en solution,

- que l'adsorption est limitée pratiquement 3 une gamme de pH compris entre
3 et 9,

- que la capacité d'adsorption montre une corrélation directe avec le

rapport fer sur matiére organique.

D'autre part POMEROY L.R., SMITH E.E.,et GRANT C.H. (1965) ont mis en évi-
dence un échange continu entre l'eau et les sédiments pour différentes concentra-
tions en phosphore dissous. En fait, il s'agit d'un double é&change, 1'un entre les
minéraux argileux et l'eau, l'autre entre l'eau et les organismes. Ainsi a mesure
que le phosphore dissous est utilisé par le phytoplancton, il est 1ibéré par le
sédiment. On admet ainsi que les particules jouent le r8le d'effet tampon control-
lant la teneur en phosphore dissous dans 1'eau. Les taux d'échange et les capacités
d'échange des sédiments semblent assez importants pour maintenir les concentrations
en phosphore 4 un niveau suffisant pour la croissance du phytoplancton méme en

périodes de surproductivité et malgré l'effet de dilution,

V.8 - LES COMPOSES NUTRITIFS ET L'ENVIRONNEMENT ESTUARIEN

V.8.1 - L'estuaire est-il un piége 3 €léments nutritifs 7

On sait que les estuaires constituent naturellement des zones de produc-
tivité élevée. On attribue cette particularité au fait que différents processus
physiques, biologiques et chimiques tendent a piéger les €léments nutritifs dans
ce milieu (DUKE T.W., RICE T.R., 1967).

Ce phénoméne de pidégeage est provoqué d'une part par les sédiments qui peu-
vent adsorber le phosphore comme nous 1'avons vu précédemment, d'autre part par
des circulations des eaux réduites,notamment au niveau des estuaires stratifiés,
enfin par les organismes eux mémes qui assimilent et retiennent les sels nutritifs.
De plus 1l'azote organique peut &tre incorporé aux sédiments déposés sur le fond
JAMES A., HEAD P.C. (1970) ont estimé 3 partir d'un bilan des sources et pertes
en azote dans l'estuaire de la Tyne, que sur un apport quotidien de 9,2 tonnes
par jour, la moitié de 1'azote s‘'accumule dans les sédiments.

Ces phénoménes montrent que,d'une fagon générale, les €lCments nutritifs
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sont recyclés continuellement 3 travers trois ensembles : l'eau, les particules et
les organismes vivants suivant le schéma de la figure V.25,

elements
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Figure V.25, Cycle schématique des éléments nutritifs dans un estuaire.
D’aprés T.W, DUKE et T.R. RICE, (1967), avec la permission de la NOAA,
National Marine Fisheries Service.

V.8.2 - Eutrophisation du milieu estuarien

L'excés d'éléments nutritifs dans 1l'estuaire va induire une forte augmen-
tation de la productivité primaire (EDWARDS P.E., 1972). Cette matiére organique
autochtone va s'ajouter généralement a4 la matiére organique allochtone apportée
par les rejets multiples. La quantité globale de matiére organique dissoute et
particulaire va dépasser alors la capacité de dégradation du milieu, entrainant
notamment un déficit important en oxygéne dissous. C'est le phénoméne d'eutrophi-
sation bien connu, que l'on remarque déjd dans les estuaires ayant subi depuis
longtemps une activité humaine intense (Figure V.26).

I1 semble que dans le cas des estuaires l'azote serait souvent le fac-
teur limitant la croissance des algues (RYTHER J.H., DUNSTAN W.M., 1971), Il est
important de noter la différence de comportement des nitrates et des phosphates
vis-a-vis des sédiments : les nitrates n'ont presque pas d'interaction avec ceux-
ci, leurs teneurs sont essentiellement gouvernées par les réactions de nitrifica-
tion et de dénitrification, les phosphates par contre s'adsorbent sur les sédiments

et se désorbent suivant leur concentration en solution. En présence de teneurs en
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Figure V.26. Eutrophisation progressive de I'estuaire du Potomac,
D’aprés N.A, JAWORSKI et al, (1972), avec la permission de I’American

Association of Limnology and Oceanography.
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Figure V.27. Relation entre les phosphates inorganiques et la chlorophylle de I'eau

de mer aux eaux polluées.

D’aprés B.H, KETCHUM, (1969), avec la permission de M.L.T. Press.
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oxygéne supérieures a 2 ou 3 mg/l, les nitrates pourront donc &tre considérés
comme un paramétre conservatif, ce qui ne sera pas en général le cas des phosphates.
Ainsi la tendance dans certains pays visant & remplacer dans les détergents lcs
polyphosphates par un composé de 1'azote (NTA) qui aprés dégradation est directe-
ment assimilable par le phytoplancton, peut accélérer les processus d'eutrophisa-
tion. D'autre part plusieurs auteurs &étudiant les problémes de productivité pri-
maire ont défini les concentrations limites en phosphore et en azote susceptibles
d'entrainer une eutrophisation, ce qui a permis parallélement d'établir un seuil
pour la chlorophylle A (KETCHUM B.H., 1969 ; CARPENTER J.H., PRITCHARD D.W., WHALEY
R.C., 1969 ; JAWORSKI N.A., LEAR D.W. Jr., VILLA 0. Jr., 1972) (Figure V.27).

Pour conclure on peut remarquer que l'on se trouve devant deux phénoménes
apparemment contradictoires : en effet dans une certaine mesure, on peut considé-
rer que l'eutrophisation des estuaires peut avoir des effets positifs en augmen-

tant la productivité du milieu, mais 4 partir d'un certain seuil on ne retiendra

que les aspects négatifs sur le systéme estuarien.

V.9 - CONCLUSIONS ET RECOMMANDATIONS

Oxygéne dissous

L'oxygeéne dissous est un bon indicateur '"primaire' de pollution, facile 3
mesurer in situ depuis la mise au point de méthodes électrométriques. Sa distribu-
tion dans le milieu estuarien est influencée par un grand nombre de phénoménes
physiques, biologiques et chimiques permettant de tester la capacité d'assimilation
de maticére organique dissoute et particulaire par le milieu estuarien. La mesure
de 1'oxygeéne dissous constitue donc un outil de décision dans la lutte contre la
pollution et dans la perspective d'implantation de nouveaux rejets, L'existence
générale d'un déficit en oxygéne dissous est une des raisons pour lesquelles
1'écosystéme estuarien est particuliérement vulnérable 3 la pollution.

D'un point de vue méthodologique, il importe d'étudier la répartition de

1'oxygéne dissous et le bilan des sources et des pertes en fonction

- de conditions hydrodynamiques variées (débit fluvial, coefficient de
marée),

- des cycles estuariens (marées, mais aussi cycles biologiques, hydrolo-
giques et climatiques saisonniers),

- de la nature et de 1l'importance des rejets domestiques et industriels.

A partir de ces observations il paralt important dans une deuxieme étape
de dégager un certain nombre de lois statistiques capables de prévoir le comporte-
ment de 1l'oxygéne dissous et d'é@laborer des modéles susceptibles de prévoir sa
distribution en fonction de la nature, de l'importance et de la localisation des
foyers de pollution.

En outre, il conviendrait de développer des études plus spécifiques comme
par exemple la détermination du taux de réaération, le rdle de la photosynthése
en tant que source d'oxygéne, les mécanismes et la cinétique de 1l'oxydation des
matiéres en suspension, ainsi que la demande benthique en oxygéne.

Enfin, il est essentiel de préciser les conséquences du déficit d'oxygéne
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dans le cadre de la pollution globale de 1l'estuaire, en particulier en ce qui
concerne l'abaissement des seuils de toxicité& vis-3-vis de certains polluants

comme les métaux lourds.

Composés nutritifs

Un bilan des travaux réalisés sur les composés de l'azote et du phosphore
met l'accent sur les dangers de 1l'enrichissement artificiel du milieu estuarien
par suite du lessivage des sols riches en engrais, des rejets des effluents domes-
tiques et industriels, ou méme de 1'édification de barrages diminuant la fixation
des éléments nutritifs dans la phase en suspension en réduisant la turbidité.

Cet excés de composés nutritifs et de matiére organique dégradable a pour effet
d'augmenter la charge organique d'un systéme dont la productivité naturelle est
déja élevée.

I1 conviendrait de préciser le rdle respectif de 1'azote et du phosphore
sur la productivité primaire au moyen de tests spécifiques et de définir leurs
teneurs limites dans le but de contrbler 1l'eutrophisation,

Dans cette perspective on s'attachera 3 poursuivre les &€tudes déja entre-
prises concernant les phénom&nes d'adsorption et de désorption du phosphore sur
les particules sédimentaires ainsi que celles relatives aux formes d'assimilation
de 1'azote en précisant notamment le rdle des acides aminés. En outre il semble
nécessaire d'orienter les recherches sur la cinétique de la nitrification, par
exemple au moyen de techniques isotopiques (N-15) en dégageant le r8le et le
comportement des organismes nitrificateurs.

Enfin, il serait utile de déterminer la toxicité des ions ammonium en

présence d'éléments métalliques.
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Chapitre VI

APPROCHE DE LA MODELISATION DE LA POLLUTION EN MILIEU ESTUARIEN

=

Le but de ce chapitre n'est pas de procéder a 1'analyse détaillée des
nombreux modé&les qui ont &été appliqués ou proposés pour simuler les problémes de
pollution en estuaire. Il s'agit plutdt d'une tentative d'évaluation des possibi-
1ités actuelles et des limitations ¢n ce domaine. Tous les probl&mes ne seront pas
abordés et on essaiera d'envisager la question d'un point de vue scientifique sans
aborder en détail le domaine technique et sans traiter 1'aspect important de la
rentabilité é€conomique de la simulation. On s'efforcera d'expliciter autant que
possible certaines notions, voire certains termes afin de faciliter 1'abord de
cette discipline trés spécialisée aux non-spécialistes qui seraient amenés 3 s'y
intéresser. On s'est inspiré largement du volumineux rapport édité par WARD G.H. Jr.
et ESPEY W.H. Jr. (1971), seul ouvrage qui synthétise 3 notre connaissance la ques-
tion de la simulation en estuaire, sous un angle technique approfondi. Les princi-
pales conclusions de cet ouvrage sont reprises succinctement par ailleurs (ESPEY
W.H. Jr., et WARD G.H. Jr., 1972).

Le terme modéle est indifféremment utilisé dans la littérature dans des
acceptions extré&mement varides. Citons, par ordre de généralité

- un outil technique permettant 1'exploitation des données (par exemple

un programme de calcul FORTRAN) ;

- une solution technique de simulation (par exemple, analogique : modéle
hydraulique) ;

- un jeu d'expressions mathématiques permettant de quantifier un concept,

un processus (par exemple : un modé&le advectif) ;

- 1'idéalisation conceptuelle qui permet de reproduire qualitativement ce

processus (c'est en fait le seul vrai '"modé&le").

Pratiquement, et afin de respecter les usages, ce terme sera employé ici
pour désigner tout instrument ou technique permettant de représenter quantitati-

vement certaines propriétés d'un estuaire.
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VI.1 - GENERALITES

VI.1.1 - Buts des études de modéle

Les modéles doivent tout d'abord €tre capables de reproduire (simuler) les
phénoménes estuariens considérés. L'estuaire réel est qualifié de '"prototype".
Ils permettent une description quantitative du phénoméne étudié sans qu'on ait
besoin de recourir systématiquement a des mesures de terrain plus difficiles et
colteuses 3@ mettre en oeuvre. Mais leur rdle essentiel enfin est prévisionnel

- prévision de 1'aboutissement d'une évolution naturelle (comblement d'un
chenal, d'une embouchure,...) ;

- prévision des conséquences de 1l'action de 1'homme,
. soit que la modification obtenue ait été voulue (diversion d'un tri-
butaire, approfondissement d'un chenal, fermeture d'un bras fluvial,.,.),
. soit qu'elle résulte indirectement des travaux entrepris (destruction
du benthos, changement des salinités,des températures,...),
. soit enfin qu'il s'agisse d'une altération directe de la qualité des
eaux (rejets de composés toxiques, d'éléments nutritifs en excés,...).

Les prévisions obtenues peuvent servir 3 contrdler (ou déplacer volontai-
rement) 1'équilibre du milieu estuarien (emp&cher la remontée d'eaux salées,...) et
d apporter des informations qui constitueront un outil de décision (alternatives

de sites de rejet, problémes de compatibilité des usages,...).

VI.1.2 - Comportement des €léments polluants

Rappelons briévement ici ce qui a &té &voqué aux chapitres précédents.
Un élément ou composé chimique présente une certaine "réactivité" qui résulte de

-~

son comportement & 1'échelle é€lémentaire (non-réaction, précipitation, recycla-
ges,...). De plus cet ¢&lément est soumis dans l'estuaire & 1l'influence des phéno-
ménes hydrodynamiques qui, s'ils agissent évidemment 3 1'échelle é€lémentaire, ne
sont appréhendés et quantifiés qu'a plus grande échelle.

On peut donc distinguer d'un poiﬁt de vue pratique deux ensembles de phé-
noménes qui jouent de fagon plus ou moins indépendante et qu'il faudra inclure
conjointement dans le modéle (HARLEMAN D.R.F., 1966 ; WARD G.H. et ESPEY, 1971

chap. I)

- phénoménes de transport ('"termes hydrodynamiques') : advection, diffusion
turbulente, dispersion,...

- phénoménes de réaction (''termes cinétiques'") : floculation, consommation
d'oxygéne, mortalité bactérienne etc...

Deux questions essentielles et complémentaires se posent alors :

- jusqu'ol vont les possibilités actuelles de simulation de chacun de
ces ensembles de phénoménes ?

- quelle doit &tre la part attribuée 3 chacun d'eux dans un modéle de
qualité des eaux, selon le probléme posé 7

Pour y répondre on considérera successivement le probléme du modéle de

~

pollution estuarienne sous l'angle des phénoménes a simuler puis sous celui des
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méthodes permettant de réaliser cette simulation.

VI.1.3 - Classification des modéles

Une grande confusion terminologique r&gne dans ce domaine au point qu'il
est souvent difficile de dire a priori de quoi va traiter une publication dont on
ne connalt que le titre. C'est ainsi que les modéles fondés sur des principes pure-
ment physiques (notion de forces, de flux, d'énergie,...) et résolus a 1l'aide de
l1'outil mathématique (systémes d'équations différentielles) sont qualifiés de
modeéles '"théoriques', de modéles "hydrodynamiques", ou encore de modéles "mathé-
matiques', alors que tout modéle fait appel 3 1'observation des phénoménes natu-
rels et devralt €galement intégrer des données hydrodynamiques. Sans rentrer dans
des querelles terminologiques stériles nous tacherons de préciser le vocabulaire
employé afin de clarifier 1l'exposé des idées.

Les modeles estuariens concernent d'une part les phénoménes hydrodynamiques
("'de transport'), qui intéressent plus ou moins la pollution, et d'autre part les
phénoménes 1li€s & la qualité des eaux ('"de réaction") déterminés dans des propor-
tions trés variables par les processus hydrodynamiques. On parle donc quelquefois
de '"modeéles hydrodynamiques'" ou de 'modéles de qualité des eaux" : nous éviterons
1'emploi de ces termes dans cette acception afin de ne pas créér de confusions dans
la suite.

.

Quelque soit 1l'objet 3 reproduire, on fera appel avec plus ou moins d'effi-
cacité a diverses méthodes de simulation basées sur des procédés numériques, cali-
brées par le recours nécessaire aux mesures 'physiques'" dans le prototype, ou sur
des procédés analogiques [physiques, dont la similitude est définie mathématique-

ment pour divers phénoménes dynamiques).

On parlera de modéles hydrodynamiques et de modéles statistiques. Le point
de départ des premiers est la connaissance (supposée suffisante) des processus
élémentaires dans le systéme estuarien, que l'on intégre afin de déterminer 1la
structure globale du systéme tandis que les seconds procédent inversement en par-
tant des résultats macroscopiques des processus que l'on ne cherche pas a priori

3 connaltre en détail.

~ ~

Le phénoméne estuarien 3 étudier est reproduit soit a4 l'aide d'un modéle
réduit oll le méme phénoméne est recréé dans des conditions de similitude définies
modéle hydraulique (dit "physique'"), soit a l'aide d'un processus physico-chimique
permettant une analogie avec le phénoméne estuarien : modéle électrique, chimique,
etc...

Un cas particulier et qui n'a été semble-t-il que bien rarement utilisé
est celui de 1'’estuaire expérimental ol les conditions hydrologiques sont modifia-
bles par l1'homme (pompage, barrages,...) et ol les processus peuvent &tre étudiés

dans un environnement plus naturel.

VI.1.4 - Simulation des phénomé&nes hydrodynamiques

On ne considérera ici les phénoménes hydrodynamiques que dans 1l'optique de
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la pollution, en négligeant les modéles hydrauliques utilisés dans les études
d'aménagement littoral, portuaire, d'entretien des voies navigables, etc... qui ne
sont pas du ressort de cette &tude et dont 1l'efficacité & cet égard est reconnue.

Du point de vue théorique, les lois de 1'hydrodynamique sont bien connues
et largement utilisées depuis longtemps. La distribution dans le temps des mouve-
ments hydrauliques présente un large spectre de périodicités qui sont aisément dé-
terminables, tout au moins en decga de quelques années (le probléme des crues reste
a évaluer). Par contre, si 1'hydrodynamique de la masse principale des eaux estua-
riennes est connue, ce n'est pas le cas des phénoménes d'échange aux limites du
systéme. Les mécanismes d'échange avec l'océan dans la zone particuliérement
complexe de l'embouchure différent d'un estuaire 34 l'autre et nécessitent encore
beaucoup d'études. Les échanges avec les eaux souterraines ne sont généralement
pas considérés. Un fait plus grave est la concentration de la plupart des &tudes
dans les chenaux navigables, ol se posent les principaux problémes d''engineering",
aux dépens des circulations marginales. Les inhomogénéités latérales sont donc mal
connues et la circulation sur les marges peu profondes est totalement délaissée.

Les schémas classiques de circulation sont souvent perturbés par les fac-
teurs physiographiques qui peuvent différencier considérablement le mouvement des
masses d'eaux en leur imposant des contraintes que 1l'on ne sait généralement pas
inclure de facon efficace dans 1l'application des lois hydrodynamiques, qui est
d'autant meilleure que la section de 1l'estuaire est schématique et réguliére.
Cette influence indéterminée des facteurs physiographiques limite parfois la
validité de la simulation (ESPEY W.H. et al., 1972).

En fait, 3 la limite, la dynamique des zones estuariennes peu profondes
(estuaires a barres, zones semi-lagunaires etc... du Golfe du Mexique, des cOtes
australiennes et néo-zélandaises) est surtout contrdlée par les facteurs météoro-
logiques et la simulation n'est a peu prés jamais appliquée 3 de tels cas ou les
problémes de pollution sont particuliers (WARD G.H. et ESPEY W.H., 1971, Chap. 9).
Plus les estuaires s'éloignent du type ''plaine cOtiére” (coastal plain estuaries)
et moins on sait traiter leur circulation.

I1 faut insister ici sur la nécessité de données de terrain nombreuses et
variées, tant pour l'orientation du choix d'un modéle que pour son calibrage puis
sa vérification. Ce dernier point est important et il faut remarquer (GILLIGAN R.M.
1972, part. III) que les défauts des mod&les ne seront mis en &vidence qu'a la
suite de comparaisons serrées avec beaucoup de mesures de terrain et que le pro-
bléme de leur collecte reste finalement important. Donc, si 1'intér&t manifeste
de la simulation réside dans la possibilité d'économiser des campagnes de terrain
extensives, la question de la collecte des données reste néanmoins essentielle,
tant en raison de la nécessité de méthodes d'échantillonnage appropriées au mod&le
envisagé qu'a cause de la carence fréquemment constatée de mesures de terrain qui
permettraient une évaluation de 1'importance relative des influences hydrodynami-

ques au sein du systeéme.

VI.1.5 - Simulations des phénoménes physico-chimiques et biologiques

Il s'agira ici des phénomenes qui régissent le comportement propre d'un
polluant au sein de la phase aqueuse, indépendamment des phénomeénes circulatoires.

Une premi&re constatation s'impose : les phénoménes de "réaction' sont
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encore bien mal connus et souvent seulement sous leur aspect qualitatif. Le proble-
me se pose cette fois, non plus au niveau de l'ajustement des coefficients dans des
formules physiques connues,mais 3 celui de la formulation mé&me du phénoméne étudié.
On utilise trés souvent des formulations dénuées de support fondamental, mais sim-
ples, au lieu d'expressions intrinsé&équement justifiées (O'CONNOR D,J. et THOMANN
R.V., 1971).

Les phénoménes sédimentaires, les réactions en chalne, les superpositions
d'équilibre, les paramétres &voluant de facon trés dépendante (azote, par exemple)
la non-linéarité fréquente des relations constituent actuellement un obstacle rare-
ment surmonté en ce qui concerne la simulation de la qualité des eaux.

Une difficulté particuliére est due 4 1'ignorance de la cinétique des pro-
cessus. L'existence de recyclages, de précipitations, etc... est souvent reconnue
mais sans qu'il soit possible de préciser ni la vitesse des réactions, ni leur
durée. Or la connaissance précise de la périodicité des phénoménes a4 simuler est
1'une des conditions déterminant le choix d'un mod&le et 1'échantillonnage assorti.

De plus, 1'absence ou la rareté des données rétrospectives limite 1'emploi
de certaines méthodes de simulation numérique.

Quant aux relations avec les organismes vivants aux différents niveaux
trophiques, on en est & un stade tout au plus expérimental et le manque de cinéti-
ques spécifiques se fait sentir (PAULIK G.J., 1971). Toutefois, des progrés évi-
dents doivent &tre constatés dans le cas des processus conservatifs ou lorsque
l'application de cin€tiques simples s'avére suffisante (par exemple lorsqu'on peut
se ramener a4 de simples formulations exponentielles).

Les études de pollution au veoisinage immédiat des sources, de rejets, ou
localisées en des aires restreintes susceptibles d'accumuler les contaminations,
sont rares tant au niveau des prélévements qu'd celui de la simulation. Les modé&les

classiques prévus pour l'estuaire dans son ensemble y sont inopérants,

Comparaison avec les phénoménes hydrodynamiques

De toute évidence, les modé&les susceptibles d'une prédiction rentable de
la qualité des eaux sont beaucoup moins développés que ceux qui s'appliquent 2
1'hydrodynamique de 1'estuaire. Une conséquence importante est qu'il est inutile
d'incorporer dans un modéle de qualité des eaux des modé&les hydrodynamiques trop
perfectionnés et dont la précision irait bien au-deld des possibilités de simula-
tion correspondantes des phénoménes de "réaction' (O'CONNOR D.J. et THOMANN R.V.,
1971). I1 se peut que la méthode qui consiste 4 greffer des 'termes cinétiques"
trés approximativement significatifs sur un modé&le hydrodynamique pré-existant et
trés €&€laboré, ne soit pas trés rentable dans certains cas (polluants non-conserva-
tifs a4 comportement complexe,...).

On est donc amené a évaluer de fagon critique (O'CONNOR D.J. et THOMANN
R.V., 1971) 1'aide que peut apporter la simulation hydrodynamique aux connaissances

encore rudimentaires des phénoménes physico-chimiques et biologiques,

-~ Polluants conservatifs en phase aqueuse, ou non-conservatifs 4 simple
cinétique : les possibilités de simulation sont bien développées, tant du point
de vue spatial que temporel. Le probléme pourra souvent &tre ramené 3 un problé&me
d'hydrodynamique et on bénéficiera de 1l'avance considérable de cette discipline.
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- Polluants non-conservatifs d comportement complexe : malgré des tenta-
tives prometteuses, le stade opérationnel n'est pas atteint ; le recours a 1'hydro-
dynamique est d'un intérét réduit et n'aide guére 3 la compréhension des phénoménes.

Dans le cas de tels modéles on voit bien que les problémes majeurs ne se
posent pas toujours au niveau de la simulation proprement dite, mais plutdt 3 celui
de la connaissance des phénoménes €lémentaires pour parvenir 3 leur formulation
quantitative. Sans €tre limitatifs citons plus particulidrement les interactions
entre phytoplancton, zooplancton et éléments nutritifs, le rble des effluents
azotés dans le consommation d'oxygéne dissous, les échanges gazeux a I1'interface
eau-atmosphére, enfin les processus sédimentaires : dynamique de la matidre en

suspension, dragages, répartition sur les fonds des rejets solides, etc...

VI.2 - LES MODELES HYDRAULIQUES

~

Le bassin estuarien et ses eaux sont reconstitués i échelle réduite dans
certaines conditions de similitude, de facon 4 ce qu'on puisse 4 volonté faire
varier les facteurs qui gouvernent la '"physiologie" du modéle, en analogie avec

ceux qui affectent le prototype.

VI.2.17 - Similitude et validité du modéle

Le rapport toujours tré&s grand de la longueur d'un estuaire 3 sa profon-

=~

deur est un obstacle pratique & la réalisation d'un modéle respectant la similitude
géométrique. Par exemple, un modéle au centiéme de la Gironde de Bordeaux 3 1'Océan
n'aurait que 15 cm de haut mais un kilométre de long. Il est donc nécessaire de

dilater les hauteurs, usuellement d'un facteur voisin de 10 : c'est ce qu'on appel-

le la distorsion du modéle.

Elle concerne les forces qui s'appliquent sur le modéle, La pesanteur étant
ce qu'elle est, i1 faut garder constant le rapport des forces d'inertie aux forces

~

de gravité. Cette relation constitue la similitude de Froude, et s'applique 3 tous
les écoulements a surface libre (MIGNIOT C., 1972). Si 1l'on doit faire intervenir
les forces de frottement, le rapport des forces d'inertie aux forces de frottement
visqueux constitue la similitude de Reynolds.

Ces deux similitudes sont incompatibles pour un méme modéle. Il n'existe
malheureusement pas d'approche analytique exacte de la similitude dynamique dans
le cas d'un modéle distordu (HARLEMAN D.R.F., 1971) ; on est donc amené & sacri-
fier plus ou moins la similitude dynamique.

Un tel modé&le, théoriquement imparfait, n'est donc valide que dans la
mesure ol 1'on a pu y vérifier le ou les phénoménes naturels que 1l'on désire re-
produire. En conséquence, il est hasardeux de demander a un modéle hydraulique

des informations pour lesquelles il n'a pas été prévu.

VI.2.2 - Applications aux probleémes de pollution

I1 résulte de ce qui précéde que toute adaptation a posteriori & une é&tude
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de qualité des eaux d'un modéle hydraulique préexistant, congu par exemple pour
1'étude d'un chenal de navigation, n'est justifiée que si 1'on procéde i de nou-
velles vérifications de ce modéle pour d'éventuels phénoménes 1iés au nouveau pro-
bléme posé, phénoménes que 1l'on n'avait peut-&8tre pas été obligé de considérer lors
de 1'usage primitif du modeéle.

Lorsque le modéle est capable de reproduire les salinités, ceci ne signifie
pas que tous les autres processus de transfert de masse sont correctement repro-
duits. Le probléme se pose dans les zones d densité constante ol les processus de
dispersion d'un intérét essentiel en pollution ne sont pas reproduits de 1la méme
fagon (forte distorsion des coefficients de dispersion longitudinaux) que dans la
zone 3 gradient salin. Ces zones 3 densité constante, ol les problémes de pollution
sont fréquemment importants, ne correspondent donc pas nécessairement aux sections
du modéle ol les processus de mélange ont pu €tre vérifiés ; la similitude des
concentrations n'y est pas réalisée (HARLEMAN D.R.F., 1966, 1971).

La similitude de Froude est assez bien respectée dans les modéles (tandis
que celle de Reynolds est approximée en imposant un écoulement de type rugueux
turbulent), et fait intervenir des rapports de vitesse, d'ol une contrainte sur
les échelles de temps qui différent entre modéle et prototype, Il n'est donc pas
possible de simuler directement la répartition de substances non-conservatives en
solution dans ces modéles. Pour une distorsion verticale de 10 : 1, il faudrait
utiliser un traceur dans le modéle capable de décroitre 100 fois plus vite que son

équivalent dans le prototype. Ces problémes sont difficilement surmontables.

VI.2.3 - Conclusions (HARLEMAN D.R.F., 1971)

La meilleure valeur potentielle des modéles hydrauliques réside dans la
possibilité de représenter des concentrations tridimensionnelles ce qui, comme on
le verra, est inaccessible aux techniques numériques actuelles.

Par contre, leur intérét est réduit en ce qui concerne les problémes uni-
dimensionnels car si les phénoménes '"froudiens" (courants de marée, circulations
gravitationelles,...) sont correctement représentés, les phénoménes 'mnon-froudiens"
(courants localisés, turbulences) ne sont pas nécessairement bien simulés et donc
les phénoménes de diffusion sont considérablement distordus de sorte que l'utilité
du modeéle pour 1'évaluation quantitative des concentrations d'un polluant est dou-
teuse. Mais les processus sédimentaires essentiels en pollution sont bien simulés.

Toutefois, les inconvénients précédents atténuent peu l'intérét de ces
modéles pour les problémes fréquents de choix de sites de rejets, permettant une
évaluation comparative efficace des concentrations.

L'extrapolation au prototype des informations obtenues par des injections
de traceurs colorés dans le modéle se heurte 3 des objections qui permettent de
mettre en doute 1'intérét d'une telle opération.

La 1égitimité de 1'usage d'un modéle hydraulique pour des recherches
concernant la qualité des eaux dépend de la mise en oeuvre de vérifications soti-
gneuses du modéle pour les paramétres &tudiés.

Les problémes complexes d'éléments ou composés '"réactifs" etc,.. sont
actuellement hors de portée de cette méthode de simulation.

Remarquons enfin que les problémes de qualité des eaux ne se limitent pas
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4 une relation plus ou moins bien simulable avec la salinité ou un traceur coloré.
En fait tré&s peu de paramétres qui interviennent en réalité dans les probladmes de
qualité des eaux peuvent trouver leur place dans un mod&le hydraulique. (THOMANN
R.V., discussion, in D.R.F. HARLEMAN, 1971).

VI.3 - MODELES STATISTIQUES

Le phénoméne & simuler est exprimé comme une fonction de paramétres du
milieu estuarien jugés significatifs et directement mesurés dans le prototype.
Le choix de ces paramétres et la détermination de la forme fonctionnelle sont
obtenus au moyen des procédés de 1'analyse statistique multivariable (régression,
corrélation linéaire, non-linéaire,...). On choisit autant que possible des para-
mé&tres simples 4 obtenir et disponibles rétrospectivement, La prédiction est donc
réalisée d'aprés des relations de cause-a-effet, sans pour autant faire appel &

1'identification des processus qui entrent en jeu.

VI.3.1 - Intérét de la méthode

L'intérét essentiel de ce type de modéle est qu'il n'’est pas nécessaire de
connaltre et de comprendre les phénoménes qui déterminent la distribution des para-
métres de la qualité des eaux pour aboutir 3 une prévision fiable. La faiblesse
des connaissances actuelles des processus de '"réaction'" n'est donc pas un obstacle
immédiat 3 la mise sur pied d'un modéle utile.

Les procédés statistiques permettent la sélection des paramétres les plus
influents dans les conditions locales de 1'étude. On peut théoriquement choisir
des paramétres réellement indépendants.

Les modéles statistiques permettent aussi de traiter le cas de nombreuses
circulations estuariennes trop complexes pour que l'on puisse les traiter efficace-
ment par les lois de 1'hydrodynamique, par exemple des estuaires au long desquels
se déversent plusieurs tributaires importants pollués. (voir par exemple le cas de
la Clyde en Ecosse, MACKAY D.W., 1973).

Les relations de la circulation avec les conditions météorologiques (notam-
ment le régime des vents) ne sont généralement connues que de fagon qualitative.

I1 n'y aurait aucun inconvénient 3 introduire un param&tre mé&téorologique dans un

modéle statistique.

VI.3.2 - Limites des modéles statistiques

I1 faut noter tout de suite le gros défaut de cette méthode en mati&re de
prédiction : & moins de recourir a des extrapolations hasardeuses, les prédictions
sont limitées au domaine des varZations observées des paramétres au moyen desquels
on représente le phénomeéne étudié, Toute modification nouvelle du systéme estuarien
susceptible de faire varier ces paramétres hors de la gamme de variation précédem-
ment observée peut nécessiter une reformulation des corrélations €tablies et dimi-
nue d'autant 1'intérét du modéle. De méme toute introduction d'un nouveau facteur
dans le systéme (effluents d'une nouvelle industrie,...) conduit au méme handicap.
On se limite trop souvent 3 des techniques d'analyse statistique €l¢émentaires.
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La lin€arisation arbitraire de relations plus complexes peut conduire i des
erreurs. Les approches plus élaborées semblent rarement utilisdes (HARDER J.A.,
1971), elles paraissent pourtant aisément accessibles.

On reproche & ces modéles de devoir s'appuyer sur un grand nombre de don-
nées de terrain dont la collecte est onéreuse. En fait, cet inconvénient semble
mineur si l'on considére d'une part la rareté des bilans de 1'état chimique actuel
de bien des estuaires (une évaluation du statu quo parait tout de méme un pas i
franchir avant d'envisager la mise en oceuvre de méthodes de simulation), et d'autre
part le nombre finalement important de prélévements nécessaires aux modéles fiables

de qualité des eaux, & divers stades de leur élaboration.

Vi.3.3 - Conclusions

Tout traitement statistique capable de fournir des résultats d'une préci-
sion raisonnable est préférable a une approche physico-mathématique plus rigoureuse
mais qui néglige un grand nombre de paramétres indépendants et influents (PYATT E.E.
1964) .

L'intérét de ces méthodes est renforcé lorsqu'on dispose d'un grand nombre
de données retrospectives qui évitent la partie la plus cofliteuse de la mise en
oeuvre que sont les mesures sur le prototype.

Le traitement statistique 3 mettre en jeu, méme €laboré, reste un moyen
économique de simulation.

La valeur prédictive de la méthode est limitée par la nécessité de prédire
le futur & l'aide du passé. Elle ne s'applique donc qu'd certaines situations.

Des combinaisons entre modéles statistiques et modéles hydrodynamiques simples ont
parfois montré beaucoup d'intérét (Exemple de la Tamise).

Les modéles de tous genres dont on a prouvé l'efficacité pratique ont
incorporé des données de terrain extensives. Il faudra donc attendre encore long-
temps avant que l'approche empirique des problémes de pollution soit dépassée en
efficacité et en économie par d'autres méthodes (MACKAY D.W,, 1973).

VIi.4 - MODELES HYDRODYNAMIQUES

Ces modéles résultent du développement et de l'adaptation d'expressions
mathématiques fondamentales décrivant les phénoménes physiques et chimiques essen-
tiels du mouvement des eaux : équations différentielles A4 trois dimensions de 1la
conservation des masses, des moments, et des constituants dissous. Le systéme
d'équations obtenu est simplifié au moyen d'approximations que l'on essaie de
justifier par la considération des phénoménes naturels, et les coefficients sont
obtenus d'aprés le prototype.

Le traitement mathématique requiert le passage sur ordinateur d'ol 3 la
fois une grande adaptabilité et beaucoup de rapidité. Cette méthode repose sur des
bases théoriques solides mais est limitée par le degré de connaissance des proces-
sus simulés. Si 1'on peut théoriquement inclure dans ces modeéles n'importe quel
phénoméne, on bute en pratique sur 1l'état des connaissances en matiére de qualité
des eaux estuariennes : plus un systéme sera complexe, moins il sera connu, plus

la proportion des approximations nécessaires sera grande et la valeur des résultats
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s'en ressentira. Par ailleurs la résolution compléte des systémes mathématiques
auxquels on aboutit est actuellement inaccessible sauf dans des cas extrémement
simples et il faut d'une fagon ou d'une autre ré&duire les dimensions du modéle.

VI.4.1 - Dimensions du modéle

Le modeéle théorique comporte trois dimensions dans l'espace et une dans
le temps. On s'efforce généralement de simplifier cette situation en intégrant
les phénoménes. Cela signifie que 1'on sacrifie les variations de certains para-
métres du prototype en prenant par divers procédés leur valeur moyenne ou résul-
tante, intégrée sur la ou les dimensions concernées, La grande variabilité des
phénoménes dans l'estuaire est 3 cet égard une difficulté sérieuse (SCHULTZ E,A.,
1954).

Intégration_dans_1'espace

Le modéle peut &tre réduit a deux ou une dimension, au moyen d'un artifice
qui préserve au mieux l'analogie avec le prototype., On cherche donc parmi les di-
mensions longitudinale (amont-aval), transversale et verticale laquelle présente
des variations peu significatives des paramétres essentiels de la circulation
(salinité généralement), variations que 1l'on éliminera par intégration, Dans tous
les cas on conserve la dimension longitudinale.

Pour les modéles i deux dimensions on peut négliger soit les variations
verticales de salinité (estuaire verticalement homogéne mais & variations latéra-
les appréciables), soit les variations transversales (estuaire partiellement mélan-
gé 4 gradient salin vertical appréciable). Dans le cas du mod&le & une dimension
il ne subsiste que la dimension longitudinale, ce qui convient au cas d'un estuaire

verticalement homogéne sans variation latérale ("3 section homogéne').

Le temps par contre est une dimension de toute évidence nécessaire qui
n'est jamais supprimée. Il faut distinguer 1'échelle de temps caractéristique du
phénoméne simulé, celle qui caractérise le modé&le et celle relative & la prédiction
qui sera obtenue.

L'échelle de temps associée au modéle n'est pas nécessairement déterminée
par celle qui concerne le probléme de pollution posé (HARLEMAN D.R.F,, 1971).

Une fois intégrées dans le modéle, les variations (par exemple de la vitesse ins-
tantanée du courant) n'y apparaissent plus explicitement.

Un phénoméne chimique, biologique, etc... est caractérisé par un certain
spectre dans le temps dans lequel on peut choisir la durée ou la périodicité qui
concerne le probléme posé. Dans le spectre (mieux connu) des variations hydrauli-
ques, on sélectionne alors les durées qui correspondent au phénoméne chimique ou

biologique, en négligeant les autres variations, d'ordres de grandeur différents.

On parle souvent de modéle "a 1'équilibre” (steady state),cette expression
n'a de signification que si l'on précise ce qui est a 1'équilibre, et par rapport

i quelle échelle de temps. Par exemple les vitesses d'écoulement sont dites a
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1'équilibre par rapport au cycle de marée si leurs variations de niveau scalaire
inférieur sont intégrées : le modéle sera fondé sur les vitesses résiduelles seules
considérées. L'échelle de temps critique en simulation est souvent le cycle de
marée : les modé&les qui ne considérent pas 1'évolution des concentrations, des

courants etc... 8 plus petite échelle sont dits modé&les "3 1'équilibre'" (sans
plus de précision), et modé&les en "temps réel"” dans le cas contraire.

VI.4.2 - Applications des différents modéles hydrodynamiques

Elles sont étroitement conditionnées par leur dimension, On peut distinguer
plusieurs catégories : (PRITCHARD D.W., 1971).

Modéles unidimensionnels :

Ils sont largement utilisés et leur valeur est bien reconnue. Ils sont
construits soit 3 1'équilibre, soit en temps réel et dans ce dernier cas s'adap-
tent bien aux problémes des zones d@ densité constante. Le cas du modéle 3 1'équi-
libre ('"sans marée') est mathématiquement plus simple mais comporte un coefficient
de diffusion ambiglli et dont la mesure sur le terrain est difficile (traceurs).
Cette méme estimation est par contre plus facile dans un modé&le en temps réel dont
la plus grande complexité de calcul apparait alors plus rentable : la simplifica-
tion mathématique n'est finalement pas intéressante (HARLEMAN D,R,F., 1971). Ce

a

type de modéle a8 une seule dimension a un avenir certain a court et moyen terme.

Ce sont les modéles dans un plan horizontal particuliérement adaptés aux
vastes estuaires peu profonds. Ces modéles pourraient &tre plus largement appli-
qués ; leur théorie ainsi que les possibilités de calcul qu'ils nécessitent ne
posent pas de problémes majeurs.

=

Modéles bidimensionnels_a_intégration_verticale_et_modgles tridimensionnels

Si leur théorie est actuellement bien dominée, les solutions techniques

correspondantes sont loin d'€tre réalisables.

VI.4.3 - Limites des modé&les hydrodynamiques

Leur rdle est absolument déterminant. En ce qui concerne les ph&noménes
estuariens eux-mémes, on a vu que les possibilités de construction des modéles
hydrodynamiques étaient sévérement limit&es par 1'ignorance des processus de
"réaction". Mais il faut bien remarquer que tous ces processus n'ont pas besoin
d'8tre connis dans la mesure ol certains d'entre eux se trouvent &€liminés par les
intégrations nécessaires. D'autre part, les méthodes d'échantillonnage doivent
8tre adaptées aux procédés d'intégration du mod&le; par exemple la distribution
topographique des prélévements doit &tre adaptée au type d'intégration spatial
utilisé. La collecte des mesures dans le prototype doit €tre spécifiquement adap-
tée au modé&le que l'on veut créer. Par conséquent, l'utilisation de données
antérieures n'est pas nécessairement adéquate.
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Coefficients de. diffusion

La difficulté de leur détermination est peut-&tre le probl&me central de
ces types de simulation. I1 faut notamment remarquer combien leur signification
et leur valeur dépend étroitement des procé&dés d'intégration, dans 1'espace comme
dans le temps. Ainsi, dans un modéle unidimensionnel en temps réel, on sait éva-
luer les coefficients de diffusion dans les zones a densité constante tandis que
dans la zone a gradient salin leur détermination n'est qu'empirique, Inversement
dans un modéle unidimensionnel & 1'équilibre, par rapport au mouvement des marées,
on n'obtient ces coefficients qu'empiriquement dans les deux cas (PRITCHARD D.W,,
1971). Par ailleurs, il est peu probable qu'un coefficient de diffusion unique

puisse suffire 3 décrire avec précision les termes de transport turbulent d'un
modéle pour chaque constituant individuel du systéme (ESPEY W.H. Jr. et al., 1972).

VI.S5 - CONCLUSIONS

Choix d'un modeéle

~

I1 n'existe 3 l'heure actuelle aucun modéle polyvalent et sfir permettant
d'intégrer tous les aspects de la qualité des eaux en estuaire. Cette perspective
est d'ailleurs trés éloignée. Plus particuliérement, il est surprenant de constater
que bien des modé&les, techniques ou conceptuels,qui ont prouvé leur valeur dans
certains estuaires ont été difficilement applicables ailleurs. Au stade actuel,
beaucoup de modéles paraissent trés spécifiques, adaptés 3 un probléme particulier,
dans un estuaire donné.

Une bonne connaissance du milieu 4 simuler est nécessaire avant de pouvoir
passer a la simulation. Ceci concerne notamment la distribution dans le temps des
phénoménes et leur périodicité, Cette connaissance du milieu doit permettre d'éva-
luer la part respective des phénoménes de "transport" et de "réaction” : ce point
est essentiel si 1'on veut éviter 1'inconvénient d'incorporer des sous-modéles
hydrodynamiques cofiteux dans un modéle de qualité des eaux beaucoup plus rudimen-
taire.

Nous n'avons pas parlé de l'aspect économique de la simu%ation,un modéle
doit avant tout &tre rentable. Cette question dépasse le cadre de cette étude, mais
il faut signaler que des modéles approximatifs et peu précis peuvent,dans un pre-
mier stade,se montrer intéressants (PEARSON C.R. et CARTER L., 1972) en raison de
la carence actuelle de données globales sur les estuaires. Des mod&les globaux

permettant d'établir des bilans simples seraient certainement utiles.

Recherches a8 développer

Tout d'abord le développement de modeéles conceptuels est plus urgent que
le perfectionnement de nouvelles techniques de calcul,

En effet la faiblesse des modé&les de pollution estuarienne réside essen-
tiellement dans la difficulté de formuler correctement les termee d'apports et de
pertes au sein du systéme, de fagon 3 tenir compte des phénoménes de "réaction'".
Dans le passé les efforts se sont essentiellement portés sur des &tudes hydrauli-
ques et hydrodynamiques au détriment de la compréhension nécessaire des processus

réactifs, d'une importance primordiale en matiére de qualité des eaux (HARLEMAN
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D.R.F., 1971). En fait, ce n'est pas tant 12 un probléme de simulation qu'un pro-
bléme de recherches de base. Malgré leurs imperfections, les possibilités de simu-
lation sont bien en avance sur la connaissance des phénoménes fondamentaux.

On n'insiste pas assez sur la nécessité impérieuse de s'intéresser de prés
aux phénoménes sédimentaires et particulaires. Malgré leur rdle constant dans les
processus de pollution abondamment documenté dans les chapitres précédents. Ils ne

font pratiquement jamais l'objet de la simulation de la qualité des eaux.

Taux de renouvellement des eaux (''flushing')

Une place particulidre est accordée ici a4 ce phénoméne, largement respon-
sable de 1'auto-épuration des estuaires. Des recherches sur les paramétres influant
le renouvellement global des eaux estuariennes devraient €tre entreprises et la
relation avec 1'évacuation de diverses classes de polluants serait 3 préciser. Il
manque une classification des estuaires relative au renouvellement de leurs eaux.
L'évaluation des accumulations & moyen et long terme de sédiments et de polluants
dans un estuaire dépend en grande partie du r8le résultant des crues sur lequel
on connait peu de choses. Il semble qu'on ne s'intéresse que bien peu i ces problé-
mes globaux dont 1'étude devrait pourtant précéder celles des phénomé&nes détaillés.
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Chapitre VII

RECOMMANDATIONS ET CONCLUSIONS

L'étude du comportement physico-chimique et de 1'impact biologique des
différentes catégories de polluants chimiques constitue la phase préliminaire
utile 4 la mise en place de mod¢les prévisionnels, d'opérations de contrdle
ou de gestion du milieu estuarien. Elle doit notamment &clairer le probléme des
choix des sites d'implantations industrielles dans le cadre du développement socio-
économique d'une région estuarienne.

L'originalité marquée du milieu estuarien et 1'état actuel de sa connais-
sance conduisent a formuler un certain nombre de recommandations qui devraient
attirer 1'attention sur des lacunes nombreuses et diversifiées que deux constata-

tions peuvent expliquer.

- Le développement industriel intensif des zones estuariennes a précédé de
beaucoup les études de pollutions qui sont dans 1'ensemble récentes ; de la sorte
beaucoup d'études ont été menées dans des estuaires déja pollués oll les processus
naturels n'ont pu €tre différenciés des modifications introduites artificiellement

par les activités humaines.

- De nombreuses €tudes de 1l'environnement estuarien ont été entreprises pour
ou par des organismes orientés vers la réalisation rapide d'objectifs particuliers.
Cette approche limitative a souvent restreint considérablement la valeur des infor-
mations cofliteusement collectées, de plus la diffusion des travaux mettant en &vi-
dence une altération sérieuse de l'environnement est parfois soigneusement limitée

et ceux-ci sont difficilement accessibles.

Avant de passer en revue les principales lacunes des connaissances actuel-
les, il est utile de préciser rapidement certains caractéres propres au milieu

estuarien.

VII.1 - ORIGINALITE DU MILIEU ESTUARIEN

L'estuaire constitue l'interface entre le fleuve et l'océan, ol 1'évolution
d'un élément chimique sera régie non seulement par des lois propres d ce milieu,
mais aussi par l'interaction des processus fluviaux ou océaniques,

L'estuaire constitue ['interface principale entre la soctété industrielle
et l'océan. En plus de la pollution apportée par le fleuve et issue du drainage

continental, l'estuaire regoit des quantités importantes d'effluents variés
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provenant d'établissements urbains souvent importants. Compte tenu des caractéris-
tiques sédimentologiques et hydrodynamiques propres au milieu estuarien, ces
effluents y séjournent plus longtemps que dans les fleuves tributaires et avec des
concentrations plus fortes que dans l'océan : leur impact sur l'environnement s'en
trouve aggravé.

Les écosystémes estuariens sont particuliérement sensibles & la pollution
car pour beaucoup d'esp&ces aquatiques,y compris des espéces marines,les estuaires
sont une <Importante zone de reproduction. On y trouve donc une grande proportion
de formes juvéniles plus fragiles que les individus adultes. De plus, les écosysté-
mes estuartiens sont trés simplifiés et ne comportent qu'un petit nombre d'espéces
dont beaucoup vivent déja prés de leur seuil de tolérance par suite des contraintes

naturelles du milieu.

VIT.2 - ECHANTILLONNAGE ET METHODES ANALYTIQUES

VII.2.1 - Echantillonnage

Un probléme délicat 1ié aux techniques d'échantillonnage est la possibilité
de contamination des prélévements. Citons par exemple la contamination possible
d'échantillons de plancton par le D.D.T. oll les métaux lors du passage des filets
au travers de l'interface eau-atmosphé&re ol 1'on peut trouver un film superficiel
considérablement enrichi en ces éléments. Plus généralement 1'échantillonnage des
interfaces eau-sédiment et eau-atmosphére présente quelques difficultés techniques
imparfaitement surmontées.

En ce qui concerne le contrdle biologique, on s'efforcera de distinguer
des espéces '"de contrdle’ sur lesquelles seront effectuées des détections systé-
matiques de polluants, des espéces "indicatrices" qui mettent en évidence 1l'exis-
tence d'une pollution et des 'espéces-tests' susceptibles d'expérimentation au
laboratoire (il est &videmment intéressant que celles-ci fassent aussi partie de
1'une des catégories précédentes).

De facon générale, le probléme de 1'échantillonnage d'un estuaire (maille,
fréquence, etc...) sera abordé de fagons tré&s diverses selon la nature du probléme
a résoudre (simulation mathématique, réseau de surveillance, dépistage de rejets
clandestins...) et selon le type d'estuaire, mais il importera dans tous les cas

de focaliser 1'échantillonnage sur les différents ensembles énumérés ci-dessous.

Leur intéré&t biologique particulier a été soulign€ & maintes reprises dans
cette étude. Leur rdle de "nursery" pour de¢ nombreuses formes juvéniles (pois-
sons) et de frontiére naturelle pour diverses esp@ces est reconnu bien qu'encore
mal compris. Mais cette étude a aussi sp&cifié leur importance dans le comporte-
ment physico—chimique de nombreux polluants.

Répétons ici que certains processus physico-chimiques et biologiques ne
dépendent pas linéairement de la salinité mais que leur déroulement s'effectue
sélectivement dans des gammes de salinités données limitées par des sortes de
seuils.

I1 faut déplorer que la zone de faibles salinités n'ait fait que bien
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rarement 1'objet d'études approfondies puisqu'on 1'a fréquemment considérée comme
la limite amont des études plut8ét que comme une partie de l'estuaire méritant un

intérét spécifique.

La "droite de dilution théorique', d'un usage courant pour caractériser
le comportement global d'un &lément dans l'estuaire (excé&s ou déficit) peut condui-
re 3 des interprétations erronées par suite d'une mauvaise approximation de la
valeur de référence océanique, tirée généralement des concentrations moyennes des
éléments en mer ouverte, lesquelles peuvent différer sensiblement dans les eaux
c6tiéres. Par ailleurs, cette zone peut également jouer dans certains estuaires
un r8le important dans le comportement physico-chimique de divers é€léments.

La plupart des modé&les de pollution en milieu estuarien ne considérent que
la masse d'eau principale. La contribution des marges, notamment les slikkes et
les schorres, 4 la chimie du systéme est probablement loin d'€tre négligeable mails
n'a presque jamais donné lieu a des bilans quantifiés. Par exemple, alors qu'on
a invoqué leur r8le dans les problémes de prévention de 1'eutrophisation, peu
d'études en tiennent compte. De méme, ces zones peuvent jouer un rdle important
dans la rétention de nombreux polluants. Leur altération peut donc &tre lourde

de conséquences.

Interface eau-sédiment

Le piégeage de nombreux éléments par le sédiment est certain, mais il

nécessaire d'étudier quantitativement certains processus encore mal connus

- 1'influence des gaz issus du sédiment dans la migration des é&éléments ;

- la désorption des phosphates 3 partir du sédiment ;

- le rdle des micro-organismes entrainant une solubilisation, une précipita-
tion, ou une entrée dans les chaines alimentaires, ce qui correspond 3

des recyclages des polluants.

Ce type de phénoméne doit &tre bien connu si 1l'on veut déterminer les
capacités de rétention des sédiments et &valuer le rdle des dragages dans le recy-
clage des polluants. Par exemple la diminution des teneurs en oligo-éléments dans
la phase en suspension, observée par de nombreux auteurs, n'a été en fait que
rarement confirmée par un excés indiscutable de ces éléments dans la phase soluble.

On peut trouver i ce niveau des films naturels tré&s riches en bactéries,
en composés tensio-actifs et en é€léments miné€raux, ainsi que des films huileux
aux propriétés variées. Il faudra donc effectuer des prélévements spécifiques

3 cette limite du syst&me estuarien qui peut €tre importante dans la distribution

de certains polluants.

VII.2.2 ~ Méthodes analytiques

Les besoins de standardisation au niveaqu du prétraitement et de la
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conservation des échantillons sont urgents. On sait par exemple que la congéla-
tion, l'acidification ou 1l'addition d'agents préservatif peut conduire a des ré-
sultats différents. La généralisation de standard de référence (eau, sédiments,
organismes vivants) peut seule permettre 1'intercomparaison d'études réalisées
au moyen de techniques souvent distinctes.

Certaines méthodes doivent &€tre perfectionnées. En particulier les mesures
de demande en oxygéne doivent &€tre obtenues par des méthodes ne montrant pas de
réponse aux variations de salinité. Des recherches des nouveaux polluants doivent
étre entreprises pour améliorer le dosage de certains pesticides et de leurs méta-
bolites, de nombreux autres composés organiques, hautement toxiques, auxquels on
ne s'est généralement pas intéressé (hydrocarbures aromatiques et aliphatiques,
dérivés de 1l'industrie des chlorures de polyvinyles, etc...). Enfin, le développe-
ment d'une méthode de routine pour la caractérisation des isoméres des PCB serait
trés utile.

Par ailleurs, les différents complexes organiques (et inorganiques) sont
encore mal identifiés et difficilement dosés, ce qui constitue une lacune impor-
tante.

Notons que la généralisation de méthodes de mesures <n-situ, bien que d'un
intérét évident, est dans la plupart des cas un souhait difficilement réalisable

dans un avenir proche.

VII.3 - FORME SPECIFIQUE DES ELEMENTS POLLUANTS

L'Zdentification précise de la forme spécifique des éléments, bien que
d'une importance primordiale pour la compréhension du comportement physico-chimique
de la disponibilité biologique et de la toxicité des polluants, n'est encore que
trés rudimentaire.

La distinction entre phase soluble et phase particulaire n'est pas actuel-
lement établie définitivement ; aussi les concentrations trouvées en '"solution"
dépendent~elles donc largement de la maille des filtres utilisés. Par exemple, des
"acides organiques jaunes", réputés solubles et dont le rdle sur le comportement
de nombreux métaux dans les zones de faible salinité serait fondamental, peuvent
passer au travers d'un filtre de 0,45 micron mais sont retenus par un filtre de
0,1 micron.

L'importance majeure de la phase en suspension comme agent vecteur des
polluants (métaux, pesticides, hydrocarbures) a €té mise en &€vidence dans tous les
domaines de la pollution de 1l'estuaire. Aussi est-il surprenant de constater que
de nombreux travaux situcent mal 1'importance de la phase particulaire
(par exemple en ne filtrant qu'a 5, voire 20 microns), de sorte que les concentra-
tions trouvées en solution sont artificiellement majorées.

I1 ressort de ces considérations 1'impérieuse nécessité de coupler une
étude sédimentologique 3 toute tentative de mise en mod¢le de la pollution estua-
rienne, ce qui n'a pratiquement jamais été réalisé. Malheureusement, méme si cette
nécessité est reconnue, on ne sait actuellement que peu de choses sur les taux et
degrés de liaison métal-particule en fonction de la composition chimique(organique

et inorganique) et minéralogique.
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VII.4 - COMPORTEMENT PHYSICO-CHIMIQUE ET BIOLOGIQUE DES POLLUANTS

VII.4.1 - Approche globale de la pollution chimique

L'estuaire &tant généralement soumis 3 des formes de pollution multiples,

il est indispensable de considérer les interactions entre les divers polluants.

- Le phénomeéne de concentration du DDT dans les hydrocarbures n'est pas

toujours pris en considération.

- Si les échanges gazeux, notamment d'oxygéne, avec 1l'atmosphére ont &été
étudiés de fagon approfondie afin de pouvoir quantifier leur importance dans la
réaération des estuaires pollués, 1'influence des microfilms d'hydrocarbures sur

ces processus d'échange est tré&s mal connue et controversée.

- La vitesse de dégradation des produits pétroliers en fonction de la
concentration en €léments nutritifs devrait étre étudiée de fagon approfondie,

notamment sous l'angle de la consommation d'oxygéne.

I1 serait important de déterminer leur action sur

- la charge é€lectrique des particules sédimentaires en fonction de la sali-

nité dans son incidence sur le comportement des oligoéléments métalliques ;
- la formation d'émulsions stables du type "huile dans 1'eau'" ;

- la concentration de métaux et de DDT.

La relation entre les complexes organiques (d'origine naturelle ou arti-
ficielle) et le phénoméne de mise en solution des métaux dans des zones i faibles
salinités devrait &tre approfondie. Toutefois, m&me les informations sur 1'évolu-
tion de parameétres simples comme le carbone organique (dissous et particulaire)
sont trés réduites. A fortiori, les données sur la nature des matiéres organiques
estuariennes, leur &volution avec la salinité et leur taux de dégradation sont trés

peu fournies.

La compétition entre DDT et métaux lourds pour 1l'occupation des sites
d'adsorption des particules en suspension, suggéréepar divers auteurs 3 propos
de l'estuaire de la Chester (U.S.A.) n'a jamais été mise en évidence expérimenta-

lement.

VII.4.2 - Cas particulier des radionuclides artificiels

Alors que de nombreuses études des teneurs et du comportement des radio-
é1éments ont été réalisées en milieu estuarien, les conclusions obtenues ne peuvent
pas &tre généralisées i leurs isotopes stables car leurs formes spécifiques sont
généralement différentes. Le manganése constitue & cet égard un exemple démonstra-

tif : tandis que l'isotope radioactif de masse 54 se désorbe & partir de la phase
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particulaire dans la riviére Columbia, les études sur les estuaires européens mon-
trent qu'inversement 1'isotope stable de masse 55 est fortement 1ié 4 la particule
sédimentaire en suspension.

Par ailleurs un radionuclide particuliérement toxique comme le plutonium-
239 n'a jamais 3 notre connaissance été étudié en milieu estuarien, Une attention
particuliére devrait &€tre portée sur les modalités de son adsorption sur la

phase particulaire.

VII.4.3 - Processus biologiques

Le rb6le de la communauté biologique de 1'estuaire devrait &tre précisé

dans les domaines suivants

- biodégradation des films d'hydrocarbures,

- efficacité et limites de la dégradation des hydrocarbures en milieu
anaérobie,

- biodégradation des pesticides et PCB, notamment dans les sédiments,

- comportement des €léments métalliques. En particulier il est nécessaire
de déterminer la production de complexes organiques par les organismes, leur
décomposition, et leur reminéralisation, ainsi que le transfert des métaux au long

de la chalne alimentaire 3 partir des organismes se nourrissant de détritus.

I1 serait également souhaitable d'entreprendre des €tudes complémentaires
sur l'eutrophisation permettant d'aboutir a la détermination de seuils d'éléments
nutritifs et de composés organiques au-deld desquels 1l'aspect négatif de 1l'eutro-
phisation (consommation d'oxygéne) l'emporte sur l'aspect positif (augmentation

de la productivité).

VII.5 - IMPACT DE LA POLLUTION SUR LA COMMUNAUTE BIOLOGIQUE

VIT.5.1 - Essais biologiques

I1 est indispensable que les différents bioecssais réalisés au laboratoire
soient confirmés par des observations dans de meilleures conditions de reproduc-
tion du milieu naturel. En particulier, il est important de généraliser les édtudes
de toxicité en fonction de la salinité. De plus,peu d'essais ont considéré les
variations de toxicité en fonction des variations sailsonniéres de la sensibilité
des organismes.

Si beaucoup d'études ont été consacrées aux déterminations de doses 1&tha-
les 1'étude de 1l'effet des doses sub-léthales ou faitbles et de leurs actions d
moyen tevrme (semaines) et long terme (mois, années) est souvent négligée. Il est
possible que ces dernicrs effets soient en fait plus préoccupants que ceux des
doses toxiques aigu8s. Il serait intéressant par exemple d'envisager 1'influence
des concentrations sub-1éthales sur le comportement des espéces, la respiration,
la reproduction, les fonctions enzymatiques, la photosynthé&se, etc.,.

L'assimilation des différentes formes spécifiques des polluants n'est pas
connue et les résultats dans ce domaine sont contradictoires : si 1'EDTA réduit
1'assimilation du fer-59 par le crabe et 1'huitre, le cobalt, sous forme de cobal-

tamine, ¢st au contraire plus concentré par les donaces.
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D'autre part, il faudrait étudier de fagon approfondie les effets des pol-
luants en relation avec les modes de nutrition des espéces, comme par exemple
1'assimilation des polluants 1iés aux suspensions par les organismes du type
"filter-feeders" pour lesquels la signification d'un facteur de concentration se

référant aux teneurs en solution est a revoir.

Synergie et antagonisme : & part 1'influence de la salinité sur la toxicité

des métaux il y a peu d'exemples de synergie en milieu estuarien et la vraisemblan-
ce de tels phénoménes dans l'estuaire est souvent extrapolée 4 partir des connais-
sances dans les lacs, les fleuves ou l'océan. Des interférences du type pesticide-

hydrocarbure, pesticides-métaux, métaux-métaux, etc.., sont possibles,

Effets inconnus : les effets toxiques de nombreux éléments ou composés

n'ont fait 1l'objet que d'€tudes partielles ; un radio-élément aussi dangereux que
le plutonium-239 n'a pas encore été étudié, le sélénium n'a guére retenu l'atten-
tion des chercheurs et la toxicité des produits de dégradation des hydrocarbures
n'a pratiquement pas été étudiée en milieu estuarien. Enfin aucune donnée n'a été
trouvée sur certains métabolites des pesticides et des PCB, sur le fréon, les

solvants industriels et de nombreux autres composés d'usage courant.

VII.5.2 - Chalne trophiques

Le besoin se fait sentir d'un systéme de classification écologique des
milieux estuariens qui permettrait de sélectionner en connaissance de cause quel-
ques estuaires expérimentaux, dfiment préservés, ou les effets de la pollution, les
temps de réponse et de récupération pourraient &€tre expérimentés & 1'abri des in-
terférences.

Les facteurs de concentration aux niveaux successifs des chalnes trophi-
ques estuariennes sont encore mal connus en particulier pour les métaux : Si un
nombre relativement élevé de données est actuellement disponible en ce qui
concerne les espéces estuariennes commerciales, les informations sont beaucoup
plus rares pour d'autres espéces peut-&tre plus représentatives de ces chaines

trophiques.

VII.6 -~ L'ESTUAIRE ET LA POLLUTION GLOBALE

En plus des principales connaissances et lacunes que nous avons vues comme
1'importance des sédiments comme agents vecteurs et agents de rétention des pol-
luants, 1l'interaction entre les polluants, la connaissance de la forme spécifique
des éléments, les essais biologiques dans les conditions estuariennes, la dégrada-
tion et disparition du polluant etc..., il nous semble utile d'effectuer quelques

remarques plus générales.

Seuils de toxicité

La fragilité des organismes et des &€cosystémes estuariens peut amener a
définir des seuils de toxicité spée’r. quement estuariens, sans doute inférieurs

aux seulls en vigueur dans les milieux fluviaux ou océaniques.
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Facteur temps dans un estuaire

L'estuaire se présentant comme une zone ol le polluant séjourne plus long-
temps, ol il y a des stockages et des recyclages, le facteur temps est primordial.
En particulicr la comparaison du temps de résidence du polluant par rapport au
temps de séjour des eauz (flushing time) permettrait 3 l'instar de certains travaux
réalisés sur les lacs de déterminer la réactivité globale du polluant. Les notions
que nous avons développées de temps de réponse et de temps de décontamination de
chaque organisme et du milieu estuarien dans son ensemble, pourraient &tre préci-
sées par 1'étude de contaminations provoquées et suivies sur certains estuaires

expérimentaux pris en totalité ou en partie.

Données de référence

L'évaluation de 1'impact global du développement &économique et industriel
sur de nombreuses zones estuariennes fait ressortir 1'intéré&t de disposer d'inven-
taires des niveaux actuels de concentration des éléments chimiques présents dans le
milieu, ou, ce qui serait mieux, d'inventaires relatifs aux conditions naturelles
en 1'absence d'influences humaines (dans la plupart des cas il est trop tard pour
acquérir ce dernier type d'information). Paralle&lement des <nventaires écologiques
sont tout aussi nécessaires. De tels inventaires constitueraient sans aucun doute

un outil de gestion irremplagable.

Apports d 1'océan

Les conséquences finales du comportement des €léments et composé&s chimiques
dans l'estuaire ont rarement été étudiées de facon approfondie dans 1'optique d'une
détermination des apports réels 4 l'océan. Il est possible que sur une pé€riode
assez longue les diverses modifications et interactions survenant dans 1l'estuaire
ne modifient pas de fagon notable la quantité globale des apports & l'océan, mais
qu'elles alt&rent la forme spéeifique de ces apports, et donc, par voie de consé-
quence leur réactivité ultérieure et leur temps de résidence dans 1l'oc&an. Il faut
ajouter que le rdle des crues, souvent invequé pour expliquer 1l'épuration des

estuaires n'a fait 1'objet que d'un nombre d'études trés limité.

L'approche globale de la pollution estuarienne

La complexité du milieu estuarien implique la mise en place d'équipes plu-
ridisciplinaires et une approche globale des phénoménes de pollution.

Une telle approche nécessite la connaissance des conditions aux limites,
1'identification des principaux réservoirs de la pollution, la détermination des
mécanismes physico-chimiques, biologiques et hydrodynamiques du comportement des
éléments polluants et l'appréciation des temps de résidence moyens dans chacun de
ces réservoirs.

L'interdépendance souvent étroite entre les différents composants du sys-
téme fait que toute modification intentionnelle ou accidentelle d'un élément ou
d'une phase du systéme provoquera des réajustements affectant d'autres phases ou
d'autres éléments (a priori non concernés directement) afin de restaurer 1l'équili-
bre primitif ou d’en instaurer un nouveau. Certaines de ces modifications peuvent

8tre bénéfiques mais il convient de bien garder d 1'esprit que souvent une
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amélioration de certaines conditions de 1'estuaire conduit aussi a une dégradation
dans un autre domaine relevant fréquemment d'une autre discipline et dont on ne
s'était pas préoccupé.

De méme on manque de données précises sur les interférences entre pollu-
tion estuartenne et pollution littorale, et il est bien évident qu'un certain
nombre de solutions proposées dans la littérature en vue de réduire la pollution

~

des estuaires peuvent conduire a l'aggravation de la pollution littorale,




INDEX ALPHABETIQUE DES MATIERES
(INDEX GEOGRAPHIQUE : VOIR "ESTUAIRE")

2-4-D 124,145,148, 150.
Acides humiques, 87, 90.
Adsorption, 129, 211,
Aldrin, 124,131, 135, 142, 152,
Algues, 98, 138, algues unicellulaires, 150
(cf phytoplancton, diatomées)
Aluminium, 54, 96,
Ametrine, 124, 148,
Ammoniaque, 172, 189, 202, 204.
Analyses, 244, azote, 201.
métaux, 54,
oxygéne, 191,
pesticides et PCB, 1286.
phosphore, 202.
Anguille, 138,
Antagonisme, 84,
Antimoine, 4.
Argiles, 58, 129, 197.
Argent, 54, 67,91, 97, Ag-110, 81,
Aroclor, 123, 134, 145, 146, 149, 152,
Arsenic, 54, 60, 67, 91, 97.
Artemia, 170,
Atrazine, 124, 148,
Azote, 42,195, 198, 207, 210.

Baltique, 192, 195,

Baytex, 124, 145,

Balanes, 173.

Baryum 54, 64, Ba-140, 71.
Beryllium, b4, 68, 97.
Benthos, 91, 134, 154.
Benzopyréne, 171.

BHC, 132,

Bismuth, 54,

Bouchon vaseux, 83.

Boues résiduaires, 64,

Cadmium, 54, 60, 65, 66, 68, 89, 91, 92, 96, 97,
Calcium, 54, 72.
Capacité d'échange cationique, 58,
Carbamates, 124, 127.
Carbaryl, 149,
Carbone organique, 192 (cf matiére organique).
Cerium Ce-144, 71-82,
Cesium, 54, 60, Cs-134, 71, Cs-136, 71, Cs-137, 71,
81, 83, 87.
Chafne trophique, 92, 95, 133, 138, 171.
Chlorambéne, 124, 148,
Chlordane, 124, 131. 139.
Chrome, 54, 64, 65, 66, 68, 90, 91, 96, 97, Cr-51, 72, 81,
Choquemort, 87, 174.
Ciliés cf protozoaires.
Circulation des eaux, 28, 40, circ. étagée 34, 35, 171,
Clam, (mercenaria mercenaria), 87,97, 99, 125, 135,
142, 152.
Cobalt, 54, 64, 68, 76, 90, 97, Co-58, 71, Co-60, 71, 81.
Coin salé. 19, 35,
Complexes organométalliques, 61, 77, 89.
Complexants, 77, 90.
Comportement des organismes, 150, 174,
Comportement des polluants, 10, 246

composés azotés, 199,

hydrocarbures, 169.

métaux, 71, 104,

pesticides et PCB, 127.

composés phosphorés, 205,
Concentration dans la chaine trophique cf. chaine
trophigue.
Concentration par les organismes, 94, 95, 135, 136,
141, 146, 175.
Conservativité, 10, 214,
Contamination provoquée, 93, 138, 144,
Coriolis {force de), 21, 60.

Cormorant, 138.




Courants, 36, 170.

Courbe en sac, 196.

Crabe, 133, 135, 138, 139, 149.

Créme de vase, 83.

Crevette, 97, 135, 137, 138, 145, 147, 150, 198.
Crustacés, 85,95, 132, 140, 174,

Cuivre, b4, 69, 64, 65, 66, 69, 76, 83, 90, 91, 96,
98, Cu-64, 94.

DBO (demande biologique en oxygéne), 192,
DCO (demande chimique en oxygéne), 191.
DDD, 124, 126, 138, 139,

DDE, 124, 126, 138, 139.

DDT, 124, 126, 127, 129, 131, 133, 134, 138
et suiv,, 145, 146, 149 et suiv,, 175,

DFO (demande finale en oxygéne), 192,
Débit fluvial, 25, 39, 186,

Déficit en oxygéne : cf oxygéne,

Dégradation des Hydrocarbures, 170, 172,
des pesticides, 129, 142,

Demande benthique en oxygene, 191,

Densité constante (zone a), 16, 30.
Désorption, 61, 81, 129, 211,

Détergents, 183.

Diatomeées, 90, 174,

Dicamba, 124.

Dichiobenil, 123, 124, 140, 148, 152,
Dieldrin, 124, 126, 129, 131, 133, 135, 138.
Dilution théorique (droite de), 7. 17, 72, 81,
104, 209.

Dispersants, 170, 173, 174,

Diuron, 124, 148, 150,

Dose léthale : cf teneur 1éthale.

Dose maximum permissible {radionuclides), 71,
Dursban, 124, 145, 150,

Echange ionique, 61, 81,

Echantillonnage, 125, 243,

Eider, 138.

Effets des polluants sur les organismes, 247,
hydrocarbures 171, 173,
métaux, 84, 95.
pesticides et PCB 143 et suiv.

Effluents (égouts), 34, 64, 66, 127, 128, 132, 193, 199

Eiéments dégradables, 11, nutritifs, 212,
persistants, 11. réactifs et non réactifs, 11,
Emulsion, 170, 174,

Endrin, 124, 129, 135, 142, 145, 150, 152,
Epinoche, 135.

Essais biologiques, 135, 136, 143, 247.
Estuaires, classification, 19, 28,

définition, 4,

limites, 30.

est. mélangés, 21, 29, 186.

est, stratifiés, 19, 29, 186,

Estuaires et riviéres cités

Arroyo Colorado (USA), 127,

Baie des Anges (F), 99,

Blackwater (GB), 82,

Chedabucto (Can,}, 132,

Chesapeake (USA), 23, 25, 32.

Chester (USA), 129.

Clyde {GB), 65, 66, 91, 128, 132, 186, 233.

Columbia (USA), 23, 27, 81, 82, 94, 207, 209.

Delaware (USA), 34, 96, 190.

Ems (RFA), 76, 81.

Escambia Bay (USA), 123, 128, 129, 135.

Escaut (B}, 58, 72, 73, 83, 195,

Everglades (USA), 85.

Gironde (F), 26, 30, 39, 59, 72,73, 74,76, 79.

Great Pond (USA), 37.

Long Island (USA), 135, 138.

Medway (GB), 184, 185, 188.

Milford Haven (GB), 169, 176.

Mississipi (USA), 19.

Neuse (USA), 81.

Newport {GB), 78, 83,

New-York (USA), 36, 65,91,

Orénoque (Ven.), 19,

Potomac (USA), 210.

Ravenglass (GB), 34,

Rio de la Plata, 37.

Rhin (NL), 56, 58, 76, 128.

Rhone (F), 19, 60,

Seine (F), 165,

Severn (GB), 93,

Tamar (GB), 208.

Tamise (GB), 60, 66, 92, 180, 186, 196,
197, 207, 208.

Tees (GB), 182, 197,

Tres Palacios (USA), 143,

Tyne (GB), 211.

Ythan, 201, 204, 209,
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Etain, 54, S-113, 81,
Europium Eu-155, 81.
Eutrophisation, 42, 212.

Facteur de concentration (cf concentration)

Faibles salinités (zone des), 31, 76, 83, 195, 243,

Fenuron, 124, 150, 151,

Fer, 54, 62, 69, 76, 78, 83, 92, Fe-55, 82, 87, 101,
Fe-59, 81, 90, 94.

Filtration, 56.

Fjord, 19, 29, 30, 35, 37, 38, 192.

Fleuves (teneurs en polluants), 54, 64, 138, 195.

Fongicide, 145,

Forme chimique (f. spécifique), 56, 147, 245,

Fortes salinités (zone des), 78, 209, 244.

Hareng, 138.
Heptachlor, 124, 129, 131, 135, 142, 145, 150, 152.
Heptadécane, 167.
Herbicide, 124, 145, 147,
Huitre, 96, 98, 99, 100, 125, 134, 141, 145,
et suiv,, 149, 152, 174,
Hydrocarbures, 167 et suiv. évolution, 169, origine, 187.
Hydroxydes, 78.

Igran, 145,

Impact des polluants : cf effets,
Insectes, 123, 138, 140.
Insolubilisation, 62.

Interface, 60 et suiv., 244,

lode [-151, 71, 1-1563, 71.
Isobenzan, 149,

itai- Itai” (maladie), 97.

Lamellibranche, 71, 87, 139, 174 (clam, huitre,
mye marle),

Lanthane La-140, 71.

Lindane, 127, 133, 135, 142, 152.

Littorine, 174,

Macrophytes, 134, 140,

Magnésium, 54,

Malathion, 123, 124, 145, 150.

Mammiféres, 132, 138.

Manganése, 54, 59, 62, 68, 73, 76, 78, 83, 92, 96,
Mn-54, 71, 81, 101.

Marais littoraux, 135, 138, 175.
Marées, 186,
Marges, 39, 140, 173, 244,
Matiere organique, 129, 188, 211, 212.
Matiére en suspension, cf. suspension.
Mélange des eaux, 16.
Mercure, 54, 60, 65, 66, 89, 90, 91, 96, 98,
méthylmercure, 61, 62, 89, 92, 98.
Métaux lourds, 53 et suiv,
Métaux toxiques, 53.
Métoxychlor, 135, 142, 152,
Minamata (maladie}, 91, 98.
Mirex, 123, 124, 127, 134, 137, 145.
Modeéles 227 et suiv. a I'équilibre, 235,
hydrauliques, 228, 231,
hydrodynamiques, 228, 232,
statistiques, 228, 233.
en temps réel, 236.
Mollusques, 95, 100, 132, 133,
Molybdéne, 54, 64, Mo-99, 71, 99.
Monuron, 124, 151,
Morue, 138.
Moule, 125, 138, 171.
Mouette, 138,
"Mousse au chocolat”, 170,
Mye, 99, 125, 135, 142, 152,
Myriophylle, 123.

Naphtaléne, 171,

Neburon, 124, 148, 151,

Nickel, 54, 60, 64, 65, 69, 76, 91, 96, 99.
Nitrates, 172, 188, 202, 203, 205, 212.
Nitrification, 203.

Nitrites, 199, 202, 205.

Niveau naturel, 5, 54, 132, 199,

NTA, 214,

Ocean, 54, 132, 199,
Oiseau, 132, 133, 138, 173.
Oligoéléments métalliques, 53 et suiv,
Origine des polluants, 9.
composés azotés, 199,
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Rubidium, 54,
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Scandium, 73, Sc-46, 72, 81.
Sédiments, 41, 54,91, 128, 131, 135, 138
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Seuil de tolérance ; cf teneurs léthales, toxicité,

Sevin, 124, 145, 149, 150,

Schorre, 40.

Silice, 54, 72, Si-32, 84.

Silvex, 124,

Stikke, 40,

Sodium, 54.

Sorption, 60

Spartine, 138.

Spot, 135.
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Strontium, b4, 64, Sr-89, 71, Sr-80, 71, 72, 94,

Sulfates, 188.

Sulfures, 62,
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Synergies, 84, 51.

Température, 38, 87, 187, 191,
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Transfert de polluant : biologique, 63, 133
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physique, 60, 128, 171.
Triazine, 124,
Tritium, 71.
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UOD : cf demande finale en oxygéne,
Uranium U-238, 95.

Vanadium, b4, 64, 69, 100.
Vent, 36, 170, 187.
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Wadden, 40.

Yttrium, Y-90, 71,94 ; Y-91, 71,

Zinc, b4, 58, 64, 65, 66, 69, 76, 78, 83, 89 et suiv., 96, 100,
Zn-65, 81, 83, 87,93 ; 101.

Zirconium Zr-65, 82,

Zooplancton, 95, 99, 132, 138, 145, 171.

Zone marginale : cf marges
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