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RESUME

L’objectif principal de cette étude est d’évaluer la possibilité d'établir un couvert végétal sur
des sédiments contaminés aux métaux lourds et aux hydrocarbures aromatiques
polycycliques (HAP), dragués du port de Montréal (Qc) et de la riviére St-Charles (Qc).

Ce méme travail retient pour optique I’évaluation de I’effet de 1’ajout de mycorhizes sur le
développement de la biomasse aérienne des plantes, ainsi que sur I’accumulation de métaux
lourds notamment le cuivre (Cu) et le zinc (Zn) dans un mélange de plantes cultivées sur les
sédiments dragués. Le dernier objectif est d’évaluer la teneur des HAP dans les sédiments de
la riviére St-Charles apres trois ans d’exposition a I’air libre et mis en végétation.

En général, les résultats montrent qu’un couvert végétal peu dense s'est établi sur la majorité
des parcelles de sédiments St-Charles & partir de la deuxiéme année aprés I’ensemencement.
Les biomasses aériennes des plantes inoculées avec Glomus intraradices excédent
considérablement celles des plantes sans mycorhizes. En 2008, les rendements en matiere
séche de la biomasse aérienne étaient corrélés positivement avec les prélevements aériens du
Zn (r=0,8543, P <0,01) et le taux de colonisation des racines (r = 0,8121, P <0,01) dans les
parcelles des plantes inoculées. A la troisiéme année de végétation, Les rendements en
matiére séche de la biomasse aérienne ont nettement augmenté.

D’une maniére générale, les plantes cultivées sur les sédiments du port de Montréal se sont
mieux établies durant deux saisons de végétation (mai — octobre 2008 et mai — octobre 2009)
que celles cultivées sur les sédiments de lariviére St-Charles durant trois saisons de
croissance (mai — octobre 2007, mai— octobre 2008 et mai — octobre 2009).

Finalement, la mise en végétation a permis, comparativement aux sédiments sans végétation,
une réduction significative de la teneur en HAP totaux des sédiments.

Mots clés : Phytorestauration; sédiments contaminés; végétation; métaux lourds; HAP ;
Mycorhizes.



INTRODUCTION

Des années de pollution par les eaux d'égout et les effluents des usines de pétes et papiers,
des industries sidérurgiques et pétrolieres et d'autres sources ont contaminé les sédiments de
nombreux ports, lacs, riviéres et canaux de la planéte. Les contaminants contenus dans les
sédiments de fond peuvent se disperser dans l'eau au détriment de la qualité de l'eau et des
organismes aquatiques. Ainsi, les polluants présents dans ces sédiments peuvent s'accumuler

dans la chaine trophique et mettre en danger la vie des poissons, des oiseaux et des humains.

Au Québec, le fleuve St-Laurent n’échappe pas a cette régle. En effet, la riviére St-Charles,
un effluent du fleuve et principal cours d’eau de la capitale nationale du Québec, est une
riviére avec un historique lourd d’activités industrielles. Ses berges ont été soumises a pres de
200 ans d’activités industrielles. Au début du vingtiéme siécle, des chantiers navals et des
moulins a scie se sont implantés le long de ses rives. Au fil des années, d’autres industries ont
occupé ses terrains riverains (fonderies, incinérateurs, garages et ateliers, site de dépdt de
déchet informel... etc.) (Pronovost, 2008). Par conséquent, et en plus des amoncellements de
déchets d’origines domestiques, commerciales et industrielles qui la bordent, des résidus
d’incinération et de débris de construction ont contribué a la contamination des sédiments de
la riviere. La contamination des sédiments est due a la présence des hydrocarbures
aromatiques polycycliques (HAP) et de métaux lourds spécialement le Zn (11,000 mg kg™') et
le Pb (1801 mg kg'™).

Les sédiments provenant du port de Montréal présentent une contamination métallique ou
I’on enregistre une concentration en Cu de I’ordre de 8006 mg kg'. La pollution de ces

sédiments découle des activités des raffineries de pétrole.

Le dragage a des fins environnementales constitue la méthode classique utilisée pour
réhabiliter les sédiments contaminés. Ce procédé consiste a recueillir les sédiments
contaminés a l'aide d'une drague, les transporter en vue de les acheminer, & long terme, vers

et, éventuellement, les traiter. Une fois que les sédiments sont dragués, le probleme de leur



gestion est confronté. Le coit élevé associé au traitement des sédiments a stimulé la

recherche de technologies vertes comme la phytorestauration.

LLa phytorestauration est une méthode d’atténuation naturelle, avec une vision de
développement durable. C’est une technique biologique in sifu, qui consiste a utiliser des
plantes dites accumulatrices de métaux lourds pour restaurer les sols et les sédiments dans
notre cas. L’utilisation des plantes peut constituer un moyen intéressant pour extraire les
métaux de ces sédiments. Sachant qu’elles extraient les métaux sous leur forme disponible
«ou labile ». Les plantes sont aussi capables de stimuler les organismes dans la rhizosphere
pour biodégrader les hydrocarbures pétroliers. Ainsi, cette technologie présente plusieurs
avantages; d’abord c¢’est une technique efficace, non seulement contre les contaminants
inorganiques, les métaux lourds (Cu, Cr, Cd, Zn, Pb, Ni...etc.) et les contaminants radioactifs
mais aussi contre une vaste gamme de contaminants organiques comme les hydrocarbures
pétroliers (BETX, HAP...). Par ailleurs, Le cofit de la mise en ceuvre de la phytoremédiation
est bien moins élevé que celui des autres techniques disponibles, qu’elles soient physiques,
chimiques, ou thermiques. Suivant les cas, ce colit ne représenterait que 20 a 50 % du colt
des techniques classiques. Au vu du nombre et de I’étendue des sites pollués nécessitant

d’étre réhabilité, la taille du marché est considérable (ADME, 2006).

En outre, cette technologie fonctionne principalement a I’énergie solaire. Elle est facile a
opérer, elle s’applique aux grandes superficies et on peut méme recycler les résidus riches en

métaux, sans engendrer une perturbation a I’environnement.

Finalement, I"utilisation d’un compost organique et de mycorhizes dans le cadre de cette
étude devrait accroitre la biomasse aérienne, et ainsi faciliter I’accumulation de métaux

lourds dans cette biomasse.



Hypothéses :

1. L’apport d’amendement (compost, mycorhizes) permet le développement, & long

terme, d’un couvert végétal sur les sédiments contaminés.

2. L'inoculation des plantes avec des endomycorhizes permet d’augmenter la biomasse

aérienne des plantes utilisées.

3. Les mycorhizes permettent d'augmenter le prélévement (concentration x rendement)

de certains métaux lourds dans les parties aériennes des plantes.

4, L’épandage a I’air libre et la mise en végétation des sédiments contaminés permettent

de réduire les teneurs en HAP totaux.

Objectifs :

I. Evaluer la possibilité du développement & long terme, d’un couvert végétal sur les

sédiments dragués du port de Montréal (SPM) et de la riviere St-Charles (SRSC).
2. Evaluer Peffet de Iutilisation des mycorhizes sur le développement de la biomasse
aérienne des plantes ainsi que sur ’accumulation de métaux lourds, notamment Cu et Zn,

dans les plantes cultivées sur les sédiments dragués.

3. Evaluer la teneur des HAP totaux dans les sédiments de la riviere St-Charles aprés deux

ans d’exposition a I’air libre et aux végétaux.

Ce mémoire s'organise en trois chapitres comme suit :

Le premier chapitre aborde certains aspects théoriques nécessaires a la compréhension de la

problématique environnementale. Le deuxiéme chapitre présente le protocole expérimental



employé dans les essais sur terrain ainsi que les démarches adoptées pour la réalisation des
analyses chimiques des sédiments et des plantes. Dans le dernier chapitre on décrit les
résultats et la discussion concernant la phytorestauration des sédiments utilisés dans cette
étude. La conclusion et recommandations constituent la derniere partie du troisieme chapitre

et de cet ouvrage.



CHAPITRE I

REVUE DE LITTERATURE

1.1 Cycle des sédiments

L'altération physique et chimique des roches de la lithosphére sous I'influence de diverses
conditions (climat, végétation, activit¢ anthropique, topographie...) sont a l'origine des
sédiments qui se dépose sur le continent par des facteurs fluviaux, glaciaires ou éoliens

(Frenette et al., 1974 ; Parent, 1990).

En effet, le cycle des sédiments débute par le processus d’érosion. L’érosion est I’arrachage
des particules ou fragments aux matériaux terrestres, sous ’action de l'eau, du vent et des
glaciers ainsi que les activités des plantes et des animaux. L'érosion naturelle, ou géologique,
est un processus lent, qui s'étend parfois sur des siécles ou des millénaires. L'érosion résultant
de l'activité humaine, dite anthropique, peut se produire beaucoup plus rapidement. Ensuite
une fois délogé, tout matériau est prét a étre transporté. Le processus de transport débute a la
surface terrestre ou les ravins, ruisseaux et riviéres servent de couloir pour évacuer les
sédiments. Finalement, le cycle se termine avec l'accumulation. Lorsque I'énergie ne suffit

plus pour déplacer les sédiments, ceux-ci s'immobilisent.

En général, la fraction minérale de la phase solide des sédiments est constituée de minéraux
amorphes cristallisés tel que les phyllosilicates (des argiles), les oxydes et les hydroxydes de
fer et de manganése, les métaux et divers sulfures et silicates (Gupta et Chen, 1995; Tessier et
al., 1979). Cette fraction des sédiments, avec ses caractéristiques minéralogiques et

physiques, est similaire a la fraction minérale des sols.



1.2 Problématiques des sédiments contaminés

Des années de pollution par les eaux d'égouts et les effluents des usines de pdtes et
papiers, des industries sidérurgiques et pétrolieres et d'autres sources ont contaminé les
sédiments de nombreux ports, lacs, rivieres et canaux de la planete. Les contaminants
contenus dans les sédiments de fond peuvent se disperser dans I'eau au détriment de la qualité
de l'eau et des organismes aquatiques. Ainsi, les polluants et les substances chimiques
présents dans ces sédiments peuvent s'accumuler dans la chaine trophique et alimentaire et
mettre en danger la vie des poissons, des oiseaux et menace la santé des humains. Par
exemple, dans les Grand Lacs, les sédiments contaminés constituent la plus grande source de
substances toxiques rémanentes dans les eaux, et du méme coup, la voie la plus importante de
leur introduction chez les humains. Par ailleurs, ils sont la principale cause de I'émission
d'avis sur la consommation de poisson, surtout que le risque est particulierement élevé pour

les femmes enceintes, les feetus et les nourrissons (CMI, 2002).

En général, les sédiments contaminés ne se trouvent pas dans des points névralgiques
stables, facilement identifiables et relativement faciles a assainir. Ils sont souvent des
systémes mouvants, difficilement contr6lés et contenant de fortes quantités de matériaux
contaminés. Avec le temps, ils se dispersent progressivement et deviennent pratiquement

impossibles a assainir, mais leur toxicité demeure (IJC., 2002).

La source de pollution des sédiments est d’origine industrielle ou agricole tels que les BPC,
le DDT, le mercure ou les hydrocarbures aromatiques polycycliques. Ce qui présente un défi
sur les plans économique et écologique pour les organismes gouvernementaux et les
collectivités. La plupart des contaminants de sédiments ont été rejetés dans I'environnement il
y a longtemps et sont en quelque sorte les séquelles d'une pollution passée. D'autres polluants
continuent d'entrer dans l'environnement, par exemple lors de l'utilisation de combustibles

fossiles par le ruissellement agricole et urbain.



Donc la derniere décennie, la prise de conscience de ce probleme des sédiments et sols
contaminés est devenue considérable, suite a la perception de la vraie ampleur du probléme

qui semble plus important que ce qu’on croyait (Fergusson et Kasamas, 1999).

1.3 Les métaux lourds dans les sédiments

Les métaux lourds peuvent étre classés en 5 catégories selon leurs mécanismes
d’accumulation dans les sédiments. (i) adsorbés et échangeables, (ii) liés aux carbonates, (iii)
liés aux phases réduites (Fe, Mn), (iv) liés a la matiere organique, (v) détritiques (latice
metals) (Salomans et Forstner; 1980). Plusieurs études antérieures sur les métaux lourds ont
été faites selon les champs d’intéréts et la source de contamination: les métaux lourds dans
les résidus industriels (Haines et Pacok, 1980;Parry et a/., 1981 ; Culbard et a/., 1983; Gibson
et Farmer, 1983 ), les métaux lourds dans les émissions d’automobiles (Lagerwerff et Specht,
1970; Fergusson et al., 1980; Garcia et Miragaya, 1984), les métaux lourds issus des activités
miniéres (Davies et Ginnever, 1979; Culbard et Jhonsson, 1983), et les métaux lourds issus

des activités agricoles (Coulbour et Thronton, 1978).

Les fractions solubles dans I’eau et échangeables sont assimilables aussi (Xian, 1987, 1989).
Il est important de savoir sous quelles formes les métaux lourds sont distribués dans les
sédiments avant d’évaluer le risque de poliution associée, puisque la forme d’un métal dans le
so] détermine son comportement dans I’environnement (Salomans et Forstner, 1980); donc la

seule détermination des métaux totaux dans le sol est insuffisante.

1.3.1 Origines des métaux lourds et leur toxicité pour les plantes

1.3.1.1. Cadmium (Cd)

Les sources géologiques les plus abondantes pour le Cd sont la sphalérite [(Zn,Cd)S] et la
smithsonite [(Zn,Cd)CO3], par substitution partielle du Zn. Généralement les sols dérivés des
roches ignées contiennent moins de Cd (0.1- 0.3 ppm) que les roches sédimentaires (0,1- 11

ppm). Outre les sources naturelles, le Cd est émis par des sources anthropiques telles que la



production du métal primaire non ferreux, la combustion du charbon, la combustion d’huile,

I’émission d’incinérateur, etc.

En agriculture, les engrais phosphatés constituent une source de contamination majeure par le
Cd (Alloway, 1990) qui fait partie des éléments traces non essentiels aux plantes et qui peut,
biochimiquement, remplacer le Zn. Toutefois, la présence du Cd en quantité¢ considérable
dans la plante, dérange I’activité enzymatique, empéche la croissance des racines et les
endommage. Les feuilles des plantes peuvent manifester des signes de phytotoxicité par le Cd

avec I’apparition des chloroses suite aux effets inhibiteurs du Cd sur la photosynthése.

Les intoxications par le Cd sont causées par I’inhalation des vapeurs de ses composés et ses
poussiéres ou I’ingestion des aliments qui auraient été¢ contaminés. Selon Kabata-Pendias et
Pendias (1984), des concentrations d’environ lppm en Cd peuvent étre néfastes pour le

métabolisme du Ca’ et PO43', et de la vitamine D, entrainant un ramollissement des os.

1.3.1.2. Cuivre (Cu)

Le Cu entre dans la biosphére par voies naturelles (activité volcanique, feux de foréts,
décomposition de la végétation et ¢rosion éolienne) et par voies anthropiques (activités
miniéres, industrielles et agricoles, la production d'énergie et le transport) (Kabata-Pendias et
Pendias, 1992; Dameron et Howe, 1998). La concentration moyenne du Cu dans la
lithosphere est de 70 mg/kg (Lindsay, 1979; Loué, 1993), celles de la crofite terrestre sont
comprises entre 24 et 55 mg/kg (Baker, 1990).

Dans les sols, le Cu est principalement adsorbé par les matiéres organiques, les minéraux
argileux, les oxydes, hydroxydes et oxyhydroxydes, les carbonates, phosphates et sulfures
(Kabata - Pendias et Pendias, 1992). Cependant, la majeure partie du Cu se présente dans les
sols sous la forme résiduelle ou complexée a la matiere organique (MO) (McLaren et
Crawford, 1973; Ramos et al, 1994; Ma et Rao, 1997; Yu et al., 2004). L’adsorption,

I’occlusion, la coprécipitation, la complexation, la chélation et la fixation microbienne sont



des processus qui contrdlent la fixation des ions Cu®* par les constituants de sol (Kabata-

Pendias et Pendias, 1992).

Ainsi, le Cu existe sous trois formes chimiques dans tous les sols: soit les especes minérales
ou les minéraux de Cu, les formes adsorbées, chélatées, complexées et les formes facilement

disponibles.

Le Cu est un nutriment essentiel pour les plantes (Marschner, 1995; Larcher, 2003), mais la
proportion qui leur est facilement disponible en solution et qui est échangeable ne représente
qu'une trés faible quantité du Cu total des sols. (Blaylock et Huang, 2000). En effet, cet
élément minéral joue un réle important dans la photosynthese (Colc et Coppenet, 1989; Loué,
1993) avec environ 70 % de sa teneur concentré dans la chlorophylle du végétal (Katyal et
Randhawa, 1986). Par ailleurs, il est indispensable au fonctionnement enzymatique, car le
changement de sa valence assure I'oxydation ou la réduction dans le cycle catalytique (Loué,
1993). Cependant, comme tous les éléments majeurs et oligo-¢léments, une déficience ou un
exces de Cu affectent une multitude de processus physiologiques. D'apreés Kabata-Pendias et
Pendias (1992), le seuil de toxicité chez la majorité des espéces végétales se situerait aux
alentours de 20 mg Cu/kg de matiere séche (valeur moyenne trouvée dans différentes espéces
de plantes poussant en conditions naturelles) et entre 30 et 50 mg Cu/kg de sol (Sloof et al.,

1989).

1.3.1.3. Manganése (Mn)

Le Mn est rencontré abondamment sous forme sédimentaire ce qui constitue la majorité
des gites exploités. Dans les sédiments le Mn forme des couches minces d’oxyde de Mn ou
encore il se trouve sous forme de nodules qui lient les particules entre elles, avec des
capacités d’absorption trés élevées (Trudel, 1987). Toutefois, le manganése peut aussi avoir

une origine anthropique telle que I’exploitation miniére.

Un empoisonnement d’un étre humain par du Mn peut causer des hallucinations, de

I’insomnie, des problémes respiratoires (Giasson, 1997). Chez les végétaux, la phytotoxicité



par carence ou par exces est similaire a celle causées par les autres métaux lourds. En fait,

elle entraine des nécroses, des chloroses et peut empécher la croissance de la plante.

1.3.1.4. Nickel (Ni)

Le Ni se trouve naturellement dans les roches telles que la pentlandite ((Ni, Fe)y Sg) et les
sulfures de fer ou il se substitue au Fe. C’est un élément sidérophile qui est commun dans les
roches ultramafiques par substitution de Mg et de Fe. La concentration moyenne du Ni dans
les sols est autour de 40 ppm et ses origines anthropiques sont : la combustion des huiles du
bois et du charbon, les émanations d’incinérateurs, la production du ciment ainsi que d’autres
activités industrielles. Le Ni est présent dans certaines produits domestiques tels que les
savons (100- 700 ppm), les détergents (400- 700 ppm) et certaines poudres de chlore (800
ppm) (McGrath et Smith, 1990)

Dans les sols agricoles, le Ni provient des engrais phosphatés. Toutefois, on ne reconnait pas
un rdle essentiel pour le Ni dans le métabolisme des plantes. En culture, un surplus de Ni
, . . : : , .
provoque I’apparition des chloroses interveinales dans les nouvelles feuilles et I’apparition
d’une couleur gris- verte sur les feuilles. En plus, I’excés de Ni restreint la croissance des

plantes et augmente le risque de Iésions.

1.3.1.5. Plomb (Pb)

Le plomb est un métal trés peu soluble avec un temps de résidence dans les sols plus long
comparativement a la plupart des autres polluants, de I’ordre de 250 ans (Klaminder et a/,
2006). Dans les roches sédimentaires le plomb peut atteindre 23 ppm par rapport 4 18 ppm
dans les roches acides (granites) et 1 ppm dans les roches basaltiques. La galéne (PbS), la
cérusite (PbCO;) et I'anglésite (PbSO,) sont les sources géologiques majeures du Pb. La
contamination en Pb dans |’environnement provient des activités des mines, des fonderies,

des systemes d’échappements des véhicules, de ’'usage des insecticides et d’autres sources
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anthropiques. Dans les sols non contaminés, les concentrations moyennes en Pb sont de 17

ppm (Giasson, 1997).

La tendance du plomb inorganique a former des sels hautement insolubles et des composés
avec divers anions, sans oublier son lien étroit avec les différents terrains, réduit
dramatiquement sa disponibilité pour les plantes terrestres via les racines de ces derniéres. Le
Pb est non-essentiel a la croissance des plantes et peut avoir des effets toxiques sur elles. En
effet le Pb peut affecter la photosynthése, la mitose et I’absorption de I’eau. Dans les plantes,
le déplacement de ’ion est limité et la plupart du plomb li¢ aux sols demeure a la racine ou a
la surface de la feuille. Il en résulte que, dans la plupart des études expérimentales sur la
toxicité du plomb, de hautes teneurs en Pb de ’ordre de 100 a 1000mg/kg de sol sont
requises pour causer des dommages toxiques visibles sur la photosynthése, la croissance et
autres paramétres. Ainsi, le plomb n’affectera seulement que les plantes poussant a des
endroits connaissant de trés hautes teneurs en plomb dans I’environnement (WHO, 1989 et

2000; Wadge, 1999; Romieu, 1999).

Chez les humains le Pb peut avoir des effets toxiques physiologiques et neurologiques. Il peut
causer des effets négatifs sur I’hémoglobine et la biosynthese. En outre, le Pb peut
endommager le syst¢éme rénal. Enfin, il augmente les déficiences en Cu (Kabata-Pendias et

Pendias, 1984).

1.3.1.6. Zinc (Zn)

Les sources naturelles du Zinc sont les éruptions volcaniques et les poussieres €oliennes.
Dans les roches le Zn se trouve dans les Zincite (ZnO), la smithsonite (ZnCOs) et la
sphalérite [(Zn, Fe)S] qui représente la source de la plus importante production du minerai de
Zinc au Québec. La concentration naturelle du Zn dans les roches peut aller de 100 ppm dans
les basaltes et les shales a 40 et 20 ppm respectivement dans les granites et les grés. Dans les

sols le zinc peut atteindre en moyenne la concentration de 50 ppm (Giasson, 1997).



Certaine activités industrielles sont considérées comme des sources de pollution par le Zn, a
titre d’exemple on peut signaler les activités des mines métalliféres, I’usage de fertilisants et
de pesticide chimiques, la combustion du charbon fossile. En effet certains pesticides

contiennent jusqu'a 250,000 pg/g de Zn (Kiekens, 1990).

Le Zn est absorbé sous la forme Zn*" C’est un activateur de nombreuses enzymes, dont
I’alcool déshydrogénase (ADH) qui catalyse la réduction d’acétaldéhyde en éthanol.
Cependant des troubles liés a une carence en zinc sont généralement considérés reflétant des
disfonctionnements du métabolisme de I’auxine, I’acide-3-indole acétique. Le réle exact du
Zn dans le métabolisme auxinique demeure obscur mais il a été observé que dans les plantes
carencées en Zinc, la concentration de I’auxine diminuait avant |’apparence de symptémes

visibles (Marshner, 1986; Hopkins, 1999).

Les plantes carencées en Zn sont caractérisé par des entre nceuds raccourcis et des petites
feuilles. Des chloroses et des nécroses peuvent apparaitre sur ’extrémité des feuilles des
plantes suite a un excés de Zn. Toutefois, La phytotoxicité du Zn dépend des especes de
plantes et du stade de croissance. En effet le Zn peut étre toxique aux jeunes plants d’orge a
une teneur de 300 pg/g. Cependant, le seuil de toxicité est plus élevé dans les racines des
plantes par immobilisation ou complexations de Zn par les protéines (Kabata-Pendias et

Pendias, 1984).

1.4. Les sédiments contaminés par les hydrocarbures pétroliers

Tel que mentionné par Edwards (1983), la consommation de I’énergie fossile a augmenté
parallelement & la demande. Alors, malheureusement cette course sur la voie de la
satisfaction de la demande globale en énergie a eu comme conséquence, des interactions
problématiques entre I’homme et I’environnement. Ces interactions ont causé de nombreuses
formes de pollution environnementale. Donc, de nos jours, les contaminants comme les

hydrocarbures pétroliers sont largement répandus dans les sols et dans les sédiments a travers
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la planete et ils représentent un risque direct et indirect sur I’environnement et la santé

humaine (Olsen et al, 2003).

Les hydrocarbures pétroliers sont exploités pour produire I’énergie nécessaire au chauffage,
I’essences et diésel pour le fonctionnement des moyens du transport (terrestre, aériens et
navals), I’énergie pour le fonctionnement des moteurs mécaniques, et certains matériaux
synthétiques. Les hydrocarbures pétroliers existent sous diverses formes de plusieurs
composantes mélangées (Leblond et al., 2001). Leur utilisation a causé une contamination
assez dispersée dans le monde (Panno et al., 2005) et ils sont considérés des polluants

prioritaires a cause de leur occurrence trés fréquente (Lahlou ef al., 2000).

Les hydrocarbures pétroliers dans les sédiments et les sols proviennent généralement des
sources anthropiques directes. En effet, il s’agit des déversements dans I’environnement
durant le forage, de I’entreposage, du raffinement, du transport, a travers les fuites dans les
conduites de pétrole et durant les diverses activités industrielles (Edwards, 1983; Marin et al.,
1995; Dagher et al., 1997; Késtner et al., 1998; Samanta et al., 2002; Ho et al., 2000; Ma e¢
al, 2001; Chavez-Gémez et al., 2003; Corgié et al.,, 2004). Les sources naturelles des

hydrocarbures pétroliers sont reliées aux feux de foréts et aux éruptions volcaniques.

Au Canada 60% des sites contaminés impliquent les hydrocarbures pétroliers (CCME.,
2000). Le fleuve St-Laurent, étant le plus grand cours d’eau au Canada, il a eu sa part de cette
contamination. En effet, les sédiments dans les différents affluents du fleuve sont contaminés
avec des hydrocarbures pétroliers dont font partie les hydrocarbures aromatiques

polycycliques (HAP) qui sont communément présents.

1.4.1 HAP

Les hydrocarbures pétroliers sont divisés en 4 groupes : les saturés, les aromatiques, les

asphaltes (phénol, esters, porphyres, acides gras et cétone) et les résines (amides, quinoléines,
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sulfoxides). Les HAP, HAM, BETX et C-Cso font parties du groupe des aromatiques
(Leahy et Colwell, 1990).

Communément appelés HAP, les hydrocarbures aromatiques polycycliques, sont une famille
de composés chimiques constitués d’atomes de carbone et d’hydrogéne avec une structure
moléculaire qui comprend au moins deux cycles aromatiques condensés (Benzeéne : CgHs )
(Fig. 1.1). Les HAP figurent dans la liste des polluants prioritaires par I’ Agence de Protection
de I'Environnement des Etats-Unis (EPA) & cause de leur toxicité. Aujourd’hui, ils font aussi
partie des listes de I’Organisation Mondiale de la Santé (OMS) et de la communauté
européenne. Il existe 25 HAP qui différent par leur poids moléculaire et le nombre de cycle
aromatique qui les forment ; en voici quelques uns : Phénanthréne ; Anthracéne ; Pyréne ;
Benz[a]anthracéne ; Chrysene ; Naphtaléne ; Benzo[c]|phénanthrene ;
Benzo[ghi]fluoranthene ; Dibenzo[c,g]phénanthréne ; Benzo[ghi]péryléne ; Triphényléne ;
o-téphényl ; m-téphényl; p-téphényl ; Benzo(a)pyréne, Tétrabenzonaphthaléne (TBN); (17)
Phénanthro[3,4-c]phénanthréne(PhPh) (Singh, 2004).

T
H

Figure 1.1. Formule simplifiée d’une molécule de benzéne (C¢Hg ).
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I.5. Gestion des sédiments contaminés

Les mesures de gestion comprennent le contréle a la source, le redressement naturel
(atténuation), l'encapsulation en milieu aquatique et I'enlévement de sédiments par le dragage
hydraulique ou mécanique (CMI., 2003). En plus de ces options, il existe différentes
technologies de traitement des sédiments contaminés, comme la désorption thermique,
I'extraction & l'aide de solvants et le lavage des sols qui sont généralement dispendieuses
(CCME., 2000). Cependant, le confinement sécuritaire est une autre solution, qui’est plutot
un moyen pour déplacer le probléme de contamination ailleurs, puisque les contaminants ne

sont pas détruits (Mclntyre, 2003).

Annuellement, les activités de dragage génerent, systématiquement, de grandes quantités de
sédiments contaminés qui nécessitent des traitements tel” que 1’épandage. Dans certains cas,
ces sédiments sont chargés en substances dangereuses, notamment, les métaux lourds et les

composés organiques, qui constituent une menace pour I’environnement (Singh et al., 1998).

Sachant que le traitement d’une tonne de sol contaminée par une méthode conventionnelle
colite environ de 140 a 7000 USD (Raskin et Ensley, 2000), les énormes volumes de
sédiments dragués annuellement d’une part, et les cofits astronomiques des techniques
conventionnelles de traitements de sols d’autre part, constitue une contrainte économique
majeure a I’emploi de ces procédés (Meers et al., 2003). Dans ce sens, le budget qui a été
mobilisé pour le traitement de 674 000 tonnes de sols contaminées durant les quatre
premiéres années du décret flamand d’assainissement de sol (Vlarebo, 1995) s’est élevé a 287
millions USD (De Naeyer, 2000). Ce qui augmente le colit de traitement d’une tonne de sol a
un niveau onéreux d’environ 430 USD. Par ailleurs, I’épandage des sédiments contaminés est
une activité courante qui présente des dangers sur I’environnement. En effet, Vandecasteele
et al. (2002, 2003), ont cartographié le long des berges des rivieres Leile et Sheldt, plus que
425 ha de superficie des zones qui ont une historique de contamination avec des métaux

lourds et qui nécessitent un traitement post-dragage.
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Au Québec, le ministére du développement durable et des parcs (MDDEP, 2010) régularise
’enfouissement des sols contaminés qui ne doivent pas dépasser des normes définies dans
I’annexe « 1»du MDDEP, d’out la nécessité du traitement de ces sédiments. La
phytorestauration, employée dans les traitements des sols contaminés, peut étre envisagée

pour réhabiliter les sédiments contaminés apreés leur dragage.

1.6. Phytorestauration

La phytorestauration, nommée aussi phytoremédiation, est un processus qui consiste a
utiliser des plantes qui sont capable de stabiliser, extraire, transférer, volatiliser et/ou détruire
les produits chimiques toxiques et les polluants du sol, des sédiments ou de I’eau. Cette
technologie est utilisée, in situ ou ex situ, pour éliminer les métaux, pesticides, solvants,
explosifs, hydrocarbures, radionucléides, etc. (Pivetz, 2001; USEPA, 2001; Salt er al,,
1995A). En effet, durant le dernier quart de siécle, I’utilisation des plantes pour enlever les
contaminants inorganiques des sols a attiré I’attention considérablement, (Garbisu et Alkorta,

2001; Cuningham et Berti, 1993).

La phytorestauration regroupe différentes méthodes qui se veulent toutes des techniques
d'amélioration des sols et de I'eau contaminés par I'établissement d'un couvert végétal. La
phytostabilisation, la phytodégradation, la rhizodégradation, la phytovolatilisation, la
rhizofiltration et la phytoextraction seront appliquées en fonction du type de contamination et
des objectifs de remédiation a atteindre (Pivetz, 2001; USEPA, 2001; Salt et al., 1995B).
L’applicabilité de la phytoremediation des sédiments dragués par usage de Salix Viminalis a
été¢ décrites par Vervaeke ef al, (2001) ( phytostabilisation) et Meers et al., (2003)
(Phytoextraction).

Selon Pivetz, (2001), la phytoremediaton implique les mécanismes suivants : la dégradation,
I’accumulation, la dissipation et I’immobilisation. La dégradation est la destruction ou
’altération des contaminants organiques (Pivetz, 2001). Elle comprend: i) la

rhizodégradation (amélioration de la biodégradation dans la rhizosphére par les



microorganismes (Pivetz, 2001) et ii) la phytodégradation : 1’extraction et le métabolisme
des contaminants du sol, avec les racines, la tige ou les feuilles. L’accumulation est le
prélevement des contaminants organiques ou inorganiques (Pivetz, 2001). Elle comprend : i)
la phytoextraction (extraction des métaux et leur accumulation dans la plante) et ii) la
rhizofiltration (adsorption des contaminants sur les racines des plantes). La dissipation ou la
phytovolatilisation est le prélevement et leur dissipation dans |’atmosphére. L’immobilisation
ou phytostabilisation des contaminants organiques ou inorganiques consiste a immobiliser les
contaminants dans le sol. Le couvert végétal, la zone tampon et les corridors riparien, sont

des applications qui combinent les processus décrits ci-dessus (Pivetz, 2001).

I.6.1. Avantages de la phytorestauration

La phytorestauration est une technologie de remédiation qui offre plusieurs avantages par
rapport aux technologies de restaurations conventionnelles : ¢’est une technologie in situ plus
économique et moins envahissante que les techniques de restaurations conventionnelles du

génie civil.

Les mécanismes de phytorestauration, & grande échelle, in situ ou ex situ, se caractérisent par
une certaine facilité de mise en place, et ce, sans perturber l'environnement (Kumar et al.,
1995; Suthersan, 1996; Robinson et al., 2003). La phytorestauration est efficace contre une
large gamme de contaminants : les contaminants organiques et les métaux lourds: soit la
fraction de métaux lourds assimilables ou bio-disponible dans le sol, qui présente le plus de

danger selon une vision d’évaluation de risque environnementale (Meers et al., 2005).

En outre, la mise en place d’un couvert végétal minimise les pertes de contaminants par
lessivage, ruissellement et érosion éolienne en augmentant la stabilité du sol et en réduisant la
dispersion de la contamination ailleurs. L’objectif, a long terme, est d'obtenir un sol propre,
de recréer un écosysttme autonome qui pourra supporter une végétation pérenne et

d'améliorer 'esthétique paysagere (Arienzo et al., 2004). Enfin, I’énergie nécessaire pour



faire fonctionner le systéme, provient de la lumiére solaire, ce qui baisse donc le colit associé

a la réalisation de cette technologie (Huang ef al., 2004).

1.6.2 Limites de la phytorestauration

La phytorestauration est une technologie lente qui peut prendre plusieurs années pour
ramener les concentrations de contaminants & un niveau acceptable. De plus, la zone de
décontamination ciblée par les plantes se limite a la rhizosphére. Donc, il est nécessaire de
prévoir un projet de longue durée. Sans oublier aussi que le développement d’un couvert
végétal dépend fortement des aléas climatiques (les saisons, sécheresse, inondation, etc.), des
conditions du terrain (édaphiques) et des caractéristiques intrinséques du substratum
(Cunningham et Ow, 1996; Ernst, 1996; Robinson ef al., 2003). De plus, le risque que les
contaminants puissent entrer dans la chaine alimentaire par I’intermédiaire des animaux et

insectes demeure présent.

Par ailleurs, les sédiments dragués sont généralement de texture trés hétérogéne et sont sans
structure, ce qui constitue un handicap pour la germination et le développement des racines.
De surcroit, ils sont souvent trés salins, déficients en éléments majeurs (N, P et K) et ont une
faible CEC due a l'absence de MO. Ainsi, les sédiments contaminés imposent des effets
chimiques et physiques négatifs a la croissance de la plante qui ne sont normalement pas
observés dans les sols arables. Ces parametres, incluant en plus la toxicité élevée des
sédiments, sont nocifs a la croissance des plantes, et conséquemment, ils affectent le bon

déroulement de la décontamination.

1.6.3 Phytorestauration des sites contaminés par des métaux lourds

La phytorestauration des sites contaminés par les métaux lourds peut s’effectuer a travers
les processus de phytoextraction, de biorestauration assisté par les plantes, de rhizofiltration

et de phytostabilisation (Cunningham et al., 1995 Azadpour et Mathews., 1996; Raskin et al.,
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1997). Cependant, la phytorestauration des sédiments contaminés dépend en grande partie de

la phytodisponibilité des métaux dans le substratum.

1.6.3.1 Phytoextraction des métaux

11 s’agit du mécanisme de la phytorestauration qui consiste au prélévement des métaux
lourds dans la rhizosphere par les racines de la plante, leur transfert par translocation et leur
accumulation dans ses parties aériennes qui seront ultérieurement récoltées (Kumar et al.,
19935; Pivetz, 2001; USEPA, 2001; Schmidt, 2003). Ainsi la phytoextraction est applicable
contre une vaste gamme de métaux lourds (Ag, Cd, Co, Cr, Cu, Hg, Mn, Mo, Ni, Pb, Zn), des
métalloides (As, Se) (Voir annexe C), des noyaux radioactifs *%sr, Cs, PU, PPU) et
d’autres éléments non métalliques (Salt er al., 1995b, Kumar et al., 1995; Bafiuelos et
al.,1999). Certaines études ont montré que I’extraction d’autres métaux lourds se produit non
intentionnellement & cause de I’incapacité de la plante de distinguer entre les minéraux
essentiels et non-essentiels (Meers et al., 2005). Les récoltes périodiques de la biomasse
végétale des plantes qui pousse sur les sols contaminés permet la diminution des
concentrations des polluants dans les sols (Meers ef al., 2005). Une fois récoltées, les plantes
peuvent étre incinérées, et les cendres peuvent étre destinées au recyclage en métallurgie ou

au stockage (Blaylock et Huang, 2000).

La phyto-disponibilit¢ des métaux au prélévement, I’efficacité de la plante en terme de
potentiel d'accumulation des métaux dans ses parties aériennes ainsi que le degré de tolérance
de la plante aux concentrations toxiques de métaux (qui varie selon l'espeéce végétale) sont
des facteurs qui conditionnent I'efficacité de la phytoextraction (Ernst, 1996; Blaylock et

Huang, 2000; McGrath et Zhao, 2003).

Depuis les années 80, plusieurs études sur des especes de plantes accumulatrices de métaux
ont été realisées (Chaney, 1983; Huang et Cunningham, 1996; Olivier et al, 1999; Meers et
Tak, 2004; Meers et al., 2005). Environ 400 espeéces ont été décrites dans la littérature

comme plantes hyper-accumulatrices. Toutefois, d’une espece de plante & une autre,
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’absorption et le transfert des métaux des racines vers les parties aériennes sont variables
(Huang et Cunningham, 1996). Toutefois, I’utilisation de certaines de ces espéces de plantes
pour la phytoextraction des métaux des sédiments est entravée par la production d’une faible

biomasse et d’une croissance lente (Brown et al., 1995).

[.6.3.1. A Le prélévement des métaux lourds par les racines

Les ions métalliques passent de la solution du sol (sédiments dans notre étude) vers les
racines a travers les membranes des organes et des cellules, pour étre distribué partout dans la
plante (Fox et Guerinot, 1998). Les récentes approches en biologie moléculaire peuvent

identifier les transporteurs physiologiques spécifiques de métaux (Ernst, 2002).

A Iintérieur de la racine, le systéme vasculaire est protégé par une couche cellulaire appelée
’endoderme. Cette derniére empéche le passage des substances toxiques des sédiments vers
la racine. Par contre, au stade jeune, les racines dépourvues d’un endoderme complétement
développé, permettent le passage d’importantes quantités de soluté (métaux lourds) vers le

xyléme (Huang et Van Steveninck, 1989; White, 2001 ).
1.6.3.1. B Le transfert et I’accumulation dans les parties aériennes

Suite & leur prélévement par les racines, une portion des métaux est transférée vers les
parties aériennes. Dans une étude pour évaluer le bilan de masse afin de déterminer
I’efficacité du transfert de 11 cations dans le Zea mays cultivé sur des sédiments contaminés
dragués, les ratios de cations prélevés et transférés ont été mesurés et classés dans ’ordre
décroissant suivant: K (91%), Mn (81%), Mg (80%), Ca (76%), Zn (67%) > Cu (38%), Fe
(36%) > Cd (33%), Na (32%), Pb (23%) (Meers et al., 2004). Selon Huang et Cunningham,
(1996) 30% du Pb prélevé par les racines des plantes est transféré vers les parties aériennes
chez 12 especes de plantes étudiées. Les concentrations les plus élevées en métaux lourds
dans la plante sont généralement rencontrées dans les racines. Par conséquence, des

concentrations de Cu, de Cd et de Zn peuvent étre plusieurs fois plus faibles dans la partie
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aérienne des plantes que les concentrations dans les racines (Retana et al., 1993; Ebbs et
Cochian, 1997). Des résultats similaires ont été rapportés dans d’autres études pour le Zn, le
Cu, le Pb et le Cd dans le Helianthus annuus (Kastori et al., 1992), pour le Pb dans Sonchus
oleraceus (Xiong et al., 1997), pour le Cd dans Brassicae juncea (Salt et al., 1995a), pour le
Cd dans Cucumis sativus (Tack et al., 1998), pour le Cd dans la Phaseolus vulgaris et la
Oryza saliva (Guo et Marschner, 1995), et pour le Ni dans Zea mays et Oryza saliva (Guo et
Marschner, 1995).

1.6.3.2 La phytostabilisation des métaux

La phytostabilisation se définit par I’usage de la végétation pour contenir les
contaminants du sol in sifu, avec la modification des propriétés physiques, chimiques et
biologiques du sol (Pivetz, 2001). La mobilisation des contaminants organiques et
inorganiques dans les sédiments peut étre réduite par leur accumulation dans les racines,
I’adsorption sur les racines, la précipitation ou la complexation avec les matiéres humiques et

organiques des sédiments.

En plus, le couvert végétal peut réduire I’effet érosif du vent et de I’eau sur les sols et ainsi
prévenir la dispersion des contaminants (métaux lourds) dans les eaux de lessivage ou les

poussi¢res (Pivetz, 2001).

Dans la rhizosphére, les métaux peuvent étre stabilisés en changeant leur forme de réduite
soluble & oxydé non soluble, a travers la précipitation favorisée par les racines. Par exemple,
par I’intermédiaire des racines, le Pb précipite sous forme de phosphate de plomb non soluble
(Salt et al., 1995B). Donc, la phytostabilisation nécessite des plantes capables de croitre sur
des sols fortement contaminés, avec des racines développées dans la partie chargées en
contaminants et qui sont capables d’altérer les conditions physico-chimiques et biologiques
du sol (Pivetz, 2001). Dans une étude faite sur des résidus miniers, le Zn et le Cu ont pu étre

stabilisés avec des graminées (Smith et Bradshaw, 1979).
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1.6.4 Phytorestauration des sites contaminés par des HAP

De nombreuses technologies sont envisagées et appliquées pour décontaminer les
sédiments contaminés par des HAP. La plupart de ces technologies demandent un
équipement spécialisé et des manipulations délicates, ce qui rend leur colt élevé. Parmi les
techniques de rémédiation efficace et a bas coit, figure la phytoremediation. Elle se définit
par I'utilisation des plantes pour enlever, contenir ou rendre sans dangers les contaminants

organiques (Cunningham et Berti, 1993).

En réalité, la phytoremédiation est constituée de nombreux processus et interactions
complexes entre plantes, microbes, sols et contaminants, a la fois dans les parties aériennes
de la plante que dans la rhizosphére (Huang ef al., 2004). En effet, a part les plantes, il faut

augmenter la biomasse microbienne dans les sols contaminés (Huang et al., 2004).

Dans les sédiments contaminés, Ja bioremédiation implique !inoculation des
microorganismes capables de dégrader les contaminants organiques dans les sols (Schwartz
et Scow, 2001), et elle est appliquée afin de réduire les concentrations des hydrocarbures, leur
mobilité dans la matrice du sol (ou des sédiments), et leur toxicité pour d’autres organismes

(Panno et al.,, 2005).

L’établissement de la végétation dans les sols contaminés, peut aider au maintien de la
structure du sol ce qui améliore les échanges des gaz et de I’eau a travers les modification des

propriétés physiques et chimiques des sols (Susarla ez al., 2002).

Plusieurs études publiées antérieurement ont abordé la phytorestauration des sites
contaminés par les hydrocarbures pétroliers (HP). Ces études ont ciblé quelques sujets

principaux tels:

i) la capacité de certaines plantes a prélever et a tolérer des contaminants spécifiques (Briggs
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et al., 1982; Burken et Schnoor, 1996; Orchard et al., 2000; Burken et al., 2001; Ramaswami
et Rubin, 2001; Ma et al., 2004). ii) I’évolution de la dégradation des hydrocarbures sur le
terrain (Zynter et al., 2001); iii) la modélisation des voies de dégradation et de transport des
contaminants (Chiou ef al, 2001; Park et al., 2001; Kim et al., 2004); iv) I’étude de la
biodisponibilité et du vieillissement des contaminants (Hatzinger et Alexander, 1996;

Gunasekara et Xing, 2003; Sharer et al., 2003).

Parmi les mécanismes de la phytorestauration, seulement quelques mécanismes agissent
simultanément sur la dégradation des HAP, soit la phytostimulation / rhizodégradation et la

phytodégradation / phytotransformation .

1.6.4.1 Phytostimulation / Rhizodégradation

La rhizosphére est la zone du sol ou il y a une augmentation de la biomasse microbienne
sous I’influence des racines (Anderson et al, 1993 cité dans Curl et Truelove, (1986). La
phytostimulation (dégradation dans la rhizosphére rehaussée) est le mécanisme qui décrit la
destruction des contaminants dans le sol par ’activité microbienne stimulée par la présence
de la rhizosphére (Singh, 2001). En effet, dans la rhizosphere, les interactions sont
importantes entre plantes et bactéries pour favoriser la dégradation des contaminants comme
les pesticides, les solvants chlorés, et les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP)
(Giinther et al., 1996; Schwab et al., 1998; Banks et al., 1999; Sung et a/., 2003; Huang et
al., 2004; Shaw and Burns, 2004).

Il est bien connu que les plantes stimulent la dégradation des hydrocarbures dans les sols
contaminés (Tesar et al., 2002). Dans le méme sens, et selon Corgié (2004), la biodégradation
peut étre influencée par la rhizosphére; puisque les exsudats libérés dans le sol durant le
développement des racines modifient les populations de microorganismes du sol et des
plantes. Ainsi une population élevée de bactéries peut €tre maintenue dans la rhizosphere

(Siciliano et al., 2003).
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Suite a4 la stimulation des microorganismes par les racines des plantes, deux processus
distincts mais interreliés, se produisent dans la rhizosphére, soit la biodégradation ou le
prélévement des contaminants par la faune microbienne. En effet, la biodégradation est la
transformation chimique des composés organiques par les microbes (Lyman et al., 1992).
Tandis que le prélevement c’est |’absorption des contaminants & travers la membrane
cytoplasmique des organismes. La biodégradation des HAP et le nombre de bactéries dans la
rhizosphere varient en fonction de la distance a partir des surfaces des racines. Des
organismes comme les nématodes, qui sont actifs dans la rhizosphére des plantes vivantes,
peuvent contribuer a I’augmentation de la colonisation de I’inoculant bactérien a travers le sol
en transportant des bactéries sur leurs cuticules et dans leurs intestins (Knox et al., 2004).

Dans le sol des réactions comme la carboxylation des HAP se produisent en milieu
anaérobique ou aérobique (Zhang, 2000). En effet, I’activation initiale du naphtalene et du
phénanthréne durant la dégradation anaérobique produit respectivement les acides 2-
naphténique et I’acide carboxylique du phénanthréne (Fig. 2.2). Tandis qu’en présence de
I’oxygene la dégradation commence par la désaturation et la di-oxygenation pour produire

des métabolites bactériennes (Parales et Resnick., 2004).

COOH
“ -
M -
Naphtaléne Acide 2-naphténique
CO, COOH
Phénanthrene Acide carboxylique du phénanthréne

Figure 1.2. Activation initiale du phénanthrene et du naphtaléne durant la dégradation
anaérobique par formation de leurs acides carboxyliques.
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Dés la germination, les semences modifient les conditions du sol aux alentours. La semence
libére des exsudats en stimulant la population microbienne dans le sol. Cette interaction peut

avoir un impact ultérieur a long terme sur le développement et la survie de la plante.

1.6.4.2 Phytodégradation / phytotransformation

La phytodégradation / phytotransformation implique directement la plante. Il s’agit de la
destruction des contaminants organiques a l’intérieur ou a Pextérieur de la plante: (i) a
’intérieur de la plante par ses réactions métaboliques suite a I’absorption, la translocation et
le métabolisme des contaminants; (ii) A Iextérieur de la plante, sous [’action des enzymes
produits par la plante dans les exsudats radiculaires et libérés dans sol. La végétation présente
dans un sol contaminé joue plusieurs roles dans la dégradation des hydrocarbures, comme
stimuler la population et [activité bactérienne, étre un milieu récepteur pour les

hydrocarbures, et dans certains cas métaboliser activement les contaminants (Olson, 2003).

Les hydrocarbures entrent dans la constitution de la végétation par différentes voies : Soit a
travers les racines dans le sol, ou a travers les feuilles dans I’atmosphere (Tinsley, 2004). La
surface foliaire est importante pour |’absorption des hydrocarbures durant les échanges
gazeux a travers les stomates et pour [’adsorption a travers les dépositions séches et humides
des hydrocarbures (Tinsley, 2004). La cuticule cirée sur la feuille, de nature lipophile,
protége la plante de la déshydratation et des maladies. Puisque certains hydrocarbures sont de
nature lipophile, ils peuvent étre facilement adsorbés sur la surface cirée des feuilles, ce qui
amene a la rémédiation des HC présents dans 1’atmosphere (Olson, 2003). Les racines par

contre vont chercher les HC hydrophile dans la phase aqueuse des sédiments.

De nature persistante et de grosses tailles, les molécules de HAP ont une grande affinité pour
les particules solides dans les sédiments et a cause de leur nature lipophile ils ont tendance a
étre adsorbées sur la surface des racines. Ainsi les plantes peuvent se comporter comme une
trappe pour les hydrocarbures, et représenter ainsi une premiere étape dans la dégradation des

hydrocarbures.
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1.6.4.3 Phytostabilisation des contaminants organiques

Jusqu’a nos jours, la majorité des études effectuées sur la phytostabilisation ont toujours
porté sur la contamination aux les métaux lourds, en considérant que la phytostabilisation
peut siirement cibler le plomb, le chrome et le mercure (USEPA, 1997). Cependant, la
phytostabilisation peut étre utile dans le cas des contaminants organiques qui peuvent étre
incorporés dans les composantes des plantes telle que la lignine (Harms et Langebartels,
1986). Cette forme de phytostabilisation s’appelle phytolignification (Cunningham et al.,
1995).

1.6.5 Biodisponibilité et phytodisponibilité

Selon Vig ef al. (2003), la fraction biodisponible est considérée comme la fraction du
contaminant total dans les eaux interstitielles et dans les particules d’un sol, disponible pour
des organismes récepteurs. Cependant, le terme « biodisponibilité » est un terme assez vague.
Selon Hund-Rinke et Kordel (2003), « la biodisponibilité » est un terme complexe, dans
lequel s’impliquent des processus dynamiques et des interactions spécifiques & chaque
espece. Par contre, méme si le terme « biodisponibilité » est difficile & définir puisqu’il
dépend du contexte d’étude: Analogie, toxicologie, etc. (Peijnenburg et al., 1997,
Quevauviller et al.,, 1994); ce dernier est un terme qui décrit un concept quantitatif général et

utile (Meyer, 2002).

Dans le cas des métaux lourds, la « phytodisponibilité » représente la biodisponibilité d’une
partie des métaux lourds pour I’extraction par les plantes (Song et al., 2004). Donc, dans une
perspective de phytoextraction, il est important de bien comprendre le principe de la
biodisponibilité pour évaluer I’efficacité de I’extraction des métaux par la plante (Brennan et

Shelley, 1999).

Dans le contexte de la présente étude la « biodisponibilité » est définie comme étant la

disponibilité des contaminants pouvant étre prélevés ou biodégradés par les plantes.
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1.6.6 Effets des propriétés physiques et chimiques des sédiments sur le potentiel de la
phytoremediation

Selon Coic et Coppenet, (1989), les propriétés physiques des sédiments conditionnent
I'enracinement des végétaux ainsi que les conditions d'aération et de drainage du sol. Ces
facteurs sont importants dans Ja réduction ou I'oxydation des métaux lourds, spécifiquement
le Cu dans ces €tudes. Les parametres physiques traités ci-dessous sont trés influents sur la

réussite de la croissance.

1.6.6.1 Texture

La texture d’un sédiment peut favoriser la dispersion de la contamination et rendre ’accés
aux contaminants difficile et par conséquence augmenter les colits associés a la
décontamination. En effet, les contaminants sont souvent fortement liés a la fraction fine d’un
sédiment. Les teneurs en Co, Cu, et Mn sont inversement proportionnelles & la taille
granulométriques des grains (Silenpaa, 1972). En fait, la fraction fine du sol possede une plus
grande surface spécifique par unité de volume. Alors que, dans plusieurs sols contaminés par
du Cu, Fe, Pb et Zn, la fraction la plus fine contient souvent les plus fortes concentrations de

ces métaux (Peters, 1999).

Les particules solides dans le sol qui ont la méme taille granulométrique que I’argile sont
capables d’assurer un maximum d’adsorption de métaux lourds. En effet la sorption et
I’adsorption du Zn peut étre contrdlées par la fraction argileuse (Karam et al., 1993 ). Wu et
al., (1999) ont mis en évidence la trés forte affinité du Cu envers la fraction argileuse fine (<

2 pum) du sol.

Le type du minéral argileux influence aussi la rétention des métaux dans le sol. Les études
réalisées par Reddy et Perkins, (1974) sur le Zn et plusieurs minéraux argileux, ont montré
que la kaolinite fixe des quantités assez faibles de Zn par rapport a la bentonite et I’illite qui
fixent des quantités plus significatives de Zn. Il est important aussi de signaler que |’affinité

des argiles pour les métaux lourds varie selon le métal en question. Par exemple, selon Tiller
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et al. (1984) le Zn a plus d’affinité pour les minéraux argileux (phyllosilicates) que le Cd et le
Ni.

1.6.6.2. Oxydes de Fe, Mn et Al

La présence des hydroxydes de Fe, d'Al et de Mn dans un sédiment ou dans un sol lui
confere un fort potentiel de sorption des cations métalliques (McLaren et Crawford, 1973a;
Shuman, 1979) en favorisant la formation des complexes stables (Schnoor, 2000). Les
surfaces des particules dans les environnements oxygénés ont des caractéristiques qui attirent
les métaux. Sous divers conditions, les métaux s’associent aux surfaces particulaires de
grande surface spécifique et de grande capacité d’échange cationique. Toutefois, les

associations qui peuvent étre formées différent selon les conditions d’oxydo-réduction.

Les réactions redox jouent un rdle majeur dans la chimie des métaux au niveau des
sédiments, ou le potentiel d’oxydo-réduction correspond au rapport net entre oxydation et

réduction.

Selon Luoma et al. (2008), Les couples redox les plus importants dans la compréhension du

devenir des métaux dans les sédiments sont principalement :
° Oz/ HZO

e SO,/ HyS: L’oxydation des sulfides et la réduction des sulfates convertie les
sulfides (HS") en sulfate (SO4™) selon la réaction ci-dessous. En absence d’oxygene,
[’élément important est le sulfide qui réagit fortement et rapidement avec des métaux

du type Fe et Mn.

20, + HS=SO/* + H'

I. Fe’/ Fe’": Par oxydation, Fe’* se forme et se convertit en oxyde de fer: Fe,0, (qui
précipite a la surface des particules) Les oxydes de fer ont d’abondants sites de

surface qui adsorbent fortement les métaux et les métalloides.
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O, + 4Fe’ + 4H" = 4Fe** + 2H,0

En absence d’oxygéne, Fe* est présent sous forme soluble mais il peut se combiner a
un sulfide pour former des sulfides de fer. En fait, la quantité de sulfide libre dans les
sédiments anoxiques est généralement déterminée par la quantité de Fe*". Si [Fe’*] >
[HS'], alors tous les sulfides seront présents sous forme de sulfide de fer (avec
d’autres sulfides inorganiques); si le contraire est vrai, alors des sulfides d’hydrogene

et les sédiments sentiront les ceufs cuits.

150, + 4FeS,+ 14H,0 = 4Fe(OH); + 850, + 16H"

Mn*"/ MnO,. En présence d’oxygéne, Mn forme un solide réactif : MnO, désigné
Mn(IV) (qui précipite a la surface des particules). En absence d’oxygeéne, la réaction
va dans le sens inverse et Mn(IV) est réduit au produit soluble Mn*". Ainsi, Mn se
trouve sous forme soluble dans les sédiments dans I’eau interstitielle si les sédiments
sont anoxiques mais est parfaitement insoluble dans les eaux oxygénées ou il est
néanmoins hautement réactif dans sa forme particulaire. Les métaux s’attachent aussi

fortement aux oxydes de manganése dans les sédiments oxygénés.
O, + 2Mn”" + 2H,0 = 2MnO, + 4H"
Le seul autre substrat ayant une forte capacité a lier le métal dans les sédiments qui
n’est pas sensible aux variations redox est la matiére organique.
1.6.6.3 Carbonates et sulfures

Les carbonates dans les sédiments proviennent de la dissolution du coquillage, de la

précipitation chimique du CaCQO; (évaporite) et de I’altération des roches sédimentaires
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carbonatés. Dans les sols, les acides organiques solubilisent les carbonates. Les cations Ca**

se libérent selon la réaction:

CaCO3 —>  Ca™+C05"

Les métaux lourds peuvent se lier aux carbonates dans les sédiments. En effet, les carbonates
avec leurs sites d'adsorption peuvent retenir les métaux. La précipitation du Cu par les
carbonates est la réaction la plus courante qui cause une déficience en Cu chez les plantes
cultivées sur un sol basique ou riche en carbonates (Karam, 2006). 1l est connu que le cuivre
forme des carbonates insolubles dans les sols (Loué, 1993; McLaughlin, 2001). La majorité
des métaux lourds sont difficilement solubles une fois liés aux carbonates ou aux sulfures.
Toutefois, la présence de la végétation dans un sol peut provoquer la solubilisation des

carbonates par libération des acides organiques et rendre les métaux biodisponibles.

1.6.6.4 Matiére organique

La présence de la matiére organique (MO) dans les sédiments, peut favoriser la formation
de complexes organo-métalliques et des chélates. La chélation métallique est un phénoméne
présent dans les sédiments. Les chélates agissent sur la biodisponibilité des métaux lourds. En
effet, les exsudats radiculaires secrétés par les plantes dans le sol peuvent modifier la
mobilité et la biodisponibilité du Cu dans la rhizosphére (Marschner, 1995; Hinsinger, 2001;
Chaignon et al, 2002) ainsi que celle d’autres métaux, en modifiant le pH (Marschner, 1995;
Salt er al., 1995; Marseille et al., 2000; Hinsinger, 2001; Chaignon et al., 2002), les
concentrations ioniques (Hinsinger, 2001), les conditions redox (Marschner, 1995; Marseille
et al., 2000; Hinsinger, 2001). La stabilité des chélates dépend du métal en question. L'ordre
décroissant des constantes de stabilité des chélates métalliques est le suivant ; Cu > Fe = Al>

Mn = Co > Zn (Alloway, 1990). f

1.6.6.5 pH

Le pH des sols joue un rdle trés important dans la mobilité des métaux et des

contaminants. Dans le cas du cuivre, il est connu que la solubilité du Cu est fortement
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influencée par le pH du sol (Cavallaro et McBride, 1980; Harter, 1983). En effet, la solubilité
des ions Cu est inversement proportionnelle aux valeurs de pH (James et Barrow, 1981;
McBride et Bouldin, 1984; Loué, 1993). Le pH contrdle les charges de surface des colloides
du sol qui ont des charges dépendantes du pH (oxydes, MO et les allophanes) (Cavallaro et
McBride, 1980; Harter, 1983). Ainsi, il régit ’adsorption/ désorption des métaux lourds.
Selon, Baker (1990), a un pH supérieur a 5,5, I'adsorption du Cu par les constituants d’un sol
agricole devient significative. Aussi, les formes non fixées du Cu dans le sol diminuent

considérablement avec 'augmentation du pH du sol au-dessus de 6,5 (Alva et al, 2000).

Généralement, le pH de la rhizosphére est différent de celui du sol environnant (Rendig et
Taylor, 1989). Un pH d’environ 7,8 est considéré le pH optimum pour la restauration des

hydrocarbures (Riser-Roberts, 1998 cité par Dibble et Bartha, 1979).

1.6.6.7 Température

La température du sol et de [’atmosphére influence considérablement le type de
végétation et la population microbienne présente dans le sol ainsi que la disponibilité des
contaminants. Il a ét¢ prouvé que la dégradation microbienne suit une relation de type
Arrhenius avec un métabolisme microbien qui double a chaque 10°C (Delille et al., 2004

cité par Leahy et Colwell, 1990).

Des études de bioremédiation sous des climats froids ont montré que les microbes adaptés a
ce climat peuvent dégrader les hydrocarbures pétroliers dans les sols (Tumeo and Guinn,

1997; Margesin, 2000; Delille et al., 2004).

1.6.7 Le compost et la phytorestauration

Les sédiments qui sont dragués avant d’€tre €pandus et mis en végétation sur terre sont

généralement déficients en éléments nutritifs et ont une structure médiocre qui empéche la
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rétention d’eau. Ainsi I’apport d’amendements organiques comme le compost peut fournir les
nutriments en carence a la plante (Singer et Munns., 1996). La décomposition de la mati¢re
organique est essentielle au recyclage des éléments nutritifs pour la plante (Mary ef al.,

1996).

Les composts procurent aux substrats de culture un apport en MO humifiée et en éléments
nutritifs a libération lente (N, P, K). En plus, ils permettent de corriger son pH (Fortin et
Karam, 1998), d'accroitre la porosité, I'aération, la capacité drainante et la rétention en eau
des résidus miniers (Bramao et Riquier, 1968; Stratton ez al., 1995). Les composts stimulent
positivement l'activité biologique et l'augmentation de la CEC (Stratton et al, 1995; Sauvesty
et Karam, 1998b). Plusieurs études ont révélé I’intérét de |’apport des amendements
organiques dans la réhabilitation des sites dégradés et dans la restauration de terrains
contaminés (parc a résidus miniers, friches et déchets industriels, etc.) (Aajjane, 1997; Fortin

et Karam, 1998; Sauvesty et Karam, 1998 a et b, Casséus et Karam, 2006).

Casséus et Karam (2006) ont observé un effet linéaire significatif des doses de composts
commerciaux a base de tourbe et de déchets de crevettes sur le rendement en matiére séche de
la fétuque et la fertilité des sédiments de dragage. D’autres études ont trouvé un effet
bénéfique de ce compost sur la croissance et le rendement de I'orge cultivé sur un sol loam-
sableux peu fertile (Hountin et al., 1995) et de la pucinellie (Pucinellia distans) cultivée sur
des boues rouges (Fortin et Karam, 1998). Aajjane et al, (1997), a révélé une augmentation
de la croissance de Ja fétuque en présence de tourbe de sphaigne, et une corrélation entre le
contenu en MO des échantillons de résidus miniers sulfurés et le rendement en matiére séche

du mais.

1.7 Mycorhizes

Les mycorhizes arbusculaires (MA) sont des champignons microscopiques
gloméromycétes a structures fongiques formés d’arbuscules et vésicules intracellulaires et de
mycéliums et spores extra-racinaires (Fortin et al., 2008). Le terme ‘arbusculaire’ référe a une

structure microscopique unique que développent ces champignons dans les cellules corticales
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des racines (Fortin et al., 2008). Ces mycorhizes pénétrent de fagon subtile les cellules hotes
sans les perturber (Fortin ef al., 2008). Les MA se trouvent naturellement dans les sols et
peuvent coloniser les racines de plus de 70% des plantes vasculaires et des bryophytes pour
former une symbiose avec les plantes (Smith et Read, 1997; Fortin et al., 2008). Cette
symbiose (MA végétal) est étudiée depuis un siecle (Gallaud, 1905). En fait, les champignons
MA peuvent produire et fournir les minéraux aux racines des plantes hétes, incluant P, Zn,

Cu et Mg, en échange du carbone organique (Smith et Read, 1997; Clark et Zeto, 2000).

La colonisation mycorhizienne arbusculaire a plusieurs avantages. D’abord, grice a la
symbiose plante — mycorhize, le volume de sol exploité par les racines des plantes peut
augmenter grace aux mycéliums externes des MA (Bolan, 1991). En effet, les mycorhizes
augmentent la surface de contact sol- plante jusqu’a 47 fois par |’élaboration d’un réseau
d’hyphes mycéliens (Smith et Read, 1997). En plus, ils ont un impact sur [’accumulation des
métaux dans les plantes (Bradley et al., 1981; Tinker et Read, 1983; Giasson et al., 2005) .
Dans le méme sens, les études effectuées par Mohammad et al., (1995) et Bi et al., (2003)
ont montré que les mycorhizes favorisent I’accumulation des métaux lourds dans les parties
aériennes des légumineuses et des graminées. Ainsi, les MA peuvent étre une solution de
recours pour la remise en végétation des sites de résidus miniers puisqu’ ils augmentent la
capacité d’absorption des nutriments par le systeéme racinaire, ce qui résulte en un meilleur
niveau de germination et taux de croissance. (Perry et Amaranthus, 1990; Giasson et al.,
2008). Par ailleurs, les mycorhizes peuvent contrer les effets toxiques des métaux lourds sur
les plantes, améliorer la structure des sédiments dragués en voie de transformation dans le
sol, et favoriser par conséquence la rétention de [’eau nécessaire pour les plantes (Giasson et

al., 2008).

Bref, et pour conclure, I’inoculation des plantes par les mycorhizes est une opération trés peu
coliteuse qui permet d’augmenter la biomasse et de favoriser la survie des plantes (Giasson ez

al., 2005; 2008).



CHAPITRE 11

MATERIEL ET METHODES

IL.I. Matériel

II.1.1. Sédiments

La présente étude a été réalisée sur deux sédiments différents, soit les sédiments de la
riviere St-Charles (essai cultural démarré en 2007) et les sédiments du port de Montréal (essai

cultural démarré en 2008).

I1.1.1.1. Sédiment de la riviére St-Charles (SRSC)

Les sédiments SRSC ont été prélevés des berges de la riviere St-Charles dans la ville de
Québec. En 2007, environ 1400 tonnes de ces sédiments ont été épandus sur 40 cm de
profondeur, sur une cellule de confinement sécuritaire chez la compagnie Horizon
Environnement, dans la région de Grande Piles au Québec. Des échantillons de sédiments ont
été prélevés, séchés a I’air libre et tamisées. Les sédiments sont composés de deux fractions.
La fraction fine a une texture de sable grossier, correspondant a 85,3% de sable et 14,7% de
silt et argile. Toutefois, la fraction grossi¢re qui représente environ 15% est composée de
gravier, de blocs et de pierres. Les principales propriétés chimiques sont présentées dans le

tableau 2.1. (Fig.2.1)



- - . . 4
- -'."'.'."—"'P-_--r' =
P $ 04 .'( 3
- i Y
LS
- ‘ <1 \‘\_ |
'M-. - - .
L] x} =
]

Figure.2.1. Epandage des sédiments de la riviére St-Charles (SRSC) en 2007.
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.1.1.2 . Sédiments du port de Montréal (SPM)

Ces sédiments ont ét¢ dragués dans le Port de Montréal sur les berges du fleuve St-
Laurent, dans le secteur des raffineries de pétrole, & Montréal Est. En 2007, environ 1400
tonnes de ces sédiments ont €té épandus sur 40 cm de profondeur, sur une cellule de
confinement sécuritaire chez la compagnie Horizon Environnement, dans la région de Grande

Piles au Québec.

Des échantillons de ces sédiments ont été prélevés, séchés a Iair libre puis tamisées. Les
sédiments ont une texture argilo-silteuse correspondant 2 78% de silt et argile, 22% de sable
fin. Les sédiments contiennent aussi une fraction grossiére (12% de gravier, blocs et pierres).

Les principales propriétés chimiques sont présentées dans le tableau 2.1. (Fig.2.2)

Figure.2.2. Les sédiments du port de Montréal (SPM) épandus sur la cellule de confinement
sécuritaire, en 2007.
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Tableau 2. 1. Quelques caractéristiques des sédiments de la riviére Saint-Charles et des sédiments du
port de Montréal.

Sédiments  Sédiments Critere  Annexe |

Parametre SRSC SPM Ce du
MDDEP#*

pH-eau' 7.4 6,9
Teneur en eau (%) 11,8 20,2
C organique’ (%) 5.1 11,5
Mélaux lourds totaux® (mg ke
Cd 43 8 20 100
Cu 1801 8000 500 2500
Mn 690 924 2200 11000
Ni 89,9 881 500 2500
Pb 1156 467 1000 5000
Zn 11519 1053 1500 7500
Indice de métaux disponibles (mg_kgi)
Cd-Mehlich IIT* 14 4
Cu-Mehlich 111 630 2090
Mn-Mehlich [II 137 156
Ni-Mehlich 111 26 261
Pb-Mehlich II1 113 233
Zn-Mehlich III 3790 528
Hydrocarbures (mg ke'H)™"
HAP 247 44

! Rapport CP: eau 1:5; méthode MA.100 - pH 1.1 (CEAEQ, 2006); 2. Karam (1993);
Y Méthode MéL 1.1 (CEAEQ, 20074), dosage par le spectrophotométre d'absorplion atomique;

. Solution Mehlich 11 (Mehlich, 1984), Méthode Mét. ass. 1.0 (CEAEQ, 2007b);
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* . Critéres génériques des sols de la politique des terrains contaminés, (MDDEP, 1998 révisé en 2010);
** - r¢glement sur ’enfouissement des sols contaminées MDDEP, ( 2001 révisé en 2010).

"1 Analyse effectuée par le laboratoire Maxaam.

11.1.2 Amendement organique (compost)

Le compost de péte de papier (CAB) utilisé lors des essais culturaux entrepris en 2008 et
en 2009 provient de la papetiére Abitibi Bowater (Fig. 2.3). La teneur en matiére organique
du compost a été déterminée par calcination a 550°C pendant 16 heures (Karam, 1993). Les

principales propriétés chimiques sont présentées dans le tableau 2.2.

Figure.2.3. Le compost (CAB) provenant de la papeti¢re Abitibi Bowater utilisé dans le
cadre des essais culturaux sur les sédiments SRSC et SPM, en 2008.
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Tableau 2.2. Quelques propriétés chimiques du compost CAB utilisé dans la présente étude.

Compost
Paramétre CAB
pH-eau' 5,00
C organique2 (%) 46,68
Quelques éléments nutritifs totaux’
(mg kg™
Cu 389
Mn 473
Zn 159
Ca 10273
Mg 5328
K 2527
Indice d’oligo-éléments disponibles
(mg kg )*
Cu-Mehlich III 26
Mn-Mehlich III 47
Zn-Mehlich 111 15

' : Rapport CP: eau 1:5; méthode MA.100 - pH 1.1 (CEAEQ, 2006).

1 Karam (1993).

3 Méthode Mét 1.1 (CEAEQ, 2007a), dosage par le spectrophotométre d'absorption atomique.

" : Solution Mehlich [II (Mehlich, 1984), Méthode Mét. ass. 1.0 (CEAEQ, 2007b).

11.1.3. Plantes utilisées dans les essais

Les plantes indicatrices utilisées dans la présente étude sont la fétuque rouge tragante
(Festuca rubra), la fétuque élevée (Festuca eliator), I’agropyre (Agropyron repens), le ray-
grass (Lolium perenne L.), la fléole des prés (Phleum pratense L.), le lotier corniculé (Lolium

corniculatus), le tréfle blanc (Trifolium repens) et |a tanaisie vulgaire (Tanacetum vulgare).

Le choix des espéces de plantes a été fait en fonction de leur efficacité reconnue comme
accumulatrice des métaux et a biomasse élevée. Des essais antérieurs sur ces plantes a

I’exception de la tanaisie vulgaire, ont déja prouvé leur tolérance en fortes concentrations en
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métaux lourds (Giasson et al., 1997; Giasson et al., 2005). Par contre, la tanaisie vulgaire est
utilisée pour la premiere fois dans la phytorestauration dans le cadre de la présente étude,
puisque dans la littérature on ne trouve pas des études antécédentes sur la tanaisie vulgaire
utilisée pour des fins de phytoremediation. Cependant, Giasson 1997, a mentionné la capacité

de prolifération de la tanaisie vulgaire dans les terrains fortement contaminés 8 Montréal.

I1.1.4. Mycorhizes

Les plantes ont été inoculées avec Glomus intraradices. Ces mycorhizes arbusculaires
(MA) sont des champignons microscopiques gloméromycetes de structures fongiques
formées d’arbuscules et vésicules intracellulaires, et de mycéliums et spores extra-racinaires

(Fortin et al., 2008).

11.2. Essais culturaux sur le terrain

Des essais culturaux sur le terrain ont été réalisés sur les sédiments SRSC en 2007, 2008
et en 2009 (trois années de mise en végétation) et sur les sédiments SPM en 2008 et en 2009
(deux années de végétation apres avoir laissé les sédiments a 1’air libre pendant un an). En
2007, les deux types de sédiments ont été étendus uniformément sur une cellule de
confinement sécuritaire initialement remplie de sols contaminés et couverte avec une couche
de 10 cm de sable. Ensuite, un dispositif en micro-parcelles fut établi sur les sédiments SRSC
en 2007 (trois années de mise en végétation : 2007, 2008 et 2009) et sur les sédiments SPM
en 2008 et 2009 (deux années de mise en végétation). Les sédiments ont été mis en
végétation en 2007, 2008 et en 2009 pour SRSC et en 2008 et 2009 pour SPM. Les parcelles
ont été arrosées occasionnellement par un systéme d’irrigation qui exploite les eaux de

lixiviation des cellules de confinement qui sont récupérées, traitées et réutilisées.
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I1.2.1. Traitements

A) Essais sur les sédiments SRSC

Le site d’essai mesurant 675 m® (18 m par 37,5 m) a été subdivisé en 20 parcelles
ayant chacune une superficie de 33,75 m?, soit ’équivalent de 7,5 m x 4,5 m par parcelle, et
une zone tampon de | m séparant chaque parcelle.

Sur les 4 micro-parcelles A, B, C et D, nous avons cultivé, en 2007 en 2008 et en 2009, les 4
types de végétation suivants:

T1 spsc = mélange de Graminées- Légumineuses : 20% de fétuque rouge tragante (Festuca
rubra), 20% de fétuque élevée (Festuca eliator), 15% d’agropyre (Agropyron repens), 15%
de ray-grass (Lolium perenne L.), 21% de fléole des pres (Phleum pratense L.), 5% de lotier
corniculé (Lolium cornuculatus) et 4% de tréfle blanc (Trifolium repens);

T2 srse = T'1 inoculé avec Glomus intraradices:;

T3 srsc = tanaisie vulgaire (Tanacetum vulgare);

T4 sgsc = tanaisie vulgaire inoculée avec Glomus intraradices.

Les traitements ont été répétés S fois sous forme de blocs aléatoires (Fig. 2.4). Durant les
mois de juillet 2008 et juillet 2009, nous avons appliqué 2 cm d’épaisseur de compost sur

’ensemble des parcelles.

Durant le mois d’octobre 2007, les parties aériennes des plants qui ont poussé et les racines
ont été récoltées. Egalement, un prélévement d’échantillons de sédiments (substrats) a été
effectué au moyen d’une tariere a 20 cm de profondeur. En plus de I’ensemencement des
graines de tanaisie vulgaire en mai 2008, une transplantation de plants de tanaisie vulgaire
(avec et sans inoculation) fut effectuée en juin 2008. En octobre 2008 et en octobre 2009, les
mémes opérations de récolte et de préléevement d’échantillons de substrats mentionnées

précédemment ont été réalisées.
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Figure 2.4 Les traitements appliqués aux parcelles sur les sédiments de la riviére St-Charles

(SRSC) de 2007 & 2009.
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B) Essais sur les sédiments SPM

Le site d’essai mesurant 675 m” (18 m par 37,5 m) a été subdivisé en 20 parcelles
ayant chacune une superficie de 33,75 m?, soit I’équivalent de 7,5 m x 4,5 m par parcelle, et

une zone tampon de 1 m séparant chaque parcelle.

Sur les 4 micros parcelles E, G, H et J, nous avons appliqué en 2008 et en 2009 les 4

traitements de végétation suivants:
Tl1spy = Mélange de plantes (K2) inoculées avec Glomus intraradices;

T2spm = 20% de fétuque rouge tragante (Festuca rubra), 20% de fétuque élevée (Festuca
eliator), 15% d’agropyre (Agropyron repens), 15% de ray-grass (Lolium perenne L.), 21% de
fléole des prés (Phleum pratense L.), 5% de lotier corniculé (Lolium cornuculatus) et 4% de

tréfle blanc (7rifolium repens);

T3spm = tanaisie vulgaire (Tanacetum vulgare) inoculée avec Glomus intraradices;
Tdgpy = tanaisie vulgaire non inoculée.

Les traitements ont été répétés 5 fois sous forme de blocs aléatoires (Fig. 2.5). Durant les
mois de juillet 2008 et juillet 2009, nous avons appliqué 2 cm d’épaisseur de compost sur

’ensemble des parcelles.

En plus de I’ensemencement des graines de tanaisie en mai 2008, une transplantation de
plants de tanaisie vulgaire (avec et ans inoculation) fut effectuée en juin 2008. En octobre
2008 et en octobre 2009, les parties aériennes des plants et les racines ont été récoltées.
Egalement, un prélévement d’échantillons de sédiments (substrats) a été effectué au moyen

d’une tariere a 20 cm de profondeur.
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Figure 2.5. Les quatre traitements appliqués aux parcelles sur les sédiments du port de

Montréal SPM en 2008 et en 2009.
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JI.3. Paramétres mesurés

Les coupes des plants ont été faites a environ 1 cm au dessus des sédiments. Les parties
récoltées ont été pesées puis séchées a I’air libre pendant 2 mois, puis pesées de nouveau pour
obtenir le rendement en matiere séche (MS). Le matériel végétal a été ensuite broyé a | mm.
Les racines ont été lavées a 1’eau distillée, blanchies au KOH puis colorées a I’encre afin

d’évaluer la colonisation mycorhizienne selon le protocole de Vierheilig et al. (1998).

Le contenu en métaux lourds (Cd, Cu, Mn, Ni, Pb, Zn) du matériel végétal ainsi que la
quantité totale des métaux dans les substrats (sédiment sans racines) prélevés au moment de
la récolte ont été déterminés par digestion acide (HNO; 50% + HCI 20%) (CEAEQ, 2007a).
Les métaux ont été dosés a ’aide d’un spectrophotométre d’absorption atomique de type
GBC-ARL Scientific, modele 906AA.

I1.4. Analyses statistiques

Les données ont été analysées statistiquement suivant la procédure GLM du logiciel
d'analyse de la compagnie SAS (SAS Institute Inc., 2004). Les paramétres statistiques sont :
la moyenne, I’écart-type, le coefficient de corrélation simple Pearson et les valeurs de F de

I’analyse de variance.



CHAPITRE III

RESULTATS ET DISCUSSION

III.1. SRSC

II1.1.1 Rendement en matiére séche des plantes, concentration des métaux dans la
biomasse et prélévements aériens

II1.1.1.1 Premiére année (2007)
Aprés 5 mois de I’ensemencement, seulement la végétation des traitements T lspsc et T2grsc @
poussé sur les sédiments SRSC. Les semences de tanaisie (traitements T3sgrsc et T4srsc) n’ont

pas germées (Fig.3.1). (voir annexe B)

A- Traitement T1ggsc (mélange Graminées — Légumineuses).

Le tableau 3.1 présente les données de la caractérisation des parcelles cultivées avec
Tlsrsc aprés 5 mois de la mise en végétation (2007). Le pH des sédiments est de (7,1) et la
teneur en matiére organique est de 6%. Les valeurs de ’indice de biodisponibilité des métaux
apparaissent dans le tableau 3.1. Ces valeurs varient de 12 mg/kg pour le Cd & 3421 mg/kg

pour le Zn, indiquant une tres forte teneur en métaux phytodisponibles.

Aprés la premiére année, environ 30% de la superficie des parcelles étaient couvertes d’une
végétation peu dense. Par contre les graminées ont poussé dans les dépressions ou I’eau

s’accumule. La hauteur des plants a atteint 10 cm.

Le rendement en matiére seche au terme de la premiére année a atteint un maximum de 250
kg/ha avec une moyenne des parcelles de I’ordre de 84,2 Kg/ha. La végétation a accumulé en

moyenne 790 mg/kg de Zn, 168 mg/kg de Cu, 204 mg/kg de Mn, 226 mg/kg de Pb, 11 mg/kg
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de Cd et 79,6 mg/kg de Ni (Tableau 3.2). Le prélevement des métaux dans les parties
végétales aériennes était trés faible a cause de la faible biomasse : 9,8 mg de Zn, 2,4 mg de

Cu, 2 mg de Mn, 2,8 mg de Pb, 0,1 mg de Cd et 0,6 mg de Ni.

Figure 3.1. Le couvert végétal développé sur les sédiments de la riviere St-Charles (SRSC),
en octobre 2007.

B) Traitement T2 ggsc (mélange Graminées — Légumineuses avec mycorhize)

Les données de la caractérisation des parcelles traitées par T2 ggsc apreés 5 mois de
I’ensemencement (2007) sont présentées dans Le tableau 3.1. Le pH est alcalin (7,1) et la
teneur en maticre organique est de 5%. Les valeurs de I’indice de biodisponibilité des métaux
varient de 12 mg/kg pour le Cd a 3217 mg/kg pour le Zn, indiquant une trés forte teneur en
métaux phytodisponibles.
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Aprés 5 mois de croissance, environ 30% de la superficie des parcelles était couverte par la
végétation (Fig.3.1). Toutefois, la hauteur des plants a atteint 10 cm. Le rendement en
matiére séche au terme la premiere année a atteint un maximum de 140 kg/ha avec une

moyenne des parcelles de I’ordre de 84 Kg/ha.

Les plants ont pu accumuler en moyenne 1103 mg/kg de Zn, 119 mg/kg de Cu, 126 mg/kg
de Mn, 120 mg/kg de Pb, 9,3 mg/kg de Cd et 31 mg/kg de Ni. (Tableau 3.2). Le prélévement
des métaux dans les parties végétales aériennes était trés faible en conséquence de la faible

biomasse: 10 mg de Zn et environ 1 mg de chacun des autres métaux.

Tableau 3.1. Caractérisation des sols des cing parcelles cultivées avec T1 grsc (sans
mycorhize) et T2 gpsc (avec mycorhize) et rendement en matiere séche de la biomasse
aérienne de la premiére année.

Moyenne ~ Moyenne

Variable Tl SRSC T2 SRSC
pH (sédiment) 7,15 7,14
Mo (sédiment %) 5,9 4,93
Biomasse (kg/ha) 84,2 84

Indice de biodisponiblité* des métaux dans les sédiments
des parcelles T1 (mg/kg)

Zn-M3 3421 3217
Cu-M3 369 317
Mn-M3 175 32
Pb-M3 181 166
Cd-M3 12 12
Ni-M3 15,9 14,8

*M3 : (Mehlich, 1984).
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Tableau 3.2 Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne séche des parcelles
cultivées avec T1 grsc (sans mycorhize) et T2 srsc (avec mycorhize) a la premiére année.

Moyenne des  Moyenne des

Variable parcelles parcelles
Tlsrsc T2rsc

Zn 790 1103
Cu 169 119
Mn 204 127
Pb 226 120
Cd 11 9,3
Ni 80 31

I11.1.1.2. La deuxiéme année (octobre 2008)

A) Traitement T1 sgsc

Le pH des parcelles traitées par T1srsc est alcalin pour un sol (6,8) et la teneur en matiere
organique est de 6 %. Les valeurs de ’indice de biodisponibilité des métaux apparaissent
dans le tableau 3.3. Ces valeurs varient de 17,7 mg/kg pour le Cd a 6343 mg/kg pour le Zn,

indiquant une tres forte teneur en métaux phytodisponibles.

Durant la deuxieme année de mise en végétation, le pourcentage de couverture a atteint 80%
avec |’apparition des légumineuses surtout le treéfle blanc et le treéfle rouge. La hauteur des
plants a atteint 24 cm. Le rendement en matiére séche au terme de la deuxieme année d’essai
a atteint un maximum de 503,5 kg/ha avec une moyenne des parcelles de 'ordre de 251,2

kg/ha.

Les plantes ont pu accumuler en moyenne 576 mg/kg de Zn, 114 mg/kg de Cu, 69,4 mg/kg
de Mn, 91 mg/kg de Pb, 5 mg/kg de Cd et 62 mg de Ni. Les plantes ont pu prélever 15,4 mg
de Zn, 3,2 mg de Cu, 1,8 mg de Mn, 2,] mg de Pb, 0,1 mg de Cd et 1,7 mg de Ni.
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B) Traitement T2 sgrsc

Le tableau 3.3 présente les données de la caractérisation des parcelles traitées par
T2srsc apres 5 mois de ["ensemencement, a la deuxiéme année d’essai (2008). Le pH est de
6,9 et la teneur en matiere organique est de 5%. Les valeurs I’indice de biodisponibilité
varient de 9,2 mg/kg pour le Cd a 2453 mg/kg pour le Zn, indiquant une trés forte teneur en

métaux phytodisponibles.

Durant la deuxiéme année de mise en végétation, le pourcentage de couverture a atteint 85%
avec I’apparition des légumineuses surtout le tréfle blanc et le tréfle rouge. La hauteur des
plants a atteint 26 cm. De plus, les plantes ne présentent pas de signes de toxicité ou de
carences. Le rendement en matiére séche au terme de la deuxiéme année d’essai a atteint un

maximum de 1090 kg/ha avec une moyenne des parcelles de I’ordre de 717 kg/ha.

Les plants inoculés avec les mycorhizes ont pu accumuler en moyenne 861 mg/kg de Zn, 89
mg/kg de Cu, 78 mg/kg de Mn, 61 mg/kg de Pb, 58 mg/kg de Ni et 8 mg/kg de Cd (Tableau
3.4). Les pantes ont pu prélever 67 mg de Zn, 7 mg de Cu, 5,6 mg de Mn, 4 mg de Pb, 0,5 mg
de Cd et 4,2 mg de Ni.
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Tableau 3.3, Caractérisation des sols des cing parcelles cultivées avec T srsc, T2 srsc » 13

srsc et T4 grsc et le rendement en matiere seche de la biomasse aérienne a la deuxiéme année
(octobre 2008).

Moyenne Moyenne Moyenne  Moyenne
Variable Tl srsc T2 srsc T3 srsc T4 srsc
pH (sédiment) 6,8 6,9 7 7,1
Mo (sédiment %) 6 5 4,1 5
Biomasse (kg/ha) 251 717 68,3 84,3
Indice de Biodisponiblité* des métaux dans les sédiments des parcelles T4 (mg/kg)
Zn-M3 6343 2453 2443 3923
Cu-M3 816 173 746 785
Mn-M3 180 45 138 184
Pb-M3 116 82 148 107
Cd-M3 18 9,2 14 17
Ni-M3 31 14 27 32

*M3 : (Mehlich, 1984).

Tableau 3.4. Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne s¢che des

parcelles cultivées avec T1 spse, T2 srsc, T3 srsc et T4 sgsc @ la deuxiéme année (octobre
2008).

. Moyenne Moyenne Moyenne Moyenne
Variable Tlosc T2 Tdsese  Thsic
Zn 576 869 314 470
Cu 114 88 57 94
Mn 69 78 60 90
Pb 91 61 71,3 63
Cd 5 8 12 27

Ni 62 58 18 18,3
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C) Traitement T3 grsc

A la deuxiéme année d’essai, Le pH des parcelles est de 7 et la teneur en matiére
organique est de 4,1%. Les valeurs de I’indice de biodisponibilité des métaux varient de 14
mg/kg pour le Cd a 2443 mg/kg pour le Zn, indiquant une trés forte teneur en métaux

phytodisponibles. (Voir tableau 3.3)

Au terme de la premiére année d’essai (2007), la tanaisie n’avait pas poussé, alors nous avons
procédé a un ensemencement suivi d’une transplantation en 2008. En octobre 2008, environ
15% de la superficie des parcelles était couverte de plantes. Les plants transplantés ont atteint
60 cm de hauteur. Le rendement en matiére séche a atteint un maximum de 159 kg/ha avec

une moyenne des parcelles de I’ordre de 68,3 kg/ha.

Les biomasses aériennes des plantes de tanaisie non inoculées ont accumulé en moyenne 314
mg/kg de Zn, 57 mg/kg de Cu, 60 mg/kg de Mn, 71 mg/kg de Pb, 18 mg/kg de Ni et 11,8
mg/kg de Cd (Tableau 3.4). En raison de la trés faible biomasse aérienne générée, le
prélévement des métaux est inférieur 4 1 mg/m’, & "exception du prélévement du Zn qui est

d’environ 3 mg/m’.

D) Traitement T4 spsc

A la fin de la saison de végétation en 2008 (5 mois), 15% environ de la superficie des
parcelles était couverte de végétation. Les plants transplantés ont poussé, atteignant 60 cm de
hauteur. Le rendement en matiére séche a atteint un maximum de 115 kg/ha avec une

moyenne des parcelles de 84 kg/ha.

Les parcelles se caractérisent par un pH basique (7,1) et une teneur en matiere organique de
5%. Les valeurs de ’indice de biodisponibilité des métaux varient de 16,5 mg/kg pour le Cd

43923 mg/kg pour le Zn. (tableau 3.3)
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Les parties aériennes des plantes inoculées avec les mycorhizes ont accumulé en moyenne
470 mg/kg de Zn, 94 mg/kg de Cu, 91 mg/kg de Mn, 63 mg/kg de Pb, 18 mg/kg de Ni et 27
mg/kg de Cd. Le préléevement des métaux est inferieur & lmg/m® & I’exception du

préléevement du Zn qui est d’environ 4,1 mg/m’.

I11.1.1.3 La troisiéme année (octobre 2009).

C-1 Traitement T1 sgrsc

Durant la troisieme année de la mise en végétation, le pourcentage de couverture a atteint
90% avec dominance des légumineuses (le tréfle blanc et le tréfle rouge). La hauteur des
plantes a atteint 30 cm. Le rendement en matiere séche au terme de la troisieme année d’essai

a atteint un maximum de 950 k g/ha avec une moyenne des parcelles de I’ordre de 550 kg/ha.

Les plantes ont pu extraire en moyenne 311 mg/kg de Zn, 42 mg/kg de Cu, 8 mg/kg de Pb, 12
mg/kg de Cd. Les plantes ont pu extraire 18 mg de Zn, 1,8 mgde Cu et | mg de Cd (Tableau
3.5).

C-2 Traitement T2 sgsc

Pour T2¢rsc, le pourcentage de couverture a atteint 95% avec la dominance aussi des
légumineuses surtout le tréfle blanc. La hauteur des plantes a atteint 30 cm. Le rendement en
matiére seche au terme de la troisiéme année d’essai a atteint un maximum de 1590 kg/ha

avec une moyenne des parcelles de I’ordre de 960 kg/ha.

Les plantes inoculés avec les mycorhizes ont pu concentrer en moyenne 180 mg/kg de Zn, 24
mg/kg de Cu, 12 mg/kg de Niet 9 mg/kg de Cd. Le taux de prélévement des métaux lourds
par la végétation est de 17 mg de Zn, 2 mg de Cu, 1,7 mg de Cd. (Tableau 3.6).



C-3 Traitement T3SRSC et T4SRSC
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Au terme de la troisieme année (2009), la tanaisie ensemencé et transplanté n’a pu survivre

sur les parcelles T3grsc et T4 srsc. Une sélection naturelle s’est produite puisque le tréfle qui

a commencé a envahir les parcelles en dépit de |a tanaisie.

Tableau 3.5. Caractérisation des sols des cing parcelles cultivées avec Tl srsc et T2 spsc et le
rendement en matiére séche de la biomasse aérienne a la troisiéme année (octobre 2009).

Moyenne  Moyenne
Variable Tlsrsc T2 srsc
pH (sédiment) 6,9
Mo (sédiment %) 5
Biomasse (kg/ha) 960

Tableau 3.6. Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne séche des
parcelles cultivées avec T1 spsc et T2 spsc a la troisiéme année (octobre 2009).

Moyenne des

Moyenne des

Variable parcelles parcelles
Tlsrsc T2srsc

Zn 311 180
Cu 42 24
Mn 60 1,7
Pb 8 61

Cd 12 9

Ni 12 21
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IT1.1.2 Les métaux lourds

Les concentrations moyennes en métaux lourds (Cu, Cd, N, Mn, Pb, Zn) ont été calculées
a partir de la caractérisation faite sur les échantillons de sédiments prélevés durant les trois

saisons de croissances.

En se basant sur les criteres du MDDEP (MDDEP, 2010) du reglement sur [’enfouissement
des sols contaminées (RESC), on remarque que les concentrations des contaminants dans les
sédiment dépassent le critere de [’Annexe 1 de RESC du MDDEP en Zn déterminé a 7500
mg kg-' avec une concentration moyenne d’environ 11519 mg kg-'. Donc, ce sédiment doit
obligatoirement étre traité avant son enfouissement. La concentration moyenne du cuivre du
sédiment dragué est d’environ 1855 mg kg-' et se situe dans la plage C-D (500 — 2500) des
crittres du MDDEP. Le plomb se situe également dans la plage C-D (1000 — 5000). Le
cadmium se situe dans la plage C-D (20 — 100) avec 44,8 mg kg-' . Finalement, le Ni dépasse
le critére B avec 140 mg kg-' pour se situer dans la plage B-C (100 - 500). Quant au Mn,
avec une concentration d’environ 689 mg kg-' il est légérement en bas du critére A (770
mg/kg), donc il n’est pas considéré en concentration toxique dans le sédiment SRSC.

(Tableau 3.7).

Tel’que vu a la section 1.3, dans un sol, la totalité d’un métal n’est pas entiérement disponible
pour les plantes. Seulement une fraction assimilable est biodisponible (Fig.3.2). Toutefois, Le
pH du sol influence la mobilité des métaux lourds et leur biodisponibilité. En fait, dans les
parcelles, les valeurs de pH supérieures toujours supérieur a 6,5 indiquent un milieu alcalin
dii & la présence de cations basiques tel que le calcium. L’alcalinité du sol réduit la mobilité
des métaux (Zn, Cu, Pb, Ni) puisque ces derniers ont tendance a se lier aux carbonates
fortement présents dans les parcelles. En effet, d’origine fluviale, les sédiments SRSC sont
riches en carbonates (CaCO,) d’origine minérale et biogénique provenant de coquillage.
Selon Dinel et al. (2000), la fraction liée aux carbonates et celle liée a la matiere organique
sont difficilement extractibles dans la rhizosphere. Par contre, I’inoculation les plantes avec
des champignons mycorhiziens qui par I’intermédiaire de leurs acides organiques libérés dans

le sol solubilisent les carbonates et rendent les métaux plus extractibles (Giasson et al., 2005).



56

Généralement, la fraction assimilable par la végétation varie d’un métal & un autre et change
en fonction des caractéristiques intrinseéques du sol telles que la présence des oxydes de Fe,
la teneur en matieres organiques, etc. (McLaren et Crawford, 1973a; Schuman, 1997; Peters.,
1999; Schnoor, 2000; McLaughlin, 2001; Chaignon et al., 2002). En effet, la fraction liée
aux oxydes de Fe et de Mn est facilement extractible et similaire a la fraction soluble dans

I’eau et échangeables (Dinel et al., 2000).

Tableau 3.7 Concentrations moyennes des métaux lourds dans le sédiment SRSC (mg/kg)
aprés sa mise en végétation et classement selon la norme du ministere MDDEP (2010).

Moyenne Minimum Maximum Critére MDDEP
Cu 1855 1106 4738 C-D
Cd 448 32 75 C-D
Ni 140,5 111 181 B-C
Pb 1156 746 1782 C-D

Zn 11519 7073 16639 D+
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Figure 3.2. Concentrations de métaux lourds totaux et indices de métaux assimilables dans
les sédiments de la riviére St-Charles (SRSC) (CEAEQ, 2007a; 2007b).

La figure 3.3 montre le pourcentage de chaque métal disponible pour les plantes. Donc on
remarque que 34% du Cu total est disponible pour la phytoextraction. La fraction de métaux
disponible est d’environ 32% pour le Cd, 18% pour le Ni et de 10% pour le Pb qui est un

élément de trés faible mobilité.

Cu
1855 mg kg'!

Assimilable
34%

Non
disponible
66%
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32%
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10%
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Figure 3.3 Concentrations moyennes des métaux lourds totaux dans les parcelles des
sédiments de la riviére St-Charles (SRSC) et pourcentage des fractions de métaux
assimilables (CEAEQ, 2007a; 2007b).
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Le zinc

Le sédiment SRSC contient en moyenne 11519 mg/kg de Zn. Une concentration qui dépasse
le critere de I’annexe 1 du RESC du MDDEP (7500 mg/kg) (MDDEP, 2006). Une telle
concentration est extrémement élevée mais il est bien notable que la fraction assimilable
(33%) est importante et pouvoir extraire cette fraction avec les plantes peut diminuer la

concentration a la plage C-D. (Fig. 3.4)

Zn
11519 mg kg-1

Assimilable
33%
Non
disponible
67%

Figure 3.4 Concentrations moyennes du Zn total dans les parcelles des sédiments la riviére
St-Charles (SRSC) et pourcentage de la fraction de Zn assimilable (CEAEQ, 2007a; 2007b).

I11.1.4 Les HAP

La figure 3.5 montre une diminution des concentrations des HAP qui dépassent le
critere de I’Annexe 1 du RSC du MDDEP (10 mg/kg), notamment le 1-méthylnaphtaléne (13
mg/kg) et le 2-méthylnaphtaiéne (11 mg/kg) et le chrysene (14). En octobre 2008, les HAP
ont baissé en dessous du critere du MDDEP (Fig. 3.5). La concentration moyenne des HAP
du sédiment SRSC a baissé de 204 mg kg'l en 2007 a 72,2 mg kg-I en 2008. En 2009, la
concentration moyenne des HAP a baissé a 19 mg kg™ Parallélement, Jes concentrations des
HAP citer ci-dessus ont baissé jusqu’ & 1 mg/kg pour le chryséne voire zéro mg/kg pour le 1-

méthylnaphtaléne et le 2-méthylnaphtaléne.
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Figure 3.5 Evolution des concentrations des HAP dans les sédiments de la riviére St-Charles
(SRSO).
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II1.1.S Discussion (SRSC)

Effet des mycorhizes sur la biomasse et ’accumulation des métaux

Le rendement de la premiere récolte (premiére année) en biomasse séche était trés faible
(84 kg/ha pour Tlgrse et 84,2 kg/ha pour T2grsc) et ne montre pas une différence
significative entre T1 sgsc (graminées-légumineuses sans mycorhize) et T2 srsc (graminées-
légumineuses avec mycorhize). Dans ce cas, il est probable que suite a I’inoculation des
plantes du mélange T2 sgsc avec les mycorhizes, les champignons ne se sont pas développés
dans les parcelles. Ce résultat est confirmé par notre évaluation de la colonisation des racines
par les mycorhizes selon le protocole de Vierheilig et al. (1998). En effet, la colonisation des

racines n’a pu atteindre que 5% en moyenne des racines de plantes.

Durant la deuxiéme année de végétation, la biomasse séche moyenne était de I’ordre de 717
kg/ha pour T2 grsc et 250 kg/ha pour Tlgsrse, quantités beaucoup plus élevées que la premiére
année mais demeurent trop faibles pour obtenir un taux de prélévement important de métaux.
En effet, selon Brown et al., (1995), la production d’une faible biomasse et la croissance
lente des plantes entravent I’obtention de haut taux de prélévement de métaux et par
conséquent prolongent la durée de la décontamination des sédiments. De plus, plusieurs
autres facteurs peuvent affecter négativement la réussite de la phytoextraction de métaux a
court terme (telle la texture sablonneuse du sol et la structure granulaire qui ne retiennent pas
I’cau). En outre, la couche de surface des sédiments étendus sur le terrain contenait une
crolite blanche de sel (Fig. 3.11). En fait, le sel a un effet inhibiteur sur la germination des
plantes, ce qui peut expliquer la difficulté qu’a éprouvée la tanaisie pour germer et croitre

durant les 2 premieres années.

Lors de la troisiéme année de végétation, le taux de colonisation mycorhizienne de la
végétation T2srsc (graminées-légumineuses avec mycorhize) était de 65%. Cette nette
amélioration par rapport a celle de la premiere année €tait visible sur le terrain. En effet, les
parcelles cultivées avec T2 srsc ont une meilleure surface de couverture végétale (90%). Par
ailleurs, on peut observer une floraison et une hauteur des plants plus importantes par rapport

aux parcelles couvertes par Tlggsc (graminées-légumineuses sans mycorhize). Des études
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antérieures (Perry et Amaranthus, 1990) menées sur des résidus miniers ont montré que des

plantes inocul€es avec des mycorhizes ont eu un meilleur taux de croissance que le témoin.

L’effet positif de la mycorhization sur la croissance des plantes T2srsc (graminées-
légumineuses avec mycorhize) a la deuxiéme et la troisieme année d’essai peut s’expliquer
par [’absorption accrue d’¢léments nutritifs par la plante, d’ot une meilleure croissance et un
meilleur rendement en matiere séche. Par exemple, plusieurs études ont montré que le
phosphore (P), un élément majeur pour la croissance des plantes, contenu dans les sédiments,
les sols et autres substrats, peut devenir plus disponible aux plantes grace aux mycorhizes
(Fortin et al, 2008). De méme, Zhu ez al. ( 2001) ont trouvé que la biomasse aérienne et les
racines de plants de trefle mycorhizés avaient des concentrations en P plus élevées que les
plants non inoculés. En effet, la colonisation des racines a pu atteindre une moyenne de 70%

en 2009 (Vierheilig et al. 1998).

De plus, ’effet de ’ajout du compost a la deuxiéme année est un paramétre qui a amélioré le
rendement. Ce fait a déja été mis en évidence par les travaux de Casséus et Karam (2006).
Sans oublier que, durant la deuxieéme année, le tréfle blanc et le tréfle rouge ont bien poussé
et auraient permis un meilleur apport en azote (N) grice au rhizobium (R) qui colonise leurs

racines (Fig. 3.6).



Figure.3.6 Le rhizobium qui colonise les racines du tréfle blanc des traitements Tl grsc et
T2srsc dans les parcelles de sédiments de la riviére St-Charles.
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L’analyse de variance (valeurs de F) montre un effet hautement significatif (P < 0.01) de
’ajout de mycorhizes sur la biomasse séche de la végétation (deuxiéme et troisiéme années
d’essai) et un effet significatif (P < 0,05) sur le prélévement (rendement x concentrations) du
Zn par la biomasse aérienne (deuxiéme année). La mycorhization a eu un effet bénéfique sur
la croissance et le rendement du mélange de végétation (mélange Graminées-Légumineuses)
dés la deuxiéme année d’essai. Cela s’est reflété positivement sur le taux de prélévement de
Zn. 1l y a eu plus de Zn prélevé par le mélange de plants inoculés que par celles non
inoculées. 11 faut souligner que la concentration de Zn dans la biomasse des plants inoculés
(en moyenne 860 mg/kg) était plus élevée que celle (en moyenne 576 mg/kg) de la biomasse
des plants non inoculés (Tableau 3.2). Ce résultat est dii a la relation symbiotique entre les
plantes et les mycorhizes dans le substrat. En effet, la colonisation des racines des plantes a
pu atteindre, en moyenne, 35% en 2008 et 70% en 2009. Ces résultats sont accord avec ceux
obtenus par Bradley ef al. (1981), Gilden et Tinker (1983) et Giasson et al. (2005). En effet,
en 2008, on a obtenu des valeurs de coefficients de corrélation simple (r) positives entre le
rendement en matiere séche de la biomasse aérienne et la prélévement du Zn (r = 0,8543, P <
0,01), et la colonisation des racines (r = 0,8121, P < 0,01) dans les parcelles T2srsc
(rendement = 717 kg/ha, taux de colonisation = 35%), par comparaison aux parcelles Tlsgsc
(rendement = 250 kg/ha; taux de colonisation = 5%) (Perry et Amaranthus, 1990). Ces
résultats sont appuyés par les travaux de Mohammad et al. (1995) et Bi et al. (2003)
concernant I’accumulation des métaux dans les graminées. Pour les autres métaux, les

différences ne sont pas significatives.

Dans le cas de T3srsc (tanaisie sans mycorhizes) et T4 srsc (tanaisie avec mycorhizes), I’effet
de la mycorhization sur la croissance et le rendement en matiere seche de la tanaisie n’est pas
significatif (F = 0.29) de méme pour les prélévements des métaux par la tanaisie. Ceci peut
étre expliqué par le fait que les mycorhizes n’ont pas été capables de se développer avec la
tanaisie. En plus, les faibles concentrations en métaux dans la biomasse aérienne de la
tanaisie peuvent étre attribuées a la difficulté de croissance et de production de matiére verte
(biomasse) de la tanaisie. Ces faibles concentrations et rendement peuvent étre attribuables au
phénomene d’exclusion des métaux par les racines et a la tolérance des plantes (Kabata-

Pendias, 2001). Rappelons qu’a I’intérieur de la racine, le systeme vasculaire est protégé par
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une couche cellulaire appelé I’endoderme. Ce dernier empéche le passage des substances
toxiques des sédiments vers la racine. Par contre au stade jeune, les racines dépourvues d’un
endoderme complétement développé permettent le passage d’importantes quantités de soluté
(métaux lourds), vers le xyleme (Huang et Van Steveninck, 1989; White, 2001). Il est
évident que la tanaisie est moins réfractaire que le mélange Tlgrsc contre les conditions
toxiques du terrain a été mentionné que la tolérance des plantes aux contaminants varie d’une
espéce a une autre (Ernst, 1996; Blaylock et Huang, 2000; McGrath et Zhao, 2003). En effet,
la tanaisie n’a pas pu s’établir sur les sédiments de la riviere St-Charles au terme de la

troisiéme année (2009).
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Figure 3.7 Concentrations des métaux lourds dans les parties aériennes des plantes en 2008.
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Dégradation des HAP

11 est bien évident que le développement de la végétation, 1’exposition prolongé a ’air
libre ainsi que I’activité biologique des organismes présents dans les sédiments dragués, sont
des facteurs responsables de la dégradation des HAP. La concentration totale moyenne a

atteint pour atteindre 19 mg/kg en 2009 alors qu’elle était d’environ 204 mg/kg en 2007.

L’effet combiné de la végétation et de I’atténuation naturelle par photo-oxydation a joué un
réle important dans la dégradation des HAP. Le terme ‘atténuation naturelle’ regroupe tous
les processus faisant intervenir les phénoménes de dispersion, dilution, adsorption,
dégradation chimique ou biologique, ayant pour effet de réduire la masse, le volume, la
concentration et biodisponibilité ou la toxicité d’un polluant (Pivetz, 2001). D’une part, il est
connu que les plantes stimulent la dégradation des hydrocarbures dans les sols contaminés
(Tesar et al., 2002a), particulierement dans la rhizosphére riche en microorganismes
(Anderson et al., 1993, cité dans de Curl et Truelove, (1986). Susarla ef al. (2002) ont
montré que I’implantation de la végétation dans les sols contaminés peut aussi aider au
maintien de la structure du sol. Cela améliore la macroporosité et les échanges de gaz et de
’eau a travers la modification des propriétés physiques et chimiques des sols. Enfin, la
photo-oxydation des HAP par les rayons solaires aurait aussi contribué a la dégradation des

HAP.
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IIL.2 Sédiments du port de Montréal (SPM)

II1.2.1 Production en matiére séche des plantes, concentration des métaux dans la
biomasse et prélévements aériens.

I11.2.1.1 Premiére année (2007)

Apres environ 5 mois de ’ensemencement, la végétation cultivée sur les sédiments laissés a
I’air libre pendant un an, a relativement bien poussé. La biomasse séche moyenne a varié de
568 kg/ha pour T2gpy (mélange Graminées-Légumineuses) a 2624 kg/ha pour Tlgpy

(mélange Graminées-Légumineuses avec mycorhizes). (voir annexe B)

A- Traitement Tlspy (Graminées-légumineuses avec mycorhize)

Aprés 5 mois de I’ensemencement, environ 50% de la superficie des parcelles étaient
couvertes d’une végétation. Les graminées ont poussé avec une hauteur des plantes qui a
atteint 10 cm. Le rendement en matiére séche au terme de la premiére année a atteint un
maximum de 450 kg/ha avec une moyenne des parcelles de I’ordre de 262 kg/ha. Le pH des
sédiments des parcelles cultivées avec Tlgpy était alcalin (7,1) et la teneur en matiere
organique est de 11%. Les valeurs de I’indice de biodisponibilité des métaux varient de 2

mg/kg pour le Cd a 2228 mg/kg pour le Cu (Tableau 3.8)

Les plants inoculées avec les mycorhizes ont pu accumuler en moyenne 180 mg/kg de Cu, 71
mg/kg de Zn, 57 mg/kg de Mn, 8,3 mg/kg de Pb, 8,6 mg/kg de Cd et 28 mg/kg de Ni
(Tableau 3.9). La translocation aérienne des métaux était trés faible a cause de la faible
biomasse: 2,8 mg de Zn, 4,3 mg de Cu, 1,5 mg de Mn, 0,3 mg de Pb, 0,2 mg de Cd et 0,8 mg
de Ni.



68

B) Traitement T2gpy (Graminées-légumineuses)

Le tableau 3.8 présente les données de la caractérisation des parcelles traitées par T2 spym
apres 5 mois de la mise en végétation. Le pH est basique (7,1) et la teneur en matiére
organique est de 15%. Les valeurs de I’indice de biodisponibilité des métaux apparaissent
dans le méme tableau. Ces valeurs varient de 2 mg/kg pour le Cd a 1934 mg/kg pour le Cu,

indiquant une trés forte teneur en métaux phytodisponibles.

Aprées la premiére année, environ 35% de la superficie des parcelles était couverte de plantes.
La hauteur des plants a atteint 8 a 10 cm. Le rendement en matiere seche a atteint un

maximum de 74 kg/ha avec une moyenne des parcelles de I’ordre de 57 kg/ha.

Les concentrations moyennes des métaux dans les plants sont: 270 mg/kg de Cu, 97 mg/kg
de Zn 84 mg/kg de Mn, 12 mg/kg de Pb, 6,5 mg/kg de Cd et 40 mg/kg de Ni (Tableau 3.9).
Le déplacement aérien des métaux était trés faible en conséquence de la faible biomasse :

1,6 mg de Cu, environ 0,5 mg de Zn et de Mn et des quantités inferieures a 0,1 mg de Cd, Ni

et Pb.

C) Traitement T3 spm (Tanaisie avec mycorhize).

A la fin de la saison de végétation, 15% environ de la superficie des parcelles était
couverte de plants de tanaisie. Les plants transplantés et inoculés ont bien poussé, atteignant
environ 60 cm de hauteur, Le rendement en matiére séche a atteint un maximum de 274 ha

kg/ha avec une moyenne des parcelles de I’ordre de 159 kg/ha.

Le pH des parcelles traitées par T3 spy apres 5 mois de la mise en végétation est alcalin (7,1)
et la teneur en matiére organique est de 13,7 %. Les valeurs de I’indice de biodisponibilité
des métaux varient de 2 mg/kg pour le Cd & 1725 mg/kg pour le Cu, indiquant une trés forte

teneur en métaux phytodisponibles. (Tableau 3.8).

Les plants de tanaisie inoculés avec les mycorhizes ont accumulé en moyenne 161 mg/kg de

Cu, 138 mg/kg de Zn, 158 mg/kg de Mn, 8,4 mg/kg de Pb, 23 mg/kg de Ni et 5 mg/kg de Cd
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(Tableau 3.9). A cause de la trés faible biomasse aérienne, le prélévement du Cd, Ni et Pb est
inferieur a 1 mg/m’. Cependant, le prélévement du Cu est de 2,3 mg/m’, similaire aux

prélévements de Mn et du Zn qui sont respectivement de I’ordre de 2,7 et 2,4 mg/m’.

D) Traitement T4 spy (Tanaisie)

Les données de la caractérisation des parcelles cultivées avec T4 ¢py aprés 5 mois de la mise
en végétation, indiquent un pH de 7,2 et une teneur en matiére organique de 13 %. Les
valeurs de I’indice de la biodisponibilité¢ des métaux varient de 2,4 mg/kg pour le Cd & 1779

mg/kg pour le Cu.

A la fin de la période de croissance (5 mois), environ 15% de la superficie des parcelles
étaient couvertes de plants de tanaisie. La hauteur des plants a atteint en moyenne 60 cm. Le
rendement en matiére séche a atteint un maximum de 265 kg/ha avec une moyenne des

parcelles de ’ordre de 201 kg/ha.

Les plants ont pu extraire en moyenne 206 mg/kg de Cu, 128 mg/kg de Zn, 140 mg/kg de
Mn, 7 mg/kg de Pb, 40 mg/kg de Ni et 1,4 mg/kg de Cd (Tableau 3.9). A I’exception du
prélévement du Cu qui est d’environ 4 mg/m?, le prélévement du Cd, Ni et Pb est inferieur a
I mg/m®. Cependant, le prélévement du Zn est de 3 mg/m? et le prélévement de Mn est de
I’ordre de 3 mg/m’. Ce faible taux de prélévements est la conséquence de la faible biomasse

aérienne.
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Tableau 3.8 Caractérisation des sols des cing parcelles cultivées avec T1 spm , T2 spv , T3 spm
et T4 spp; et le rendement en matiére séche de la biomasse aérienne a la premiére année
(octobre 2008).

Moyenne Moyenne Moyenne  Moyenne
Variable T1 spm T2 spm T3 spm T4 spm
pH (sédiment) 7,10 7,2 7,2 72
Mo (sédiment %) 11 15 13,7 13
Biomasse (kg/ha) 262 57 159 200
Indice de Biodisponiblité* des métaux dans les sédiments des parcelles T4 (mg/kg)
Zn-M3 285 286 265 247
Cu-M3 2228 1934 1725 1779
Mn-M3 98 97 90 87
Pb-M3 6,2 6 7,7 7
Cd-M3 2 2 2 2,5
Ni-M3 324 391 269 255

*M3 : (Mehlich, 1984).

Tableau 3.9 Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne séche des parcelles
cultivées avec T1 spm, T2 spm, T3 spm €t T4 spy a la premiére année (octobre 2008).

. Moyenne Moyenne Moyenne Moyenne
Variable T1 spm T2 spu T3 spm T4 spu
Zn 71 97 138 128
Cu 180 270 161 206
Mn 57 84 158 139
Pb 8,3 12 8,4 7
Cd 8,6 6 5,3 1,4

Ni 28 40 23,4 40,2
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I11.2.2. Deuxiéme années (octobre 2009)

B-1 Traitement T1 gpum

Aprés 5 mois du deuxiéme ensemencement, environ 70% de la superficie des parcelles
étaient couvertes d’une végétation. La hauteur des les graminées a atteint 12 cm. Le
rendement en matiere séche au terme la premiére année a atteint un maximum de 1010 kg/ha
avec une moyenne des parcelles de I’ordre de 450 kg/ha.

Les plantes inoculées avec les mycorhizes ont pu accumuler en moyenne 160 mg/kg de Cu,
53 mg/kg de Zn, et 22,1 mg/kg de Ni. La biomasse a pu prélever 2,8 mg de Zn, 6,2 mg de
Cu, et 0,7 mg de Ni. (Tableau 3.10, 3.11)

B-2 Traitement T2 gpy

En octobre 2009, environ 60% de la superficie des parcelles était couverte de plantes de
8 2 10 cm de hauteur. Le rendement en matiére séches a atteint un maximum de 280 kg/ha

avec une moyenne des parcelles de [’ordre de 205 kg/ha.

Les plantes ont pu accumuler en moyenne, 160 mg/kg de Cu, 63 mg/kg de Zn et 15 mg/kg de

Ni. Le prélévement aérien des métaux était de 3,4 mg de Cu, | mg de Zn et de 0,3 mg de Ni.

B-3 Traitement T3gppm

A la fin de la saison de végétation 2009, 70% environ de la superficie des parcelles était
couverte de plants de tanaisie atteignant environ 80 cm de hauteur. Le rendement en matiére
séche a atteint un maximum de 680 kg/ha avec une moyenne des parcelles de ’ordre de 310
kg/ha. Les plants de tanaisie inoculés avec les mycorhizes ont accumulé en moyenne 90
mg/kg de Cu, 161 mg/kg de Zn, et 15 mg/kg de Ni. Le prélévement du Cd, Ni et Pb est
inferieur 2 1 mg. Cependant, le prélévement du Cu est de 3 mg et celui du Zn est de I’ordre

de 4,7 mg.

D) Traitement T4 spnm
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A la fin de la saison de végétation 2009, 70% environ de la superficie des parcelles T4 spum
était couverte de plants de tanaisie de 80 cm de hauteur. Des nouvelles pousses ont également

germé de S cm de hauteur.

Le rendement en matiére séche a atteint un maximum de 1130 kg/ha avec une moyenne des
parcelles de I’ordre de 600 kg/ha. Les biomasses aériennes des plants de tanaisie inoculés
avec Jes mycorhizes ont accumulé en moyenne 60 mg/kg de Cu, 130 mg/kg de Zn, et 30
mg/kg de Ni. Le prélevement du Cd et Pb est inferieur & 1 mg. Cependant, le prélevement du
Cu est de 3,4 mg, le prélévement du Zn est de I’ordre de 7,3 mg et celui de Ni est d’environ

2,1 mg.

Tableau 3.10 Caractérisation des sols des cing parcelles cultivées avec T1 spp , T2 spm , T3
spm €t T4 gpp ;5 et le rendement en matiere séche de la biomasse aérienne a la deuxiéme année
(octobre 2009).

Moyenne Moyenne Moyenne = Moyenne
Variable T1 spm T2 spm T3 spm T4 spm
pH (sédiment) 7,1 7,2 7 72
Mo (sédiment %) 11 15 14 13
Biomasse (kg/ha) 450 205 310 600

Tableau 3.11 Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne séche des
parcelles cultivées avec T1 spn, T2 spm, T3 spm €t T4 spyv @ la deuxieme année (octobre 2009).

. Moyenne Moyenne Moyenne Moyenne
Variable Tlspm T25pm T3spm T4gpm
Zn 53 63 161 130
Cu 160 160 90 60
Pb 0 | 1 1
Cd 1 0 1 |

Ni 22 15 15 30
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II1.2.3 Les métaux lourds

Le tableau 3.12 montre les concentrations moyennes en métaux lourds (Cu, Cd, N, Mn,

Pb, Zn) dans SPM.

Le concentration des contaminants des sédiment SPM dépasse le critere de I’Annexe | (
«D») du réglement sur ’enfouissement des sols contaminées (MDDEP, 2010) en Cu
déterminé a 2500 mg kg-' avec une concentration moyenne d’environ 8006 mg kg™ De plus,
la concentration du Ni dépasse le critére C avec 881 mg kg'. De méme, La concentration

moyenne du Zn du sédiment est d’environ 1051 mg kg™ et se situe dans la plage B-C.

Tableau 3.12 Concentrations (mg/kg) moyennes des métaux lourds dans le sédiments SPM
apres leur mise en végétation et classement selon la norme du ministére MDDEP (2010).

Moyenne Minimum Maximum Critéres (MDDEP, 2010)
Cu 8006 7150 9410 D
Cd 8 5,92 26 B-C
Mn 924 899 11062 A-B
Ni 881 863 1076 C-D
Pb 467 250 615 A-B
Zn 1051 999 1335 B-C

La figure 3.8 illustre les fractions assimilables ou biodisponibles de chaque métal pouvant
étre assimilées par les plantes. Rappelons que la fraction assimilable par la plante varie d’un
métal a un autre et change en fonction des caractéristiques intrinseques du sol (McLaren et
Crawford, 1973; Schuman, 197; Peters., 1999; Schnoor, 2000; McLaughlin, 2001; Chaignon
et al, 2002).
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= Total (mgrke)
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Cu Cd Mn N1 Pb Zn

Figure 3.8. Concentrations de métaux lourds totaux et assimilables dans les sédiments du
port de Montréal (SPM) (CEAEQ, 2007a; 2007b).

La figure 3.9 montre le pourcentage de chaque métal disponible pour les plantes. Donc il est
a remarquer que 50% du Zn et du Cd total sont disponibles pour la phytoextraction. La
fraction du Ni disponible est d’environ 30% du Ni total contre 17% pour le Mn. Enfin,

seulement 5% Pb est assimilable.
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Figure 3.9 Concentrations moyennes des métaux lourds dans les parcelles de sédiments du
port de Montréal (SPM) et pourcentage des fractions de métaux assimilables (CEAEQ,
2007a; 2007b).
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Le cuivre

Le cuivre se distingue des autres métaux dans les sédiments SPM. En effet, le Cu est
considéré comme la problématique principale des sédiments SPM. En fait, le Cu avec 8006
mg/kg de concentration moyenne constitue le contaminant principal de ce sédiment et
dépasse le critere «D» du MDDEP (2500 mg/kg). Dans le sol, 26% du cuivre total peut étre

prélevé par les plantes.

Cu
8006 mg kg!

Assimilable
26%

Non
disponible
74%

Figure 3.10 Concentrations moyennes du Cu dans les parcelles de sédiments du port de
Montréal (SPM) et pourcentage de la fraction de Cu assimilable (CEAEQ, 2007a; 2007b).
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I11.2.4. Discussion SPM
Effet des mycorhizes sur la biomasse et I’accumulation des métaux

A- Traitement T1gpy (Graminées-Légumineuses avec mycorhizes) et T2 gpy

(Graminées-Légumineuses sans mycorhizes)
a) La biomasse

En 2008, I’analyse de variance concernant la biomasse des traitements Tlgpy et T25ppm
indique un effet significatif (P < 0,05) de la mycorhization sur le rendement en biomasse
seche des plantes. Le poids moyen de la biomasse aérienne des plantes inoculées (262 kg/ha)
était largement supérieur & celui de la biomasse des plantes non inoculées (57 kg/ha®). Ce
résultat était confirmé en 2009, avec un poids moyen de la biomasse aérienne des plantes

inoculées de (450 kg/ha) contre (205 kg/ha) pour les plantes non inoculées.

b) Le prélévement des métaux

Bien que lesplants du mélange graminées-Légumineuses non inoculées (T2spm)
contenaient plus de Cu dans la biomasse (270 mg/Kg) que celles inoculées (180 mg/kg) en
2008 et en 2009 (53 mg/kg pour Tlspy , 63/mg kg pour T2spy), les valeurs entre
concentrations de Cu dans les plantes avec mycorhizes et concentrations de Cu dans les
plantes sans mycorhizes ne sont pas significativement différentes entre elles. Par contre,
IPeffet de la mycorhization sur le prélévement (concentration X biomasse) a été significatif, I1
y a eu une quantité prélevée plus élevée dans le cas des plantes inoculées (450 kg/ha) que
dans celles non inoculées (205 Kg/ha). Cela va de soi puisque le rendement était largement

supérieur dans le cas des plantes inoculées.

En 2008, le méme résultat a été observé pour le Cd : les valeurs entre les concentrations de
Cd dans [a biomasse ne sont pas significativement différents (méme si la valeur moyenne de
la concentration de Cd dans la biomasse avec mycorhizes est supérieure & celle sans

mycorhizes). Toutefois, le taux prélevement de Cd par les plantes inoculées est
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significativement plus élevé que celui des plants sans mycorhize. Finalement, en 2008 et en

2009 aucune différence significative n’est ressortie avec Zn, Mn, Pb et Ni.

Sur les parcelles SPM, la mycorhisation a eu un effet bénéfique sur la croissance et le
rendement du mélange de végétation (Graminées-légumineuses). Cela s’est reflété
positivement sur le taux de prélevement de Cu et de Cd. Il y a eu plus de Cu et de Cd
prélevées par le mélange de plantes inoculées que par celles non inoculées. Ce résultat est
confirmé par notre €valuation de la colonisation des racines par les mycorhizes selon le
protocole de (Vierheilig et al. 1998). En effet, la colonisation des racines a pu atteindre 45%

en moyenne des racines de plantes.

B) Traitement T3spy (Tanaisie avec mycorhize) et T4spy (Tanaisie)

a) La biomasse

En 2008 et en 2009, I’ interprétation de [’analyse de variance concernant la biomasse des
traitements T3gpy et T4spy, montre que : bien que la moyenne du poids de la biomasse
aérienne de la tanaisie sans mycorhizes (201 kg/ha et 600 Kg/ha) soit supérieure a celle de la
tanaisie avec mycorhizes (159 kg/ha et 310 kg/ha), cette différence n’est statistiquement pas
différente au niveau de probabilité de 5%. En d’autres termes, il n’y a aucune différence

significative dans les biomasses entre les tanaisies, avec ou sans mycorhizes

b) Prélévement des métaux

La mycorhization n’a eu aucun effet significatif sur le taux de prélévement (i.e.
accumulation) en Cu de la biomasse seche. Cela signifie que, malgré que la moyenne du
prélévement en Cu de la biomasse aérienne de la tanaisie sans mycorhizes (4,29 g/m?) en

2008 soit supérieure a celle de la tanaisie avec mycorhizes (2,39 g/m”), cette différence n’est
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statistiquement pas différente au niveau de probabilité de 5%. En d’autres termes, il n’y a
aucune différence significative dans les prélévements aériens en Cu, avec ou sans
mycorhizes. Pour Zn, Mn, Pb, Cd et Ni, aucune différence significative n’est ressortie avec

les taux de prélévement et ce durant les deux saisons de croissance.

En conclusion, dans les parcelles traitées par la tanaisie avec (T3spy) et sans mycorhizes et
(T4spy), la mycorhisation n’a eu aucun effet bénéfique sur la croissance et le rendement de la
tanaisie. Cela s’est reflété sur le taux de prélévement des métaux. 1l n’y a eu aucune
différence significative entre les taux de prélévement des plantes, avec ou sans Glomus et ce,
malgré le fait que le taux de prélévement observé de tous les métaux était plus élevé chez la

tanaisie sans mycorhizes.
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1113 Discussion générale

Il est normal que le taux de couverture végétale soit trés faible durant les 2 premicres
années des essais (SRSC et SPM) en raison de la trés forte contamination mixte, en plusieurs
métaux lourds et en HAP. En premier lieu, les plantes devaient s’adapter aux conditions

adverses du milieu de croissance.

D’une maniére générale, les plantes cultivées sur les sédiments du port de Montréal (SPM) se
sont mieux établies durant les deux saison de végétation (mai — octobre 2008 et mai — octobre
2009) que celles cultivées sur les sédiments St-Charles (SRSC) durant trois saisons de
croissance, mai — octobre 2007 et mai — octobre 2008. Toutefois sur les sédiments SPM, le
développement de la tanaisie était remarquable, puisque les plantes ont atteint en moyenne 80
cm de hauteur. Ce résultat peut étre attribuable aux propriétés fertilisantes des sédiments
SPM. D’une part, ces sédiments sont plus riches en matiére organique (11,5%) que le
sédiment SRSC (5%), et d’autre part, contiennent beaucoup moins de sels nocifs (NaCl) pour
la croissance des plantes. Les sels accumulés sur la surface des sédiments SRSFC formaient

une croiite blanche visible a I’ceil (Fig. 3.11).

Figure 3.11. Croiites de sels déposées sur les parcelles des sédiments de la riviére St-Charles
SRSC.
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En fait, le sel en concentration élevée dans un sol, il cause une altération primaire d’origine
saline et inhibe la croissance des plantes. De plus, le sel cause a la plante un stress osmotique
(carence physiologique) suite a la baisse de la tension de |’eau externe en dessous de celles
des cellules végétales (Ehrler, 1960). Le sel cause aussi un stress par carence car la plante
éprouve des difficultés a absorber les nutriments qui se trouvent liés en concurrence avec des

ions salins (Cl, Na.) (Zhukovskaya, 1962).

En 2009, les plants de tanaisie cultivés sur les sédiments SRSC n’ont pas pu se développer
(taux de survie = 0%) adéquatement ou la croissance de la plante était complétement inhibée.
Dans les sédiments SPM, la texture argileuse a joué un réle important, elle permet une
meilleure structure par formation d’agrégats qui favorisent une meilleure rétention d’eau

dans le substrat et une meilleure aération.

Aussi il est bien notable qu’au terme de I’année 2009 (cas des sédiments SRSC), une
sélection naturelle s’est produite parmi les plantes. En effet, les [égumineuses comme le tréfle
blanc et le tréfle rouge se sont mieux développées que les graminées sur les sédiments SRSC.
Toutefois, sur les sédiments SPM, c’est le développement de la tanaisie a été remarquable,

puisque les plants ont atteint en moyenne 80 cm de hauteur.

Il est a signaler aussi, que nous avons observé en octobre 2009, un taux de couverture
végétale plus importante que celle obtenue durant les années 2007 et 2008 (Fig. 3.12, Fig.
3.13 et Fig. 3.14). De plus, nous avons observé une croissance et un établissement d’autres
espéces végétales indigénes aux terrains avoisinants (Fig.3.15). Cette observation laisse
indiquer que les sédiments peuvent devenir un substrat de culture supportant une végétation
a long terme, d’ou ’intérét de la phytorestauration a long terme. Il y a donc intérét d’inclure

ces espéces dans un programme durable de phytoremédiaton des sédiments.
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Figure 3.12.Végétation développée sur les sédiments de la riviere St Charles (SRSC) et sur les
sédiments du port de Montréal (SPM), en septembre 2009.

Figure 3.13. Végétation des traitements T lsrsc et T2grsc développée sur les sédiments de la riviére
St Charles (SRSC), en septembre 2009.



Figure 3.14. Végétation du traitement T3spy (tanaisie vulgaire inoculée) développée sur les
sédiments du port de Montréal SPM, en septembre 2009.

(A) (B)

Figure 3.15. Espéces végétales provenant des terrains avoisinants (A, B).
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Lors de cette étude, il a ét¢ mentionné que I’exposition prolongée a I’air libre sous I’action
des facteurs naturels tels les rayons de soleil et I’air, ainsi que la mise en végétation des
sédiments SRSC permettent une dégradation des HAP (Susarla ef al. 2002). Il est connu que
la phytoremédiation des sédiments contaminés aux HAP consiste & de nombreux processus et
interactions complexes entre végétation, flore microbienne, sols et contaminants, a la fois

dans la plantes et dans la rhizosphere (Huang et al., 2004).

Au terme de cette étude, nous avons mis en évidence la possibilité du développement d’un
couvert végétal sur les sédiments dragués et de I’accumulation en métaux lourds dans leur
biomasse aérienne. Toutefois, les plantes ont une limite d’action. En effet, les plantes ne
peuvent pas extraire les fractions de métaux résiduelles (Salomans et Forstner, 1980), celle
adsorbées par les oxydes (Fe ou Mn) ou celles incorporées dans la structure des carbonates
par co-précipitation (Kabata-Pendias, 2001). De plus, les saisons de courte période
d’ensoleillement et de pluies abondantes ne sont pas propices & un développement rapide de
la végétation. Le développement d’un couvert végétal dépend fortement des aléas climatiques
(les saisons, sécheresse, inondation, etc.), des conditions du terrain (édaphiques) et des
caractéristiques intrinséques du substratum (Cunningham et Ow, 1996; Ernst, 1996;
Robinson et al., 2003). De plus, les sédiments contiennent plusieurs composantes qui peuvent
faire obstacle a leur établissement et a fournir une biomasse aérienne importante dont dépend
le succés de la phytoextraction des métaux. En effet, les parcelles de sédiments contenaient
des cailloux, des blocs et des galets (Fig. 3.16). On y trouve également des objets métalliques
tels outils, vis et morceaux de métal (Fig. 3.17), qui sont des sources permanentes de
libération des métaux lourds par altération chimique par hydrolyse. Des déchets plastiques et

de verres €taient également présents.



(B)

Figure 3.16. Bloc de pierres (A) et Galets (B) dans les parcelles des sédiments du port de
Montréal (A) et de la riviere St Charles (B).
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(A) (B)

© (D)

Figure 3.17. Objets métalliques (A, B, C) et déchets plastiques (D) rencontrés dans les
parcelles des sédiments SRSC et SPM.

L’effet des mycorhizes a été¢ bénéfique sur la croissance des plantes. Cette observation est en
accord avec des études antérieures qui ont montré que des plantes inoculées avec des
mycorhizes ont eu un meilleur taux de croissance que le témoin, sur des résidus miniers

(Perry et Amaranthus, 1990).
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Finalement, I’effet de I’ajout du compost est un paramétre qui a amélioré le rendement. Ce
résultat est en accord avec plusieurs travaux antérieurs (Houtin et al. 1995; Fortin et Karam,

1998; Casséus et Karam, 2006).

I11.3. CONCLUSION ET RECOMMANDATIONS

Au terme de cette étude, nous avons mis en évidence la possibilité du développement
d’un couvert végétal sur les sédiments dragués et de ’accumulation de métaux lourds dans
leur biomasse aérienne. Toutefois, les plantes ont une limite d’action. Cette observation laisse
indiquer que les sédiments peuvent devenir un substrat de culture supportant une végétation,
d’ou I’intérét de la phytorestauration a long terme. Lors de cette étude, il a été mentionné que
I’exposition prolongée a I’air libre sous I’action de facteurs naturels tels les rayons de soleil et
I’air, ainsi que la mise en végétation des sédiments SRSC permet la dégradation des HAP.
L’effet des mycorhizes et de I’ajout de compost ont été¢ bénéfiques sur la croissance des

plantes.

Il est recommandé pour des essais futurs, un prétraitement des sédiments avant leur mise en
culture. En effet, un tamisage des sédiments ou bien un dépierrérement en utilisant
I’équipement approprié, peut diminuer considérablement leur pierrosité et éliminer un
volume important de la fraction particulaire de métaux lourds. De plus, I’ajout
d’amendements organiques en quantité importante lors de |’épandage peu améliorer les
caractéristiques intrinséques du substrat et favoriser un meilleur établissement de la
végétation. Finalement, favoriser une biodiversité végétale est important pour assurer une

meilleure couverture végétale.
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Abstract

Simultaneous removal of heavy metals and organic contaminants from dredged sediments
can present a difficult challenge. The aim of this work is to assess the phytoremediation
potential of grass and leguminous mix grown on a dredged sediment contaminated by heavy
metals, polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and petroleum hydrocarbon. In 2006,
polluted sediments (pH: 7.38; organic matter: 5.3-5.97%) were collected from a site near
Quebec city on the St. Charles River (Quebec, Canada) and then they were deposited
uniformly with a 40 cm thickness on a soil landfill. The experiment was laid out in a
completely randomized block design with five replicates. The plot size was 7.5m x 4.5m with
| m interplot and interblock size. There were four treatments namely T1= (20% Festuca
rubra, 20% Festuca eliator, 15% Agropyron repens, 15% Lolium perenne L., 21% Phleum
pratense L., 5% Lotus corniculatus and 4% Trifolium repens), T2= (Tanacetum vulgare),
T3= (T1 inoculated with Glomus intraradices) and T4 = (T3 inoculated with Glomus
intraradices). Plots received approximately a 2 cm layer of compost from pulp and paper
industry in 2008. The results indicate that aging of vegetated sediments enhances the
degradation of PAHs, decreases the phytotoxicity and allows the establishment of the
vegetation. Nonmycorrhizal plants had negligible effects, compared with mycorrhizal
plants, on the dissipation of PAHs. In October 2008, the total PAHs concentrations (75.5
mg/kg) were lower than the threshold limit values for PAHs in soils (category B) set by the
Ministry of Environment of Quebec. The results reveal that grass and leguminous mix had a
strong physiological tolerance for Cd, Cu, Pb, Zn and Ni. This study suggests that
phytoremediation using grass and leguminous mix inoculated with Glomus intraradices is a
promising approach to rehabilitate sediments contaminated with metals and PAHs.

Keywords: heavy metals, polycyclic aromatic hydrocarbons, AMF, Glomus intraradices
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Résumé

L’objectif de cet essai est d’évaluer I'efficacité de la phytoremédiation, pour un sédiment
contaminé par des métaux lourds et des hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP)
dans le contexte climatique québécois. Un dispositif pilote de micro-parcelles en conditions
climatiques naturelles a ét¢ établi sur des sédiments (pH: 7,38; matiére organique: 5,3-
5,97%) provenant de la riviere Saint-Charles (Québec). En 2007, les sédiments pollués ont
été étendus uniformément sur une cellule de confinement sécuritaire. Les 4 traitements de
végétation utilisés dans le processus de phytoremédiation sont: T1 = 20% de fétuque rouge
tragante (Festuca rubra), 20% de fétuque ¢levée (Festuca eliator), 15% d’agropyre
(Agropyron repens), 15% de ray-grass (Lolium perenne [..), 21% de fléole des prés (Phleum
pratense L..), 5% de lotier corniculé (Lolium cornuculatus) et 4% de tréfle blanc (Trifolium
repens); T2 = tanaisie vulgaire (Tanacetum vulgare; T3 = TI inoculé avec Glomus
intraradices; T4 = T3 inoculé avec Glomus intraradices. Les traitements ont été répétés 5 fois
sous forme de blocs aléatoires. Les résultats obtenus indiquent que 1’exposition prolongée a
I’air des sédiments sur la cellule de confinement diminue la phytotoxicité et permet le
développement du couvert végétal a long terme. L’utilisation de la végétation a permis,
comparativement aux sédiments sans végétation, une réduction significative de la teneur en
HAP des sédiments. Cette étude suggere la possibilité d'utiliser des plantes pour réhabiliter
des sédiments contaminés par des HAP.
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Abstract

Plant species with the ability to accumulate high levels of metals without adverse effects to
their growth are potential phytoremediators of metal-contaminated soils and sediments. The
study determines the maximum levels of heavy metals namely cadmium (Cd), copper (Cu),
lead (Pb), zinc (Zn) and nickel (Ni) in vegetation. Contaminated sediments were collected
from a site in Quebec City, Canada on the St. Charles River. The experiment was laid out in a
completely randomized block design with five replicates. The plot size was 7.5m x 4.5m with
1 m interplot and interblock size. There were four treatments namely: T1= 20% Festuca
rubra, 20% Festuca eliator, 15% Agropyron repens, 15% Lolium perenne L., 21% Phleum
pratense L., 5% Lotus corniculatus and 4% Trifolium repens, T2= Tanacetum vulgare, T3=
T1 inoculated with Glomus intraradices and T4 = T3 inoculated with Glomus intraradices.
Plots did not receive any chemical fertilizers. Only the grass and leguminous mix (T1 and
T3) grew well in contaminated sediments. Concentrations of Cd, Cu, Pb, Zn and Ni in shoot
tissues of mycorrhizal grass and leguminous mix were compared to non-mycorrhizal plants.
The ratio of metals that can be taken up by plants to their total contents in the substrate is less
than 1%. The results reveal that grass and leguminous mix had a strong physiological
tolerance of metals.

Keywords: Mycorrhizoremediation, Glomus intraradices, phytoremediation
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ANNEXE B

I. Tableaux des résultats des parcelles cultivées sur les sédiments ST-Charles :

Tableau 1. Caractérisation des sols des parcelles cultivées avec T1spsc (sans mycorhizes) et
rendement en matiére séche de la biomasse aérienne (2007).

Variable N Moyenne  Ecart-type  Minimum  Maximum
pH (sédiment) 5 7,15 0,59 6,55 8,09
Mo (sédiment %) 5 59 0,68 4,89 6,68
Biomasse (g) 5 8,42 9,54 1,50 25
Indice de biodisponiblité des métaux dans les sédiments des parcelles T1 (mg/kg)
Zn-M3 5 34214 4247 3099 4151,1
Cu-M3 5 369,4 89,8 216,1 4379
Mn-M3 5 174,6 19,8 144,5 1983
Pb-M3 5 181 40,1 141,9 247,6
Cd-M3 5 12 2,13 9,54 14,7
Ni-M3 5 15,9 2,44 12,81 17,9

M3 : Solution Mehlich III, (CEAEQ, 2007b).

Tableau 2. Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne séche du T1ggsc sur
(2007).

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum  Maximum
Zn 5 790 449 300 1450
Cu 5 169 151 20 391
Mn 5 204 67 90 261

Pb 5 226 161 99 444
Cd 5 11 1,94 8,2 13

Ni 5 80 16,3 51 91




116

Tableau 3.Caractérisation des sols des parcelles cultivées avec T2 gpsc (avec mycorhizes) et
rendement en mati¢re seches la premicre année (octobre 2007).

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum  Maximum
pH (sédiment) 5 7,14 0,56 6,40 7,95
Mo (sédiment %) 5 4,93 0,79 3,78 5,80
Biomasse (g) 5 8,40 4,39 4 14
Indice de biodisponiblité des métaux dans les sédiments des parcelles T2 (mg/kg)
Zn-M3 5 3217 400,3 25179 3519,9
Cu-M3 5 317 129,1 185,8 456,7
Mn-M3 5 32 1,65 30,6 34,7
Pb-M3 5 166 43,8 125,8 2412
Cd-M3 5 12 3,9 7,6 18
Ni-M3 5 14,8 2,22 11,1 17,1

M3 : Solution Mehlich 11, (CEAEQ, 2007b).

Tableau 4. Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne séche du T2 srsc, la

premiére année (2007).

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum  Maximum
Zn 5 1103 383,9 588,5 1639
Cu 5 119 49,7 53,1 174
Mn 5 127 55,2 73,6 194
Pb 5 120 68,7 24,5 218
Cd 5 9,3 43 2,6 13,4
Ni 5 31 17,9 4,0 54
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Tableau S. Caractérisation des sols des parcelles cultivées avec Tlsrsc (sans mycorhizes) et
rendement en matiére seche (biomasse), la deuxiéme année d’essai (2008).

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum  Maximum
pH (sédiment) 5 6,81 0,16 6,62 7
MO (sédiment %) 5 6 0,68 4,89 6,7
Biomasse (g) 5 25,1 15,5 8,7 50,3
Indice de biodisponiblité des métaux dans les sédiments des parcelles T1 (mg/kg)
Zn-M3 5 6343 1833,2 4296 8615
Cu-M3 5 816,2 110,7 700 950
Mn-M3 5 180 12,0 170 200
Pb-M3 5 117 15,1 102 142
Cd-M3 5 17,7 1,7 16 20
Ni-M3 5 31,2 10,6 25,2 50,1

M3 : Solution Mehlich 111, (CEAEQ, 2007b).

Tableau 6. Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne séche du Tlgrsc, la

deuxieme année d’essai (2008).

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum Maximum
Zn 5 576,4 183,5 316,2 731,6
Cu 5 113,6 48,35 54 164,2
Mn 5 69,4 6,46 63 79

Pb 5 91,1 74,7 33,2 2193
Cd 5 5 3 1,4 9

Ni 5 61,6 17,4 38 83
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Tableau 7. Caractérisation des sols des parcelles cultivées avec T2 srsc (avec mycorhizes) et
rendement en matiere seche (biomasse), la deuxiéme année d’essai (2008).

Variable N Moyenne Ecart—type Minimum  Maximum
pH (sédiment) 5 6,98 0,16 6,88 7,10
MO (sédiment %) 5 4,93 0,79 3,78 5,80
Biomasse (g) 5 71,73 23,48 50 108,7
Indice de biodisponiblité des métaux dans les sédiments des parcelles T2 (mg/kg)
Zn-M3 5 2453 418.,7 1784 2789
Cu-M3 5 1733 20,8 143,4 200
Mn-M3 5 45,4 11,2 31 60
Pb-M3 5 82,4 18,3 64 110,9
Cd-M3 5 9,2 2,45 6,8 12,8
Ni-M3 5 13,6 0,89 12,4 149

M3 : Solution Mehlich III, (CEAEQ, 2007b).

Tableau 8. Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne séche du T2 gpsc, la
deuxiéme année d’essai (2008).

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum  Maximum
Zn 5 860,8 281,76 600 1303,8
Cu 5 88,4 33,70 40 1254
Mn 5 78,1 38,64 46 143

Pb 5 61,4 36,98 26,2 100
Cd 5 7,7 7,32 4,2 21

Ni 5 58,2 46,25 20,2 138
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Tableau 9. Caractérisation des sols des parcelles cultivées avec T3 spsc (sans mycorhizes) et

rendement en matiére séches (biomasse) en 2008.

Variable N Moyenne Ecart—type Minimum  Maximum
pH (sédiment) 5 7,04 0,05 6,97 7,10
Mo (sédiment %) 5 4,15 1,66 1,56 5,59
Biomasse (g) 5 6,83 6,26 2,15 15,95
Indice de Biodisponiblité des métaux dans les sédiments des parcelles T3 (mg/kg)
Zn-M3 5 24431 14358 232 3865
Cu-M3 5 746,2 3424 173 1058,6
Mn-M3 5 137,7 60,5 33,1 185,9
Pb-M3 5 147,8 91,7 78,1 307,7
Cd-M3 5 14 3,21 8,6 16,4
Ni-M3 5 27,4 5,45 18 32

M3 : Solution Mehlich III, (CEAEQ, 2007b).

Tableau 10. Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne séche du T3 srsc,
la deuxiéme année d’essai (2008).

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum  Maximum
Zn 5 314 166,65 200 600
Cu 5 57 5,56 50 64
Mn 5 60 18,64 40 78

Pb 5 71,3 49,85 31,6 149,8
Cd 5 11,8 1,64 10,4 14,2
Ni 5 18,4 12,80 7 38
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Tableau 11. Caractérisation des sols des parcelles cultivées avec T4 spsc (avec mycorhizes) et
rendement en matiére séches (biomasse), en 2008.

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum  Maximum
pH (sédiment) 5 7,10 0,02 7,08 7,14
Mo (sédiment %) 5 5 0,88 4,13 5,99
Biomasse (g) 5 8,43 2,12 5,85 11,55
Indice de Biodisponiblité* des métaux dans les s€diments des parcelles T4 (mg/kg)
Zn-M3 5 3923,6 1046,9 2400 4768
Cu-M3 5 785,8 321,9 216 9744
Mn-M3 5 183,8 283 147,7 211,1
Pb-M3 5 107,1 16,8 89,6 123
Cd-M3 5 16,5 2,77 13,09 19,4
Ni-M3 5 323 2,4 29,5 36,2

M3 : Solution Mehlich III, (CEAEQ, 2007b).

Tableau 12. Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne séche du T4 spsc,

la deuxiéme année.

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum Maximum
Zn 5 470,4 164,4 284 624
Cu 5 94,2 38,7 39 131
Mn 5 90,7 34,05 42 137
Pb 5 63,4 14,65 43 83,4
Cd 5 273 8,84 14 33,6
Ni 5 18,3 18,71 1,60 50
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II. Tableaux de données des parcelles cultivées sur les sédiments du port de Montréal :

Tableau 13. Caractérisation des sols des parcelles cultivées avec Tlspy (mélange Graminées-

Légumineuses avec mycorhizes) et rendement en matiére seche de la biomasse aérienne
(2008).

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum  Maximum
pH (sédiment) 5 7,10 0,14 6,55 7,30
MO (sédiment, %) 5 10,92 1,81 9,55 13,60
Biomasse (g) 5 26,24 12,47 12 45

Indice de biodisponiblité* des métaux dans les sédiments des parcelles K1 (mg/kg)

Zn-M3 5 284.,6 45,87 227 3534
Cu-M3 5 22277 513,81 1377,4 2603,6
Mn-M3 5 98 16,12 87,3 124,9
Pb-M3 5 6,2 1,40 4.6 8,48
Cd-M3 5 2 0,38 1,51 2,43
Ni-M3 5 323,7 77,44 258,9 454.6

M3 : Solution Mehlich III, (CEAEQ, 2007b).

Tableau 14. Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne seche des plantes
du traitement T1gpp (2008).

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum Maximum
Zn 5 71 59,56 12,2 152,8
Cu 5 180,5 50,88 79,4 217
Mn 5 57,4 39,20 32 126,2
Pb 5 8,3 1,74 6,2 10,8
Cd 5 8,6 3,56 2,4 1,4
Ni 5 28,4 26,26 7,6 74
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Tableau 15. Caractérisation des sols des parcelles cultivées avec T2gpy (avec mycorhizes) et
rendement en matiére séches la premiére année (2008).

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum  Maximum
pH (sédiment) 5 7,19 0,10 7,05 7,30
MO (sédiment, %) 5 15,24 2,15 13,60 19
Biomasse (g) 5 5,68 1,57 3,60 7,40

Indice de biodisponiblité des métaux dans les sédiments des parcelles K2 (mg/kg)

Zn-M3
Cu-M3
Mn-M3
Pb-M3
Cd-M3
Ni-M3

5
5
5
5
5

5

286,3 25,3
1934 7754
96,6 12,8
5,8 1,13
2 0,33
390,7 178,9

251,6
1054,6
83,5
4,68
1,57
2682

314,6
3161,8
113,6
7,61
2,44
700,4

M3 : Solution Mehlich 111, (CEAEQ, 2007b).

Tableau 2.19 Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne séche du T2gpy,

la premi¢re année (2008).

Variable N Moyenne Ecart—type Minimum Maximum
Zn 5 97,5 38,9 37,6 139,6
Cu 5 270,5 104,6 183 440,6
Mn 5 83,7 44.5 25 137,6
Pb 5 11,9 2,29 9,3 15,5
Cd 5 6,4 5,65 2 15,6
Ni 5 39,8 17,96 25 69
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Tableau 16. Caractérisation des sols des parcelles cultivées avec la tanaisie inoculée (T3spy)
et rendement en matiére s€che de la biomasse aérienne (2008).

Variable N Moyenne Ecart—type Minimum  Maximum
pH (sédiment) 5 7,16 0,12 7 735
MO (sédiment, %) 5 13,72 2,10 10 15
Biomasse (g) 5 15,90 7,71 6,82 27,40

Indice de biodisponiblité¢ des métaux dans les sédiments des parcelles K3 (mg/kg)

Zn-M3
Cu-M3
Mn-M3
Pb-M3
Cd-M3
Ni-M3

265
1725,1
90,2

2,07
269,2

84,26 120,5 318,4
690,57 6983 24001
11,10 79,4 108
4,00 5,16 14,8
0,15 1,92 2,30
79,00 134 323

M3 : Solution Mehlich III, (CEAEQ, 2007b).

Tableau 17. Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne séche de la tanaisie

inoculée (T3gpn) (2008).

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum Maximum
Zn 5 138,3 42,12 97 205,4
Cu 5 161,2 34,98 116,4 212
Mn 5 158,4 89,56 58,8 282,8
Pb 5 8,4 3,59 4 14

Cd 5 5,28 2,84 1 8,2

Ni 5 234 13,56 10,2 46
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Tableau 18. Caractérisation des sols des parcelles cultivées avec la tanaisie non inoculée
(T4spm) et rendement en matiere séche de 1a biomasse aérienne (2008).

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum  Maximum
pH (sédiment) 5 7,16 0,06 7,09 7,25
MO (sédiment, %) 5 13,12 1,43 11 15
Biomasse (g) 5 20,16 5,75 13,25 26,51

Indice de biodisponiblité* des métaux dans les sédiments des parcelles K4 (mg/kg)

Zn-M3 5 246,8 57,12 161,3 308,9
Cu-M3 5 1779,1 316,04 1585,5 2341,7
Mn-M3 5 87 19,40 63,5 110,1
Pb-M3 5 6,95 2,20 4,9 10,5
Cd-M3 5 2,44 0,57 1,89 3,42
Ni-M3 5 254,6 79,15 147,4 341,5

M3 : Solution Mehlich I1[, (CEAEQ, 2007b).

Tableau 19. Concentration (mg/kg) des métaux dans la biomasse aérienne séche de la
tanaisie non inoculée (2008) T4 spp.

Variable N Moyenne Ecart-type Minimum Maximum
Zn 5 128,5 25,85 110,4 172,8
Cu 5 206,3 64,00 159,2 315,6
Mn 5 139,6 27,69 102 171,2
Pb 5 7,12 4,67 3,2 15

Cd 5 1,42 0,51 0,8 2,

Ni 5 40,2 15,01 18,2 53




IT1. Exemple de donnes statistiques

125

Tableau.20.Exemple de I’analyse de variance concernant la biomasse de Tlgpy €t T2spym

(2008).
Somme
DL des MS F p

Source carrés
REP (A) 4 256,8 68,2 0,68 0,63
MYCO (B) 1 1056,8 1056,8 1127 0,02
A*B 4 375,1 93.8
TOTAL 9 1688,7

Tableau.21. Exemple Analyse de variance concernant la concentration du Cu dans les plantes

de TlSpM et TzspM (2008)

Somme
DL MS F P
Source des carrés
REP (A) 4 370472 9261,8 1,89 0,27
MYCO (B) | 20268.0 20268,0 4,13 0,11
TOTAL 9 769457

Tableau.22. Analyses de variance concernant le prélévement du Cu dans les plantes

de Tlspu et T2spm (2008).

DL Somme des MS F P
Source carrés
REP (A) 4 7,35 1,83 1,22 0,42
MYCO (B) 1 17,58 17,58 11,63 0,02
TOTAL 9 30,98




ANNEXE C

Les métaux lourds et les metalloides

On appelle métaux lourds les éléments métalliques naturels qui sont caractérisés par une
masse volumique élevée, supérieure & 5 grammes par cm3. Ils sont présents dans tous les
compartiments de I'environnement, mais en général en quantités trés faibles. Ce sont des
conducteurs de chaleur et d'électricité. La classification en métaux lourds est souvent

discutée car certains métaux toxiques ne sont pas particulierement "lourds” (le zinc).

Un métalloide est un élément chimique qui ne peut étre classé ni dans les métaux ni parmi
les non-métaux, c’est-a-dire dont les propriétés physiques et chimiques sont intermédiaires

entre celles d’un métal et d’un non-métal ( Dictionnaire Environnement, 2010).

Tableau.l. Liste de certains métaux rencontrés dans les sols

Métal Symbole
Aluminium Al
Baryum Ba
Béryllium Be
Cadmium Cd
Césium Cs
Chrome Cr
Cobalt Co
Cuivre Cu
Fer Fe
Manganese Mn
Mercure Hg
Molybdene Mo
Nickel Ni
Osmium Os
Plomb Pb




Référence

Cuivre
Etain

Fer

Fluor

lode
Manganése
Mercure
Molybdene
Nickel
Osmium
Plomb
Radium
Tungsténe
Vanadium
Zinc

Tableau.2. Liste des métalloides rencontrés dans les sols.

Métalloides Symbole
Antimoine Sb
Arsenic As
Bore B
Germanium Ge
Polonium Po
sélénium Se
Tellure Te
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DICTIONNAIRE ENVIRONEMENT, 2010. « Les métaux lourds et les metalloides », [En

ligne] http://www.dictionnaire-environnement.com/metaux_lourds ID365.html

DUFFUS, J. H, 2002. « Heavy metals: a meaningless term? ». Pure and applied chemistry,

74:793-807



