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Résumé

Notre travail porte sur I'étude de la contamination, de la spéciation et de la biodisponibilité des
éléments traces métalliques (ETM) dans les eaux et sédiments cotiers et fluviaux au Sénégal. Il a
été mené dans différents sites cotiers de Dakar et de I'estuaire de Saint Louis. Une contamination
importante de la colonne d’eau dans I'estuaire a été mise en évidence pour Co, Cr, Ni, Pb et Zn. Il
a été noté que dans la colonne d’eau, les ETM ont tendance a s’accumuler sur la matiere en
suspension. Ce travail a permis également d'évaluer le niveau de pollution des sédiments et de
leur toxicité potentielle par la détermination de divers indices. La variabilité saisonniere de la
toxicité potentielle des sédiments a été mise en évidence dans certains sites de la cote et de
'estuaire. D’'un point de vue écotoxicolgique, les teneurs en Cd, Cr, Cu et Pb sont supérieures a la
concentration seuil a partir de laquelle des effets biologiques sont prévisibles. Ces ETM peuvent
étre relargués dans la colonne d’eau lors d’'une remise en suspension des sédiments par la
marée, la crue ou le dragage ce qui augmente le risque pour le milieu aquatique. C’est ainsi que
ce travail s’est intéressé au comportement des métaux lors de ces phénomeénes. Les résultats ont
montré que Pb, Zn, Cu et Cd sont tres mobilisables et que leur mobilité est fortement liée a leur
spéciation et leur biodisponibilité. Le suivi mené sur le terrain a montré que les essais de

remobilisation permettent d’avoir une idée sur la capacité des sédiments a relarguer les ETM.

Mots clés: Eau, sédiment, éléments traces métalliques, Sénégal, spéciation, biodisponibilité,
toxicité, mobilité

Abstract

The objective of this study was to assess the trace metals contamination level, chemical
speciation, bioavailability and toxicity in sediments and water column from Dakar coast and
Saint Louis estuary in Senegal. For water column, the results show that the pollution of the
estuary was more serious than in Dakar coast for Co, Cr, Ni, Pb and Zn; while, Cd and Cu were
higher in Dakar coast. A strong affinity between metals and suspended particles has been
revealed. This study has assessed the metals trace contamination level in sediments and to
examine their bioavailability and toxicity. Toxicity indexes are exceeded one in several sites
suggesting the potential effects on sediment-dwelling organisms. However, seasonal variability
of metal bioavailability was noted. From an ecotoxicological point of view, concentrations of Cd,
Cr, Cu and Pb were above the effects range low (ERL) threshold limit of the sediment quality
guidelines for adverse biological effects. The accumulated trace metals in sediment can be
released into the water column due to sediments resuspension caused by tide, flood effects or
dredging activities which increases the risk to aquatic ecosystem. Thus, this work is interested in
the behavior of metals during these phenomena. The results showed an important mobility of

Pb, Zn, Cu and Cd is strongly correlated to their speciation and bioavailability.

Key words: Water, sediment, trace metals, Senegal, speciation, bioavailability, toxicity, mobility
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ICP-AES: Inductively Coupled Plasma - Atomic Emission Spectrometry
ICP-MS: Inductively Coupled Plasma - Mass Spectrometry
IPS: Indice de pollution sédimentaire

IT: Indice de toxicité

MES : Matieres en suspension

MO: Matiéres organiques

MOP : Matiere organique particulaire

PLI : Pollution load index

PLM: Permeation liquid membrane

SEM: Simultaneously extracted metals

STEP : Station d’épuration

ZCIT : Zone de convergence intertropicale
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Les écosystemes estuariens et cotiers sont des milieux de plus en plus affectés par les
activités humaines. L’industrialisation et le développement urbain, agricole ou
touristique des villes en zone cotiere sont les principales causes de 'augmentation de la
pression exercée sur ces milieux (Bresler et al, 2003; Huang et al, 2007; Magni, 2003;
Rao et al, 2007 ; Memet et Biilent, 2012 ; Xuelu et Chen-tung, 2012). De plus, les rejets
urbains et I'utilisation de I'océan comme dépotoir peuvent mener a de hauts niveaux de
pollution dans les écosystemes marins, cotiers et estuariens (D’Adamo et al, 2008; Rao

et al, 2007; Smolders et al, 2003).

Ce développement de l'activité humaine et industrielle s’est longtemps poursuivi au
détriment des cours d’eau en considérant qu’ils pouvaient supporter tous les rejets
industriels et/ou urbains de maniere illimitée. Ce mode de gestion de I'’eau a eu pour
conséquence une accumulation de contaminants dans les sédiments et dans les
organismes marins dont le transport le long de la chalne alimentaire représente un

danger potentiel pour la santé humaine (Boening, 1999; Daby, 2006).

Parmi ces polluants, les éléments traces métalliques (ETM) représentent un groupe
dangereux pour le milieu aquatique a cause de leur rémanence, leur toxicité et leur
tendance a la bioaccumulation. Certains de ces éléments (Zn, Cu) présentent un
caractére essentiel pour la vie, par contre, d’autres (Cd, Pb) n’ont, a ce jour, aucun réle

biologique connu et ont une toxicité avérée (Altindag et al, 2005).

Ces polluants piégés dans les sédiments et les matieres en suspension peuvent, sous
certaines conditions, étre relargués dans la colonne d’eau et exercer des effets déléteres
sur la faune aquatique, les ressources halieutiques mais également sur les étres
humains. Des lors, il est devenu indispensable d’évaluer la qualité de ces milieux
aquatiques. Dans ce sens, depuis quelques années, de nombreuses études ont été
effectuées. Celles-ci ont d’abord été menées d’un point de vue physicochimique pour
détecter la présence de polluants et évaluer leurs concentrations. L’étape suivante a été
de développer des biomarqueurs ou des bioindicateurs de terrain ou des bioessais de
laboratoire, permettant de déterminer le potentiel toxique des sédiments et la
biodisponibilité des polluants (Landrum et Robbins, 1990; Besser et al, 1997; Ingersoll
et al, 1997).
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Les problemes liés a la contamination des milieux aquatiques par les ETM ont été tout
d’abord mis en relief dans les pays industrialisés, en raison de leur tissu industriel tres
important et diversifié. Bien que le niveau de développement industriel soit beaucoup
moins important dans la quasi-totalité des pays africains, de nos jours, une prise de
conscience croissante sur la nécessité d'une gestion écologiquement rationnelle des
ressources aquatiques et d'une maitrise des déversements de déchets dans

I'environnement y a été notée.

Spécifiquement pour le Sénégal, son paysage économique est caractérisé par une activité
industrielle et miniére peu dense. Cependant, plus de 80% des activités industrielles et
prées d'un quart de la population générale (plus de 2,9 millions d’habitants) sont
rassemblés dans la seule région de Dakar (550 km?2) ce qui pose un sérieux probléme
pour la gestion des rejets dans un pays en développement (ANSD, 2014). Malgré cette
pression humaine et industrielle, Dakar ne dispose que d'une seule station d’épuration
et de traitement des eaux usées. Cette station, qui a un débit moyen journalier de 9 600
m3, ne traite que 13 % du volume d’eaux usées produit a Dakar (ONAS, 2005) et 70 %
des effluents collectés proviennent des industries (raffinerie, huilerie, poissonnerie,
brasserie) (GAYE et NIANG, 2002). Dés lors, d'importantes quantités d'eaux usées
domestiques et industrielles contenant divers polluants (métaux lourds, colorants,
polluants organiques) sont rejetées en permanence dans la mer, ce qui pourrait se

traduire par une dégradation de la qualité du milieu aquatique.

Ce constat fait, la question qu’on doit infailliblement se poser est la suivante : quelle est
la qualité actuelle des eaux marines et estuariennes de la facade atlantique Sénégalaise?
En effet, a notre connaissance, aucune étude sur la pollution métallique de I’eau n’a été
effectuée pour diagnostiquer la qualité de ce milieu. Par ailleurs, I'étude de la qualité de
I'’eau ne peut se faire sans tenir compte de la phase solide et, en particulier, les
sédiments de surface qui jouent un role déterminant dans 1'équilibre des phases
dissoutes et particulaires a l'interface. Les sédiments influencent les caractéristiques
physiques, chimiques et biologiques de 1'eau. De plus, la surface chimiquement active
des sédiments peut adsorber ou désorber des ions selon la composition du milieu. En
conséquence, les sédiments représentent un milieu de rétention et de transformation

des polluants et leur qualité est plus représentative des effets a long terme (Couillard,
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1987). 1l est donc plus qu’important de les étudier pour diagnostiquer la qualité du

milieu.

En effet, si I'hypothése d'une contamination du littoral de Dakar s'avere confirmée, il
conviendrait d'établir son état actuel d'une part, et de s'interroger des a présent sur ses
impacts réels ou potentiels sur la flore et la faune marine, et sur I'homme. Dans tous les
cas, il serait souhaitable que soit établie une référence de 1'état de la pollution du littoral
de Dakar autant du point de vue physico-chimique que du point de vue biologique. C’est
dans cette optique que ce travail se propose d’évaluer la qualité de ces milieux cotiers et
estuariens en s’intéressant principalement a la phase sédimentaire. Il sera présenté de la

fagon suivante :

Le premier chapitre a pour objectif d’expliquer I'origine et les principaux mécanismes
réactionnels qui régissent la distribution et la mobilité des éléments traces métalliques
entre la colonne d’eau, les matieres en suspension, les sédiments et les organismes
aquatiques. Il fait le point sur I'origine et les principaux processus biogéochimiques qui
ont lieu dans le compartiment sédimentaire ainsi que sur les mécanismes de piégeage
des ETM par le sédiment. Enfin, les parameétres physiques, chimiques et biologiques qui
controlent la biodisponibilité et les effets toxiques des ETM dans le milieu aquatique

sont abordés.

Le deuxieme chapitre est essentiellement consacré a la description du cadre général de
’étude, des sites de prélevement ainsi que des choix méthodologiques. Les différentes
techniques utilisées pour la détermination des parametres étudiés dans ce travail afin de

caractériser le niveau de contamination du milieu y sont également développées.

Le troisieéme chapitre concerne la spéciation des ETM dans la colonne d’eau en plus de
la détermination du niveau de contamination. Les différents parametres qui peuvent

influencer cette spéciation y sont détaillés. Il est présenté sous la forme d'un article.

Le quatrieme chapitre présente la contamination des sédiments par les ETM. Il est
constitué de deux articles : I'un fait référence au réle de la station d’épuration (STEP) sur
le niveau de contamination des sédiments ; 'autre fait état du niveau de pollution des

sédiments et des impacts potentiels sur les organismes aquatiques.

© 2014 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



Thése de Cheikh Diop, Lille 1, 2014

Introduction générale

Le cinquieme chapitre décrit la spéciation et la mobilité des ETM dans le sédiment. Il y

est détaillé la répartition des ETM dans les différentes phases du sédiment et
I’évaluation de la fraction mobilisable des ETM.
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Chapitre 1: Eléments traces meétalliques dans les
écosystemes marins et estuariens

Ly
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1.1/ Origine des éléments traces métalliques

Dans les sciences de I'environnement, sont qualifiés de métaux lourds, souvent de facon
abusive, I'ensemble des métaux et métalloides présents a I'état de traces quelles que
soient leurs masses molaires. Aujourd’hui, I'appellation d’« éléments traces
métalliques » (ETM) qui regroupent les métaux et métalloides dont la teneur est
inférieure a 1mg.g! dans le sédiment est préférée a celle de métaux lourds par la
plupart des scientifiques (Duffus, 2002). Compte tenu de la toxicité des ETM, il importe
d'en connaitre la source et de savoir ce qu'ils deviennent dans I'environnement sachant
que les ETM qui entrent dans l'environnement aquatique proviennent a la fois de
sources naturelles et de sources anthropogénes (Dell’Anno et al, 2003 ; Chatterjee et al,

2007 ; Tranchina et al, 2008).

1.1.1/ Origine naturelle

Les éléments traces métalliques sont naturellement présents dans les roches et la croite
terrestre en faibles concentrations (fond géochimique) (< 110 ppm dans les sols) (Sigg
et al, 1992) (tableau I.1). Ainsi, dans la crofite terrestre, ces éléments sont normalement
présents a de faibles teneurs, chacun n’excédant pas 0,1% de la composition totale de
celle-ci (Alloways et Ayres, 1997 ; Callender, 2003).

Tableau 1.1 : Concentration (ng/g) de quelques ETM dans la crofite terrestre (Alloway et
Ayres, 1997).

Métaux lourds Crolte terrestre
Cd 0,1

Co 20

Cu 50

Mn 950

Ni 80

Pb 14

Zn 75

© 2014 Tous droits réservés.

Ces faibles concentrations en ETM constituent le fond géochimique d'un certain
environnement. Bien connaitre le fond géochimique est essentiel pour évaluer la
contamination en ETM car leur seule présence n’est pas suffisante, I'important étant de
tenir compte de concentrations anormalement élevées par rapport au fond géochimique
(Alloway et Ayres, 1997).

Parmi les importantes sources naturelles des ETM pour I'hydrosphere, citons I'activité

volcanique, I'altération des continents et les incendies de foréts (Rocher, 2003 ; Spencer

-
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et MacLeod, 2002). La contribution des volcans peut se présenter sous forme
d'émissions volumineuses mais sporadiques dues a une activité explosive, ou
d'émissions continues de faible volume, résultant notamment de I'activité géothermique
et du dégazage du magma (Zoller, 1984).

Par ailleurs, il faut noter que 'atmosphére étant une voie de transfert privilégiée de
nombreux contaminants métalliques (cas en particulier du mercure, du cadmium et du
plomb via les précipitations), on considere que la contamination métallique est
ubiquiste. En conséquence, on peut considérer que toute matrice en équilibre avec
I'atmospheére (cas de I'’eau de mer) a un niveau de concentration en métaux supérieur a
celui qu’elle avait aux époques préindustrielles. Dés lors, dans le milieu marin et
estuarien, on ne mesurera donc jamais directement un bruit de fond géochimique, mais

plutot, dans les zones les moins contaminées, un niveau de référence actuel.

1.1.2/ Origine anthropique

De par leur utilité, les éléments traces métalliques ont de tous temps été utilisés par
I’homme (par exemple : Pb, Sn et Hg pour la fabrication de miroirs, sels de chrome pour
le tannage des peaux, Zn dans la protection contre la corrosion, Ni et Cd dans les
accumulateurs des batteries, Pb dans les carburants). Ces ETM obtenus par extraction et
transformation de minerais qui en contiennent naturellement sont alors plus ou moins
mobilisés et peuvent se retrouver dans le milieu aquatique. L’entrée des ETM dans
I'environnement aquatique peut étre le résultat soit de déversements effectués
directement dans les écosystemes marins et dans les eaux douces suite a des rejets
ponctuels (station d’épuration, sites miniers, installations industrielles), soit d'un
cheminement indirect comme dans le cas des décharges seches et humides et du
ruissellement agricole (Novotny, 1995 ; MacFarlane et Burchett, 1999 ; 2001 ; Kamau,
2002 ; Praveena et al, 2010). Ainsi, les sociétés industrielles (industries miniéeres,
industries de métallurgie, raffinerie, etc.), grandes productrices et consommatrices de
meétaux, relarguent dans l'environnement des quantités considérables d’éléments
toxiques, tels que Pb, Zn, Cd, Ni, Cu etc. En dehors de ces industries, les activités
agricoles (engrais, pesticides), portuaires mais aussi les quantités croissantes de déchets
domestiques constituent des sources anthropiques non négligeables (Nriagu et Pacyna,
1988 ; Quentin, 2001). Ces contaminants finissent par se retrouver plus ou moins

rapidement dans les milieux aquatiques ou les sédiments qui sont les lieux de stockage
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des contaminants peuvent étre fortement pollués surtout en zones industrialisées et/ou
urbaines. Le tableau I.2 résume les principales sources anthropiques des métaux dans

I’environnement.

Tableau 1.2 : Sources des ETM étudiés dans I'environnement (Dean et al, 1972 ; Martin

etal, 1979 ; Ross, 1994 ; Baize, 1997; Meybeck et al, 2007)

1. Les mines et les fonderies de métaux :

a) Terrils et résidus - contamination par lixiviation et érosion éolienne (Cd, Hg, Pb)
b) Résidus dispersés par les eaux - contamination des sols suite aux crues,
inondations, etc. (Cd, Pb)
c) Transport des minerais (Cd, Pb)
d) Fonderie - contaminations dues aux poussieres et aérosols (Cd, Pb)
e) Industrie du fer et de I'acier (Cu, Ni, Pb)
f) Traitement des eaux (Zn, Cu, Ni, Cr, Cd)
2. Les industries :
a) Plastiques (Co, Cr, Cd)
b) Textiles (Zn, Al)
c) Microélectronique (Cu, Ni, Cd, Zn)
d) Traitement du bois (Cu, Cr)
e) Raffineries (Pb, Ni, Cr)
3. Les retombées atmosphériques :

a) Sources urbaines/industrielles, dont incinérateurs et élimination des déchets
(Cd, Cu, Pb)
b) Industries pyro-métallurgiques (Cd, Cr, Cu, Mn, Ni, Pb, Zn)
c) Gaz d’échappements automobiles (Mo, Pb)
d) Combustion des carburants fossiles (dont les centrales énergétiques) (Pb,Zn, Cd)
4. L’agriculture :

a) Engrais (ex: Cd, Mn et Zn dans certains engrais phosphatés)

b) Lisiers (ex: Cu dans des lisiers de porcs et de volailles, Mn et Zn dans certains
lisiers de ferme)

c) Chaulage (Pb)

d) Pesticides (Cu, Mn et Zn dans les fongicides, Pb utilisés dans les vergers)

e) Eaux d’irrigation (Cd, Pb)

f) Corrosion des métaux (Fe, Pb, Zn)

5. Les dépots de déchets sur les sols :
a) Boues d’épuration (Cd, Cr, Cu, Mn, Ni, Pb, Zn)
b) Percolat des décharges (Cd, Fe, Pb)
c) Tas de ferrailles (Cd, Cr, Cu, Pb, Zn)
d) Feux, cendres etc. (Cu, Pb)

-
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1.2/ Distribution des ETM dans le milieu aquatique

L’écosysteme aquatique sert d’habitat et de source de nourriture pour de nombreuses
especes écologiquement et économiquement importantes. Il est composé d’éléments
abiotiques ('eau et les sédiments) et d’éléments biotiques (la faune et la flore). Suite a
leur entrée dans les écosystémes aquatiques, les ETM se répartissent dans tous les
compartiments (eau, sédiment, faune et flore) et se trouvent dans les fractions solubles,
colloidales et particulaires, principalement sous forme de cations métalliques

(Langstone, 1999 ; Reyms-Keller et al, 1998 ; Du Laing et al, 2009a).

1.2.1/ ETM dans la colonne d’eau

Au sein du compartiment aquatique, les ETM sont retrouvés aussi bien dans les eaux de
surface que dans les eaux profondes (Ribera et al, 1996). Dans les zones estuariennes,
les ETM sont naturellement présents a des teneurs tres variables dans la colonne d’eau
s’étalant de quelques ng.L-1 (mercure) a 2 mgL1 (fer) selon les concentrations de
I'élément dans les sols environnants (WHO, 2001 ; Denison, 2004). Cependant, la
proximité d'une zone impactée par I'activité humaine peut influer sur ces concentrations
naturelles et il peut en résulter une élévation localement importante pouvant aller
jusqu’a 20 mg.L-1 (Ragnarsdottir et Charlet, 2000). Dans les eaux cotieres, la teneur
moyenne en métaux lourds est relativement faible (de 'ordre de 3,3 pg.L-1) et ne semble
pas avoir beaucoup évolué au cours des temps géologiques (Ragnarsdottir et Charlet,

2000).

L'eau constitue un élément fondamental en matiere de pollution en général puisque
dans le cas des métaux, comme pour d'autres composés, celle-ci va favoriser de
nombreuses réactions chimiques liées a l'acidité, Il'alcalinité, la température,
I'oxygénation. Il est assez difficile de prévoir I'’évolution des métaux dans la colonne
d’eau car ils peuvent subir un grand nombre de transformations (oxydation, réduction,
complexation). En ce qui concerne les eaux souterraines (nappe phréatique), de
nombreux parametres (la forme chimique initiale du métal, la perméabilité et la porosité
du sol et du sous-sol, le pH, l'activité biologique, le potentiel redox du sol, la teneur en
matieres organiques du sol) influencent la migration des métaux lourds depuis la

surface jusqu’a la nappe (Roux et al, 1990).

© 2014 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



© 2014 Tous droits réservés.

ETM dans les écosystemes aquatiques

Présents dans la colonne d’eau sous forme dissoute ou particulaire selon la limite fixée
arbitrairement a 0,45 pm (figure 1.1), les ETM y séjournent en fonction des constantes
cinétiques et thermodynamiques réactionnelles en tant qu’ions libres hydratés,
complexés par des ligands organiques et/ou inorganiques, adsorbés sur des colloides ou
des matieres en suspension, (co)precipités (Dupré et al, 1999; Elbaz-Poulichet et al,

1999; Olivié-Lauquet et al, 1999; Benedetti et al, 2003).
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Figure I.1 : Représentation du concept dissous/particulaire avec quelques exemples de
tailles d’entités habituellement rencontrées dans le milieu aquatique naturel (Lesven,
2008).

Cette répartition des ETM selon ces différentes formes est influencée, en plus du pH et
du potentiel d’oxydoréduction, par la présence de ligands organiques (Stumm et
Morgan, 1996). La matiere organique dissoute (et notamment les substances humiques
représentant jusqu'a 75 % du carbone organique dissous dans les hydrosystémes
fluviaux) favorise la formation de complexes organiques stables d’ions métalliques et
contribue ainsi a leur migration dans les systemes aquatiques (Colle et al, 2001).
Concernant les échanges avec les particules, la rétention de métaux est généralement
d’autant plus faible que les conditions sont oxydantes et alcalines (Bird et Evenden,
1996). On note, ainsi dans les eaux fortement carbonatées, une diminution de
'adsorption des métaux sur les particules du fait d'une augmentation de leur solubilité
(complexes métaux carbonatés dominants). A I'inverse, la présence de phosphates peut
entrainer la précipitation des ions métalliques et leur transfert vers le compartiment

sédimentaire.

doc.univ-lille1.fr



ETM dans les écosystemes aquatiques

Il ressort de ces considérations que la concentration en métal total peut étre élevée alors
que la quantité de métal « labile » est faible. L’étude de la spéciation des métaux dans la
phase dissoute apparait plus adaptée dans le cadre d'une évaluation de leur impact

écologique et environnemental.

1.2.2/ ETM dans les organismes aquatiques

L'eau transporte les ETM et les insere dans les chaines alimentaires (algues, poisson,
etc.). Méme si les métaux lourds sont le plus souvent présents a l'état de trace, ils n'en
restent pas moins des micropolluants tres dangereux, puisque leur toxicité se développe
par bioaccumulation dans les organismes ce qui entraine leur concentration dans un
faible volume (Defew et al, 2005 ; Raju et al, 2010). En regle générale, plus un élément
est concentré dans I'environnement, plus il I'est dans les organismes filtreurs bien qu’il
existe des exceptions comme par exemple le cuivre pour lequel les moules possédent un

systeme de régulation (Chiffoleau, 2001).

Dans les écosystemes aquatiques, les cinétiques et niveaux de contamination des
producteurs primaires (végétaux) sont deux parametres importants a étudier car ils
influencent la contamination des organismes de niveau trophique supérieur. Néanmoins,
il est difficile de déterminer si les végétaux extraient un élément a partir du sédiment
et/ou de la fraction dissoute dans la colonne d’eau. Il semblerait cependant que les
teneurs métalliques soient généralement plus importantes dans les parties au contact du

sédiment que dans celles au contact de I’eau (Ribera et al, 1996).

S’agissant des poissons, la voie branchiale et le processus concomitant de
respiration/osmorégulation constituent les principales voies d’absorption des ETM
(Waite et al, 1988). Méme si la contribution respective de chacune de ces deux voies est
difficile a quantifier, il est important de signaler le tres faible taux d’assimilation lors de
la digestion (< 5 %) de la plupart des ETM (Environnement Canada, 2003). La
contamination par ingestion ne pourra donc se révéler importante que pour des
organismes ayant un comportement alimentaire qui les expose a des niveaux de
contaminants élevés. Ainsi, compte tenu du fait que les sédiments accumulent les
concentrations les plus élevées et les charges les plus importantes dans les écosystemes
dulgaquicoles (Hynes, 1990), l'ingestion de sédiment et de nourriture contaminés
représente une voie de contamination importante pour les poissons évoluant dans des

milieux impactés par les métaux (Kovalsky et al, 1967 ; Emery et al, 1981, Swanson,
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1982, 1983 et 1985). Les especes de poissons benthiques se nourrissant d’organismes
benthiques et évoluant a la surface des sédiments sont donc celles qui sont les plus
susceptibles d’accumuler de larges quantités de métaux contrairement aux especes

pélagiques (Ribera et al, 1996).

1.2.3/ ETM dans les sédiments

Malgré la forte solubilité de certains contaminants métalliques dans les eaux de surface
(Cowart et Burnett, 1994), les sédiments accumulent les concentrations les plus élevées
dans les écosystemes estuariens (Hynes, 1990). Cette faculté des sédiments a fixer de
grandes quantités de métaux confere donc a ce compartiment du biotope un réle de
stockage significatif (Ribera et al, 1996) avec une possibilité de relargage dans la
colonne d’eau (Woods, 2009). Le compartiment sédimentaire n’est pas donc isolé du
reste de 1'écosystéeme et 'on peut s’interroger sur le réle des sédiments pollués qui
pourraient se comporter comme une source de contaminants pour le milieu aquatique
par diffusion des métaux sédimentaires vers la colonne d’eau. Ce réle de puits (Spencer
et MacLeod, 2002) et de source de contamination (MacFarlanne et Burchett, 2000) fait
que ce compartiment occupe une place de choix dans I'étude des ETM dans les

hydrospheres (Sprovieri et al, 2007).
1.3/ Sédiments : puits et sources de contaminants métalliques

Le sédiment est un compartiment complexe et relativement hétérogene formé d’eau, de
matériaux détritiques, de composés minéraux et organiques (Power et al, 1992). Il est
défini comme un ensemble constitué par la réunion de particules plus ou moins grosses
ou de matieres précipitées ayant, séparément, subi un certain transport (Foucault et al,
1980). Le sédiment joue un role important dans le devenir des polluants dans I’eau qu'’ils
peuvent fixer ou adsorber puis transporter et déposer dans un autre milieu (Marchand

etal, 2006).

1.3.1/ Origine des sédiments

Le sédiment est un matériau issu du dépot des matieres en suspension dans l'eau
dérivant, elles méme, de I'érosion des roches et des sols, de matieres détritiques
organiques et de la floculation d’éléments colloidaux et n’ayant pas encore subi de

transformation diagénétique (Guézennec, 1999 ; Ramade, 2001). Les caractéristiques
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essentielles du sédiment sont sa granulométrie et sa composition qui sont souvent liées

a son origine (Duchaufour, 1983).
1.3.1.1/ Granulométrie

Les sédiments sont classés en fonction de la taille de leurs particules. Une classification
des sédiments a été proposée par '’AFNOR mais la classification la plus connue et la plus

utilisée est celle de Bellair et al (1977) établie comme suit :

e les sédiments grossiers principalement constitués de sable et de matériel
inorganique silicaté caractérisés par des particules de diameétre supérieur a 63
um. Ces sédiments qualifiés de terrigene, c'est-a-dire issus de 1'érosion, sont
caractérisés par une faible cohésion et une surface de contact des différentes
particules faible. Ils sont donc peu associés aux contaminants et sont
généralement composés de graviers (diametre supérieur a 2 mm) et de sables

(diameétre compris entre 63 pm et 2 mm).

e les sédiments fins constitués de minéraux argileux ayant un diametre compris
entre 0,2 et 2 um et de silt avec un diametre compris entre 2 pm et 63 um. Ces
sédiments qui peuvent également contenir de la matiére organique sont
caractérisés par des particules fines tres cohésives et chargées négativement avec
une surface de contact importante ; ces caractéristiques leur conferent un grand

pouvoir adsorbant vis a vis des contaminants métalliques.

La connaissance de la granulométrie est donc particulierement importante car les ETM
se trouvent préférentiellement adsorbés sur les fractions fines. Celles-ci présentent de
trés grandes surfaces spécifiques comportant de nombreux sites d’adsorption constitués
de composés actifs pour les ETM tels que les hydroxydes ou les matieres organiques
(Carpentier et al, 2002). La matiére organique sédimentaire, caractérisée par le carbone
organique, est constituée de macromolécules polymérisées hétérogenes ; elle possede
des sites hydrophiles qui lui permettent de s’adsorber a la surface des particules

argileuses et de complexer de nombreux contaminants (Burton, 1992 ; Bonnet, 2000).

1.3.1.2/ Composition
Globalement, un sédiment présente une composition chimique relativement hétérogene
dont les caractéristiques principales sont régies par la présence d’éléments majeurs

(Boust, 1999). Sa composition est variée et partiellement liée a la minéralogie des
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bassins versants et a la structure du couvert végétal régional (Garrivier, 1995). On
distingue principalement 3 composants: 'eau interstitielle, la phase organique et la

phase inorganique.

Eau interstitielle

L’eau interstitielle correspond a l'eau qui occupe l'espace entre les particules
sédimentaires et représente une fraction importante du sédiment généralement entre
20 et 90% du volume des sédiments de surface mais ces pourcentages diminuent avec la
profondeur suite a la compaction des particules sédimentaires (Forstner, 1987). La
texture du sédiment en lui-méme, joue également un réle important dans sa teneur en
eau: plus la porosité d'un sédiment est faible, moins il est riche en eau. Les ETM sont
présents dans les eaux interstitielles sous forme d’ions libres, de complexes
inorganiques et organiques dissous, ou sont liés aux matieéres particulaires en

suspension (figure 1.2) (Quantin et al, 2001).

Colonne deau l l Metaux traces (ETM)
Adsorplion et =
{co) precipitation sur
) = : .
les particules - lon fibre Me
minerales et
] Complexes organiques "/k'
organiques {avec les substances

humiques, les thiols __)

Eaux intersfiticlles

Figure L.2: Spéciation des éléments traces sur les sédiments et les eaux interstitielles
(Quentin et al, 2001)

Selon Marot (1997), quatre types d’eau interstitielle peuvent étre distingués : '’eau libre,

'eau capillaire, I’eau colloidale et I’eau pelliculaire.

e l'eau libre correspond a I'eau circulant librement entre les particules et séparable

des grains solides par simple décantation.

e l'eau capillaire occupe des pores interconnectés tres fins et correspond a I'eau
liée aux particules fines par des forces de capillarité. Elle s’élimine par des

procédés mécaniques de séparation solide-liquide.
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e [l'eau colloidale forme les hydrates en réagissant avec les différents éléments du

sédiment et s’élimine de la méme maniere que I'eau capillaire.

e [l'eau intercellulaire est chimiquement liée a la surface des particules et constitue
un film autour d’elles; elle n’est séparable de la matrice solide que par des

moyens thermiques.

Phase inorganique

Les débris de squelettes et coquilles animales ainsi que les minéraux provenant de
I’érosion de I'écorce terrestre constituent la partie inorganique du sédiment. Les argiles,
les silicates et les carbonates en sont les constituants majeurs et sont repartis selon
différentes tailles de particules (d’environ 0,1 um a plusieurs mm) (Lesven et al, 2008).

Les matieres inorganiques peuvent étre d’origine détritique (SiO2, TiO2, (Na*, K*, Ca2+,
Mg2+)Al2Si4010(OH)2.nH20), biogénique (CaCOs3, Si02, CaP04) et ou fabriquées in situ dans
la colonne d’eau ou a la surface des sédiments (FeSz, MnO, MnCO3) (Burdige, 2006). Elles
sont généralement enrobées d’hydroxyde de fer et de manganese et de substances
organiques qui leur conférent une grande capacité d’adsorption vis a vis des

contaminants (Sposito, 1989).

Phase organique

La matiere organique (protéines, lipides, sucres, acides humiques et fulviques) occupe
dans le sédiment un faible volume mais joue un réle nutritif essentiel vis-a-vis des
organismes benthiques microbiens et du macrobenthos. Du fait de la nature de ses sites
d’adsorption, d’'une part, elle controle en partie la biodisponibilité des contaminants
métalliques (Razak et al, 1996) et, d’autre part, régule la mobilité d’'un grand nombre de

contaminants, en particulier les composés organiques non ioniques (Power et al, 1992).

Selon sa taille, la matiere organique peut étre classée en carbone organique dissous
(COD < 1 kDa), colloidal (1 kDa < COC <0,22 pum) et particulaire (COP > 0,22 um)
(Bonnet, 2000). Le carbone organique particulaire (COP) est constitué de biomolécules
telles que les acides organiques, les amines ou les polysaccharides produits par les
microorganismes ainsi que les substances humiques (Gourlay, 2004). Toutes ces
molécules présentent certaines caractéristiques qui seront déterminantes pour leur

interaction avec les ETM (Sposito, 1989).

e
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Par ailleurs, la fraction organique comprend deux catégories :

e les substances non humiques qui sont des composés relativement simples et de
structure connue appartenant a la chimie classique : agents pathogénes, acides
organiques, acides aminés, protéines, glucides.

e les substances humiques qui constituent une famille de macromolécules
organiques d’origine naturelle. Elles proviennent de I’évolution des matieres
organiques fraiches sous des processus chimiques et enzymatiques et peuvent
constituer entre 85 et 90% de la fraction organique totale du sédiment (Colin,
2003).

Dans le corps des sédiments, les substances humiques se regroupent avec les particules
minérales pour former des associations organo-minérales soit par simple physisorption
de la substance humique; soit par complexation mixte d'un méme ion
métallique (Marot, 1997).

Cette composition du sédiment (eau, matiere organique biodégradable en présence
d’organismes benthiques comme les bactéries sulfatoréductrices) va induire, dés
I'interface eau-sédiment, des transformations biogéochimiques encore appelées
diagenése. De telles transformations vont modifier, parfois de fagon importante, la
répartition des ETM dans les phases solide et liquide des sédiments, ainsi que leur

comportement (Salomons et al, 1984).

1.3.2/ Transformations biogéochimiques sédimentaires : des particules a la roche

La colonne sédimentaire ne peut pas étre simplement considérée comme un simple lieu
d’accumulation de particules en présence d’eau avant leur cimentation pour étre
transformées en des roches sédimentaires. En effet, des l'interface eau-sédiment, des
transformations biogéochimiques communément appelées diageneése s’operent. Les
processus de diagenése sont complexes et variés et sont globalement dominés par deux
phénomeénes : la compaction et la cimentation. Si la compaction est un phénomene
physique qui conduit a une élimination de l'eau interstitielle et a un rapprochement des
particules élémentaires, la cimentation, quant a elle, est un processus chimique qui
contribue a souder ces particules entre elles transformant ainsi le sédiment en une

roche (Billon et al, 2001).

Une revue détaillée de ces processus diagénétiques qui conditionnent la fixation des

ETM dans les particules sédimentaires est décrite ci-apres.

.
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1.3.2.1/ Activités microbiologiques

Les cycles biogéochimiques sont gouvernés par des processus clés que sont la
décomposition et I'enfouissement de la matiere organique (MO) dans le sédiment. Le
niveau de décomposition de la MO et le réseau trophique bactérien sont intimement liés

et constituent le moteur principal de la diagenése précoce (Schultz et al, 2008).

Dans les sédiments, nombre d’éléments existant a différents états d’oxydation se
distribuent dans les eaux interstitielles et les particules et participent dans des
processus biologiques pouvant induire un déséquilibre momentané dans le sédiment.
L’obtention du retour a I'équilibre s’opére par oxydation de cette MO par I'intermédiaire
d’accepteurs terminaux d’électrons (oxydants) et est régi par l'activité bactérienne
(Garban et al, 1995). Cette opération qui induit une cascade verticale de réactions
d’oxydoréduction est conditionnée par des facteurs thermodynamiques et cinétiques, la
disponibilité de l'oxydant ainsi que la biodiversité bactérienne. Elle utilisera
préférentiellement I'oxydant libérant la plus grande énergie libre par mole de carbone
organique oxydé. Lorsque cet oxydant sera épuisé, le processus redox se poursuivra en
utilisant l'oxydant suivant. Au cours de la décroissance du potentiel d’oxydation,
différentes especes vont alors successivement s’oxyder : 'oxygéne dissous, le nitrate, les

hydroxydes de fer et de manganeése et finalement le sulfate (figure [.3).

Colonne d’eau o _
Respiration aérobie

Zone de réduction de I'oxygene

Zone de réduction de NO3" et Mn2+
Respiration anaérobie

Zone de réduction de Fe3+ facultative

Profondeur

Zone de réduction des sulfates Respiration anaérobie

v

Figure 1.3 : Séquence des oxydants successif utilisés par la bactérie pour la minéralisation
du carbone organique dans les sédiments (Salamons et Stigliani, 1995)

Oxygene

Dans l'interface eau-sédiment qui est un milieu aérobie, la matiere organique est d’abord
oxydée par l'oxygene (premier oxydant a étre activement consommé) ce qui modifie la
composition chimique des sédiments et de l'eau interstitielle (Evans, 1977). Cette
oxydation de la matiere organique conduit a un relargage des ETM qui y étaient

initialement associés. Les métaux ainsi libérés en phase dissoute peuvent suivre deux
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voies : soit rester en solution (cas du Cd et du Cu) et ensuite diffuser dans la colonne
d’eau, soit s’adsorber ou coprécipiter avec des oxydes de Fe et de Mn ou sur des
matieres humiques condensées présentes a l'interface eau-sédiment (cas du Pb) (Evans,
1977).

La minéralisation de la matiere organique sédimentaire (représentée de maniere
simplifiée par CH20(s) dans ce travail) nécessite une consommation d’oxygene selon la
réaction suivante :

CH20(s) + 02 = CO2 + H20

La profondeur de pénétration de 'oxygene dépend avant tout de la quantité de matiere
organique présente (Vansimaeys, 2011). Ainsi, dans les sédiments pélagiques dits
profonds, la faible teneur en matiére organique va limiter la consommation en oxygeéne
qui sera alors présent sur plusieurs centimetres. En revanche, pour des sédiments peu
profonds riches en matiére organique (rivieres, zones cotieres subissant
d’'importants « upwellings »), 'oxygeéne est trés vite consommé et disparait souvent des
les premiers millimetres (Bonnet, 2000). L’énergie libérée lors de la premiere phase de

décomposition de la MO conduit a l'intervention d’'un autre oxydant, le nitrate

(Reeburgh, 1983).

Nitrates

La matiere organique apporte au sédiment l'azote qui, par hydrolyse, conduit a la
production de I'ion ammonium. Ce dernier est oxydé par les bactéries en nitrite puis en
nitrate. Dans le sédiment qui est généralement un milieu réducteur, les nitrates sont
réduits en azote gazeux par les bactéries dénitrifiantes. La réduction des nitrates
s’accompagne d’'une oxydation du carbone organique selon la réaction suivante (Gabelle,
2006):

5CH20s) + 4NO3- —»2N2 + 4HCO3- + CO2 + 3H20

Cette dénitrification est souvent limitée, dans les sédiments fluviaux, aux 2-3 premiers
cm étant donné le faible flux des nitrates de la colonne d’eau vers le sédiment

(Vansimaeys, 2011).

Dans des conditions de sédiments suboxiques (anaérobie-oxique: c’est-a-dire absence
d’oxygéne moléculaire, mais présence d’oxydants tels que les nitrates), les nitrates

subissent des processus diagénétiques durant lesquels ils sont utilisés comme
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récepteurs d’électrons lors de la dégradation bactérienne de la matiere organique

(Froelich et al, 1979; Burdige, 2006).

Oxydes et hydroxydes de fer et de manganése

Apres épuisement de I'oxygene et des nitrates, le processus d’oxydation se poursuit avec
les oxydes et les hydroxydes de fer et de manganése qui sont les oxydants les plus
puissants. Le fer et le manganése sont présents dans le sédiment sous forme de
minéraux composés d'un mélange complexe d’oxydes et d’hydroxydes. La dégradation
de plus en plus avancée de la matiere organique entraine une instabilité des oxydes de
manganese (III et [V) et de fer (III) (Da Silva et al, 2002). Il va en résulter une dissolution
des ETM adsorbés sur ces oxydes (Salomons et al, 1984). En particulier des
concentrations importantes d’ETM s’accumulent a I'interface d’oxydoréduction lors de la

formation diagénétique des oxyhydroxydes de Fe et Mn (Douglas et Adeney, 2000).

Cependant, les oxydes de fer étant plus abondants dans les sédiments que les oxydes de
manganese, ils jouent un role plus important dans I'oxydation de la matiere organique
(Vansimaeys, 2011) comme l'indique les schémas réactionnels ci-dessous :
CH20(s) + 3CO2 + 2H20 + 2MnO2 — 2Mn?2* + 4HCO3" + H20
CH20(s) + 7CO2 + 4Fe(OH)3 = 4Fe2* + 8HCO3  + 3H20

Sulfates

Dans l'environnement, le soufre existe a divers degrés d’oxydation qui sont compris
entre -II et +VI selon les conditions oxydoréductrices du milieu. Dans les sédiments
cotiers, les formes minérales stables sont les sulfures, le soufre élémentaire et les
sulfates. Dans un milieu oxique, le soufre parvient a l'interface eau/sédiment

essentiellement sous forme de sulfate, mais également sous forme organique (Gabelle,

2006).

La réduction des sulfates en sulfures d’hydrogene est due a l'activité des bactéries

sulfatoréductrices et s’effectue selon la réaction suivante :
2CH20s) + SO4%- - HS- + 2HCO3- + H*

Méme si la majorité des sulfures (formes les plus réduites du soufre que I'on trouve dans
le milieu naturel) issus de la réduction des sulfates est réoxydée selon des procédés

chimiques (Berner, 1984) et biologiques (Jorgensen, 1982) en sulfates, sulfites (S03%-) et

B
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thiosulfates (S2032%7), le reste sera présent sous forme de sulfures organiques (comme les

thiols), de sulfure d’hydrogene (H2S) et de 'amphotéere qui lui est associée (HS-).

L’oxydation des sulfures ou la réaction entre les sulfures et le soufre élémentaire
conduisent a la formation des polysulfures. Ces derniers jouent un role essentiel dans la
conversion des sulfures de fer en pyrite (Gagnon et al, 1995) et dans la complexation des
métaux présents a I'état de traces (Zn, Cd, Pb) (Boulegue et al, 1982). Les sulfures
dissous formés s’accumulent ainsi progressivement dans les eaux interstitielles et sont
susceptibles de précipiter avec de nombreux métaux traces présents en solution et tout
particulierement avec le fer (Morse et al, 1998). Le sulfure d’hydrogéne résultant de la
réduction des sulfates peut réagir avec les minéraux contenant du fer pour former des

sulfures de fer.

A l'inverse, 'immobilisation des ETM peut étre due a une réduction des sulfates en
sulfures qui se complexent avec les cations métalliques pour précipiter sous forme de
sulfures métalliques. Une mobilisation des ETM par les microorganismes peut étre due a
une oxydation du soufre conduisant a une acidification du milieu et donc a une
dissolution des ETM par baisse du pH (Cooper et al, 1998). Ces minéraux jouent
également un role majeur dans la distribution des éléments traces d’ou I'importance de
la compréhension du cycle du soufre dans I'environnement sédimentaire (figure 1.4)

pour I'étude de la diagenése précoce.

FeS (AVS), FeS, (CRS)

Y N

Meétaux dissous :
Cd, Hg, Pb, Zn...

Sulfines meétaliques

Figure 1.4: Cycle simplifié du soufre dans le sédiment (Gabelle, 2006)
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Par ailleurs, il convient de noter qu’en dehors de leur rdole dans la minéralisation de la
MO (dans le processus diagénétique), les bactéries produisent et excretent des
meétabolites qui peuvent avoir des propriétés oxydantes, réductrices, alcalines, acides ou
complexantes, tant vis-a-vis des minéraux solides que des éléments libérés en solution.
Enfin, que ceci soit ou non justifié par leurs besoins nutritionnels, elles peuvent absorber
dans leurs cellules ou fixer sur leurs constituants cellulaires (par exemple leurs parois)
des éléments métalliques et agir alors comme de véritables pieges a éléments minéraux
(Berthelin et al, 1995 ; 1988) (figure 1.5). Ces communautés microbiennes, responsables
de modifications locales des conditions physicochimiques, jouent ainsi un réle important

sur les flux de métaux a I'interface eau-sédiment (Tessier et al, 1993).

Mobilization Immobilization
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metal mobilizing substances

Metal accumulation
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(ox)

Metal reduction
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Oxidation of S Metal oxidation

]
pH decrease Fe(lll)
sulfate
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Biodegradation ? suffide ¢ o
: P
of metal-organic \ ' \
compounds “~—a.. Metal immobilzation

M M-org

Figure L5 : Interactions microorganismes- métaux (Ledin, 2000)

1.3.2.2/ Transformations chimiques

Les réactions d’oxydo-réductions ne sont pas les seules a se produire et a influencer la
dynamique et I’évolution de la colonne sédimentaire. Des transformations purement
chimiques qui induisent nombre de réactions complexes (précipitation, dissolution ou
recristallisation) entre la phase particulaire et la phase dissoute s’associent a ces
réactions (figure 1.6) (Du Laing et al, 2009a). Ainsi, de telles transformations peuvent
influencer les concentrations en éléments dans les eaux interstitielles (Li et al, 2001 ;

Yuan et al, 2004).
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Figure 1.6 : Transformations chimiques des ETM a l'interface eau- sédiment (Audry, 2003
et Burdige, 2006)

Réactions de précipitation
Décrites par un changement d’état qui conduit, a partir d'une phase liquide, a un solide
de structure réguliere et ordonnée, les réactions de précipitation sont nombreuses,

variées et concernent un grand nombre d’especes dans les sédiments.

De facon générale, les minéraux diagénétiques les plus fréquents sont les carbonates
(calcite, dolomite), les silicates, les minéraux argileux et les minéraux ferriféres (oxydes
tels que la sidérite, I'hématite ou les sulfures comme la pyrite) (Gabelle, 2006). On peut
ainsi, par exemple, observer la précipitation de la calcite, de la dolomite ou encore de la
sidérite qui va bien entendu influer sur les teneurs en Ca?*, Mg?* et Fe2* ainsi que sur

'alcalinité dans les eaux interstitielles (Billon et al, 2002).

D’autre part, on peut également observer la formation de sulfures métalliques dans les

sédiments anoxiques, en particulier, les sulfures de fer qui associent le Fe2* libéré dans
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les eaux interstitielles lors de la dégradation de la matiére organique aux sulfures

dissous produits par les bactéries sulfato-réductrices (Morse, 1998).

En fin de compte, les réactions de précipitation jouent un role important dans la

distribution et la biodisponibilité des espéces au sein du sédiment.

Réactions de dissolution

La dissolution peut étre considérée comme la réaction inverse de la précipitation. Ce
processus est important car il contribue a la modification de la composition
minéralogique d’origine. Par ailleurs, la redissolution contribue largement a la
recristallisation de nouvelles phases, car elle permet la croissance rapide de nouveaux
minéraux grace au renouvellement des éléments en solution. C’est la réaction type qui
affecte de nombreux minéraux dont tout particulierement les silicates (Gabelle, 2006). A
ces réactions principales qui entrainent la précipitation de nombreux éléments, il faut
ajouter les réactions de co-précipitation ou d’adsorption de certains métaux traces (Pb,

Cd, Cu, Zn).

La co-précipitation concerne les processus d’incorporation (ou de combinaison) de
composés solubles présents dans I'environnement d’un cristal en formation. La solution

n’est alors pas saturée en I'espéce co-précipitée (Gabelle, 2006).

L’adsorption de surface quant a elle est susceptible de causer une contamination
d’autant plus importante que l'aire spécifique du précipité est grande. Dans le milieu
naturel, des métaux tels que Cd, Pb, Zn ou Cu peuvent étre adsorbés ou liés a un grand
nombre de particules minérales telles que les oxydes de fer et de manganese, les

sulfures ou bien encore la matiére organique (Gabelle, 2006).

On comprend donc que ces réactions de précipitation, d’adsorption et de
(co)précipitation jouent un réle important dans la distribution et la biodisponibilité des

especes métalliques au sein du sédiment.

Réactions de recristallisation

La recristallisation est une modification cristallographique d'un composé (sans
modification de composition chimique). Elle traduit une évolution d’'un minéral vers une
stabilité plus grande, donc une énergie libre plus faible. On peut alors définir les
polymorphes qui correspondent a des minéraux de méme composition chimique mais

ayant cristallisé dans des systemes différents. L'exemple le plus connu est celui de la
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recristallisation de l'aragonite (orthorhombique) en calcite (rhomboédrique) (Werner,

1991).

1.3.2.3/ Bioturbation

La bioturbation est un processus physique majeur faisant partie des phénomenes qui
contrdlent la diagenese précoce en affectant le sédiment situé a proximité de l'interface
avec la colonne d’eau (Gabelle, 2006).

Elle rassemble les processus de remaniement sédimentaire d’origine biologique, dans
les premiers centimetres de la colonne sédimentaire. Schmidt et al (2007), en étudiant le
lien entre le mélange des sédiments superficiels et I'activité biologique benthique, ont
montré que la bioturbation a des conséquences directes ou indirectes sur les
mécanismes ayant lieu dans la colonne sédimentaire (figure 1.7). Les activités de la
macrofaune, que ce soit par le creusement de galeries ou de terriers, le fouissage ou
encore l'ingestion de sédiment, vont ainsi modifier I'environnement sédimentaire en
générant son homogénéisation parfois jusqu’a 10 cm de profondeur et en le ré-oxydant
partiellement (Gabelle, 2006). Il en résulte une remobilisation de certains ETM qui vont

étre biodisponibles donc toxiques pour les organismes vivant dans le milieu.

ean
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—» Fluxde maligres dissoufes

Figure 1.7 : Processus de bioturbation a l'interface eau-sédiment (Gabelle, 2006)

Toutes ces modifications entrainent des changements de propriétés physiques,
biologiques et chimiques de la matrice sédimentaire. Il est par exemple avéré que le
remaniement sédimentaire induit par les organismes benthiques modifie la stabilité du

sédiment (Mortimer et al, 1999), certains processus comme la dénitrification (Gilbert et
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al, 1995) mais aussi la dynamique de population de certains organismes (Kearns et al,

1996).
1.3.3/ Fixation des ETM dans le sédiment

1.3.3.1/ Principales phases fixatrices (porteuses) des ETM dans le sédiment

Dans les sédiments, les ETM peuvent étre inclus dans le réseau ou adsorbés a la surface
de différentes phases organiques ou minérales qui sont qualifiées de « porteuses »
(Quantin, 2001 ; Miller et Orbock Miller, 2007 ; Nobi et al, 2010). Les argiles, les
oxyhydroxydes de fer et de manganese, les carbonates, les sulfures et la matiére
organique constituent les principales phases fixatrices des ETM dans le compartiment

sédimentaire.

Au fond des cours d’eau, a partir de quelques centimeétres de profondeur, le sédiment est
dans un état réduit. Dans ces conditions, des quantités importantes de métaux sont
associées a des sulfures (Cauwenberg and Maes, 1997; Da Silva et al, 2002; Isaure et al,

2002; Osan et al, 2002; Huguet, 2009; Van Damme et al, 2010).

Les formes réduites, telles que les sulfures, ne sont cependant pas les seules phases
fixatrices de métaux dans les sédiments en fond de cours d’eau. Les carbonates et les
oxyhydroxydes de fer et de manganése jouent également un réle non négligeable dans la
fixation des métaux dans ces conditions (Billon et al, 2002; Isaure et al, 2002; Lacal et al,
2003; Caplat et al, 2005; Kelderman and Osman, 2007; Larner et al, 2008; Lesven et al,
2010; Van Damme et al, 2010). Par opposition, en milieu oxique, le carbone organique
joue les premiers roles dans la fixation des ETM (Saulnier et Mucci, 2000 ; Zoumis et al,

2001).

Phase argileuse

Les argiles sont constituées principalement de silicates d’aluminium hydratés et
correspondent a la fraction sédimentaire de taille inférieure a 2 um (Bellair et al, 1977).
Caractérisées par une surface spécifique variant de 5 a 800 m2.g'1 et des charges de
surface négatives (Lacal et al, 2003), les argiles présentent une grande affinité pour les
cations métalliques (Farrah et al, 1980) qu’elles fixent par échange d’ions
compensateurs. Ainsi, selon leur capacité d’échange d’ions métalliques, les argiles de

type kaolinite, illites, smectites fixent préférentiellement dans I'ordre croissant les ETM
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qui sont inclus dans les réseaux silicatés sous une forme tres peu disponible, ou encore

adsorbés a la périphérie des argiles (Vansimaeys, 2011 ; Juste, 1995).

Phase carbonatée

Les minéraux carbonatés les plus fréquemment rencontrés dans les sédiments sont la
calcite (CaCOs3) et la dolomite (CaMg(CO3)2). Les carbonates Ca/Mg sont souvent

présents sous formes d’enrobages autour d’autres minéraux (Sposito, 1989).

Les minéraux carbonatés étant tres solubles, I'interface entre la solution et les minéraux
est trés instable. En effet, des réactions de dissolution et de précipitation ont lieu a cette
interface, ce qui génere des flux continus de cations et de carbonates a la surface des
solides. Des études ont révélé que Cd, Cu, Fe, Mn, Pb, Zn, peuvent co-précipiter avec la
calcite (CaCOs3) (Issaure, 2001; Piou et al, 2009). Cette derniere est, en effet, le
constituant majeur qui intervient dans la fixation des éléments traces, soit par
adsorption, précipitation d'hydroxydes ou de carbonates, soit par insertion dans le

réseau de CaCO3 (Osman et al, 2007).

Cependant, en milieu naturel, méme contaminé, les teneurs en métaux ne sont
généralement pas suffisantes pour permettre la précipitation de carbonates métalliques
(Billon et al, 2002) qui sont tres solubles en milieu acide ou proche de la neutralité.
Toutefois, la formation de carbonate métallique peut avoir lieu en milieu alcalin riche en
CO2 dissous mais ces précipités sont facilement solubilisés lors d'une acidification du

milieu (Alloway, 1995b).

Phases oxyhydroxydes de fer et de manganése

Dans la majorité des sédiments, les oxydes de fer et de manganese représentent la phase
de rétention privilégiée de beaucoup de métaux (Lesven, 2008). Les hydroxydes de fer
sont les plus répandus dans les sédiments et leur précipitation se fait initialement sous
forme de ferrihydrite pour évoluer ensuite par déshydratation vers des formes
cristallisées telles que la goethite (Fe;O0H) ou I'hématite (Fe203) (Pedro, 2007). Les
oxyhydroxydes de fer sont généralement des particules de tres petite taille (10 a 50 nm
de diameétre) ce qui leur confere une surface spécifique tres élevée (> 100 m2.g-1) et leur
permet d’interagir avec les argiles, la matiére organique solide et dissoute et les

éléments traces métalliques (Corami et al, 2008).

B
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Les sites de complexation des oxydes de fer sont constitués de groupements hydroxyles
qui n’ont pas tous la méme réactivité. La fixation des ETM sur la surface des oxydes de
fer se fait d’abord par complexation : Pb sur la ferrihydrite (Xu et al, 2006), Cd et Zn sur

la goethite (Mustafa et al, 2004 ; Corami et al, 2008) et ensuite par précipitation.

Les oxydes de manganese les plus abondants dans les sédiments sont les birnessites.
Celles ci possedent une charge de surface généralement négative a pH peu élevé (Piou et
al, 2009), elles peuvent donc fixer une grande quantité de cations métalliques par

adsorption ou co-précipitation (Miller et Orbock Miller, 2007).

Phase sulfure

Dans les sédiments fluviaux frais contaminés en éléments traces métalliques, les sulfures
sont la phase fixatrice majoritaire de certains éléments traces métalliques (Isaure et al,

2002).

Les sulfures inorganiques présents dans les sédiments se répartissent en deux groupes

selon les techniques utilisées pour les extraire :

e les « acid volatil sulfide » (AVS) : ils sont instables et essentiellement constitués
par les mono-sulfures de fer et de manganese mais également PbS et CdS
(Rickard et Morse, 2005). De par leur forte volatilité, les AVS sont extraits a froid

a l'aide d’'une solution molaire d’acide chlorhydrique (Allen et al, 1993).

e les chromium reducible sulphur (CRS): Contrairement au AVS, ils sont plus
résistants et sont formés par la pyrite de fer (FeS:) et le soufre élémentaire qui ne
sont pas solubles lors de I'extraction des AVS (Billon, 2001). Cette phase qualifiée

de réfractaire est extraite a chaud a 'aide d’'un réducteur : le Cr2+.

Les principaux sulfures qui sont le mono-sulfure de fer (FeS), appelé greigite et le
bisulfure de fer appelé pyrite jouent un role primordial dans la fixation des métaux
divalent (Cd, Ni, Zn, Cu, Pb). En précipitant les ETM, ils peuvent donc réduire leur

mobilité et leur biodisponibilité.

Phase organique

La matiere organique dans les cours d’eau tient un roéle majeur puisqu’elle est le moteur
de la diagenese précoce. Sa dégradation débute deés la colonne d’eau et se poursuit dans

le sédiment (Piou et al, 2009). Elle participe efficacement a la fixation des ETM qui

B
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peuvent étre retenus sous forme échangeable (donc assez facilement mobilisable) ou a
'état de complexes dans lesquels ils sont plus énergiquement fixés (Qin et al, 2004 ;

Matobola, 2013).

La décomposition de la matiere organique, les exsudats des racines et des métabolites
microbiologiques produisent des acides organiques a faibles poids moléculaires (Lesven,
2008). Ces molécules peuvent former des complexes solubles avec les cations
meétalliques et donc modifier leur fixation sur les oxyhydroxydes, la matiere organique,
les argiles et augmenter leur solubilité (Mamoudou, 2008).

D’autres phases constituées de particules de silice (quartz) ou d’aluminosilicates non
argileux (feldspath, albite) existent méme si elles ne sont pas significatives en tant que
porteuses (Horowitz, 1991). Toutefois, des dépots de surface avec lesquels les ETM vont

ensuite s’associer peuvent se former sur ces phases (Ayrault et al, 2008).

1.3.3.2/ Mécanismes de fixation des éléments traces métalliques dans le sédiment

La fixation des ETM dans les différentes phases porteuses d’'un sédiment peut se faire
selon différents processus géochimiques (adsorption, complexation, précipitation)
responsables des transferts de ces éléments entre l'eau interstitielle et la phase

particulaire (Buccolieri et al, 2006 ; Nobi et al, 2010 ; Du Laing et al, 2009) (figure 1.8).
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Figure 1.8 : Représentation schématique d’un systeme d’échange eau-sédiment (Lesven,

2008)
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Les métaux se fixent alors, en partie, via des sites réactifs de surface, c’est-a-dire des
entités chimiques susceptibles de réagir avec des especes chimiques de la solution
(protons, cations, molécules neutres) (Sigg et al, 1992). Les différents mécanismes

géochimiques qui controlent la fixation des ETM sont décrits ci-dessous.

1.3.3.2.1/ Adsorption

L’adsorption ou échange d’ions correspond a la formation d’'un complexe de spheére
externe, c'est-a-dire que les ions adsorbés gardent leur sphere d’hydratation et sont
retenus via les charges de surface par des interactions électrostatiques. Ce type de
complexe se caractérise par la présence d’au moins une molécule d’eau entre l'ion
adsorbé et les groupes fonctionnels de surface. Les métaux retenus par ces types de
liaisons tres fréquents dans les minéraux argileux sont considérés mobiles car
facilement échangeables (Manceau et al, 2002). Ces échanges sont d’autant plus

importants que la teneur en matieres organiques est élevée.

Suivant le type d’oxyde, la force d’adsorption des ETM est différente. Ainsi sur la
goethite, le cuivre est le métal le plus fortement adsorbé suivi par le Pb, Zn, Cd, Co, Ni et
Mn alors que sur I’hématite, les forces d’adsorption du Cu et du Pb sont inversées

(McKenzie, 1980; Gerth et Briimmer, 1983).

L’adsorption des ETM est influencée par le pH dont 'augmentation favorise la fixation
des éléments sur la fraction réductible des sédiments (oxydes de fer et de manganese),
apres échange des cations métalliques avec les ions H* sur certains sites de surface

(Dhillon et al, 1985 ; Balistrieri et al, 1984 ; Tada et al, 1982).

1.3.3.2.2/ Complexation

La complexation consiste en un partage d’'une ou de plusieurs liaisons des ETM avec un
ou plusieurs oxygenes de l'adsorbant. Il s’agit plus précisément d’'une accumulation
nette de matiere (ETM) a l'interface d'une phase solide (sédiment) et d’'une solution
aqueuse (colonne d’eau) (Lesven et al, 2008). Ce mécanisme par lequel les ETM
adhérent de maniere plus importante a la surface des particules par des liaisons
ioniques ou covalentes est difficilement réversible ce qui rend les ETM moins mobiles

que ceux adsorbés par échanges d’ions.

La complexation est considérée comme le principal mécanisme de fixation des ETM par

de nombreux minéraux et composés organiques. Par exemple, des études ont montré
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que le Cu et le Zn sont complexés dans les sédiments principalement par la matiere

organique (Xia et al, 1997 ; Korshin et al, 1998).

1.3.3.2.3/ Précipitation

La précipitation a lieu lorsque la concentration des especes ioniques est supérieure au
produit de solubilité de la phase solide (Ferreira, 2009). Elle correspond a la
cristallisation de solides a partir d’éléments dissous dans l’eau interstitielle. Les ETM
précipitent principalement sous forme de carbonates, de sulfures, de phosphates ou
d’hydroxydes, ceci en fonction des conditions physicochimiques du milieu (pH, Eh,

température). Quelques exemples ont été fournis par Alloway (1995b) :

e a pH élevé, l'otavite (CACO3) contrdle la solubilité du Cd alors qu’en milieu

réducteur, la solubilité du Cd est diminuée par le CdS

e les phosphates, insolubles pour une large gamme de pH, contrélent la solubilité

du Pb

¢ la solubilité du manganese est controlée par la pyrolusite (MnOz) en milieu bien

oxydé et par le manganite (MnOOH) dans des conditions fortement réductrices.

La co-précipitation est définie comme étant la précipitation simultanée de plusieurs
phases quelque soit le mécanisme d’interaction. A titre d’exemple, les oxydes de fer
peuvent co-précipiter le Cu, Ni, Mn et Zn ; les oxydes de manganese le Fe, Ni, Zn et Pb;
les carbonates avec Fe, Mn et Cd et les argiles le Ni, Zn, Cu, Pb, Mn et Fe (Sposito, 1989,
Alloway, 1995b).

On voit donc que ces processus géochimiques (adsorption, complexation, précipitation)
provoquent une immobilisation des ETM qui peut étre réversible ou non et tout ceci en

fonction des conditions physicochimiques du milieu.

1.4/ Spéciation et biodisponibilité des ETM a I'interface eau-sédiment

La spéciation des ETM qui correspond a la répartition d'un élément en ses différentes
especes, formes ou phases (solubles et / ou insolubles) conditionne leur comportement
au sein du milieu aquatique (mobilité, biodisponibilité) et par conséquent leurs effets

toxiques (Boust, 1999).

B
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Contrairement aux polluants organiques qui sont biodégradables, les ETM sont
persistants d’ou 'intérét d’étudier leur mobilité et leur transfert dans I'environnement

aquatique.

En ce qui concerne l'effet potentiel des métaux sur les organismes aquatiques, de
nombreuses études ont montré qu’ils peuvent étre toxiques a I’état de trace, mais aussi
que la seule connaissance des concentrations totales en métaux dans I’environnement
ne permet pas d’évaluer leur effet potentiel sur les organismes (Ferreira et al, 2009).
C’est pourquoi, I’étude de la spéciation chimique des métaux traces dans les eaux (Buffle,
1988) et celle de leur répartition dans les différentes fractions (particulaires, colloidales
et dissoutes) apparaissent indispensables pour mieux comprendre les facteurs
controlant leur transfert dans les écosystemes et leur biodisponibilité pour les
organismes aquatiques (Tessier et al, 1994). Cette derniére est étroitement liée aux
formes chimiques auxquelles les organismes sont exposés (Anderson et al, 1978; Morel,

1983).

1.4.1/ Spéciation des métaux en milieu aquatique

La répartition d'un métal selon ses différentes formes est communément appelée
spéciation (Stumm et Morgan, 1996). Celle-ci a été définie par Uré et Davison (2002)
comme la description des différentes espéces, formes ou phases sous lesquelles un
élément est présent. De maniere plus explicite, la spéciation est tout simplement la
distribution d’'un élément suivant des especes chimiques définies dans un systeme
donné (composition isotopique, état d‘oxydation, complexes organiques et inorganiques,

complexes organométalliques, complexes macromoléculaire).

En milieu aquatique naturel, les ETM existent sous forme dissoute ou particulaire et
s’associent aux différentes especes chimiques en solution. Ils forment des complexes
avec de nombreux ligands (organiques et inorganiques) ou s’adsorbent sur des surfaces
minérales ; le métal dissous sous la forme ionique, dite libre, subsiste alors en faible

proportion (figure 1.9).

Les eaux de surface contiennent un mélange de cations majeurs, de ligands inorganiques
(OH-, CI, SO4%, HCO3-, P0O43) et organiques (substances humiques et fulviques) en
solution. De plus, les éléments dissous sont en contact avec les particules du sol, des

sédiments ou matiéres en suspension, qui agissent comme des surfaces d’échange
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complexes. Le comportement d’'un métal dans un écosysteme aquatique (figure 1.9)
dépend donc des conditions physico-chimiques du milieu et il peut exister sous
différentes formes, réparties entre la phase dissoute et la phase particulaire (Buffle,
1988; Stumm et al, 1996) :

e jon libre hydraté ;

e complexé par des ligands organiques et/ou inorganiques

e adsorbé sur des colloides ou particules inorganiques (FeOOH, Fe(OH)s3, oxydes de

Mn, Ag:S, argiles) et organiques.

Colonne d’eau

Phasedissoute Phase particulaire
Complexes organigues < > Organismes aquatiques
Ex: Acides humiques Ex: Poissons, micro-crustacés
Mj(Lorg)i ni

Métal libre
Hydraté
M(H,0)x %

N\
Complexesinorganiques Particulesinorganiques/ organiques
M{Linorg)i ™ Ex: CI, SO4% ¢ > Ex: Argile
A} Ar
Adsorption, échange d’ions Sédimentation

Sédiments

Figure 1.9 : lllustration des principales interactions entre les éléments traces métalliques
et les différents ligands influengant la spéciation des métaux en milieu aquatique (Buffle,
1988)

1.4.1.1/ Mécanisme de spéciation des ETM

Les trois types d’interactions contrélant la spéciation des métaux en milieu aquatique
sont : la précipitation, I'adsorption et la complexation (voir sous titre 1.3.3.2.1;

1.3.3.2.2;1.3.3.2.3)

1.4.1.2/ Techniques de spéciation des ETM dans le milieu aquatique

Comme nous l'avons vu précédemment, dans le milieu aquatique, les ETM se

répartissent entre la phase dissoute et la phase particulaire. Afin de pouvoir identifier et
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déterminer les nombreuses espéces concourant a la concentration totale d’'un élément
trace, plusieurs techniques de spéciation basées sur différents concepts et expériences
ont été développées. Toutefois, la technique idéale serait de quantifier directement les
fractions métalliques labiles et liées. Elle permettra de prédire le comportement et la
dynamique des différents espeéces dans le milieu et de définir leur labilité qui
conditionne leur biodisponibilité et par conséquent, leur toxicité (Sigg et al, 2006 ; Van

Leeuwen et al, 2005).
1.4.1.2.1/ Cas de la phase dissoute

Selon la méthodologie, deux techniques sont mises en ceuvre pour la détermination des
espéces dans les échantillons d’eau. Il s’agit principalement des techniques

électrochimiques et celles non électrochimiques

a) Techniques électrochimiques

Ce sont des méthodes analytiques sensibles qui permettent de mesurer de tres faibles
concentrations en métaux.

La potentiométrie développée par Town et Van Leeuven (2001; 2002) utilise des
électrodes ioniques spécifiques pour la spéciation de certaines especes métalliques
telles que Ag, Cu, Cd et Pb (Soares et Vasconcelos, 1995 ; Eriksen et al, 2001).

Les techniques voltamétriques (Anodic Stripping Voltammetry et Cathodic Stripping
Voltammetry) basées sur la préconcentration de I'élément recherché a la surface d’une
électrode de mercure sont utilisées depuis 1970 pour la spéciation des éléments
métalliques tels que Cu, Pb, Cd et Zn dans '’eau de mer (Sipos et al, 1977 ; Branica et
Lovric, 1997). Cette technique ne nécessite aucun traitement préalable de I’échantillon
mais présente I'inconvénient d’'un temps d’analyse tres long (Pesavento et al, 2009). Une
approche indirecte de la spéciation par voltamétrie consiste a détecter des complexes
électrochimiques actifs formés entre le métal et un ligand organique [exemples de
ligands : 8-hydroxyquinoléine pour Cu, Pb, Cd (Nimmo et al, 1998), salicylaldoxime pour
Cu et Fe (Buck et Bruland, 2005 ; Lucia et al, 1994)] ajouté dans I’échantillon a analyser.
En tout état de cause, I'approche la plus simple pour la détermination de la spéciation
des ETM est la distinction entre le labile et le non labile. Les espéces labiles détectées
par voltamétrie sont ainsi représentées par les métaux libres et les ions métalliques

faiblement complexés pouvant étre rapidement dissociés. Les autres, non labiles sont

B
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des fractions de métaux fortement complexés ou adsorbés sur des colloides (Achterberg

et Braungardt, 1999).

b) Techniques non électrochimiques

Généralement constituées des méthodes classiques employées pour la mesure du métal
total (ICP-MS, ICP-AES...), elles nécessitent, cependant, une étape de séparation et/ou de
préconcentration de certaines formes chimiques spécifiques. Parmi ces méthodes
séparatives, on peut mentionner la séparation physique basée sur la taille. Elle regroupe
différentes techniques comme l'ultracentrifugation (séparation basée sur la différence
de coefficient de sédimentation des espéces), l'ultrafiltration (migration des particules
métalliques a travers une membrane de porosité définie par une différence de pression)
ou encore la dialyse (séparation liée a la taille des pores d’'une membrane ainsi qu’aux
temps de migration des composes métalliques) (Eyrolle et Benaim, 1999 ; Gundersen et
Steinnes, 2003). Ce type de séparation permet d’isoler des fractions colloidales

comprises généralement entre le um et la dizaine de nm (figure 1.10).
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Figure 1.10: Spectre des tailles de particules en milieu naturel et méthodes de séparation
(réadapté d’apres Stumm et Morgan, 1996)

D'un point de vue chimique, différentes techniques de séparation des especes
métalliques selon leur structure chimique, leur stabilité thermodynamique ou encore
leur cinétique de labilité peuvent étre utilisées. Ainsi, les résines échangeuses d’ions

comme les échangeurs cationiques (Quintela et al, 1993) et celles chélatantes comme la
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Chelex 100 ou le Sep Pak C18 (Vasconcelos et Leal, 1997) sont les principales techniques
utilisées (Fortin et Campbell, 1998 ; Cantwell et al, 1982) pour la détermination des
formes labiles, apolaires et échangeables des ETM dans la colonne d’eau. Ces résines
peuvent étre utilisées en batch (Worms et Wilkinson, 2008 ; Fortin et Caron, 2000) ou

en colonne (Cantwell et al, 1982, Bowles et al, 2006 ; Figura et McDulffie, 1979).

Toutefois, la séparation des espéces métalliques par ces méthodes peut entrainer une
perturbation de la distribution d’origine des ETM, par conséquent, les résultats obtenus

peuvent ne pas refléter la réalité.

Afin de limiter la perturbation des échantillons, des méthodes de mesures in situ de
spéciation ont été proposées. Ce sont notamment la Donnan Membrane Techniques
(DMT) pour la détermination des ions métalliques libres (Temminghoff et al, 2000), la
Diffuse Gradient in thin-films Technique (DGT) pour la quantification de la
concentration des métaux labiles (Zhang et Davison, 1995) et enfin la Permeation Liquid
Membrane (PLM) pour la préconcentration et la séparation des espéces métalliques

ciblées (Buffle et al, 2000).

D’autres techniques basées sur la répartition entre phases organiques et minérales
utilisant les colonnes C18 et un complexant comme la 8-hydroxyquinoleine ont été
développées (Abbasse, 2003). De telles techniques qui sont simples et rapides ont été

utilisées dans ce travail pour faire la spéciation des ETM dans la colonne d’eau.

Ces différentes techniques développées pour la détermination de différentes especes
labiles varient en terme de limite de détection, de sensibilité et sont fonction des

constantes thermodynamiques ; il serait donc tres difficile de pouvoir les comparer.

Toutefois, face a ces difficultés, des logiciels ont été spécialement développés pour des
modeles d’équilibres thermodynamiques chimique afin d’accéder aux concentrations
des différentes especes chimiques a I'équilibre en solution. Ce sont particulierement le

cas de MINEQL+ (Schecher and McAvoy, 1992) ou encore MINTEQA2 (Gustafsson, 2006).
1.4.1.2.2/ Cas de la phase particulaire

La spéciation des ETM dans la phase particulaire (sédiment ou matieres en suspension)
est directement liée a leur répartition dans les différentes phases porteuses des
particules. Elle dépend de la capacité des particules a libérer les métaux vers la phase

liquide qui elle-méme dépend principalement du type de liaison avec le sédiment ou les
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MES (Tack et Verloo, 1995). Afin d’évaluer cette mobilité, I'extraction séquentielle est
régulierement utilisée. Elle consiste a utiliser différents extractants, successivement du
pouvoir acide le plus faible au plus fort, sur un méme échantillon particulaire. Dans la
littérature, un grand nombre d’agents extractants pour I’évaluation des différentes
associations métal/solide a été proposé et est utilisé selon des schémas d’extraction
séquentielle bien définis. Les schémas les plus couramment utilisés aujourd’hui sont
ceux issus des travaux de Tessier et al (1979) et celui proposé par le Bureau des

Références de la Communauté Européenne (Rauret et al, 1999).
1.4.2/ Biodisponibilité et toxicité des ETM a l'interface eau/sédiment

1.4.2.1/ Définition et concept de biodisponibilité

L’effet exercé par un métal présent dans les différents compartiments de
I'environnement sur les organismes vivants est conditionné par la biodisponibilité de
celui-ci. En d’autres termes, il est nécessaire que le métal soit sous une forme chimique
ayant la capacité d’atteindre les cibles biologiques. Les ETM sont disponibles pour les
organismes aquatiques via I'ingestion de nourriture (accumulation le long de la chaine
alimentaire et fraction associée aux MES et aux sédiments, via la respiration et via le
transport a travers les membranes biologiques (Eggleton et Thomas, 2004). 1l existe
dans la littérature plusieurs définitions de la biodisponibilité. Certains auteurs
considerent qu'un métal est biodisponible s’il est assimilable par les organismes ; pour
d’autres, il faut en plus qu'’il soit susceptible d’'induire un effet. Ainsi, selon Newman et
Jagoe (1994), la biodisponibilité est définie comme la possibilité qu'un contaminant soit
assimilé et/ou adsorbé sur un organisme vivant. Pour Rand et al (1995) et Gourlay
(2004), le terme biodisponible se réfere a la fraction de produit chimique présente dans
le milieu environnemental qui est disponible pour étre accumulée par les organismes.
Ici, 'environnement inclut la nourriture, l'eau, les sédiments et les matieres en
suspension. En plus d’étre assimilable par les organismes, Campanella et al (1995)

considerent que le métal doit induire un effet sur ceux-ci.

Nous retiendrons donc la définition suivante : la biodisponibilité d’'un métal en milieu
aquatique est la fraction d'un élément présent dans ce milieu et disponible pour étre
assimilée par les plantes, les micro-organismes et autres flores et faunes. Elle est donc la

fraction bio-accessible (Thornton, 1999).
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Ainsi, plus 'espece métallique est libre et mobile, plus elle est biodisponible et plus il y a
un risque de toxicité sur les organismes vivants. En général, les ions métalliques libres
(en solution) constituent la forme chimique la plus disponible pour les organismes et
donc la plus susceptible d'étre toxique. Cependant, d'autres espéces ou fractions de
métaux peuvent étre instables et mobiles (fraction labile ou liée aux oxydes libres par

exemple) et engendrer un risque pour les organismes (Naidu et al, 2000).
1.4.2.2/ Facteurs influencant la biodisponibilité des ETM

Les échanges entre les formes dissoutes, libres et particulaires des ETM dans le milieu
aquatique vont influencer de maniére notable leur mobilité, leur biodisponibilité et leur
toxicité vis-a-vis des organismes aquatiques (Du Laing et al, 2009a). Les variations de
mobilité des ETM (donc de leur biodisponibilité) se traduisent par le passage de la forme
colloidale et particulaire a la forme dissoute (libre ou adsorbée) et vice et versa. Elles
sont influencées par de nombreux facteurs tels que le pH, le potentiel redox, la matiere

organique et la salinité (Eggleton et al, 2004).

Variation du pH

Dans les sédiments, les activités biologiques naturelles, par la réduction des nitrates en
azote, I'oxydation des sulfures en sulfate et la production d’acide organiques entrainent
une baisse du pH dans la phase aqueuse (Quantin, 2001). Cette méme baisse peut étre
observée en cas d’apports anthropiques notamment l'introduction dans le milieu de
fertilisants, les pluies acides a proximité des zones industrielles, le lessivage des sites

miniers (Miller et Orbock Miller, 2007).

La baisse du pH c'est-a-dire 'augmentation des ions hydrogene diminue les charges
négatives a la surfaces des particules sédimentaires et augmente la solubilité des
précipités tels que les sulfures et les carbonates favorisant ainsi la compétition entre les
ETM et les ions hydronium vis a vis des sites d’adsorption ; celle-ci conduit a un
relargage de métaux sous forme hydratée et par la suite une augmentation de leur

biodisponibilité et de leur toxicité (Burgess et Scott, 1992 ; Quantin, 2001).

Selon Priadi (2010), le pH, la solubilité et la concentration en ETM sont les parametres
qui controlent I'alternance des réactions précipitation/dissolution des métaux entre la

colonne d’eau et la phase particulaire.

B
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Variation du potentiel d’oxydoréduction

Le potentiel redox mesure I'aptitude a I'oxydation ou a la réduction d'une solution et
permet de déterminer les possibilités de mise en solution ou de précipitation de divers
composés minéraux présents dans le sédiment (Ramade, 1998). Une oxydation des
sulfures résultant d’'une augmentation du potentiel rédox entraine la libération de
métaux dans l'eau interstitielle et I'eau surnageante (Chapman et al, 1998 ; Peterson et
al, 1996 ; Zoumis et al, 2001). Cette augmentation est la conséquence de divers
processus dont les principaux sont la réduction des sulfates par les bactéries dans les
sédiments (Ankley et al, 1996 ; Hansen et al, 1996 ; Chapman et al, 1998), la
bioturbation (Tessier et al, 1994 ; Peterson et al, 1996 ; Ciarelli et al, 1999 ; 2000) ou
encore la remise en suspension du sédiment lors des tempétes, les fortes marées ou les
activités de dragages (Chapman et al, 1998). A l'inverse, une baisse du potentiel redox
rend les phases porteuses oxydes et hydroxydes de fer et de manganese solubles et par

suite les ETM associés (Davranche et Bollinger, 2001).
Influence des agents complexant et de la salinité

Existant sous forme organiques (acide humique, acide fulvique) ou inorganiques (CI,
S042%7), les agents complexant engendrent des réactions de complexation qui jouent un
role important vis-a-vis de la mobilité et de la biodisponibilité des ETM. Ces réactions
diminuent les concentrations en métaux libres considérés comme étant les plus
assimilables par les organismes aquatiques (Fairbrother et al, 2007). La stabilité des
complexes formés ainsi que le maintien des métaux en solution dépendent, en outre, de

la constante de complexation et de la concentration des ligands (Ouddane et al, 2004).

L’augmentation de la salinité entraine la remobilisation des métaux sédimentaires par
compétition des ions magnésium et calcium vis a vis des autres métaux sur les sites de
fixation (Forstner et Whitmann, 1979 ; Lau et Chu, 1999 ; Rasmussen et Andersen,
1999). Ceci a été observé pour le Cd et le Mg. Pour le Cu et le Pb, les désorptions sont
beaucoup plus faibles car ils sont principalement associés a la matiere organique. Les
métaux libérés (mobiles) présentent une toxicité plus ou moins marquée car ils vont
former des chloro-complexes qui sont moins biodisponibles que les ions libres (Forstner

et Whitmann, 1979 ; Ettajani, 1994).

© 2014 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



ETM dans les écosystemes aquatiques

Influence de la granulométrie

Les ETM se trouvent préférentiellement adsorbés sur les fractions fines puisque celles-ci
présentent de tres grandes surfaces spécifiques comportant de nombreux sites
d’adsorption constitués de composés actifs pour les ETM tels que les hydroxydes ou les
matieres organiques (Carpentier et al, 2002). L’adsorption des ETM a la surface des
particules argileuses est facilitée par la matiere organique sédimentaire qui peut
complexer de nombreux contaminants (Burton, 1992 ; Bonnet, 2000). Pour les
sédiments sableux, 'adsorption des ETM par les particules qui sont faiblement réactives
comme le quartz et le feldspath peut étre exaltée si ces particules sont enrobées de

carbonates et de matieres organiques (Horowitz et Loch, 1988).

1.4.2.3 / Caractéristiques toxicologiques des ETM

Les éléments traces peuvent étre plus ou moins toxiques pour les organismes et il existe
des espéces plus ou moins tolérantes ou résistantes. Certains métaux (Na, K, Ca, Mg As,
Cr, Co, Cu, Fe, Mn, Mo, Ni, Se, Si, Sn, V et Zn) sont considérés comme essentiel pour les
étres vivants alors que d’autres qualifiés de non essentiels (Hg, Ag, Cd et Pb), a I'inverse
des précédents, n’'ont aucun réle biologique actuellement connu (Forstner et Wittmann,

1979).

La toxicité des ETM dans le milieu aquatique dépend de nombreux facteurs et peut se
traduire par I'apparition d’effets pathologiques allant des perturbations métaboliques au
cancer (Calow, 1994). Ainsi, les métaux lourds peuvent induire un grand nombre de
manifestations toxiques au niveau de nombreux organes comme le rein, le foie, le tractus
digestif, 'appareil cardio-vasculaire, les os, le systéme reproducteur, le systéme nerveux.
S’il a été observé chez 'homme (dernier maillon de la chaine trophique) des affections
telles que le saturnisme (Chiffoleau, 2001, Fairbrother et al, 2007), des
dysfonctionnements urinaires avec le cadmium, des retards de croissance chez le
phytoplancton avec le cuivre, des perturbations sur la spermatogenese du poisson avec
le plomb et 'arsenic, des effets cancérigenes ou mutageénes ont été notés avec As, Cd, Cr,

Co, Ni (Hartwig et al, 2002 ; Chen et White, 2004).

Comme nous venons de le voir, de maniere tres intuitive, on comprend qu'a terme,
I'homme qui peut se trouver a tous les échelons du cycle de répartition des ETM dans
I'environnement, va en absorber par différentes voies et devenir lui-méme réservoir de

meétaux lourds avec des conséquences probables sur sa santé. C'est ce passage des
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meétaux lourds de 1'état de polluants des eaux a celui d’éléments toxiques absorbés en

quantité suffisante pour nuire que nous allons brievement décrire dans la suite.

Effets a I'échelle moléculaire

Le caractére ubiquiste des processus oxydants et leur implication possible en tant que
facteurs de toxicité ont suscité des recherches dans le domaine de I'écotoxicologie. La
formation d’oxydants et le déficit en antioxydants étant des signes avant-coureurs
potentiels de toxicité, ces parametres constituent des indicateurs précoces d'une

agression toxique.

Le stress oxydant défini comme un déséquilibre entre les systemes pro-oxydants et
antioxydants en faveur des premiers (Sies, 1986) va entrainer un ralentissement de la
croissance, un brunissement et si le stress est trop important, la mort de I'organisme
(Marcato, 2007).

D’autre part, certains auteurs suggerent que les ETM pourraient agir directement par
fixation sur les groupements phosphate de I'’ADN et catalyser une réaction d’hydrolyse
de la liaison sucre-phosphate dont la manifestation directe serait I'apparition de

cassures mono ou bicaténaires (Lin et al, 1993 ; Stearns et al, 2005).

Effets a I'échelle cellulaire et subcellulaire

La cellule est I'unité biologique fondamentale la plus petite or les ETM peuvent entrainer
sa dégénérescence. Les ETM (plomb, cadmium et nickel) peuvent perturber le
fonctionnement de la cellule par blocage des échanges membranaires et des réactions
enzymatiques (Assouan et al, 2007) et des mécanismes de réparation de 'ADN (Hartwig

et al, 1994 ; 1998 ; Hartwig et Schwerdtle, 2002).

Effets au niveau des tissus et organes

Toutes les protéines contenant du soufre, de structure ou de fonction, sont susceptibles
de fixer des ETM ce qui explique que I'impact pathologique des métaux lourds peut se
manifester au niveau de tous les organes et de toutes les fonctions. Il a été ainsi observé
des atteintes respiratoires (Monleau et al, 2006), une diminution du nombre des
globules rouges et une anémie (Suez, 2010), une hausse de la pression sanguine et une
accélération du rythme cardiaque (Fardel et al, 2010), une atteinte du tubule proximal
qui se traduit principalement par une protéinurie et une amino-acidurie (Griswold et

MclIntosh, 1973 ; Bentley et al, 1985).

-
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Il apparait donc que les mécanismes par lesquels les ETM exercent une action toxique
sont divers et fonction de la maniere dont ils sont absorbés, de I'organisme considéré
(espece, sexe, age) et de la concentration dans un organe cible (Rand et al, 1995;

Amiard-Triquet et Rainbow, 2009).

1.5/ Conclusion

Les données bibliographiques présentées mettent en évidence une complexité de la
matrice sédimentaire de par son origine (processus diagénétique), sa composition et son
comportement selon les conditions physicochimiques du milieu. Les polluants
métalliques, problématiques de I'environnement aquatique, de par leur rémanence et
leur toxicité, sont d’origines diverses et variées. Une fois les ETM introduits dans le
milieu aquatique, ils s’accumulent de préférence sur les particules sédimentaires ;
cependant, celles-ci ne demeurent pas un piege définitif pour ces éléments. En effet, les
contaminants métalliques peuvent étre remobilisés lors d'une modification des
conditions physicochimiques du milieu [(dragage, modification de pH, de potentiel
rédox, de salinité) selon divers mécanismes (réactions d’oxydoréduction, de
complexation, d’adsorption ou encore de redissolution/précipitation)] et étre relargués
dans la colonne d’eau. Cette répartition des ETM entre I’eau, les matieres en suspension
et les sédiments a la conséquence d’aboutir a des niveaux de biodisponibilité et de

toxicité différents vis-a-vis des organismes aquatiques.

Afin d’étudier la qualité de 'eau et particulierement celle de la phase particulaire, 11
s’avere nécessaire au préalable de pouvoir décrire les caractéristiques géologiques,
minéralogiques et bioclimatiques de la zone d’étude et d’identifier les sources des
contaminants. Apres avoir détaillé dans le chapitre 2 le contexte biogéochimique de
notre zone d’étude, nous allons décrire les techniques d’échantillonnage et de
prélevement ainsi que les procédures expérimentales et analytiques mises en ceuvre

pour la caractérisation du milieu étudié.
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Chapitre 2: Cadre d’étude et Choix méthodologiques
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Chapitre II : Présentation du cadre d’étude et choix méthodologiques

Ce chapitre est scindé en deux sous chapitres dont le premier est consacré a la
description des zones d’étude et le second aux techniques d’échantillonnage ainsi qu’aux
protocoles expérimentaux. Le sous-chapitre 1 passe en revue le contexte géologique,
climatique et hydrodynamique du littoral sénégalais et de l'estuaire du fleuve Sénégal
ainsi que la situation urbanistique et industrielle des zones étudiées. De
I’échantillonnage a 'analyse, tous les parametres mesurés de méme que toutes les
étapes de prétraitement des échantillons ainsi que les techniques utilisées pour les

mesures seront décrits dans le second sous-chapitre.
I1.1/ Cadre d’étude

I1.1.1/ Caractéristique du littoral Sénégalais
I1.1.1.1/ Contexte géologique

La région de Dakar et 'estuaire de Saint Louis (nos zones d’étude) se situent dans
une zone de marge atlantique passive et leur géologie s’'inscrit dans le contexte
régional du bassin sédimentaire Sénégalo-Mauritanien qui couvre une superficie de
I'ordre de 340 000 km? (figure I1.1). Ce bassin qui s’étend sur 1400 km de long, du Nord
du Cap Blanc en Mauritanie au Sud de la Guinée Bissau, a sa plus grande largeur a la
latitude de Dakar avec 560 km (Bellion et al, 1984). Les formations sédimentaires les
plus anciennes sont celles du Maéstrichtien avec un faciés gréseux et argileux (figure
I1.1). Les séries tertiaires présentent principalement une sédimentation essentiellement
chimique et biochimique avec prédominance de sédiments marno-calcaires (Tessier,
1952). Les sédiments sableux parfois argileux intercalés de niveau gréseux a gréso-
argileux du Continental terminal sont recouverts de cuirasses ferrugineuses formées au

Pliocene (Michel, 1973).

Selon Diop et al (1986), le Quaternaire récent demeure la plus remarquable période
pour l'étude géologique des systémes cotiers ouest-africains. L’estuaire du fleuve
Sénégal recouvre dans sa majeur partie des formations du Quaternaire (Ndiaye, 2004).
Les environnements sédimentaires du littoral Sénégalais résultent des fluctuations du
niveau marin (régression/transgression) qui ont conduit a la formation de grés
ferrugineux et de crofites calcaires ainsi que de limons. Les variations climatiques

(humides / arides) ont quant a elles abouti a la formation de dunes (Diouf et Fall, 1998).
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Les facies du quaternaire restent treés variés avec une prédominance sableuse (Bellion,

1987).
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Figure 1.1 : Carte géologique du littoral Sénégalais (Froidefond, 1975)

Le Sénégal présente un littoral de 700 km caractérisé par des cotes rocheuses (174 km
environ), des cotes sableuses (environ 300 km) et des estuaires a mangrove sur environ
234 km (CSE, 2005). Le fleuve Sénégal a édifié un estuaire a Saint Louis dans un paysage

relativement bas constitué de sables fins, de limons-argiles (Michel, 1993).

Deux grands secteurs cotiers (Grande cote et Petite cote) aux caractéristiques hydro-
sédimentaires différentes répartis de part et d’autre de la presqu’ile du Cap-Vert sont
notés sur le littoral. La Grande cote, secteur sur lequel se situe notre zone d’étude (cote
de Dakar et estuaire de Saint Louis), s’étend de Yoff a Saint-Louis et est orientée SSW-

NNE. Elle présente un fond marin caractérisé par des sédiments sableux a sablo-vaseux

et des bancs rocheux.
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I1.1.1.2/ Contexte climatique
11.1.1.2.1/ Circulation atmosphérique

Au cours des trente dernieres années, la circulation atmosphérique au-dessus de
|'Atlantique tropical et du continent africain a connu de profondes modifications dont
une des conséquences les plus spectaculaires a été la sécheresse frappant la zone
sahélienne a partir des années soixante dix (Hastenrath et Lamb, 1977; Lamb, 1978;
Hastenrath, 1984). Ces changements climatiques peuvent avoir une répercussion
importante sur 1'écosysteme marin. En effet, les alizés sont le moteur des upwellings
(remontées d’eaux froides profondes riches en éléments nutritifs vers la surface)
permanents ou saisonniers qui se développent le long du littoral ouest-africain, du
Maroc au Sénégal (Wooster et al, 1976). Les alizés du nord repoussent les eaux cotieres
vers le large; a la cote, ce déséquilibre est compensé par un flux vertical qui apporte en
surface des eaux froides profondes, riches en éléments minéraux (Roy, 1989). Ces
apports d'éléments minéraux dans la couche euphotique sont a l'origine de la forte
productivité des zones d'upwellings cotiers (Jacques et Tréguer, 1986). Ce phénomene
d’'upwelling est conditionné par des vents qui sont généralement faibles mais peuvent,
en se superposant aux houles, occasionner un transport sédimentaire (Diara, 1999).
Dans ces écosystémes, le vent est donc un facteur clé ; les fluctuations saisonnieres ou
interannuelles des apports en sels minéraux sont en grande partie déterminées par la

variabilité des vents.

Le mécanisme climatique ouest africain dont dépend le Sénégal repose principalement
sur l'interaction lithosphére-hydrosphere-atmosphere (Lafore et al, 2010) qui
détermine la dynamique au sein de la zone de convergence intertropicale (ZCIT) sur la
région. La ZCIT est une zone de rencontre entre deux masses d’air que sont un vent
humide venant de I'Océan Atlantique au Sud et un vent chaud et sec venant du Sahara au

Nord (Ramel, 2005).

La circulation d’alizés, flux issus des hautes pressions tropicales, sur le littoral sénégalais
est sous le controle de trois champs anticycloniques: l'anticyclone Saharo-Libyen,
I'anticyclone des Acores et I'anticyclone de Sainte-Hélene (Leroux, 1983; Fall et al,
2006). De novembre a mai, le littoral est sous influence des alizés maritimes, issus de
I'anticyclone des Agores et des alizés continentaux originaires de la face orientale de

'anticyclone Saharo-libyen. Ce flux du nord se manifeste dés le mois d'octobre et peut se
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maintenir jusqu'aux mois de juin et plus rarement juillet (Kane, 1997). Du fait de son
long parcours océanique, I'alizé maritime est un vent frais et humide avec une vitesse
moyenne de 5 m.s! (figure 1I.2a). De direction N a NW, ce flux d’air frais est stable et

n’engendre pas de précipitations (Diop, 1990).
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Figure Il.2a: Vitesse des alizés maritimes  Figure IL2b: Vitesse des alizés continentalisés

A partir du mois de février, I'anticyclone parcourt le continent, se réchauffe, se détend
devenant beaucoup plus instable, s'asséche et subit une baisse considérable de son
humidité (Sakho, 2011). Il devient ainsi de 1'alizé continental amenant un vent chaud, de
composante nord-est avec une vitesse moyenne de 40,1 m.s! (figure I.2b). L’alizé
continental ou harmattan est un vent chaud et sec qui, en traversant le Sahara, se charge
de lithométéores (fines particules poussiéreuses) qui abaissent fortement la visibilité
horizontale. Il n’apporte pas de pluie du fait de la siccité de I'air, selon Leroux (1983), sa

direction est constante (E a NE et E) avec une composante E dominante.

Pendant cette longue période dite de saison seche (d’octobre a juin), la Zone de
Convergence Intertropicale (ZCIT) est dans sa position la plus méridionale (figure I1.3).

Les flux de mousson, issus de Ilanticyclone de Sainte-Héléne, recouvrent

progressivement tout le bassin du Sénégal des juillet et provoquent les averses de la

saison humide jusqu’en septembre (Kane, 1997). La mousson correspond a de l'alizé

© 2014 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



Cadre d’étude et choix méthodologiques

maritime de direction sud-est qui, dévié sur l'équateur géographique, du fait du
changement de signe de la force de Coriolis, se dirige vers le nord-est (Diara, 1999). La
ZCIT remonte progressivement vers le Nord pour atteindre au mois d’Aolt son
maximum septentrional (figure 1.3). C'est a ce moment que la pluviométrie devient

abondante (Niang Diop, 1995).
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Figure IL.3: Cycle des alizés au Sénégal (Ibrahim, 2012)

11.1.1.2.2/ Circulation océanique

De nombreuses études (Domain, 1972 ; Rebert et Prive, 1974 ; Merle, 1978) ont mis en
évidence la circulation océanique au large des cotes sénégalaises. Notre zone d’étude, a
I'instar des littoraux du Sénégal, est sous influence des courants généraux qui agissent
tout le long de la cote ouest africaine. Il s’agit du courant des Canaries, issu du grand
tourbillon subtropical dans I’Atlantique nord, du courant de Guinée, du courant sud
équatorial et du contre courant équatorial (Sakho, 2011). Sur le plateau continental
Sénégalais, la circulation océanique varie suivant la topographie du plateau, I'orientation

de la cote et les variations climatiques saisonnieres (Diara, 1999).

Les cOtes sénégalaises sont soumises a 'influence de différentes masses d’eau. Celles-ci
se déplacent au cours de l'année de facon étroitement liées aux mouvements des
courants aériens. De ce fait, en saison seche et froide (décembre a mars), des eaux
froides (< 17 °C) et salées (> 35,5 g.L-1) (Merle, 1978), provenant du courant des

Canaries, mais aussi des upwellings, circulent le long de la c6éte. En saison seche et

E
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chaude (avril a juin), les eaux tropicales chaudes et salées affluent vers le Nord sous
I'influence des flux de mousson et I'upwelling cesse progressivement. On assiste alors a
une rapide remontée de la température de 1'eau. En saison humide et chaude (Juillet a
octobre), le courant de Guinée draine des eaux chaudes (> 24 °C) et moins salées (< 35,5
g.L'1) d’aolit a novembre et les eaux littorales sont alors réellement chaudes (Rebert,

1977).
I1.1.1.2.3/ Type de saisons

La région de Dakar est soumise a un climat de type soudano-sahélien caractérisé par
'alternance de deux saisons (saison séche et saison humide). La saison seéche, tres
longue, est scindée elle-méme en deux avec une période fraiche de novembre a mars et
une période chaude d’avril a juin. La saison des pluies qui s’étend de juillet a octobre est

chaude et humide.

De maniere générale, la pluviométrie détermine le type de saison. Selon Kane (1986), on

distingue:

- un domaine tropical de «transition », entre les isohyetes 2000 mm et 1500 mm. La

durée de la saison des pluies est de 8 mois;

- un domaine tropical «pur» entre les isohyetes 1500 et 750 mm. La saison des pluies a

une durée de 5 mois;

- un domaine sahélien en-dessous de 750 mm. La durée de la saison des pluies est

d'environ 3 mois;

La pluviométrie de Dakar est d’environ 565 a 575 mm sur une période de 45 jours en

moyenne, ce qui correspond a un domaine sahélien.

Cependant, depuis le début de la sécheresse en 1968, la pluviométrie a baissé de
maniere significative (Ba (Diara), 1992). Les observations effectuées au Sénégal au cours
des cinquante dernieres années montrent une diminution des précipitations de I'ordre
de 30 % avec de tres fortes variations spatio-temporelles (CSE, 2010). Dans la région de
Dakar par exemple, les précipitations ont baissé d’environ 50% entre 1950 et 2000

(figure 11.4).

-
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L’élévation du niveau de la mer couplée a la baisse des précipitations ont entrainé
I'augmentation de lintrusion d’eau salée dans certains aquiferes cotiers,

particulierement aux alentours de Dakar et dans les estuaires (Niang et al, 2010).
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Figure I1.4: Variation de la pluviométrie moyenne (mm) de la station de Dakar-Yoff de
1950 a 2005 (CSE, 2010)

Le Sénégal se caractérise par des températures assez élevées comme partout ailleurs
sous les basses latitudes. Les températures augmentent globalement de Dakar vers Saint
Louis et de la cote vers l'intérieur du bassin; de 18 °C a Dakar a 28 °C a Saint-Louis en
saison seche, elles passent a 31,7 °C a Podor et 34,2 °C a Matam (Kane, 1997). La
moyenne annuelle est élevée mais les températures mensuelles varient largement avec
des maxima observés pendant les mois qui précedent la saison des pluies (avril a juin).
Les températures les plus faibles sont notées aux mois de janvier et février (Reizer,

1974).
11.1.1.3/ Hydrodynamique du littoral

La marée, les houles ainsi que les courants qu’elles induisent sont les principaux agents
hydrodynamiques en domaine littoral. Les houles, qu’elles soient d’origine lointaine ou
locale, sont engendrées par les actions du vent sur la masse d’eau. Selon Niang-Diop
(1995), les variations du niveau marin, engendrée également par d’autres facteurs

comme les upwellings ou les variations du contenu thermique des océans, sont
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considérées comme des agents dynamiques car, elles déterminent le lieu et le niveau
d’attaque des houles au rivage. Ainsi, tous ces agents dynamiques sont sous l'influence

des circulations atmosphériques et océaniques (Sakho, 2011).
11.1.1.3.1/ La marée

La marée désigne le mouvement a allure périodique du niveau de la mer (variation
journaliére du niveau marin), visible le long des cotes, et dont I'origine est I'attraction
gravitationnelle de la lune et du soleil (SHOM, 1997). Ce mouvement périodique de 12h
25 mn oscille entre une valeur maximale de hauteur (pleine mer) et une valeur minimale
(basse mer). Le marnage est 'amplitude de hauteur d’eau entre une pleine mer (PM) et
une basse mer (BM) consécutives (SHOM, 1997). Le littoral sénégalais présente des
marées de vives eaux qui se produisent deux fois par mois. Ainsi, ce littoral qualifié de
microtidal donne un marnage qui oscille entre 0,5 m (période de mortes eaux) et 1,6 m
(période de vives eaux) (Ruffman et al, 1977). Les courants qui accompagnent les
marées ont des vitesses faibles (0,15 m.s'1) mais peuvent atteindre 0,5 m.s'! au niveau de
I'embouchure du fleuve Sénégal a Saint Louis (Diop, 1990). Toutefois, ces vitesses
varient en fonction des caractéristiques hydrologiques et morpho-sédimentaires des

embouchures mais aussi des conditions météorologiques saisonnieres (Sall, 1982).
11.1.1.3.2/ Les houles

Les cOtes Sénégalaises sont battues par deux régimes de houle: les houles de courte
période ou « mer de vent ou encore clapot » générées par les vents locaux et les houles
longues issues des hautes latitudes, entre 40 et 60°, des deux hemispheres (Niang-Diop,

1995 ; Diaw, 1997).

Les «mers de vent», sont une catégorie de houle de courte période engendrée par
I'impact des alizés continentaux sur la masse d’eau océanique lorsque leur vitesse est
supérieure a 6 m.s'! (Nardari, 1993). De directions multiples, cette houle a une
amplitude comprise entre 0,65 et 1,35 m pour une période de 4 secondes. Son influence
sur la dynamique morpho-sédimentaire du littoral suscite des polémiques (Masse, 1968

; Nardari, 1993).

Les houles longues qui affectent le littoral du Sénégal sont de deux voire trois

catégories selon certains auteurs:

B
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v" Les houles de Nord-Ouest (N320° a 20°E) sont originaires des tempétes
hivernales de l'’Atlantique Nord et sont présentes toute I'année sur les coOtes
Sénégalaises (Demoulin, 1967). Ces houles subissent des phénomenes de
réfraction liés a la remontée du plateau continental. Des phénomenes de
diffraction sont également observés au contact de la téte de la presqu’ile du Cap
Vert (Riffault, 1980). Ces diffractions induisent ainsi un changement de direction
de ces houles mais aussi une dispersion de leur énergie lorsqu’elles abordent la
cote rendant ainsi leur action moins importante (Niang-Diop, 1995).

v Les houles de Sud-Ouest (N180° a 200°E) prennent naissance dans I’Atlantique
Sud et ne sont présentes que pendant la saison des pluies, de juillet a octobre. Sur
le littoral Sénégalais, de par leur faible énergie, ces houles ont été minimisées

(Niang-Diop, 1995).

Certains auteurs (Nardari, 1993 ; Niang-Diop, 1995) soulignent qu’en plus de ces deux
catégories de houle, le littoral Sénégalais peut étre influencé par des houles d’Ouest
(N270°). Ce sont des houles exceptionnelles, originaires des cyclones de la mer des
Caraibes. Elles se produisent entre octobre et décembre et sont plus énergétiques que
les houles précédentes avec une puissance de 22,7 kW par metre de créte de houle

contre 18 kW pour les houles de NW et 11 kW pour celles du SW (Nardari, 1993).

Les houles induisent des courants soit perpendiculaires, soit paralléles a la cote. Les
courants perpendiculaires a la cote sont toujours présents car intrinseques a la houle.
Leur role dans le transport du littoral semble, d’apres Masse (1968) dépendre surtout de
la cambrure des houles. C’est ainsi qu'une cambrure supérieure a 0,03 (houles de
tempéte) entrainerait préférentiellement les sédiments de la plage vers le large et
inversement, lorsqu’elle est inférieure a 0,025 (houles de beau temps). Sur le littoral
sénégalais, les courants paralleles a la cote induisent deux directions préférentielles de

dérive littorale : la direction N-S et celle S-N (Diop, 1990; Niang-Diop, 1995).

Le transit sédimentaire le long du littoral est assuré essentiellement par ces courants de
dérive et se fait du Nord vers le Sud. Toutefois, ce transit semble étre interrompu par la
présence des deux structures bathymétriques sous-marines (canyon de Kayar et de
Dakar) qui sont présentes autour de la presqu’ile du Cap-Vert. Selon Niang-Diop (1995),
le transit se recharge dans le secteur nord de la Petite Cote, dans la zone de Rufisque-

Mbao ou les processus d’érosion sont importants. Le transit se poursuit sur la Petite

-
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Cote avec une dérive dirigée vers le Sud. Le volume de sédiment transporté a été estimé
entre 10 500 et 300 000 m3/an (Barusseau, 1980). Toutefois, il se manifeste sur la Petite
Cote et surtout pendant la saison des pluies, une dérive littorale dirigée vers le nord

(Diop, 1990).
I1.1.2/ Caractéristique du bassin versant du fleuve Sénégal

Le fleuve Sénégal, quatrieme africain de par sa longueur (1750 kilometres), décrit un
grand arc de cercle et traverse quatre Etats : la Guinée, le Mali, la Mauritanie et le
Sénégal (figure I1.5). Au plan des caractéristiques physiques, le fleuve Sénégal prend sa
source en Guinée sous le nom de Bafing, vers 800 metres d'altitude, dans le massif du
Fouta Djalon. A Bafoulabé, le Bafing conflue avec le Bakoye qui nait vers 750 metres
d'altitude sur le revers occidental des hauteurs dominant la vallée du haut Niger. C'est
ici donc que commence le fleuve Sénégal proprement dit. A partir de Kayes, le fleuve
Sénégal entre dans les basses terres du bassin sédimentaire Sénégalo-Mauritanien et la

pente du profil en long s’affaiblit et n’est plus que de 0,02 %o sur prés de 900 km.

Figure IL5 : Situation géographique du bassin versant du fleuve Sénégal

Le fleuve Sénégal et ses affluents traversent successivement des régions soumises aux
climats Guinéen, Soudanien et Sahélien avant d’atteindre la zone littorale ou se fait
sentir I'influence de la mer. Son régime hydrologique de type tropical subit l'influence
dominante d'un climat qui oppose partout saison des pluies (de juillet a octobre) et

saison seche (de novembre a juin). Le débit du fleuve va donc varier entre deux

© 2014 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



Cadre d’étude et choix méthodologiques

extrémes : étiage et crue. En saison seche, le débit est minimum et passe par un
maximum au mois de mai (période d’étiage). Les pluies recommencant en juillet, on
arrive ensuite dans la période des crues dont le maximum se situe généralement vers le
mois de septembre. Le débit du fleuve Sénégal subit, entre les périodes de crue et les
périodes d’étiage, des variations considérables. Ainsi, il peut varier de 9 m3.s! en
période d’étiage (mai) a 3320 m3.s'1 en période de crue (septembre), soit une variation
d’un facteur 350. Par conséquent, on voit bien que les fluctuations entre une intrusion
marine porteuse d'un biseau salé et des lachers d’eau douce réduisant la salinité vont

rythmer la vie dans la vallée alluviale du Sénégal (Tableau II.1).

Tableau II.1 : Principales caractéristiques du fleuve Sénégal

Parameétres Données

Longueur 1750 km

Débit moyen annuel 676 m3.s1

Débit extréme période de crue 3320 m3.s1

Débit extréme période d’étiage 9 m3.s1

Gradient pluviométrique 2000 mm a I'amont et moins 300 mm a l'aval

Sources Baffing et Bakoye (Guinée)

Pays traversés Guinée, Mali, Mauritanie, Sénégal

Surface du bassin 340 000 km?

Embouchure Hydrobase (Sud ville Saint Louis)

Aménagement (OMVS) Barrage hydroélectrique de Manantali et
barrage anti sel de Diama

Principales activités anthropiques Urbaines, industrielles, agricoles et maritimes

Population de Saint Louis en 2013 Plus de 870 000 habitants

La température et la salinité des eaux estuariennes sont soumises a des variations
saisonnieres. Les eaux issues de la mer ont une température variant entre 16 °C et 30 °C.
Par contre 1'eau douce issue des crues du fleuve a des températures sensiblement plus
élevées que les précédentes. En saison seche, la salinité dans l'estuaire est sensiblement

égale a celle de 1'eau de mer (-35 g.L-1). Par contre, il y a une dilution de la masse d'eau
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estuarienne et la salinité baisse en saison humide. Cette baisse connait également une
variabilité spatiale car il a été noté que les salinités les plus élevées sont enregistrées a

I'embouchure et les plus faibles en amont.

Le bassin versant du fleuve Sénégal qui couvre une superficie d'environ 340 000 km?
(répartie entre quatre Etats) se subdivise en trois grandes zones hydro-géographiques,
fortement différenciées en fonction de la topographie, de la géologie, de I'hydrographie

et du climat:
- le haut bassin en amont de Kayes ;

- le bassin inférieur ou vallée alluviale qui s'allonge sur 630 Km de Kayes a Dagana,

parsemée de hautes levées fluvio-deltaiques ;

- le delta, situé a I'aval de Richard-Toll et qui jouxte une zone littorale et maritime de

premier ordre pour toute la région, et qui couvre I'estuaire de Saint Louis (figure 11.6).
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Figure IL.6 : Délimitation du bassin du fleuve Sénégal

Le delta se caractérise par une morphologie tres complexe due a l'action combinée du climat, de
la mer, du fleuve et du vent. C'est une vaste plaine d'inondation, plate et monotone, légerement

accidentée au sud-ouest par la présence de massifs de dunes rouges. L’estuaire et le delta
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recouvrent dans leur majeure partie des formations du quaternaire. Elles sont caractérisées par
une terrasse marine dont le facies habituel est du sable fin parfois silto-argileux (Michel, 1967).
Du point de vue géomorphologique, le delta se présente comme un vaste ensemble de
topographie basse constitué de plaines inondables et de bas plateaux, parcouru par un réseau de
chenaux anastomosés. Le réseau hydrographique du delta alimente deux dépressions naturelles
dont l'une est sur sa rive gauche, le lac de Guiers au Sénégal et 'autre sur sa rive droite, le lac
Rkiz en Mauritanie. Une série de cuvettes argileuses de décantation (Ndiael, Khant, Nguine,
Djoudj) et tout un réseau de marigots et de mares (Djoudj, Gorom-Lampsar, Djeuss) coulant le
plus souvent sur des sols salés sont également alimentés par ce réseau. Le delta du Sénégal a été
classé parmi le type extréme des deltas a prédominance tres nette des effets de houle, qui a pour
résultat une dérive littorale édifiant des cordons littoraux paralléles a la cote. En effet, sur
plusieurs kilometres, le fleuve longe 1'océan Atlantique dont il n'est séparé que par une étroite
bande de terre, la Langue de Barbarie, fleche littorale sableuse édifiée par les courants de dérive

littorale induits par la houle du nord-ouest (figure I1.7).

Figure IL.7 : Vue de dessus de la partie sud de la Langue de Barbarie

Du point de vue climatique, I’estuaire du fleuve Sénégal est caractérisé par un climat de
type tropical humide dont I'originalité est due a la situation du delta qui est a l'interface

continent-océan. L’estuaire est inclus dans une zone Sahélienne qui se définit par

© 2014 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



Cadre d’étude et choix méthodologiques

l'irrégularité et la variabilité spatio-temporelle fortement marquée des précipitations et

dont le climat est caractérisé par deux saisons nettement tranchées (Frécaut, 1982) :

- une saison chaude et pluvieuse, marquée par la circulation de la mousson de juin
a octobre;
- une saison seche durant laquelle soufflent les alizés continentaux a dominante N-

NW.

Cependant, l'estuaire se trouve dans une région soumise a l'influence des alizés
maritimes soufflant de I'anticyclone des Acores, ce qui lui confere un climat tres doux

par rapport au reste du pays.

L’estuaire du fleuve Sénégal se situe dans la zone d'influence du Front Intertropical
(FIT). Les vents sont caractérisés exclusivement par les alizés maritimes et continentaux
pendant la saison séche et la mousson durant la saison des pluies. Les forts courants
marins entrafinent une sédimentation marine obligeant le fleuve a éroder la cote ce qui
occasionne l'allongement de la Langue de Barbarie. La fleche sableuse est donc soumise
a un intense alluvionnement qui fait que la profondeur du bief diminue
considérablement empéchant un déversement correct des eaux en mer et occasionnant

des inondations a Saint-Louis et dans ses environs (Dia, 2000).
I1.1.3/ Contexte urbain et industriel des zones d’étude

L’image donnée par le littoral de Dakar se présente comme une zone a haut risque parce
qu'il est considéré comme un dépotoir pour toute la masse de déchets générée par les
activités humaines. Le développement rapide de la ville de Dakar du point de vue
urbanistique et industriel est a I'origine de ce sentiment. Le Sénégal présente une facade
maritime de 700 km et prés de 40 a 50% de la population du pays vit dans les villes et
villages cotiers en raison des énormes potentialités que présentent ces zones littorales.
Les villes cotieres regroupent la quasi totalité des moyens de développement
économique et social (péche, industries, tourisme, loisir), et sont ainsi le siege d'intenses
activités industrielles. La presqu'ile du Cap-Vert regroupe plus de 80% des industries du

Sénégal et la communauté urbaine de Dakar reste la zone la plus peuplée du pays.

L’urbanisation importante du littoral a généré d’'importants problemes de pollution dont
les conséquences sont visibles sur le paysage littoral. Cette urbanisation qui est de 96%

a Dakar est associée a un accroissement de maniere exponentielle de la population
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(ANSD, 2014). Pour des raisons liées aux difficultés des conditions de vie en zone rurale,
on assiste, dans notre région, comme dans les autres parties du monde, a un exode des
populations en direction des villes et des zones cotieres. Cet exode est parfois déterminé
par des raisons écologiques, notamment en réponse a la secheresse ou a
I'appauvrissement des sols qui ont des répercussions séveres sur l'agriculture et
I'élevage. La conséquence de ces mouvements de population est l'accroissement
considérable du nombre d’habitants dans les villes dont une grande partie, et
notamment toutes les capitales, sont situées au bord de la mer. Ainsi, Dakar, la capitale
du Sénégal, est passée de 132 000 habitants en 1945 a pres de 1 499 690 habitants en
1988 et a plus de 2 950 000 habitants en 2013 (ANSD, 2014). D’une superficie de cing
cent cinquante km? représentant 0,3% seulement de celle du pays pour pres de 3
millions d'habitants, la région de Dakar renferme, a elle seule, le quart de la population
du Sénégal (ANSD, 2014). La présence de ces millions de personnes et les
caractéristiques de leur mode de vie vont entrainer des conséquences sur
I'environnement. Village longtemps occupé par des pécheurs, Dakar a été brusquement

valorisé depuis 1857 avec la création d’'une agglomération par une urbanisation en

continue le long de la cote (figure I1.8).

Figure IL8 : Littoral urbanisé et densément peuplé

E
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La forte densité de la population a Dakar (5404 habitants/km2en 2013) a, elle aussi, des
impacts sur la pollution de la cote. Les personnes habitant en bordure de mer rejettent
une partie de leurs déchets en mer considérant certaines parties de la cote comme une
déchetterie. On rencontre des amas de plusieurs metres de hauteur, uniquement formeés
de détritus (figure I1.9). Tout le long du littoral a Dakar, on trouve des ordures qui sont
constituées d’objets de natures parfois tres différentes (déchets organiques, ferrailles,
plastiques...) et qui peuvent se mélanger aux grains de sable, modifiant ses réactions

face aux agents érosifs et créant des irrégularités micro-topographiques.

? T

Figure I1.9 : Déchets solides le long du littoral de Dakar
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Les industries (industries chimiques, raffineries, mines, cimenteries etc.) sont souvent
installées sur le littoral, soit pour rejeter plus facilement leurs eaux usées, soit pour
permettre le transport des produits par voie maritime. Bien que fort utiles, voire
indispensables, dans la plupart des cas, elles génerent des quantités de produits qui
s’averent particulierement toxiques pour l'environnement, profitant parfois de
reglementations peu contraignantes et de capacités de contrdle insuffisantes. Dans le cas
de la région de Dakar, l'industrie s’est développée avec des usines qui se sont
concentrées autour de la zone portuaire le long de la route de Rufisque sur 30 km (figure
[1.10a). Dans de rare cas, il peut étre noté la présence d’'une industrie isolée qui a besoin
de la proximité de la mer pour son approvisionnement et son refroidissement.
L’exemple type est celui de la centrale thermique du Cap des Biches, appartenant a la

Société Sénégalaise d’Electricité (figure I1.10b).
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Figure I1.10a : Industries dans la Figure IL.10b : Centrale thermique du
zone franche cap des Biches a proximité de la cote

Les villes de la zone cotiére rejettent leurs eaux usées et une partie de leurs déchets en
mer, auxquels s’ajoutent les effluents industriels et autres pollutions provenant du large.
On considere aujourd’hui que les milieux marins situés a proximité de ces grandes villes

sont désormais pour la plupart des zones mortes.

En étant le réceptacle d'importants volumes d’eaux usées domestiques et industrielles,
et de déchets ménagers, la cote de Dakar est une parfaite illustration de la délicate
cohabitation entre sites industriels et zones d’habitation. En effet, la cote a été, depuis 30
ans, le théatre d'un développement industriel et manufacturier sans précédent qui a eu
pour conséquence la concentration de preés de 80% des industries de la région entre la
zone portuaire et Rufisque. Sans réseau d’assainissement développé et en l'absence
d’'une réglementation environnementale, les industries ont déversé directement leurs

rejets sans aucun traitement préalable (figure 11.11).

Le réseau d'évacuation des eaux usées de Dakar est totalement orienté vers la mer. Le
collecteur principal du plateau, les collecteurs de la Médina, le collecteur de Hann/Fann
de méme que les systemes autonomes de la plupart des établissements publics le long

de la corniche se jettent tous dans la mer (figure 11.12).

Cette situation est a I'origine d’effets néfastes sur I'écosystéme aquatique et sur la santé

des populations.

E
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Figure I1.12: Rejets directs d’eaux usées domestiques et urbaines dans le milieu naturel

A l'image de Dakar, la région de Saint Louis présente le méme contexte urbano-
industriel. Toutefois, la forte densité de la population et la concentration élevée des
industries a Dakar sont de moindre importance dans la ville de Saint Louis ou on peut

noter, par ailleurs, une forte activité agricole.

Notre étude couvre le littoral de Dakar, de Cambéréne au nord jusqu'a Rufisque au Sud-
Est. Cette zone a été choisie parce qu'elle est supposée représenter la partie la plus
exposée a la pollution vu la concentration humaine liée a l'urbanisation et le nombre

important d'industries qui y sont implantées. En outre, cette portion du littoral recoit la

E
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majeure partie des effluents et des eaux résiduaires. Au niveau de I'estuaire a Saint
Louis, la zone d’étude s’étend de I'aval du barrage de Diama a I'embouchure. Elle s'inscrit
entre la latitude 15°57' et 16°01' Nord et la longitude 16°29' et 16°30" Ouest et

représente la partie la plus vulnérable a la pollution.
I1.1.4/ Synthése

Situées dans une zone de marge atlantique passive, nos zones d’étude présentent un
substratum géologique qui s’inscrit dans le contexte régional du bassin sédimentaire
Sénégalo-Mauritanien. Les formations sédimentaires sont constituées de facies gréso-
argileux du Maéstrichtien, marno-calcaires et sableux recouverts de cuirasses

ferrugineuses.

Le littoral de Dakar, dans sa partie Nord, ainsi que l'estuaire de Saint Louis
appartiennent a la Grande cote soumise aux upwellings et au domaine tropical de type
sahélo-soudanien a saison contrastée. Longue de neuf mois (octobre a juin), la saison
seéche comprend une période fraiche et une période chaude alors que la saison humide
est chaude et ne dure que trois mois (juillet a septembre). Les maximas de précipitations
sont enregistrés au mois d’aofit et sont toujours inférieurs a 500 mm.an! depuis le
début de la sécheresse en 1968. En période d’étiage (mai), le débit minimum du fleuve
est de 9 m>.s! et le maximum (septembre) de 3320 m>.s-1 en période de crue avec un

module moyen annuel de 676 m3.s-1.

Dans sa position méridionnale en saison séche, le balancement de la Zone de
Convergence Intertropicale (ZCIT) en position septentrionale en saison humide permet

de distinguer deux régimes de vent:

» le régime de saison seche caractérisé par la prédominance des vents du Nord et
du Nord-Est avec des eaux froides (< 17 °C) et salées (> 35,5 g.L-'1).
» le régime de saison humide marqué par des vents d’Ouest et de Sud-Ouest avec

des eaux chaudes (> 24 °C) et moins salées (< 35,5 g.L'1).

A ces conditions météorologiques saisonniéres correspondent deux principaux régimes
de houle. Les houles de Nord-Ouest se manifestent en saison seche et induisent une
dérive littorale principalement dirigée vers le Sud. Les houles d’Ouest sont enregistrées
également pendant cette période. Les houles de Sud-ouest qui ne sont présentes qu’en

saison humide entrainent une dérive littorale dirigée vers le Nord. La direction de
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migration des fleches sableuses du Sénégal se fait principalement dans le sens de la

dérive littorale dominante dirigée vers le Sud.

La cote de Dakar et I'estuaire de Saint Louis qualifiés de microtidal sont soumis aux
actions de la marée semi-diurne avec un marnage qui oscille entre 0,5 m (période de
mortes eaux) et 1,6 m (période de vives eaux). Les courants de marée assurent, par
I'intermédiaire des chenaux, la dynamique de I’eau et des sédiments dans I'ensemble du

systéme estuarino-cotier.

Nos zones d’étude sont marquées par un développement rapide d’'un point de vue
urbanistique et industriel ayant pour conséquence l'utilisation du milieu aquatique
comme un dépotoir pour toute la masse de déchets générée par les activités humaines.
L’urbanisation importante du littoral associée a un accroissement exponentiel de la
population ainsi que la concentration des industries dans ces zones vont entrainer des
conséquences sur 'environnement. En étant le réceptacle d'importants volumes d’eaux
usées domestiques et industrielles, et de déchets ménagers, nos zones d’étude
constituent une parfaite illustration de la délicate cohabitation entre sites industriels et
zones d’habitation. Sans réseau d’assainissement développé et en l'absence d’une
réglementation environnementale contraignante, les industries ont déversé directement
leurs rejets sans aucun traitement préalable. A cela, s’ajoute le réseau d'évacuation des
eaux usées totalement orienté vers la mer. Cette situation pourrait étre a l'origine
d’effets néfaste sur I'écosystéme aquatique et sur la santé des populations d’ou la mise

en ceuvre d'un arsenal de techniques analytiques pour étudier la qualité de ces milieux.
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I1.2/ Choix méthodologiques

L’étude de la qualité d’'un milieu aquatique (eaux et sédiments) par caractérisation
physicochimique et géochimique peut étre confrontée a la problématique de
modifications de I’équilibre a I'interface eau/sédiment que 'on peut rencontrer lors du
prélevement. Comme nous l'avons précédemment abordé dans le chapitre 1, de
nombreux auteurs ont fortement amélioré les connaissances sur la qualité des
écosystémes aquatiques en ayant recours a des techniques classiques d’échantillonnage,
d’analyses sédimentaires et de mesures physicochimiques. Dans le cadre de ce travail de
thése, nous avons en partie utilisé ces techniques analytiques qui sont largement
décrites dans la littérature. Dans ce sous chapitre, nous allons donc présenter la

stratégie de prélévement et de traitement des échantillons ainsi que I'’ensemble des

techniques analytiques mises a contribution pour caractériser le milieu étudié.
I1.2.1/ Stratégie de prélevement et de traitement des échantillons
I1.2.1.1/ Choix et caractéristiques des points de prélevement

Dans ce travail, le choix des sites de prélevement a été basé sur la faisabilité technique
de la collecte de I'eau et des sédiments, la contamination potentielle du milieu observée
a partir de déchets ménagers (déchets solides) et/ou des rejets industriels et
domestiques ainsi que sur les fortes activités urbaines. La figure I1.13 montre
I'emplacement des sites d'échantillonnage. Les échantillons ont été prélevés dans huit
stations dont les quatre premiéres au niveau de la cote de Dakar : Soumbédioune (site
1), Cambéréne (site 2), Rufisque (site 3); Hann (site 4) et les quatre dernieres dans
'estuaire de Saint Louis : Laybar (site 5) ; Sore (site 6); Guet Ndar (site 7) ; Hydrobase
(site 8).

En effet, les activités urbaines et industrielles dans les zones cotieres et estuariennes
introduisent d'importantes quantités de polluants dans l'environnement aquatique, ce
qui peut conduire a leur dégradation environnementale et écologique (Maanan, 2004;

Shulkin et al, 2003 ; Sokolowski et al, 2007).

Par ailleurs, la Cote de Dakar, caractérisée par des niveaux élevés de presque tous les
meétaux dans les sédiments, est une zone industrialisée et peuplée. Pendant une longue
période, elle a été le réceptacle des rejets industriels sans aucune forme de traitement

préalable (Diop et al, 2012).
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Figure I1.13 : Situation géographique des sites de prélevement

Le choix des sites de prélevement se justifie parce qu'ils sont supposés représenter la
partie la plus exposée a la pollution vue la concentration humaine liée a I'urbanisation et
le nombre important d'industries qui y sont implantées. En outre, ces sites recoivent la
majeure partie des effluents et des eaux résiduaires sans traitement préalable aucun.

Une bréve description des sources de pollution et des sites d'échantillonnage choisis

pour cette étude est présentée dans le tableau I1.2.

doc.univ-lille1.fr
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Tableau I1.2: Situation géographique et description des types de sources de pollution
des sites de prélevement

Coordonnées Description du type de sources de

N° Noms des sites GPS pollution
1 Soumbedioune 14°40'42"N/ Rejets d'importants volumes d’eaux
17°27'39"W  usées urbaines sans traitement
) Cambéréne 14°46'16"N/ Rejets d’eaux usées urbaines traitées
17°25'54"W  par la STEP
Cote de Péche et Activités industrielles
Dakar Rufisque 14°42'42"N/ intensives (cimenterie, raffinerie de
d 17°16'54"W  pétrole, centrale électrique), rejets
d’eaux usées
14°42'54"N/ Mlxte eaux  usées urbames et
4 Hann om et industrielles rejetées directement;
17°25'51"W \
emplacement pres du port de Dakar
5 Lavbar 15°58'56"N/ Eaux usées urbaines et activités
y 16°29'09"W  agricoles périurbaines
Estuai 6 Sore 16°01'17"N/ Rejets d’eaux usées urbaines sans
stuaire 16°29'56"W traitement préalable
de Saint
Louis oA oL Rejets d’eaux usées urbaines,
7 Guet Ndar 16°01'35°N/ décharge ménagere et activités de
16°30'26"W  CSC1ATE &
péche
15°57'53"N/ Aucune source de  pollution
8  Hydrobase 16°30'43"W  anthropique notée

I1.2.1.2/ Echantillonnage de la colonne d’eau

Pour étudier la variabilité saisonniere des éléments traces métalliques, quatre

campagnes d'échantillonnage ont été réalisées sur la période de juin 2012 a septembre

2013:

© 2014 Tous droits réservés.

un échantillonnage pendant la saison seche et chaude (juin 2012),
un autre au cours de la saison humide et chaude (septembre 2012)

le troisieme pendant la saison séche et fraiche (janvier 2013)

d
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e etle dernier pendant la saison humide et chaude (septembre 2013).

Pour chaque site, les échantillons d'eau de surface ont été recueillis dans des flacons en
polyéthylene de 1,5 litre. Les flacons ont été préalablement rincés avec de l'acide
nitrique 10% et de 1'eau distillée trois fois puis conservés dans des sacs en polyéthyléne
jusqu'a leur utilisation. Sur le site de prélévement, les flacons sont rincés deux fois avec
I'eau du site avant d’étre remplis au plein. La méthode de collecte de I'eau utilisée est

celle rapportée par APHA (1995).

La filtration est la premiere forme de spéciation car elle permet de distinguer les métaux
dissous et les métaux particulaires. Ainsi, aussitot apres prélevement, 500 mL d’eau ont
été filtrés avec les filtres en microfibres de verre (filtre Whatman de 47 mm de
diametre) préalablement calcinés a 450°C et pesés et les 1000 mL restant sont filtrés
avec les filtres en acétate de cellulose (filtre Alltech de 0,45 pm de porosité et 47 mm de
diametre) préalablement pesés selon la méthode AFNOR (1990). Les filtres sont ensuite
séchés a température ambiante sous hotte a flux laminaire et les échantillons ainsi filtrés

sont utilisés pour les différents types de traitement et d’analyses chimiques.

Les matieres en suspension (MES) sont recouvrées en ayant recours a deux méthodes
dont l'une est citée dans le précédent paragraphe selon la méthode AFNOR. Cette
méthode, cependant, ne permettait pas de disposer de quantités suffisantes de MES pour
pouvoir procéder a des analyses chimiques. Pour y remédier, nous avons prélevé 100
litres d’eau dans des bidons de 20 litres sur chaque site. Ces bidons, transportés au
laboratoire, sont laissés en décantation pendant 3 jours afin de récupérer par gravité les
particules en suspension. Celles-ci sont ensuite séchées a température ambiante sous
hotte a flux laminaire pendant 4 jours avant d’étre utilisées dans les analyses chimiques

(figure 11.14).

-
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Figure I1.14 : Préléevement et traitement des échantillons d’eau

11.2.1.3/ Echantillonnage des sédiments de surface

Lors de chaque campagne de prélevement d’eau, des échantillons de sédiments de

surface sont prélevés sur chaque site. Les sédiments sont prélevés lors des marrées

basses par raclage en veillant a ce que seulement les sédiments des trois premiers

centimeétres soient recueillis. Ils sont ensuite introduits dans des sacs en polyéthylene

dans des conditions d’anoxie et transportés a 4 °C au laboratoire ou ils sont stockés en

attendant les analyses au Centre Commun de Mesures (CCM) de Dunkerque. Au

laboratoire du CCM, la couche superficielle du sédiment potentiellement oxydée par

I'oxygene est éliminée et une partie du sédiment est séchée sous hotte a flux laminaire

puis broyée dans un mortier et tamisée a 63 um afin d’obtenir la fraction fine. Cette

derniere qui contient essentiellement les métaux lourds est utilisée pour les analyses

chimiques (figure I1.15).
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Figure I1.15 : Prélévement et traitement des échantillons de sédiment

I1.2.1.4/ Technique de pré-concentration et de spéciation de la phase dissoute

Cadre d’étude et choix méthodologiques

, Lille 1, 2014

Si la filtration permet d’obtenir une premiere discrimination entre éléments dissous et

particulaires, la spéciation des ETM dans la phase dissoute permettrait de pouvoir

disposer de plus d’'informations sur leur biodisponibilité en distinguant la fraction labile

de la fraction organique. Dans ce travail, nous avons utilisé une méthode simple et

rapide qui permet de pré-concentrer les métaux présents dans I'eau de mer et du fleuve

en vue de leur spéciation sur la base d’'une discrimination entre la fraction organique et

la fraction labile (Abbasse et al, 2002 ; Romani et al, 2005). Cette méthode utilise un

agent chélatant (la 8-hydroxyquinoléine) qui forme des complexes neutres avec les

métaux. Ces complexes vont donc étre adsorbés sur les cartouches C18 contenant du gel

de silice.
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11.2.1.4.1/ Préparation, activation et conditionnement des cartouches C18

Pour préparer les cartouches absorbantes C18, des colonnes vides (6,5 cm de longueur
et 1,3 cm de diametre interne) ont été remplies avec 1 g de gel de silice (0,06 - 0,2 mm,
60A) de haute pureté. Elles ont ensuite été lavées en faisant passer 10 mL d'une solution
d'acide nitrique 2 M (Baker, USA) pour éliminer les métaux traces adsorbés dans le
matériau d'emballage. Ensuite, les cartouches C18 ont été rincées par 10 mL d'eau
milliQ.

Les cartouches ont été, par la suite, activées en faisant passer 10 mL de méthanol
(Merck) puis rincées avec 20 mL d'eau milliQ. Enfin, la silice activée dans les cartouches
a été conditionnée en faisant passer 10 mL d’une solution 0,01 M d'acétate d'ammonium.

Les cartouches ainsi conditionnées sont prétes a I'emploi.

Afin d'évaluer les différentes fractions des métaux dissous, un litre d'eau préalablement
filtrée (filtre de 0,45 um de porosité et 47 mm de diametre, Alltech) a été utilisé et
réparti entre deux flacons en polyéthylene de 500 mL. La figure 11.16 montre la

description schématique de cette technique.

Concentrationtotale metaux Fraction organique

o . . SO0 mLeaufiltree
500 mL 2aufiltréee + 3-HO 500 mL eaufiltree

CIS — ] CIS —

o

o=
e

* o

Figure I1.16 : Configuration schématique de préconcentration et de séparation de la
concentration totale et organique des métaux (Abbasse et al, 2002)

11.2.1.4.2 / Extraction totale
Pour la détermination de la concentration totale des différents métaux traces, 0,5 mL de

solution de 8-hydroxyquinoléine (8-HQ) 0,5 M a été ajouté a 500 mL d'eau filtrée, ce qui

donne une concentration de 8-HQ finale de 5 x 10-4 M. Ensuite, le pH a été réajusté a 7 - 8
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par addition de 3 a 5 gouttes d'ammoniaque. Apres stabilisation (environ 30 minutes),
I'eau a ensuite été percolée lentement le temps d'une nuit a travers une cartouche C18
nouvellement conditionnée. Les cartouches sont ensuite rincées avec 10 mL d'acétate
d'ammonium 0,01 M pour éliminer la matrice saline. Les complexes métalliques
adsorbés sur la silice ont été finalement élués avec 5 mL d'acide nitrique 2 M a un débit
de 0,5 mL.mn! et leurs concentrations ont été déterminées par ICP-OES et ICP-MS. Un

facteur de pré-concentration de 100 a été atteint dans ces conditions opératoires.
11.2.1.4.3/ Extraction de la fraction organique

Afin de permettre la détermination de la fraction organique des métaux traces présents
dans les échantillons, les autres 500 mL d'eau filtrée ont été percolés directement
pendant une nuit, au pH naturel (sans ajout de 8-HQ), a travers les cartouches C18
nouvellement conditionnées de fagon gravitaire. Les conditions opératoires étaient les
mémes que celles décrites précédemment. La différence entre la concentration totale et

la concentration en métaux de la fraction organique donne la fraction inorganique.
I11.2.2 / Analyses chimiques de I'’eau

Les analyses physicochimiques effectuées sur la colonne d’eau comprennent celles
réalisées in situ (pH, oxygene dissous, température, potentiel d’'oxydoréduction, salinité,
conductivité) et celles menées au laboratoire (alcalinité, anions, carbone organique

dissous, ETM apreés étape de pré-concentration).
I11.2.2.1/ Mesures in situ

Afin d’éviter toutes modifications significatives des parameétres physico-chimiques de
'eau dues aux échanges éventuels que pourraient avoir les échantillons avec |'extérieur,
ces mesures ont été faites aussitdét que les échantillons ont été prélevés a I'aide d'un
appareil multiparamétrique Sanxin Model SX736 pH/mV/Conductivity/DO Meter. Les
parametres physico-chimiques de l'eau mesurés in situ sont: le pH a l'aide d’une
électrode de verre combinée, le potentiel d'oxydoréduction (Eh) a I'aide d’'une électrode
de platine combinée a une électrode de référence Ag/AgCl, [KCl] = 3M, la température, la

conductivité électrique (CE), la salinité et 'oxygéne dissous.
11.2.2.2/ Mesure de I'alcalinité

L’alcalinité mesurée correspond a la somme des concentrations de I'’ensemble des bases

présentes dans I’échantillon. Les ions alcalins généralement trouvés dans les eaux de
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surface comprennent les carbonates et les hydrogenocarbonates (majoritaires), les
borates, les fluorures, les silicates, les sulfures et les phosphates. L’alcalinité a été
déterminée par une technique potentiométrique grace a une solution d'acide
chlorhydrique (0,02 M) en utilisant un titreur automatique (Metrohm modele Titrino
736GP). Le programme TINET dont les parametres ont été optimisés a permis de suivre

le titrage.
I1.2.2.3/ Mesure des anions

Les concentrations des ions fluorure, chlorure, nitrate, sulfate et phosphate ont été
déterminées dans les échantillons d’eau préalablement filtrés. L’appareil utilisé est une
chromatographie ionique Dionex DX 500 équipée d'une pré-colonne, d'une colonne de
séparation (Ion PAC As 14A, 4 x 250 mm) et d'un détecteur électrochimique ED40 avec
comme phase mobile le mélange hydrogénocarbonate/bicarbonate. Afin d’améliorer la
sensibilité de I'appareil, un suppresseur anionique électrochimique y a été installé avant

la phase de détection.
I1.2.2.4/ Mesure du carbone organique dissous (COD)

Pour la détermination du carbone organique dissous (COD), des échantillons d'eau

filtrés sur des filtres en microfibres de verre (Whatman GF/F ; 0,8 um) ont été utilisés.

Les concentrations en COD ont été déterminées en utilisant un analyseur de COT-V
(Shimadzu) ayant une limite de détection de 4 pg.L-l. L’appareil est calibré avec une
solution standard d’hydrogénophtalate de potassium. Le principe de cette technique est
basé sur I’élimination dans un premier temps du carbone inorganique (H2CO3, HCO3" et
C03?7) transformé en COz par ajout dans I’échantillon de I'acide chlorhydrique (pH < 3).
Une purge de I'échantillon avec le gaz vecteur (oxygene) élimine ce CO;. Le carbone
restant en solution est organique et va étre oxydé en COz a 680°C en utilisant un
catalyseur a base de cobalt. La quantité de CO2 résultant de la combustion est alors

mesurée a I'aide d'un détecteur infrarouge non dispersif (NDIR).
I1.2.2.5/ Analyse des éléments traces métalliques

Suivant que les éléments soient des majeurs ou des traces et selon la gamme de
concentration des échantillons, la détermination de la concentration en métaux des
échantillons a été réalisée avec une torche a plasma couplée a un spectromeétre

d'émission optique (ICP-OES) ou un spectrometre de masse (ICP-MS). Une solution

-

© 2014 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



Cadre d’étude et choix méthodologiques

standard multi-élémentaire contenant Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb et Zn a 10 pg.mL-! fourni
par SCP Science (Canada) et des solutions standard mono- élémentaires de ces éléments
a 1000 pg.mL1 ont été respectivement utilisées pour la calibration de I'ICP-MS et de
I'ICP-OES. Dans le souci de limiter I'effet matrice, les solutions de calibration ont été

préparées dans des matrices similaires a celles des échantillons.

Les éléments majeurs ainsi que la plupart des ETM ont été analysés a l'aide d’'un
spectromeétre d'émission optique par plasma a couplage inductif (ICP-OES, Thermo, I[CAP
6300 DUO). Cette technique d’analyse est basée sur I'émission de raies lumineuses
caractéristiques de l'élément préalablement excité par le plasma d’argon a une
température comprise entre 6000 et 8000 K. La lumiére émise est ensuite analysée par

un réseau polychromateur puis détectée et son intensité est mesurée.

Le spectrometre de masse par plasma a couplage inductif (ICP-MS, Varian, 820 MS) a été
mis en ceuvre lorsque I'ICP-OES ne parvenait pas a détecter les ETM du fait de leurs
faibles concentrations. La figure I1.17 montre le principe de fonctionnement de cette
méthode qui est basée sur le couplage d’'une torche a plasma générant des ions et d'un

spectromeétre de masse quadripolaire pour les séparer.

‘ Spectromélre de masse Interface Torche & Plasma

il
L | i 7 ¥

Géng Clng
\ i Nébulisation

T
OO

Figure I1.17: Schéma du principe de fonctionnement de I'lCP/MS

Detecteur

L’échantillon est amené a la torche a plasma par 'action de la pompe péristaltique. Au
contact avec I’Argon (gaz vecteur), I'échantillon est alors nébulisé puis transporté
jusqu’au centre du plasma ou les températures variant entre 6000 et 8000 K vont

permettre 'ionisation de I’échantillon sous forme de cations monovalents. Une interface

-
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composée de deux cones (un cone échantillonneur et un cone écréteur) et une série de
lentilles permettent d’éliminer les photons et les neutrons et de focaliser les cations vers
le quadripdle ou ils seront séparés en fonction du rapport de leur masse atomique sur la
charge (m/z). Le faisceau ionique est amené sur un détecteur multiplicateur d’électrons.
L’ensemble de I'appareil est sous controle informatique permettant de visualiser les

spectres.
I1.2.3/ Analyse des phases particulaires et sédimentaires
I1.2.3.1/ Teneur en eau des sédiments

La teneur en eau correspond a I'état hydrique du sédiment. Le sédiment humide est pesé
en triplicat avec une balance de précision (10-2 g) et séché sous hotte a flux laminaire
pendant 5 jours. Il est ensuite placé dans un dessiccateur pendant 24 h, puis pesé a
nouveau. La teneur en eau des sédiments est déterminée par différence pondérale selon

la formule suivante:

%) masse sédiment humide — masse sédiment sec 100
W 0) = . 1. ; X
masse sédiment humide

La teneur en eau des sédiments de surface est tres variable. Elle dépend de la
granulométrie des sédiments et augmente proportionnellement avec le pourcentage
d’argile (Deloffre, 2005). Les sédiments des zones étudiées (Dakar et Saint Louis)
présentent des teneurs en eau qui varient de 17% a 23% ce qui montre que les

sédiments sont sableux avec des teneurs en eau faibles.
I11.2.3.2/ Teneur en matiere organique particulaire (MOP)

Apres filtration, les filtres en microfibre de verre sont séchés sous hotte a flux laminaire
pendant 5 jours, pesés puis calcinés pendant 24 heures a 450 ° C. Les filtres calcinés sont
a nouveau pesés. La différence pondérale par perte au feu permet de déterminer la MOP.
La méme technique a été appliquée pour la détermination de la matiere organique
sédimentaire. Les teneurs observées varient de 30 a 60% pour les MES et deviennent

plus faibles pour les sédiments avec des teneurs généralement inférieures a 10%.
11.2.3.3/ Analyse élémentaire C,H, N, S

L’analyse élémentaire consiste a la détermination de la teneur en carbone organique,
azote et soufre des sédiments et des matieres en suspension. Ces éléments (C, N, S) sont

bY

mesurés a l'aide d'un analyseur élémentaire (Thermo, FLASH 2000) équipé d'un

s
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détecteur a conductibilité thermique (TCD) et calibré avec des standards de cystéine
(C3H702NS) ou de sol. Le principe de cette méthode repose sur une combustion compléte
du carbone a 900 °C en présence de dioxygene pur. La technique consiste a introduire
dans des capsules en étain, en triplicat, environ 10 mg de sédiments ou de MES
préalablement séchés, broyés et tamisés a 63 um et un catalyseur (pentoxyde de cobalt).
Cette technique permet d’obtenir le carbone total mais aussi le carbone inorganique
apres calcination du sédiment a 450 °C pendant 12 heures pour éliminer la matiere
organique (Ouddane et al, 2001). Le calcul par différence entre les mesures du carbone

total et du carbone inorganique donne le carbone organique particulaire.

La teneur en carbone et en azote exprimée sous le ratio C/N permet de connaitre
'origine des matieres organiques des sédiments marins (Hu et al, 2006 ; Marchand et al,
2008). Ainsi, un faible ratio (C/N < 10) indique une prédominance de la matiere
organique provenant du processus de dégradation des phytoplanctons riches en azote
(Meyers, 1994 ; Lu et Zhai, 2006). A l'inverse, une présence de matiéres organiques
essentiellement d’origine terrestre est traduite par un rapport C/N élevé (> 10) (Lu et

Zhai, 2006 ; Fernandes et al, 2011).
11.2.3.4/ Analyse granulométrique

La distribution de la taille des particules sédimentaires est effectuée avec un
granulometre laser Beckman - Coulter LS 13320. Aprés une mise en suspension des
sédiments suivie d’'une sonication, la mesure s’effectue grace a un passage des particules
sédimentaires au travers du faisceau focalisé d'un laser hélium/néon. Il s’en suit une
diffusion et une diffraction de la lumiére sous un angle qui est fonction du diametre des
particules. L’intensité de la lumiere diffusée est mesurée par des détecteurs
photosensibles qui permettent ainsi de calculer la taille des particules dans une gamme

de diametre comprise entre 0,02 um et 2 mm.
I11.2.3.5/ Analyse minéralogique

La composition minéralogique des sédiments a été étudiée par diffraction des rayons X
sur un certain nombre d’échantillons du sédiment brut. Les analyses ont été effectuées
sur un appareil RIGAKU a anticathode de cuivre au centre ORSTOM de Hann (Dakar). Il
consiste a appliquer un rayonnement X de longueur d'onde A (0,1 < A < 10 mm) sur le
sédiment. Le rayonnement pénetre le cristal, il y a absorption d'une partie de I'énergie et

excitation des atomes avec émission de radiations dans toutes les directions. Les

-,
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radiations émises par des plans atomiques qui sont en phase vont engendrer un faisceau
qui pourra étre détecté. L’exploitation des diffractogrammes obtenus a permis de mettre
en évidence des minéraux argileux (kaolinite et illite sur toutes les stations étudiées et
durant toutes les saisons, smectite en saison seche) et des minéraux non argileux

constitués pour 'essentiel de quartz, de feldspaths et de goethite associés a de la calcite.
I11.2.3.6/ Analyse des éléments majeurs et traces métalliques de la phase solide

Les matiéres en suspension et les sédiments ont fait I'objet de trois types de
minéralisation dans cette these : une minéralisation totale qui utilise des acides forts,
une minéralisation partielle avec un acide fort dilué et une extraction séquentielle avec

des acides de pouvoir oxydant de plus en plus puissant selon les phases.
11.2.3.6.1/ Minéralisation totale

L’attaque totale est effectuée selon le protocole proposé par Ouddane (1990) et modifié
par Billon (2001). Les matiéres en suspension déposées sur les filtres en acétate

cellulose (0,45um) ont été minéralisées :
e d'une part par 2 mL d'acide nitrique pendant une nuit afin de dissoudre le filtre,

e d'autre part par 5 mL d'une solution fraichement préparée de HF 40% / HNO3
69% /HCla37% (1 /3/6v:v:v).

La minéralisation se fait par micro-onde (CEM Corporation, MARS X - press) a 180°C
pendant 25 minutes et la neutralisation de 1'acide fluorhydrique est faite par addition
d'acide borique 4%. Les solutions récupérées ont été diluées jusqu'a 15 mL avec de I'eau

ultra pure puis analysées par ICP-OES et/ou ICP-MS.

Pour les particules sédimentaires, la méme procédure a été appliquée, a I'exception de la
premiere attaque avec 'acide nitrique, en utilisant 200 mg de sédiment sec tamisé a 63
um. Cette procédure a été validée en pratiquant la méme extraction sur des sédiments
standards certifiés HISS-1 et MESS-3 (Conseil national de recherches du Canada,
matériaux de référence certifiés, sédiments marins) et les résultats obtenus sont

comparés aux valeurs certifiées dans le tableau I1.3.

-
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Tableau I1.3 : Teneurs certifiées et mesurées de quelques métaux apres une
minéralisation totale de deux sédiments standards

HISS-1 (mg.kg1) MESS-3 (mg.kg1)
Eléments

Mesurées Certifiées Mesurées Certifiées
Al 7,35%£0,35 7,3%0,5 83,65+0,93 85,9+2,3
Ca 10,6%0,7 11,4+1 14,3+0,2 14,7+0,6
Cd 0,028+0,005 0,024+0,009 0,25+0,06 0,24+0,01
Cr 139+8 1169 11649 105+4
Cu 2,16+0,56 2,29+0,37 34+2 33,9+1,6
Fe 2,39+0,5 2,46+0,9 42,8+0,9 43,4+1,1
Mn 63,2%2,5 66,1+4,2 338+9 324+12
Mg 735%20 75016 15,2+0,2 16,1+0,8
Ni 3,25+0,32 3,13+0,4 22%2 21,1+0,7
Pb 2,2+0,3 2,16+0,26 46+3 46,9+2,2
Zn 4,7+0,6 4,94+0,79 152+17 15948

© 2014 Tous droits réservés.

11.2.3.6.2 / Minéralisation séquentielle

La concentration totale en métaux des sédiments obtenue a partir de la précédente
minéralisation ne donne aucune information sur leur mobilité et leur biodisponibilité
c'est-a-dire sur la nature des formes chimiques sous lesquelles ils se trouvent. La
détermination de la concentration des différentes formes chimiques d'un élément trace
métallique parait donc préférable a celle de sa teneur totale. Cependant, la complexité de
la matrice sédimentaire rend difficile voire méme impossible cette pratique. Des lors,
des protocoles d’extraction séquentielle qui permettent de déterminer les
concentrations des métaux dans les quatre phases particulaires (carbonate, oxyde,
organique et résiduelle) ont été mis au point. Le protocole établi par le BCR [Bureau
Communautaire européen de Référence ; Quevauviller et al, (1997)] et affiné par la suite
par Rauret et al (2000) est celui qui a été appliqué a nos échantillons. Ce protocole

utilise des réactifs ayant une agressivité croissante sur un matériau sédimentaire lors

-,
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d’attaques successives afin d’évaluer la concentration des différentes phases du

sédiment. Il est décrit selon la procédure ci-dessous :

Fraction échangeable/carbonate : La premiere extraction qui correspond aux métaux
associés a la phase carbonate/échangeable est effectuée par attaque d’environ 1000 mg
de matieres en suspension ou de sédiments séchés (fraction < 63 pm) avec 15 mL
d’acide acétique 0,11 M a température ambiante pendant 16 H sous agitation constante.
Le mélange obtenu est centrifugé a 3000 tours/minute pendant 20 minutes. Le
surnageant est récupéré et filtré sur membrane en acétate de cellulose de porosité 0,45
um puis conservé a 4 °C dans 'attente d’'une analyse par ICP-OES et/ou ICP-MS selon la

gamme de concentration des éléments métalliques dans I'extrait.

Fraction oxyde : La fraction oxyde est extraite par attaque du résidu de la précédente
extraction avec 20 mL de chlorure d’hydroxylamine 0,5 M ajusté a pH 2 (en utilisant de
I'acide nitrique) a température ambiante pendant 16 H sous agitation. L’extrait est

récupéré selon les mémes modes opératoires qu’au cours de la premiere étape.

Fraction organique : La fraction organique qui contient les métaux liés a la matiere
organique est obtenue par attaque du résidu de la seconde extraction en utilisant 10 mL
de peroxyde d’hydrogene (8,8 M) stabilisé a pH 2-3. L’attaque se fait pendant 1 H a
température ambiante puis pendant 1 H a 85 °C. Le volume de la solution est ensuite
réduit a 3 mL avant de renouveler I'ajout du peroxyde d’hydrogéne et la réaction se fait a
85 °C pendant 1 H. On réduit a nouveau le volume a 1 mL avant d’y ajouter 10 mL d’une
solution d’acétate d'ammonium 1 M ajusté a pH 2 et la réaction se fait sous agitation
pendant 16 H a température ambiante. L’extrait est récupéré selon les mémes modes

opératoires qu’au cours de la premiere étape.

Fraction résiduelle : Enfin la fraction résiduelle qui correspond aux métaux liés aux
argiles est obtenue en ajoutant de I'acide fluorhydrique, de I'acide chlorhydrique et de
'acide nitrique dans le résidu de la troisieme extraction selon la technique décrite pour

I'extraction totale.

Pour valider la méthode d’extraction, le sédiment standard CRM 601 a été extrait selon
la méme procédure que nos échantillons. Les résultats présentés dans le tableau 1.4

sont dans I'’ensemble comparables a ceux de Rauret et al (2000).

-
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Tableau I1.4 : Comparaison des concentrations des trois premieres étapes de
I'extraction séquentielle du sédiment certifié CRM 601 avec celles obtenues par Rauret
etal (2000)

Fraction Teneur en mg.kg1 Cd Cu Ni Pb Zn
Rauretetal (2000) 4,45+0,67 10,5+0,8 7,82+0,84 2,28+1,17 26113
carbonate
Valeurs obtenues 4,19+0,09 11,2+0,1 6,58+0,53 2,02+0,03 243+3
Rauretetal (2000) 3,95%+0,53 72,8449 10,6+1,3 20511 266%17
oxyde
Valeurs obtenues 4,73+0,22 749+2,1 13,6%0,5 198+6 289+9
Rauretetal (2000) 1,91+1,43 78,6+89 6,04+1,25 19,7+58 106+%11
organique

Valeurs obtenues 2,58+0,48 66,2+9,7 6,06+x2,34 22,3+9 110+34

11.2.3.6.3/ Minéralisation de la fraction réactive

La fraction réactive du sédiment assimilable aux métaux extractibles par une attaque
acide ménagée (acide chlorhydrique dilué) est comparable a la somme des
concentrations des trois premieres étapes du schéma de l'extraction séquentielle selon
le protocole établi par le BCR. La fraction réactive comprend les métaux liés aux
carbonates / échangeables (Huerta Diaz et Morse, 1992), une partie des métaux liés aux
oxydes et hydroxydes de fer et de manganese et aux sulfures volatils notamment les
monosulfures de fer et certains autres sulfures métalliques (Cooper et Morse, 1998). Elle
correspond a la fraction de métaux biodisponibles c'est-a-dire ceux liés aux sulfures
fraichement précipités dénommés AVS (acid volatil sulfide). Ces métaux sont donc
susceptibles de voir leur labilité varier lors de modifications physico-chimiques du
milieu comme, par exemple, une variation du pH, du potentiel d’'oxydoréduction ou de

I'oxygéne (Huerta Diaz et Morse, 1992).

Pour déterminer la concentration des métaux associés a cette fraction, nous avons
utilisé le protocole d’attaque de Huerta Diaz et Morse (1990). Il consiste a minéraliser
400 mg de sédiment brut avec 20 mL d'une solution d’acide chlorhydrique de
concentration molaire a température ambiante pendant 24 heures sous agitation

continue. La solution est ensuite laissée en décantation et environ 15 mL de la phase

© 2014 Tous droits réservés. d
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liquide sont prélevés, filtrés (0,45 pm) et analysés par ICP-OES. Les métaux ainsi extraits

sont regroupés sous le nom de SEM (Simultaneously extracted metals).
11.2.3.7 / Analyse des sulfures fraichement précipités (AVS)

La détermination des sulfures fraichement précipités a été faite selon la méthode décrite
par Henneke et al (1991). Cette technique consiste a ajouter 40 mL d’acide
chlorhydrique hexamolaire a environ 1 gramme de sédiment brut préalablement
introduit dans un réacteur. Toutes les opérations de pesée se déroulent dans une boite a
gant sous azote car les sulfures sédimentaires peuvent étre oxydés par le dioxygéne de
I'air (Loder et al, 1978). L’extraction des AVS se fait a température ambiante sous
agitation magnétique pendant 1 heure. Les sulfures sont alors libérés sous forme H>S et
entrainés par un flux d’azote vers un piege basique constitué d’'une solution de 20 mL de
([NaOH] = 2 mol.L'1 + [EDTA] = 0,1 mol.L-'1). Apres I'extraction, la concentration des
sulfures dans la solution basique est déterminée par potentiométrie a l'aide d'un
titrateur automatique (Metrohm, modéle 736 GP Titrino). La mesure est effectuée avec
une solution de cadmium a 8,9.10-3 molaire, une électrode de référence au calomel

(Hg/Hg2Cl2, [KCI] = 3 mol.L-1) et une électrode de mesure spécifique aux ions sulfures.

La détermination de la concentration des métaux associés a la fraction réactive (SEM) et
celle des sulfures (AVS) permet de disposer des informations sur la toxicité potentielle
des sédiments. Un rapport SEM/AVS inférieur a 1 indique que les métaux sont piégés
dans le sédiment, l'inverse indique une toxicité potentielle des sédiments sur les
organismes aquatiques qui pourrait étre confirmée par des études complémentaires

d’ordre biologique notamment les bioessais dont le test Microtox.

En conclusion, les techniques utilisées dans ce travail pour le traitement et 'analyse des
échantillons sont également appliquées a des standards. Il ressort d'une
intercomparaison des résultats que la minéralisation ainsi que l'analyse des ETM

présente une bonne reproductibilité et un bon rendement.

-
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Chapitre 3: Evaluation de la contamination, de la
distribution et de la spéciation des métaux traces dans
la colonne d’eau (soumis a Marine Pollution Bulletin)
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Assessment of contamination, distribution and chemical speciation of trace
metals in water column in the Dakar coast and the Saint Louis estuary from
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ABSTRACT

The water column from Dakar coast and Saint Louis estuary in Senegal, West Africa,
was sampled in order to measure the contamination level by trace metals. The
speciation of metals in water allowed performing a distribution between dissolved and
particulate trace metals. For the dissolved metals, the preconcentration and
repartition between the organic fraction and the inorganic fraction were performed.
The results show that the pollution of the estuary was more serious than in Dakar
coast for Co, Cr, Ni, Pb and Zn; while, Cd and Cu were higher in Dakar coast. A
strong affinity between metals and suspended particles has been revealed. Dissolved
metals that have a tendency to form organic metal complexes are in decreasing
order: Cd, Zn, Pb, Co=Cr=Mn, Cu and Ni. The results showed that the mobility of
trace metals in estuary is controlled by dissolved organic carbon, while in coast it

depends on chlorides.

Keywords: Trace metals, speciation, water column, coast, estuary, Senegal
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1. Introduction

Coastal marine and estuary environments are increasingly affected by human
activity because of urban, industrial, mineral and agricultural waste. So, the use of
the ocean as a dumping ground could lead to high levels of pollution (Bodin et al.,
2013; Memet and Bulent, 2012; Sultan et al., 2011; Xuelu and Chen-Tung, 2012).
Environmental management of natural resources (water, soil) in a world with ever
increasing industrial activities and urbanization has been the focus of extensive
research to protect and preserve them for future generations across the globe (Beck,
2005; Jia et al., 2007). Both natural and anthropogenic factors are considered as a
major environmental concern for marine ecosystems. They can impact the aquatic
environment by producing polluting components which may enter into the human
food chain and result in health problems (Kerambrun et al., 2012). Indeed, metal

contamination in aquatic environments has received huge concern due to its toxicity.

The Senegalese coast is one of the most productive in the world due to the
presence of permanent and temporary upwelling of deep water, cold and rich in
nutrients (Sidoumou et al., 2006). Despite the relatively heavy level of industrial
activity in the less developed region, there is a growing need to control the quality of
coastal waters that may be influenced by waste discharges from different sources
into the seawater. Very few papers (Biney et al., 1994; Sidoumou et al., 2006)
concern heavy metal concentrations in the Senegalese coast. This study conducts a
preliminary investigation of pollution in the Senegalese coastal environment with

focus on heavy metals in water column.

Since a long-time, it has been established that the toxicity, bioavailability and
mobility of heavy metals depend on their speciation rather than their only total

concentrations (Florence, 1986). Thus to fully understand the environmental

e
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chemistry of an element in a given system, it is important to identify and quantify the
various species (forms) that make up its total concentration. Dissolved trace metals in
water can exist as free hydrated ions, inorganic complexes as well as various organic
complexes. Thus, speciation of metals is controlled largely by the available
complexing ligands. Moreover, it has been recognized that the degree of
complexation of trace metal with organic ligands depends on the nature of dissolved
organic matter but also on the pH of the water (Lenoble et al., 2013; Zeri and
Hatzianestis, 2005). Several methods and techniques have been used to determine

heavy metal species and fractions.

A recent review by Pesavento et al. (2009) details the traditional methods as
well as the emerging ones. In speciation studies, the distinction between the
‘inorganic’ and ‘inert’ metal fractions is especially important. The inorganic fraction
includes the free forms and simple complexes characterized by fast rates in
dissociation, while inert fraction represents the strongly bound metal complexes
(Mota et al., 1995). The inorganic fraction would indicate the bioavailability and
toxicity of heavy metals (Brown et al., 2000). For this reason it is useful to estimate
the composition of inorganic metal forms as a measure of the potential risk posed by

heavy metals in environmental water systems.

The objective of this work is to investigate the contamination status of trace
metals in the Saint Louis estuary in the North of Senegal and along the Atlantic
Ocean at Dakar in the Western part of Senegal. C18 cartridges were used to
evaluate the inorganic fraction of trace metals, and thus the relationships between

the variations in the dissolved organic carbon and the bioavailability of heavy metals.
2. Materials and methods

2.1. Study area and sampling

e
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Senegal is a coastal country located in the West of Africa between 12°80 and
16°41N and 11°21 and 17°32W. Its coast includes the most Western part of the
African continent. Although receiving rains in the South, the greatest part of Senegal
is very dry with few rivers flowing at a low rate. This low rate associated with a very
flat level of the country leads the rivers to have salted estuaries with mangrove. The
sampling sites in Senegal are water bodies of different salinities. In this area, the
climate is characterized by an extended dry season, cool from November to March
and warm from April to June, and by a short wet and warm season from July to

October (Simier et al., 2004).

Fig. 1 shows the locations of the sampling sites. Water samples were collected
from eight stations, namely in the Dakar coast: Soumbedioune (site 1); Camberene
(site 2); Rufisque (site 3) and Hann (site 4) and in the Saint Louis estuary: Laybar

(site 5); Sore (site 6); Guet Ndar (site 7) and Hydrobase (site 8).

s
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Fig. 1. Map of the sampling sites in Dakar and Saint Louis (Senegal, West Africa)

The choice of these sites was based on the practicability of collecting water, the

observed potential contamination from domestic waste and/or industrial discharge

and the strong urban activities. Indeed, urban and industrial activities in coastal and

estuaries areas introduce significant amounts of heavy metals into the marine

environment, causing permanent disturbances in marine ecosystems, leading to

environmental and ecological degradation (Maanan et al., 2004; Shulkin et al., 2003;

Sokolowski et al., 2007). Dakar coast, characterized by high levels of almost all

metals in sediments, is an industrialised and populated area. For a long period it has

received heavy metals from industry located within this area (Diop et al., 2012).The

brief description of sampling sites selected for this study is reported in Table 1.
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Table 1
Locations and description of sampling sites in the coast and the estuary from Dakar and Saint Louis
(Senegal)
Area Site N°  Name site Coordinates  Description type of pollution sources
. 14°40'42"N . .
1 Soumbedioune Pl Important discharge of urban wastewater without any treatment
17°27'39"W
14°46'16"N . .
Dakar 2 Camberene 17°25'54" Discharge of urban wastewater with treatment plant
coast ) 14°42'42"N e . . L —
3 Rufisque oA pIEAM Intensive fishing and industrial activities (cement factory, oil refinery)
17°16'54"W
4 Hann 14°42'54"N Mix urban and industrial wastewater directly discharged, location near
17°25'51"W Dakar harbour
15°58'56"N .
5 Laybar 16°29'09"W Urban wastewater and agricultural runoff
Estuary 6 Sore 120(2);.;2,\';1\/ Urban wastewater discharge
Saint
Louis 7 Guet Ndar 16°01'35"N Location near rubbish dump, discharge of urban wastewater, fishing
16°30'26"W  activities
15°57'53"N . .
8 Hydrobase 16°30'43"W No anthropogenic pollution source

To study the seasonal variability, three sampling campaigns were realized from

June 2012 to January 2013: one sampling during the dry and warm season (June

2012), another during the wet and warm season (September 2012) and the third one

during the dry and cool season (January 2013). Surface water samples were

collected using two litres polyethylene bottles, which were rinsed with 10% HNO3 and

Milli-Q water three times, and stored in polyethylene bags until required. In the

studied area, the bottles were rinsed twice with the water and then filled with water

running. The method of collecting water followed those reported by APHA (1995).

2.2. Water treatment and procedure

In this work, we used a rapid and simple method described by Abbasse et al.

(2002) and Romani et al. (2005) for the preconcentration and discrimination between

the organic fraction and the labile fraction of the metals from sea and river waters. In

this method we use 8-hydroxyquinoline, which forms neutral complexes with the

metals. These last were thus adsorbed on C18 cartridges bonded silica gel for

preconcentration and determination after elution in smaller nitric acid volume.

© 2014 Tous droits réservés.

-

doc.univ-lille1.fr



Thése de Cheikh Diop, Lille 1, 2014

2.2.1. Instrument and reagents

Metal determination was performed with an inductively coupled plasma-optical
emission spectrometer (ICP-OES, Thermo, ICAP 6300 DUQO) and an inductively
coupled plasma-mass spectrometer (ICP-MS, Varian, 820 MS). Trace metal grade
nitric acid, hydrochloric acid and ammonia were purchased from Baker (USA). 8-
Hydroxyquinoline (8-HQ) solution (0.5 M) was prepared from analytical grade reagent
by dissolution in methanol (Merck). Ammonium acetate (0.01 M) was prepared from
analytical grade reagent by dissolution in ultrapure water (Milli-Q). Silica gel (0.06 -
0.2 mm, 60A) of high purity and the empty columns (6.5 cm in length and 1.3 cm in
inner diameter) were obtained respectively from Acros Organic and Codan (France).
Multi-elemental standard solution containing Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb, and Zn at 10
pg/ml obtained from SCP Science (Canada) and mono-elemental standard solutions
of these elements at 1000 ug/ml were respectively used for calibration of ICP-MS

and ICP-OES.
2.2.2. Water sample measurement

The water parameters measured in situ at the several sites were: pH,
temperature, electrical conductivity (EC), redox potential (Eh), dissolved oxygen (DO)
and salinity using a Sanxin Model SX736 pH/mV/Conductivity/ DO Meter. After
arriving at the laboratory, 1.5 litres of water samples were immediately filtered
through 0.45 um cellulose acetate filters (47 mm diameter, Alltech) for the
determination of total suspended particulate matter, according to the procedure
described by AFNOR (1990). Suspended material on the filters was not rinsed in
order to avoid any loss of exchangeable elements, but rather kept in acid cleaned
Petri dishes. For Dissolved Organic Carbon (DOC) determination, water samples

(0.5 litre) were filtered on a glass microfiber filter (47 mm diameter, Whatman), which

o
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was previously heated during one day at 450 °C in order to remove any traces of
organic matter. The water samples filtered were immediately stored at 4 °C. The
cellulose acetate filters and the glass microfiber filters were dried at room
temperature under a horizontal laminar flow hood and afterwards weighed in order to
determine the quantity of Suspended Particulate Matter (SPM). For determination of
Particulate Organic Matter (POM), the glass microfiber filters previously dried were
heated during 24 h at 450 °C and afterwards weighed.

Dissolved Organic Carbone (DOC) concentrations were determined, in filtered
water on glass microfiber filter, using a TOC-V analyser (Shimadzu) with a detection
limit 4 pg/l, calibrated using sodium hydrogenophtalate standard solution. Alkalinity
was determined with a titrated HCI (0.02 M) solution using an automatic titrator
(Metrohm model Titrino 736GP). The dissolved fluoride, chloride, nitrate, sulphate
and phosphate concentrations were determined using a Dionex DX 500 ion
chromatograph equipped with a separation column (lon Pac As 14A, 4 x 250 mm)

and an ED40 electrochemical detector.
2.2.3. C18 cartridge preparation

To prepare the C18 sorbent cartridges, empty columns were filled with 1 g of
silicagel. They were then washed by passing 10 ml of 2 M nitric acid solution to
remove trace metals adsorbed in the packing material. Afterwards, the C18
cartridges were rinsed by 10 ml of Milli-Q water and they were activated by passing
with 10 ml of methanol and rinsed with 20 ml of Milli-Q water. Finally, the activated
silica into cartridges was conditioned by passing 10 ml of 0.01 M ammonium acetate

solution.

s
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2.2.4. C18 cartridge solid phase extraction procedure

In order to evaluate the different dissolved metal fractions, one litre of the
previously filtered water with cellulose acetate filters was used and divided between
two 500 ml polyethylene bottles.

For the total determination of the different trace metal concentrations, 0.5 ml of
0.5 M 8-HQ solution was added to 500 ml of filtered water, giving a final 8-HQ
concentration of 5x10™* M. Then, the pH was readjusted to 7- 8 by addition of a small
volume of ammonia. After stabilization, the water was then slowly percolated through
a newly cleaned and conditioned C18 cartridge during one night. The cartridges were
then rinsed with 10 ml of 0.01 M ammonium acetate in order to remove the saline
matrix. The adsorbed metals-complexes were finally eluted with 5 ml of 2 M nitric
acid and measured by ICP-MS. A pre-concentration factor of 100 was achieved
under these operating conditions.

In order to determinate the organic fraction of trace metals present in samples,
the other 500 ml of filtered water were percolated directly at the natural pH (without 8-
HQ addition) through a newly cleaned and conditioned C18 cartridge during one
night. The following steps were the same as previously described.

The difference between the total concentration and the organic fraction

concentration gives the inorganic fraction (Abbase et al., 2002).
2.2.5. Particulate phase analyses

The particles deposited on the 0.45 um cellulose acetate filters were attacked
firstly by 2 ml of nitric acid in order to mineralise the filter during one night, secondly
by 5 ml of a freshly prepared HF 40% /HNO3; 69% /HCI 37% mixture (1/3/6 v:v:v).
Mineralisation is done in the microwave (CEM Corporation, Mars X-pres) at 180 °C

during 25 min and neutralization of hydrofluoric acid is made by adding boric acid

o

© 2014 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



Thése de Cheikh Diop, Lille 1, 2014

4%. The recovered solutions were afterwards diluted up to 15 ml with ultrapure water
and analysed using ICP-MS.

To validate extraction procedure, we have used standard reference materials
(MESS-3, Canadian International Standards) and the recoveries for all metals

analysed were found to be higher than 90%.
3. Results and discussion
3.1. Physico-chemical parameters

The physico-chemical characteristics of the water column samples are given in
Table 2. The concentrations of some of the anions showed a seasonal variation. The
chloride and sulphate concentrations are decreased at wet and warm season
resulting to dilution of the medium due to the high river flow at this season (169 m?/s)
in the estuary. High correlation factor (p < 0.05) between pH and dissolved oxygen
(0.81), chloride and conductivity (0.92), sulphate and conductivity (0.96) and
dissolved oxygen and sulphate (0.65) confirm the strong chemical relationships
between these parameters (Olias et al., 2004) and the marine influence in the estuary
especially at dry season with a river level of - 0.12 m. Dissolved organic carbon
(DOC) content was generally low at the Dakar coast sites compared to the estuary. In
fact, DOC concentrations decrease as chloride ones increase. At dry season, the
decrease of DOC could be due to the partial removal of organic matter by adsorption
on newly formed ferrihydrite precipitate (Gu et al., 1995; Eusterhues et al., 2011).
Increase of DOC in all studied sites during the wet season was probably due to the

river flood in the estuary and to the runoff phenomenon in the Dakar coast.

]
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Physico-chemical parameters in coast and estuary water column from Dakar and Saint Louis (Senegal)

Dakar coast

Estuary Saint Louis

Location Soumbedioune Camberene Rufisque Hann Laybar Sore Guet Ndar Hydrobase

Season DCS DWS WWS DCS DWS WWS DCS DWS WWS DCS DWS WWS DCS DWS WWS DCS DWS WWS DCS DWS  WWS DCS DWS WWS
pH 7.43 7.92 7.72 7.82 8.42 7.51 7.64 7.92 7.08 7.61 7.72 7.01 8.18 7.74 7.8 7.87 7.42 7.02 7.97 7.69 6.94 7.92 7.41 7.26
T°C 21.8 28.1 30.6 229 28.2 28.2 23.1 29.5 30.1 234 296 294 30.3 31.9 32.7 27.1 327 339 26.6 31.2 324 23.8 32.7 33.6
DO (mg/1) 7.42 7.23 5.25 8.12 8.81 6.85 7.02 6.45 7.21 6.20 5.45 5.15 7.10 6.40 6.90 5.20 5.80 7.30 5.10 4.10 6.50 5.60 5.10 7.40
Eh (mV) 145 143 132 149 146 138 146 143 139 144 142 138 147 151 145 160 161 157 162 153 159 155 158 152
EC (ms/cm) 42.3 43.4 38.9 458 489 436 47.0 479 471 458 478 378 32.6 325 225 235 196 151 24.2 11.8 51 40.9 40.2 233
DOC (mg/l) 9.28 5.09 18.15 1.76 1.58 7.37 2.14 3.03 2.89 2.79 2.99 6.82 10.79 11.62 20.02 3.56 7.39 7.76 2.05 4.18 4.46 1.36 3.86 13.07
Alk (mmol/I) 3.32 2.39 2.81 2.37 2.20 243 2.28 2.35 2.62 2.41 2.68 3.56 2.15 1.24 2.34 0.51 0.61 0.59 1.35 1.72 0.71 2.13 1.93 1.72
SPM (mg/1) 165 89 93 60 71 141 75 83 159 63 122 133 63 128 158 31 78 91 44 59 178 56 64 132
POM (%) 14 12 22 11 10 13 21 26 11 17 19 10 18 15 21 25 22 26 21 16 18 16 12 19

F (mg/l) 214 21.7 13.3 26.3 24.1 235 20.7 15.9 17.0 23.4 16.9 15.9 14.0 16.0 7.0 15.0 17.0 13.0 21.0 18.0 10.0 19.0 17.0 14.0
Cl (mg/l) 20392 20680 12710 25046 22992 22343 19780 15189 16185 22307 16170 15164 14578 15238 14233 9547 1062 781 11239 2718 981 23027 17869 10212
NO;3 (pg/l) 1520 450 445 1610 320 238 1430 939 341 1500 350 360 1280 254 620 810 241 120 200 124 100 1350 193 190
PO, (pg/l) 214 232 275 290 250 230 420 460 520 264 276 313 162 169 158 106 118 86 125 30 11 256 199 113
SO, (mg/1) 2225 1834 1017 2386 1733 2370 2407 1926 2028 2159 1895 1462 1392 2123 989 863 149 13 1140 363 31 1722 2075 411

DCS= Dry and cool season (January 2013); DWS= Dry and warm season (June 2012); WWS= Wet and warm season (September 2012)
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3.2. Total, dissolved and particulate metal in water

To assess the potential effects of trace metals, it is important to identify and
quantify the various forms that make up its total concentration. The first speciation of
metal in water performed in this work is the distribution between dissolved and
particulate metal. For each site, the average concentrations of the three sampling

periods for total, dissolved and particulate trace metals are given in Table 3.

Table 3
Average and standard deviation (ug/l) of three sampling campaigns of total metal, dissolved and particulate
fraction metal concentrations in coast and estuarine waters column from Dakar and Saint Louis (Senegal)

Area Dakar coast Saint Louis estuary

Pollution source Urban Urban and industrial Urban and agricultural No source
Location Site 1 Site 2 Site 3 Site 4 Site 5 Site 6 Site 7 Site 8
Dissolved Cd 0.18+0.09 0.37+0.32 0.19+0.16 0.19+0.18 0.03+0.02 0.04+0.04 0.03+0.03 0.04+0.04
Particulate Cd 0.05+0.04 0.06+0.06 0.01+001 0.03£0.01 0.03+0.02 0.1240.10 0.05+0.03 0.08+0.02
Total Cd 0.24+0.06 0.43+0.26 0.20+0.14 0.22+0.18 0.06+0.03 0.16+0.09 0.08+0.04 0.13+0.04
Dissolved Co 0.18+0.04 0.12+0.06 0.06+0.03 0.13+0.06 0.1440.02 0.11£0.01 0.11£0.02 0.15+0.03
Particulate Co 0.12+0.10 0.14+0.08 0.07+0.10 0.10+0.06 0.11+0.05 0.27+0.22 0.28+0.21 0.28+0.17
Total Co 0.30+0.14 0.26+0.12 0.13+0.13 0.2340.12 0.2440.07 0.38+0.23 0.39+0.20 0.42+0.19
Dissolved Cr 0.62+0.32 0.330.05 0.35+0.05 0.51+0.23 0.360.01 0.57+0.45 0.42+0.19 0.41£0.02
Particulate Cr 3.94+2.29 2.304£0.37 1.07+0.84 2.55+1.01 2.36+1.42 3.93+0.61 3.05+0.56 3.34+1.74
Total Cr 4.56+2.46 2.630.41 1.42+0.83 3.06+1.18 2.73x1.41 4.50+0.56 3.47+0.38 3.75%+1.76
Dissolved Cu 3.25+1.49 1.13+0.52 1.42+0.61 1.91+1.24 2.64+2.31 2.01+0.99 1.21+0.65 1.30+0.83
Particulate Cu 4.04+1.29 2.39+1.38 0.70£0.83 2.46+1.26 2.2242.02 2.59+0.43 1.85+0.30 2.0940.90
Total Cu 7.2942.42 3.53+1.84 2.134£0.43 4.38+2.49 4.86+2.43 4.61+1.42 3.06+0.72 3.40+1.66
Dissolved Mn 9.18+1.05 0.7240.14 0.71£0.47 7.35+5.15 2.22+1.57 4.01+2.20 2.58+2.01 1.62+1.09
Particulate Mn 2.00+0.93 1.43+0.78 0.47+0.49 4.78+3.24 4.58+1.62 3.68+4.55 8.55+5.99 4.96+2.76
Total Mn 11.19+1.65 2.15+0.86 1.1710.06 12.13+5.01 6.81+2.76 7.6943.01 11.13+4.63 6.57+3.66
Dissolved Ni 2.21£1.18 0.88+0.75 0.90+0.79 1.13+£0.92 1.04£1.13 1.21+1.49 1.64+2.35 0.78+0.66
Particulate Ni 0.85+0.43 0.45+0.23 0.13+0.17 0.3640.15 0.4040.18 1.39+1.01 1.290.50 1.3040.74
Total Ni 3.06+1.23 1.33+0.97 1.03+0.64 1.49+1.05 1.44+0.95 2.61+1.23 2.92+1.90 2.08+1.23
Dissolved Pb 0.94+0.65 0.28+0.06 0.29+0.06 0.430.28 0.4410.22 1.26+1.60 1.25+1.55 0.40£0.18
Particulate Pb 0.67+0.18 0.59+0.57 0.18+0.25 0.80+0.59 0.14+0.08 0.33+0.26 2.63+2.90 0.44+0.22
Total Pb 1.61£0.71 0.87+0.54 0.47+0.31 1.24+0.85 0.57+0.14 1.59+1.49 3.87+2.01 0.84+0.34
Dissolved Zn 39.77+5.66 8.7846.95 15.20+10.40 21.41+£16.29 52.9148.71 25.136.07 18.98+6.83 12.02+6.68
Particulate Zn 6.97+2.77 3.82+2.98 0.33+0.19 7.98+4.78 4.09+0.94 5.83+4.45 7.13+1.48 6.46+3.41
Total Zn 46.74+5.48 12.61+9.73 15.54+10.25 29.39+20.99 57.014+8.04 30.97+7.56 26.11+5.41 18.48+8.28

The average values of total metals were ranging over at intervals: Cd (0.06 -
0.43 pg/l); Co (0.13 - 0.42 pg/l); Cr (1.42 - 4.56 ug/l); Cu (2.13 - 7.29 pg/l); Mn (1.17 -
12.3 pg/l); Ni (1.03 - 3.06 ug/l); Pb (0.47 - 3.87 pg/l); Zn (12.61 - 57.01 pg/l). The
average of total metal concentration shows that the pollution of the estuary was more
serious than one the Dakar coast especially for Co (0.36 ug/l), Cr (3.61 ug/l), Ni (2.26

pg/l), Pb (1.72 pg/l) and Zn (33.14 ug/l). On the contrary, the mean values of total
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metal of Cd (0.27 pg/l) and Cu (4.33 pg/l) in Dakar coast were higher than ones of
the estuary with mean values of 0.11 ug/l Cd and 3.98 ug/l Cu. Martin et al. (1976)
underlined that cadmium is associated with phosphate. The phosphate mines of
Taiba and the cement factory located in the North of Dakar, and the handling of ores
in harbour of Dakar may be at the origin of the high cadmium concentrations in the
Dakar coast. Indeed, the Senegalese mining industry is one of the major phosphate
producers in sub-Saharan Africa with an annual production of 1.5 MT (Sidoumou et

al., 2006).

Repartition of dissolved and particulate metals in percentage is given in Fig. 2.
Whatever the season, Cr is mainly in the particulate fraction (78 - 96%) and thus less
available, whereas Zn is mainly in the dissolved fraction. For these two metals there
is no significant difference between coastal and estuary samples. Seasonal and
spatial variations were found for dissolved and particulate metal concentrations. Cd
and Ni particulate fractions are higher in dry and cool season (DCS). Moreover, for all
seasons, Cd shows spatial variations as the estuary samples are richer in particulate
fraction. Co, Cu, Mn and Pb did not show clear variability with surveys. So, metals
arranged by higher percentages of dissolved fraction (related with more availability)
were: Zn > Cd > Ni > Pb > Mn=Cu > Co > Cr with following average percentages,

82%, 70%, 61%, 48%, 45%, 42% and 14%, respectively.
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Fig. 2. Distribution of the dissolved and particulate fractions of the metals in the three sampling periods
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Partition coefficient (Kd |/g) = [Mparticulate (pg/g)]/[Mdissolved (pg/|)] is used to assess

the evolution in the partitioning between dissolved and particulate metal

concentrations in the water column. It allows to describe the removal of trace metals
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from solution to particulate by various mechanisms such as complexation,
adsorption, precipitation (Bhattacharya et al., 2006; Zhang et al., 1994). Thus, a
strong affinity between the metal and the suspended particles can be revealed by a
high Kd value. The average Kd values calculated at all seasons and all sites ranged
from 1.63 to 66.06 I/g. Higher Kd were obtained for Cr (66.06), Co (15.24), Pb (14.82)
and Cu (12.62 I/g) indicating that these metals were preferentially scavenged by the
solid phase and particularly bound to the oxihydroxide and organic matter phases
(Lesven et al., 2009). The high Kd mean value calculated for chromium was rather
related to its substantial association with the particles residual phase thereby
confirming its lithogenic origins. However, the low Kd observed for Ni (6.91), Cd
(5.97) and Zn (1.63 I/g) might be due to the effect of organic matter on the solubility
of these metals in aquatic media.

Table 4 gives a comparison of concentrations of trace metals in this study with
some typical coasts. According to Table 4, pollution in Dakar coast was more serious
than in the other coasts especially for Cd, Cu, Ni and Zn. This is coherent with Mart
and Numberg (1986) observations who have reported that cadmium concentrations
in the Atlantic Ocean, measured in surface waters along a transect from Recife
(Brazil) to Lisbon (Portugal), reach a mean value of 0.002 ug/l, except in the
upwelling along the Senegal coast where these concentrations can reach 0.016 pg/l.
Even if the concentration of Pb in the area is lower than the one in the Mediterranean
coast, it is higher than in the other coasts. This phenomenon should result from the
industries distribution along the coast and the urban activities. Compared to the
background values of natural surface seawater, the concentrations of all the heavy
metals exceed the background. It appears that the coast could be seriously
contaminated and thus constitute a higher environmental and health risk.
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Table 4
Comparison of dissolved metal concentrations (mean values in pg/l for sites 1, 2, 3 and 4) in Dakar
coast with ones in some other coasts in world

Area Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn References
Dakar coast 0.23 012 045 193 1.28 048 21.29 This study
North Moroccan coast 0.06 - - 0.04 - - 6.05 Basraoui, 2010
Congo Coast 0.15 - - - - 0,09 - Mbomba, 2007
Mediterranean coast 0.03 - - 1.55 - 3.14 - Rossi, 2008
North French coast 0.04 - - 0.61 0.32 0.08 0.72 Abbase, 2002
Background value of

natural surface sea water 0.01 - - 01 - 0.015 0.01 Wu, 1983

3.3. Speciation of dissolved metals

The speciation of dissolved trace metals is known to determine their mobility in
the environment, bioavailability and toxicity for biota. For some elements, the
bioavailability of metals is mainly controlled by organic matters and/or inorganic ions
in seawater (Ingelmo et al., 2012). The percentages of inorganic and organic
fractions for every metal at all sites and each season are presented in Fig. 3. The
following behaviours are observed: Cd, Co, Cr and Pb appeared to be associated to
organic matter being scarcely available in dry and warm season and wet and warm
season in the coastal sampling sites (1 to 4). The organic fraction of Zn is very high
in each season and sites. Ingelmo et al. (2012) found that Zn availability is positively
associated with the fulvic acid fraction and negatively with humic acid. Alloway and
Jackson (1991) found Zn associated with an organic matter of low molecular weight.
So, it appeared that organic matter is mainly composed of fulvic acid. Cu, Mn and Ni
are moderately associated with an organic fraction. Kiptoo et al. (2009) observed a
significant decrease in the proportion of the inorganic fraction of Cu with increase in
humic acid concentration confirming that the dissolved carbon is not the result of
humic acid in this study. The organic fraction of Ni is low in most sites in all season,

while the organic fraction of Mn did not show clear variability.
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Fig. 3. Percentage of the organic and inorganic fractions of the dissolved metals in the three sampling periods

Overall, the organic fraction is variable (10 - 99%) depending on the water

column (organic fraction is higher in the coast than in the estuary) and the season
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(organic fraction is higher in wet season than in dry season). These observations are
indicative of the nature of the organic matters present in the water system. Moreover,
the coast which is suspected to be contaminated by wastewater discharges expected
to contain strong complexing ligands, mainly fulvic acid. In addition, at wet season,
the phenomena of runoff can bring organic compounds into the aquatic environment.
Thus, the metals that have a tendency to form organic metal complexes are in
descending order Cd (67%), Zn (60%), Pb (58%), Co=Cr=Mn (48%), Cu (39%) and
Ni (26%). This result agrees with those obtained by Lenoble et al. (2013) and
Hernandez-Soriano et al. (2012). However, it should be noticed that Cd and Zn with
low particulate fractions have the highest organic fractions. Thus, considering the
high total concentrations recorded particularly for Ni, Co, Cr and Pb, this could have a

significant effect on biota but also on human health in the long run.
3.4. Relationships trace metal complexation with chloride and DOC

High concentration of organic matter in aquatic environment increases the
number of potentially available sites for complexation of trace metals (Hernandez-
Soriano et al., 2012). Moreover, the labile fraction can to form chloro-complexes
which are less bioavailable than the free ions (Ettajani, 1994). The relationships
between the relative labile fraction with concentrations of dissolved organic carbon
and chloride is illustrated in Fig. 4 in coastal and estuarine waters. The decrease in
inorganic fraction was well related in the coast with the increase in chloride (Fig. 4b),
while in the estuary it is correlated to the increase of dissolved organic carbon (Fig.
4c) suggesting that complex mechanisms may govern metal repartition in water
column.

Moreover, increasing chloride concentration in the coast was significantly and

negatively correlated (p < 0.05) with inorganic form of metal for Cu (r = - 0.61), Ni (r =
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- 0.68), Co (r =-0.42), Cr (r = - 0.42) while a positive correlation with the increase of

DOC was exhibited for these metals.

The inverse effect was observed in the estuary. Increasing dissolved organic

carbon was negatively correlated with inorganic form of metal for Co (r = - 0.99), Mn

(r=-0.82), Cd (r=-0.66), Ni (r=-0.67).
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Fig. 4. Relationships between inorganic fraction and dissolved organic carbon and chloride in the
coast respectively (Fig. 4a, 4b) and in the estuary (Fig. 4c, 4d)

These results suggest that the mobility of trace metals in the estuary is

controlled by dissolved organic carbon, while in seawater it is rather the anions

particularly the chlorides that play this role reflecting a competition between organic

and inorganic elements for traces metals.
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4. Conclusions

The trace metal contamination of water column in some sites of the Senegalese
coast and Saint Louis estuary was investigated in this work. The present study was
focused on the contamination level, the speciation (inorganic/organic) of dissolved
metals using C18 and the distribution between dissolved and particulate metals. Our
results indicate a higher pollution of trace metal in Dakar coast and in the estuary
than in other coasts around the world. Speciation of water was performed providing
information of availability of metals. The inorganic fraction of Ni, Co, Cr, Pb was high
even if chloride could complexing these free elements. The trace metals behaviour is
variable and influenced by dissolved organic carbon in the estuary and chloride in the
coast. In addition, the repartition of trace metals shows that Cr, Co, Pb and Cu were

preferentially scavenged by the solid phase.
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Chapitre 4: Evaluation de la contamination, de la
biodisponibilité et de la toxicité potentielle des
sédiments par les métaux traces (soumis a Journal of
Soils and Sediments)
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Abstract

Trace metals have the potential to form associations with sediments that have been
recognized as significant source of contamination for the benthic environment. The
objective of this study was to assess the inorganic contamination level in sediments
from Dakar coast and Saint Louis estuary, and to examine their bioavailability and
toxicity. Trace metals were analysed in surface sediments collected from eight
stations. Geoaccumulation indexes (lgeo) show strong pollution by Cd, Cr, Cu and
Pb confirmed by enrichment factor (EF) suggesting that these metals are derived
from anthropogenic sources. Toxicity indexes are exceeded one in several sites
suggesting the potential effects on sediment-dwelling organisms. However, seasonal
variability of metal bioavailability was noted, revealing the best period to monitor
metal contamination. From an ecotoxicological point of view, concentrations of Cd,
Cr, Cu and Pb were above the effects range low (ERL) threshold limit of the sediment

quality guidelines for adverse biological effects.

Keywords: Metal pollution, sediment, bioavailability, estuary, coast, Senegal
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1. Introduction

Contamination of aquatic environment by trace metals have been intensively studied
in recent years, due to the fact that metals are persistent, toxic, tend to
bioaccumulate, and that they induce a risk for humans and ecosystems (Lenoble et
al. 2013; Liang et al. 2011). The main reason for this is the increasing complex
mixtures of chemicals discharged to the coastal zone from non-point sources,
especially in developing countries. Coastal areas are usually urbanised and
industrialised, and are therefore subjected to the release of heavy metals sometimes
in significant amounts (Bodin et al. 2013; Diop et al. 2012; Memet and Bulent 2012).
In aquatic environment, the sediments are known for their ability to accumulate heavy
metals introduced into the seas and estuaries through direct industrial and urban
effluents, river and atmospheric inputs and leaching (Forstner and Wittmann 1981).
Indeed, sediments are ecologically important components of the aquatic habitat and
are also a reservoir of contaminants, which play a significant role in maintaining the
trophic status of any water body (Singh et al. 1997). The measurements of pollutants
in the water column only are not conclusive due to water discharge fluctuations and
low residence time. The study of sediment plays an important role as they have a
long residence time. Therefore, the analysis of estuarine and coastal sediments is a
useful method to study the metal pollution in these areas (Baltey 1989). Thus, the
occurrence of elevated levels of trace metals especially in the sediments can be a
good indication of man-induced pollution. High levels of heavy metals can often be
attributed to anthropogenic influences, rather than natural enrichment of the sediment

by geological weathering (Memet 2011).

With respect to contaminated sediment, study of bioavailability is very important in

predicting the potential environmental and ecotoxicological impacts (Tumer et al.
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2000). It may be defined as the maximum amount of a contaminant which is
available, or solubilised, in the gastro intestinal environment of an organism (Tumer
et al. 2000). So, the use of reagents such as dilute acids for the study of trace metals
availability in sediments gives more detailed information regarding metal mobility than

total determination (Scouller et al. 2006; Snape et al. 2004).

Some Western Africa estuarine habitats have been seriously degraded for the last 30
years by climate changes causing severe droughts with reduction of freshwater flow,
combined with the increase in domestic and industrial effluents (Bouvy et al. 2008). In
Senegal, very few studies (Biney et al. 1994; Diop et al. 2012; Sidoumou et al. 2006)
concern heavy metal concentrations in aquatic environment. The Dakar coast is
located in an industrialised and populated area. For a long period, it has received
heavy metals from industries located within this area (Diop et al. 2012). In the Saint
Louis estuary, despite the relatively lower level of industrial activity compared to
Dakar, there is a growing need for controlling the quality of sediments as the estuary

is one of the most productive fishery products zone in the world.

The objective of this study was to evaluate the level of heavy metals in surface
sediments of the Dakar coast and Saint Louis estuary in Senegal. Spatial distribution
and bioavailability of trace metals in the surface sediments were studied. Results

have been used to predict potential toxicity of sediments with respect to trace metals.
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2. Materials and methods
2.1. Study area and sampling

Senegal is a coastal country located in the West of Africa between 12°80 and 16°41N
and 11°21 and 17°32W. lIts coast includes the most Western part of the African
continent. Although receiving rains in the south, the major part of Senegal is very dry
with few rivers that all have a low flow rate. This low rate associated with the very flat
level of the country lead the rivers to have salted estuaries with mangrove. In the
sampling sites, the climate is sudano-sahelian type. It is characterized by an
extended dry season, cool from November to March (dry-cool season DCS) and
warm from April to June (dry-warm season DWS), and by a short wet and warm
season (WWS) from July to October (Simier et al. 2004). The water column
temperatures varied between 21.8 and 30.6 °C in Dakar coast and from 23.8 to 33.9
°C in Saint Louis estuary. Annual total precipitation ranged from 263 mm (Saint

Louis) to 412 mm (Dakar) (Dacosta et al. 2002).

Fig. 1 shows the locations of the sampling sites. Surface sediment samples were
collected from eight stations, namely in the Atlantic coast in Dakar: Soumbedioune
(station 1); Camberene (station 2); Rufisque (station 3) and Hann (station 4) and in
the Saint Louis estuary: Laybar (station 5); Sore (station 6); Guet Ndar (station 7) and

Hydrobase (station 8).
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Fig. 1. Map of the sampling sites in Dakar and Saint Louis (Senegal, West Africa)

The choice of these sites was based on the practicability of collecting sediments, the

observed potential contamination from domestic waste and/or industrial discharge

and the strong urban activities. The brief description of sampling sites selected for

this study is reported in Table 1.

Tablel.

Locations and description of sampling sites in the Dakar coast and the Saint Louis estuary (Senegal)

Site N° Site name

Coordinates

Description of potential pollution sources

1 Soumbedioune
2 Camberene
Dakar
coast
3 Rufisque
4 Hann
5 Laybar
Saint 6 Sore
Louis

estuary 7 Guet Ndar

8 Hydrobase

14°40'42"N
17°27'39"W
14°46'16"N
17°25'54"W
14°42'42"N
17°16'54"W
14°42'54"N
17°25'51"W

15°58'56"N
16°29'09"W
16°01"17"N
16°29'56"W
16°01'35"N
16°30'26"W
15°57'53"N
16°30'43"W

Important urban wastewater discharge - lively discharged, no
treatment

Discharge of urban wastewater with treatment plant

Intensive fishing and industrial activities (cement factory, oil refinery)

Mixed urban and industrial wastewater directly discharged, location
near Dakar harbour

Urban wastewater and agricultural runoff
Urban wastewater discharge
Location near a landfill, urban wastewater discharge, fishing activities

No anthropogenic pollution source

© 2014 Tous droits réservés.
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Surface sediment samples were collected between June 2012 and January 2013 in
three sampling periods: one at dry and cool season (January 2013), another at dry
and warm season (June 2012) and the last at wet and warm season (September
2012). For each site and each sampling, the sediment samples collected were put
into polyethylene bags. After sampling, sediment samples were placed in a cooler at
4 °C, and transported to the laboratory immediately for samples preparation and
storage until analysis.

2.2. Analytical procedures

The grain size distribution was determined by laser granulometry (Beckman- Coulter
LS 13320). A Bellair and Pomerol (1977) classification’s was used to determine the
proportion of clay (< 2 pm), silt (2 - 63 pm), fine sand (63 - 250 ym), medium sand
(250 - 500 pm) and coarse sand (500 - 2000 pm).

CHNS elemental analyzer (Thermo, Flash 2000) equipped with TCD detector and
calibrated using cysteine was used to analyse total carbon and nitrogen in sediment
previously dried. In order to eliminate totally all the sedimentary organic matter,
sediments were heated at 450°C during 1 day (Ouddane et al. 2001). Total organic
carbon was estimated by difference between total carbon and inorganic carbon.

For the determination of major elements (Al, Ca, Na, K, Fe and Mg) and trace
elements (Cd, Co, Cr, Cu, Mn, Ni, Pb, and Zn) total content in sedimentary solids, the
method described previously by Ouddane (1990) and modified by Billon (2001) was
used in this study. Briefly, 200 mg of dried sediment (fraction < 63um) were attacked
by 5 mL of concentrated acids (Baker) HF 40%/ HNO3 69%/ HCI 37% (1/3/6 v:v:v).
Microwave mineralisation is done (CEM Corporation, Mars 5 X-press) at 180 °C for
25 minutes and neutralisation of hydrofluoric acid is made by adding boric acid 4%.

The recovered solutions were afterward filtered and diluted in a known volume
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(approximately 15 mL) of ultrapure water and analysed using inductively coupled
plasma-optical emission spectrometer ( ICP-OES, Thermo ICAP, 6000 Series).

The bioavailable fraction, such as metals extracted by HCI 1 M, is comparable to the
sum of the first three reactive fractions in the Tessier extraction scheme (Tessier et
al. 1979). In order to determine trace metals associated with the bioavailable
fractions of sediment, considered as reactive fractions, we used the method of
Huerta-Diaz and Morse (1990). About 400 mg of crude sediment (contrary in total
mineralisation) was leached during 24 h with 20 mL of 1 M HCI (Baker) at room
temperature with continuous agitation. After leaching, the solution was filtered for
analysis.

Reagents blanks and Canadian International Standard (MESS-3) were used to
validate extraction procedure. Certified and measured results were in good
agreement, and the recoveries for all metals analysed were found to be higher than
90%.

For the determination of acid volatil sulphide (AVS), sediment samples were
analysed according to the method described by Henneke et al. (1991). To do this, 40
mL of 6 M hydrochloric acid are added to 1 g of wet sediment, previously introduced
into the reactor. This later was connected with nitrous flux, to form H,S which was
subsequently collected in a solution containing 20 mL of a mixture of NaOH 2 M +
EDTA 0.1 M. The extraction is done at room temperature for one hour with agitation.
After extraction, the sulphide concentration in the NaOH solution was determined by
potentiometric titration with a solution of cadmium 8.9 10 M. Instrument used is an
automatic titrator (Metrohm, Model GP 736 Titrino) equipped with a calomel
reference electrode and a measuring electrode specific to sulphide ions. Duplicate

extractions and analysis of AVS showed that the results are well reproducible.
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2.3. Parameters of sediment quality assessment

For interpretation of data, choice of background values plays an important role
(Memet 2011). The best alternative is to compare concentrations between
contaminated and mineralogically and texturally comparable, uncontaminated
sediments (Rubio et al. 2000). Since there were no data on background
concentrations for the studied coast sediment and soils of areas, the background
values used in this paper were the upper crustal material (Taylor and McLennan
1995).

In this study, four different indexes were used to assess the degree of heavy metal
contamination and toxicity in sediments.

2.3.1 Geoaccumulation index (Igeo)

To quantify the extent of trace metals contamination associated with the sediment,
the geoaccumulation index (lgeo) introduced by Muller (1981) was used and defined
by the following equation:

lgeo= Logs[Me]sed/1.5[Me]bg

where [Melseq is the concentration of metals examined in sediment samples and
[Me]wg is the geochemical background concentration of the metal. Factor 1.5 is the
background matrix correction factor due to lithogenic influences. According to Muller
(1981), the geoaccumulation index is based on seven classes: Class 0 (practically
unpolluted): Igeo < 0; Class 1 (unpolluted to moderately polluted): 0 < Igeo < 1; Class
2 (moderately polluted): 1 < Igeo < 2; Class 3 (moderately to heavily polluted): 2 <
Igeo < 3; Class 4 (heavily polluted): 3 < Igeo < 4; Class 5 (heavily to extremely

polluted): 4 < Igeo < 5; Class 6 (extremely polluted): Igeo > 5.
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2.3.2. Enrichment Factor (EF)

Enrichment factors were determined to understand whether heavy metals are present
in high concentrations relative to the concentrations in the earth’s crust consequent
to an anthropogenic pollution (Sakan et al. 2009). Commonly, normalization of the
metals to a conservative element such as Al is employed as an index (EF) to
evaluate anthropogenic influences on the sediments. The EF is computed using the
relationship below:

EF = [Me/Al]seq / [Me/Al]pg

where [Me/Allseq is the metal to Al ratio in the sample of interest and [Me/Al]yg is the
same ratio in the upper crustal material. According to previous studies (Sakan et al.
2009; Han et al. 2006), EF < 1.5 indicates uncontaminated sediment, 1.5 < EF < 10,
moderately contaminated, EF > 10 significantly contaminated.

2.3.3. Sediment Pollution Index (SPI)

For an overall assessment of sediment quality with respect to heavy metals
concentrations along with proper consideration to the relative metal toxicity, Sediment
Pollution Index (SPI), defined as a linear sum of the metal enrichment factors along
with the account of metal toxicity weights was introduced (Singh et al. 2002; Rubio et
al. 2000). The metal toxicity weights are based on the relative toxicity of different
metals. A weight 1 was assigned to Cr and Zn, the less toxic metals; 2 for Ni and Cu;
5 for Pb and 300 for Cd. The SPI can be expressed as follows:

SPI =) (EFve X Wne) D Wwe

where EF is the enrichment factor of each metal and W is toxicity weight of each

metal.
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SPI consists of five classes ranging to natural sediment (0<SPI<2), low polluted
sediment (2<SPI<5), moderately polluted sediment (5<SPI<10), highly polluted
sediment (10<SPI<20) from dangerous sediment (SPI>20).

2.3.4. Toxicity Index (TI)

The most efficient fixation of trace metals in sediments takes place by association
with sulphide. Although AVS is a metastable reduced sulphur form, it may be the
controlling property for metal bioavailability in anoxic sediments. Based on laboratory
toxicity experiments, Di Toro et al. (1992) introduced the ratio (Tl) of SEM to AVS as
a useful tool for predicting metal bioavailability and, consequently, potential sediment
toxicity.

TI = SEM/AVS

where SEM (Simultaneously Extracted Metals) = > [Cd, Co, Cr, Cu Ni, Pb, Zn] and
AVS is the Acid Volatil Sulphide

When Tl is smaller than one, there is no acute toxicity for aquatic organisms. The
sediment is considered potentially toxic when T| exceeds one.

Another way to assess the ecotoxicology of heavy metal contamination in the
sediments is the use of sediment quality guidelines developed by Bakan and Ozkog
(2007) for marine and estuarine ecosystems. Long et al. (1995) identified two
guideline values: the effects range-low (ERL) and the effects range-median (ERM).
Concentrations below the ERL value were rarely associated with biological effects.
Concentrations in the range between ERL and ERM were found to occasionally co-
occur with biological effects. Biological effects were also often found to co-occur with

concentrations above the ERM value.
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The mean values of the physicochemical parameters (distribution size, organic

carbon and nitrogen) and the concentrations of trace metals (Cd, Co, Cr, Cu, Mn, Ni,

Pb and Zn) and major elements (Al, Fe, Na, K, Mg and Ca) measured in surface

sediment samples from the estuary and the coast are given in Table 2.

Table 2.

Physicochemical parameters and metals concentrations (mean 3 sampling * standard deviation) in surface sediments from the Dakar
coast and the Saint Louis estuary

Coast

Estuary

ERL ERM
Site 1 Site 2 Site 3 Site 4 Site 5 Site 6 Site 7 Site 8
% Clay 5 4 7 6 9 6 8 4
% Silt 19 21 23 17 25 21 23 17
Abiotic .
parameters % Fine sand 64 59 62 51 65 58 49 51
TOC (mg.g'1) 5.19+1.23 7.21£3.24 14.72+2.86 1.87+1.39 11.79+4.27 5.49+2.40 7.91£3.87 5.1+0.98
N (mg.g") 0.41+0.01 0.52+0.36 1.10£0.40 0.16+0.07 0.75+0.21 0.4210.19 0.58+0.26 0.49+0.08
Al 47.149.8 34.1£15.5 26.4+13.8 16.847.5 32.5+2.6 67.2+4.1 77.9+2.4 60.1+6.7
Ca 13.4047.65 13.01£7.99 30.81%15.17  4.25%2.47 4.34+1.80 3.4310.48 5.11x1.14 13.81+£1.72
?ﬂaieuz Fe 4.56+1.39 1.04+0.25 1.87+0.43 1.07£0.17 17.8446.89 5.32+1.66 11.14£0.95 2.54+1.94
elements
(g_Kg'W) K 0.76+0.33 1.64+0.96 0.76+0.50 0.44+0.31 7.23+£2.53 2.21+1.61 2.01+0.53 2.03+0.86
Mg 1.83+0.29 0.73+0.37 1.3410.28 0.62+0.11 3.78+1.28 1.11£0.24 1.22+0.12 0.96+0.52
Na 2.130.81 1.93+0.83 1.47+0.31 0.89+0.21 5.19+1.24 1.21£0.75 0.93+0.07 2.79+1.52
Cd 0.59+0.06 0.18+0.01 0.38+0.07 0.33+0.05 1.63+0.56* 0.66+0.16 1.35+£0.19* 0.34+0.20 1.20 9.60
Co 2.80+0.81 0.84+0.26 2.49+1.08 1.25+0.28 10.58+1.05 3.07+1.17 7.05+3.68 0.9410.47
Cr 81.33+25.55* 58.88+19.74 62.07+8.98 45.48+29.43 105.69+32.43*  64.74+11.32 75.41+0.97 47.83+16.92 81 370
Trace elemWents Cu 52.69+6.62* 12.9443.79 17.67+3,02 16.09+7.23 121.51+43.17*  47.61+2.88* 82.55+1.41* 21.85+13.62 34 270
(mg.Kg™) Mn 54.59+27.13 7.10+1.10 33.26+10.79  20.62+1.79 122.25+33.04 53.19+14.66  140.07+64.17 14.94+9.95
Ni 7.79+1.50 2.24+2.37 3.13+2.21 1.16+0.49 27.65+8.06* 8.246+4.597 10.1941.42 2.62+1.45 209 516
Pb 43.06153.62 2.83+2.12 11.31+1.68 6.63+4.62 63.91+22.61* 406.1£105.2** 1 308+90** 26.01+4.37 46.7 218
Zn 28.85+7.45 7.14+1.53 20.57+7.57  24.09+1.36 35.85+9.87 32.57+10.78 88.57+14.43 8.98+3.39 150 410
* Concentrations that exceed the ERL (effects range-low); ** Concentrations that exceed the ERM (effects range-median); TOC: Total Organic Carbon; TN: Total Nitrogen
Sediment grain size distribution was generally homogenous in the estuary and coast
sediments, which was 6%, 21% and 57% respectively for the proportion of clay (< 2
pgm), silt (2 - 63 uym) and fine sand (63 - 250 um). Grain size heterogeneity in
sediment samples is a major problem in the environmental aquatic studies. Thus, for
determination of carbon and total metals, we used the fraction < 63um; contrariwise,
this textural variation in the collected samples can be a physical artefact for
determination of bioavailable fraction, that is why we used crude sediment for this
parameter.
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Organic substances exhibit a high degree of selectivity for divalent metals along with
precipitation of heavy metals in high pH condition (Davies 1984). It has been
observed that organic carbon plays an important role in controlling the uptake of a
number of heavy metals by sediments suggesting relative binding capacity of these
heavy metals with TOC (Singh et al. 2002). In the coastal sediments, negative
correlations between TOC and Cd (- 0.06), Cu (- 0.20), Pb (- 0.13) and Zn (- 0.23)
show that these metals are precipitated by organic carbon and are therefore relatively
bioavailable. High positive correlation found for Cr (0.97), Cu (0.96), Ni (0.96) and Cd
(0.92) in estuarine sediments indicates that the metals are probably bound to the clay
phase. In addition, C/N ratio ranged between 10 and 16 suggested a probably

terrigenous origin of organic matter (Suffet and McCarthy 1987).

Table 2 shows that in the coast, sites 1, 3 and 4 presented the highest trace metals
concentrations in comparison with site 2. This can be explained by discharges of
urban wastewater in Site 1 and domestics and industrial wastewater in sites 3 and 4.
Low concentrations in site 2 may be due to wastewater treatment. In the estuary, the
highest concentrations of trace metals in site 5, 6 and 7 can be due to the discharge
of wastewater in sites 5 and 6 and to the landfill near in site 7. In general, all metal
concentrations were highest in the estuary sediments than in the coastal sediments.
These results are comparable to those described in the literature i.e. inland aquatic
mediums sediments are generally more polluted than the coastal ones (Biney et al.

1994).

The comparison of heavy metal concentrations in this study with that of previous
studies in other African countries shows that the concentrations of most heavy metals
(Cr, Ni, Cu, Zn, Cd and Pb) studied in Dakar coast and Saint Louis estuary sediments

are significantly higher than that measured in Nigeria (Inengite et al. 2010) and
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Senegalese mangrove (Bodin et al. 2013). Moreover, our results are in the same
range than that ones determined in other larger African regions such as Morocco
(Basraoui et al. 2010), Ivory Coast (Keumean et al. 2013) and South Africa (Binning

and Baird 2001).
3.2. Bioavailable trace metals concentrations

Bioavailable trace metals concentrations, percentage of bioavailable fraction and
sulphide concentrations in surface sediments in the Dakar coast and the Saint Louis

estuary are reported in Table 3.

Table 3.

Mean values of bioavailable trace metals concentrations, percentage of bioavailable fraction and sulphide concentrations in surface

sediments from Dakar coast and Saint Louis estuary, Senegal

Areas Sites Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn AVS

g.g-1 % ug.g-1 % ug.g-1 %

3

ug.g-1 % Hg.g-1 % ug.g-1 % g.g-1 % ug.g-1

1 0.19£0.04 32 0.56+0.48 20 448322 5 148145 28 3.71£3.81 48 17.9116.6 42 19.746.5 68 42.246.2
2 0.04£0.01 21 0.14+0.04 16 2.76£0.86 5 1.93+0.78 15 1.42+3.59 63 0.48+0.08 17 1.54£0.43 22 31.3+13.5
Coast 3 0.14£0.02 38 0.17+0.08 7 1.78+0.35 3 3.59£0.91 20 1.33+0.66 42 7514412 66 14.3+1.7 70 45.848.6
4 0.16£0.07 50 0.07£0.01 6 241+095 5 2.79+0.74 17 1.03+2.01 88 4.25+0.76 64 20.4£7.4 85 39.7£12.9
5 0.17£0.04 10 1.17:0.34 11 5.72¢185 5 11.9£3.7 10 2.19+0.73 8 9.45¢1.74 15 6.81£1.27 20 44.4+8.2
6 0.09+0.01 14 0.36+0.14 12 1.51£0.26 2 6.29+1.39 13 1.02+0.55 12 264150 65 15.249.8 47 36.9+16.1
Eotuary 0.26£0.14 19 0.71+0.33 10 6.01£2.53 8 29.8423.7 36 4.39+3.76 43 6631468 50 73.1£30.1 83 46.8+8.6
8 0.03£0.00 9 0.07£0.03 7 1.58+041 3 1.38+0.58 6 0.37+0.13 14 0.56£0.29 2 2.04£1.07 23 39.8+26.2

AVS: Acid Volatil sulphide

In the coast, Cd, Ni, Pb and Zn showed a strong affinity with the acid-soluble fraction
(bioavailability percentages ranging from 21% to 88%) suggesting an easy mobility
and bioavailability of these elements in this aquatic medium. Co, Cr and Cu
bioavailability percentages were below 20%. Differences in bioavailability among
elements appeared similar in the estuary with very low bioavailability percentages
except for Pb and Zn in sites 6 and 7 and for Cu and Ni in site 7 that showed a strong
affinity with the acid-soluble fraction. Moreover, sulphite concentrations appeared
similar between the coast and the estuary. Among the metals studied, chromium was
in the lower percentage in the acid-soluble fraction (2% - 8%), indicating that Cr

cannot be remobilized into the aquatic medium under (bio)geochemical conditions
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normally occurring in nature (El-Bilali et al. 2002). For other elements, salinity and
particularly high Ca concentrations in the coast compared to the estuary can explain
the percentage of higher bioavailable fraction in the coast than in the estuary. Indeed,
an increase of the salinity is associated with an increase in the concentrations of
major elements (Na, K, Ca, Mg) that compete with heavy metals for the sorption sites
(Tam and Wong 1999). According to Khattak et al. (1989), the addition of Ca-salts
results in a higher release of exchangeable metals in the soil solution compared to
the addition of Na-salts, which are less competitive for sorption. Moreover, Du Laing
et al. (2008) reported that such effects of salinity on the trace metal mobility and

availability only occur in surface sediments.
3.3. Diagnostic of sediment contaminations

The calculated geoaccumulation Index (lgeo), Enrichment Factor (EF) and Sediment
Pollution Index (SPI) of trace metals for sediments in the Dakar coast and the Saint

Louis estuary are presented in Table 4.

Table 4.
Geoaccumulation index (Igeo), Enrichment Factor (EF) and Sediment Pollution Index (SPI) calculated for trace metals in
sediment samples collected at various sites in Dakar coast and Saint Louis estuary

Area Dakar coast Estuary Saint Louis
Pollution source Urban Urban and industrial Urban and agricultural No source
Location site 1 site 2 site 3 site 4 site 5 site 6 site 7 site 8
Igeo EF Igeo EF Igeo EF Igeo EF Igeo EF Igeo EF Igeo EF Igeo EF
Cd 1.38 9.85 0.19 4.14 093 11.2 0.80 15.4 240 15.8 1.50 7.77 222 137 0.83 4.45
Co -1.82  0.39 -3.03 0.16 -1.94 0.62 -2.63 0.49 -0.49 0.86 -1.73 031 -0.90 0.60 -291 0.10
Cr 0.43 3.82 0.11 3.81 0.16 5.19 -0.14 5.95 0.70 2.87 0.21 213 036 214 -0.09 1.76
Cu 0.89 6.05 -0.50 2.05 -0.19 3.61 -0.28 5.16 1.73 8.09 0.79 3.83 134 573 0.02 1.96
Ni -1.27 0.69 -2.52 0.27 -2.18 0.49 -3.17 0.28 -0.01 141 -1.22 0.51 -1.01 0.54 -2.36 0.18
Pb 0.52 4.6 -2.20 0.37 -0.81 1.94 -1.34 179 0.92 3.58 2.76 27.5 393 764 0.02 1.97
Zn -0.99 0.91 -2.39 031 -1.33  1.15 -1.17 212 -0.77 0.65 -0.87 0.72 0.12 1.69 -2.16  0.22
SPI 9.62 4.03 10.9 14.9 15.4 7.9 14.5 4.34
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The Igeo values of Co, Ni and Zn (Table 4) at all sites were less than zero,
suggesting that these sites were not polluted by these metals. The Igeo values for Cd
at sites 2, 3, 4 and 8, Cr at all sites except sites 4 and 8, Cu at sites 1, 6 and 8 and
Pb at sites 1, 5 and 8 were between 0 and 1 in the sediments which link them to the
“‘unpolluted to moderately polluted” class. The Igeo classes of Cd were “moderately
polluted” for sediments of sites 1 and 6, and “moderately to strongly polluted” for
sediments of sites 5 and 7. The Igeo classes of Pb were “strongly polluted” and
“‘moderately to strongly polluted” respectively for sediments of sites 7 and 6, while the

Igeo class of Cu was “moderately polluted” for sediments of sites 5 and 7.

If Igeo was used to quantify the extent of trace metals contamination associated with
the sediment, enrichment factors (EF) where used to determine if metals had mostly
lithogenic or anthropogenic origin. According to Zhang and Liu (2000), EF values
under 1.5 indicate that the metal is entirely from crustal materials or natural
processes, whereas EF values higher than 1.5 suggest that the sources are more
likely anthropogenic. In this work (see, Table 4), EF values for Cd, Cr, Cu and Pb at
all sites (except site 2 for Pb) were > 1.5, suggesting anthropogenic impact on the
metal levels in sediments of these sites. In all sites, EF values for Cr and Cu were
between 1.5 and 10 indicating “sediment moderately contaminated”, while EF values
for Pb in sites 6 and 7 and Cd at sites 3, 4, 5 and 7 > 10 showed sediment
significantly contaminated. However, our investigations showed that for Co, Ni and
Zn presenting EF values < 1.5 the sediments were considered as “uncontaminated”.

These results agree quite well with the ones obtained by the Igeo evaluation.

For an overall assessment of sediment quality, taking into account a multi-metal
approach along with relative metal toxicity, the Sediment Pollution Index (SPI) has

been calculated (Table 4). According to the classification of Singh et al. (2002),
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sediments are categorized into low polluted (2 < SPI < 5) in sites 2 and 8, moderately
polluted (5 < SPI < 10) in sites 1 and 6 and highly polluted (10 < SPI < 20) in sites 3,
4, 5 and 7. In the coast, SPI values of the sampling points are in decreasing order:
site 4 > site 3 > site 1 > site 2. This classification can be easily explained by the
effluents characteristics: sites 3 and 4 are impacted by mixed urban and industrial
wastewater directly discharged; in addition, site 4 is located near Dakar harbour (see,
Table 1). Site 1 is characterized by important untreated urban wastewater discharge,
while site 2 is impacted by treated urban wastewater. In the estuary, IPS values
followed the order of site 5 > site 7 > site 6 > site 8. The high SPI value in site 5 can
be explained by urban wastewater discharge and agricultural runoff. In site 7, the
high SPI value is linked to the near landfill, the urban wastewater discharge and the
fishing activities. Site 6, with slightly lower SPI value, is only submitted to urban
wastewater discharge. SPI value of 4.34 in site 8 is in good agreement with the fact

that no anthropogenic pollution source is known for this area (see, Table 1).

For predicting metal bioavailability and, consequently, potential sediment toxicity, we
used Toxicity Index (TI) but also the levels of two contamination sediment quality
guidelines for some trace metals. Fig. 2 shows the seasonal ratio TI = SEM/AVS
variations in the sediments in Dakar coast (Fig. 2a) and in the estuary (Fig. 2b).
When log Tl is smaller than zero, there is no acute toxicity for aquatic organisms. The

sediment is considered potentially toxic when log Tl exceeds zero.
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Fig.2b
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Fig. 2. Seasonal Tl ratio variations in the sediment in the coast (Fig. 2a) and in the estuary (Fig. 2b)

The logs of Tl ratios in coastal sediments are positive in sites 1 and 4 in wet and
warm season (WWS) suggesting that potential effects on sediment-dwelling
organisms could be expected. These results may be explained by the higher level of
trace metals in these sites. In addition, according to Eggleton and Thomas (2004),
sediments can be temporarily re-oxidized by processes such as re-suspension due to
more turbulent flow conditions (underwater currents, seasonal flooding or storms). In
sites 2 and 3, the logs of Tl are negative in all seasons showing that metals are
trapped by sulphides. In the estuarine sediments, Fig. 2b showed that Tl in sites 6
and 7 are above zero in all seasons except in dry and cool season (DCS) in site 6.
The high Pb concentrations can contribute to these high Tl ratios. These results have
also to be associated to the fact that the bioavailable Pb concentrations in sites 6 and
7 are 65 and 50% respectively. However, AVS is not the only partitioning phase of
metals in sediments. These last may be strongly associated with sediment organic
compounds (Ankley et al. 1993). Thus, to confirm the sediments toxicity, it would be

necessary to perform biological tests.
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To assess the possible ecotoxicological risks of heavy metal contamination in the
sediments, we used two guideline values identified by Long et al. (1995): the effects
range-low (ERL) and the effects range-median (ERM). Among the coastal sediments,
only Cr and Cu concentrations in site 1 exceeded the ERL values (see, Table 2)
which indicates potential occurrence of biological effects. In the estuary, all sites
except site 8 presented at least two concentrations above the ERL values (see, Table
2). In site 5, only Zn was below the ERL value. Cu in sites 6 and 7 and Cd in site 7
were exceeded the ERL values. In addition, with Pb concentrations above the ERM
values in sites 6 and 7, biological effects may be found. These results indicate that
the concentrations of Cr and Cu in the coast and Cd, Cr, Cu, Ni and Pb in the estuary

are likely to result in harmful effects on sediment-dwelling organisms.
3.4. Correlation matrix

Pearson’s correlation coefficient gives an idea about the possible relationships
between metals: common origin, uniform distribution, similar behaviors and
relationships among metals. Table 5 presents the values of Pearson’s correlation
coefficient (p < 0.05, n = 24) for pairs of heavy metals at the eight locations and the
three sampling campaigns. The linear correlation coefficients calculated for heavy
metal in the sediment samples indicated that a significant positive correlation existed
among the metals. Al/Pb (0.00) and Al/Zn (0.20) present no significant linear
correlation coefficients. Zn was significantly correlated with Cd (0.72), Cu (0.62) and
Pb (0.93) suggesting that Cd, Cu, Pb and Zn were derived from anthropogenic
origins. In addition, negative correlations between organic carbon and trace metals
Cd (- 0.06), Cu (- 0.20), Pb (- 0.13) and Zn (- 0.23) in coastal sediments show that

these metals have similar behaviors i.e. are therefore relatively bioavailable. The high
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significant correlations of Cd/Co, Cd/Cu, Cd/Mn, Cd/Fe, Co/Cu, Col/Fe, Cu/Fe, Ni/Fe

suggest that Cd, Co, Cu, Mn Fe and Ni present a uniform distribution.

-(I;ztr)rlz%:ilst‘ion matrix for sediment samples giving values of Pearson’s correlation coefficients, r, for pairs of heavy metals (p < 0.05,
n = 24).
Cd Co Cr Cu Mn Ni Pb Zn Fe Al

Cd 1

Co 0.98 1

Cr 0.83 0.88 1

Cu 0.97 0.97 0.91 1

Mn 0.96 0.92 0.77 0.91 1

Ni 0.89 0.94 0.92 0.95 0.77 1

Pb 0.54 0.41 0.17 0.41 0.70 0.15 1

Zn 0.72 0.62 0.41 0.62 0.86 0.37 0.93 1

Fe 0.98 0.98 0.88 0.98 0.90 0.96 0.40 0.59 1

Al 0.81 0.87 0.82 0.86 0.64 0.96 0.00 0.20 0.90 1

4. Conclusion

The heavy metal contamination of surface sediments in some sites of the
Senegalese coast and Saint Louis estuary was investigated in this work. The present
study was focused on the contamination status of trace metals in sediments and
particularly their bioavailability and toxicity. According to Igeo and EF calculated, our
results showed that these areas had to be considered as strongly polluted in Pb and
Cd, moderately polluted in Cu and Cr and nearly unpolluted in others elements.
Levels of contaminations observed with Pb and Cd seemed to be linked to domestic,
mineral and industrial wastewaters. SPI values followed the order of site 4 > site 3 >
site 1 > site 2 in the coast and, site 5 > site 7 > site 6 > site 8 in the estuary which is
in good agreement with the potential sources of pollution identified. For bioavailability
and potential toxicity, toxicity index are exceeded one in sites 1, 3, 6 and 7
suggesting the potential effects on sediment-dwelling organisms. In addition,
concentrations of Cd, Cr, Cu, Ni and Pb were above the ERL threshold limit of the

sediment quality guidelines for adverse biological effects which may constitute a risk
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to populations’ health. Pearson’s correlation coefficient shows significant negative
correlations between Al and Pb and Zn. Significant positive correlations between Cd,
Co, Cu, Mn, Pb and Zn were observed suggesting that these metals were derived
from anthropogenic origins. In addition, negative correlations between organic carbon
and Cd, Cu, Pb and Zn in coastal sediments show that these metals have similar

behaviors.
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Chapitre 5: Mobilité des éléments traces métalliques
dans les sédiments de surface
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Chapitre 5 : Mobilité des ETM dans les sédiments de surface

Comme nous 'avons décrit dans la premiere partie du chapitre 2, les particules en
suspension, qu’elles soient d’origines terrigenes ou marines, sont véhiculées par les
masses d’eau et peuvent se sédimenter progressivement. Dans nos zones d’étude, les
masses d’eaux sont soumises a des courants et des marées de fortes énergies. Les
particules sédimentaires peuvent donc étre remises en suspension. Puisque le sédiment
est considéré comme une source de contaminants métalliques, il apparait nécessaire
d’étudier en termes de remobilisation, par des expériences en laboratoire, la réactivité
des couches sédimentaires superficielles. Selon Huerta-Diaz et al (1998), la fraction
réactive c'est-a-dire la fraction biodisponible des ETM du sédiment correspond a la
somme des concentrations des ETM sur les trois premieres phases suivant le protocole
d’extraction de Tessier et al (1979). La répartition des ETM dans ces différentes phases
va donc étre étudiée. Apres I'étude du niveau de contamination des sédiments dans
différents sites de la cote et de l'estuaire (chapitre 4), il s’agit, ici, de voir le
comportement et la mobilité des ETM dans les sédiments les plus contaminés mais aussi

ceux les moins contaminés.

V.1/ Phénomenes agissant sur la remobilisation des ETM

Les échanges particulaires a l'interface eau/sédiment sont contrdlés par différents
mécanismes qui sont gouvernés par des activités hydrodynamiques tres importantes
(houle, marée, débit, barrage). Une description de ces différentes activités va étre

présentée dans les paragraphes suivants.

La cote Sénégalaise est caractérisée par des marées de vives eaux qui se produisent deux
fois par jour sur la moitié du mois. Ces courants de marées induisent un transit
sédimentaire le long du littoral du Nord vers le Sud résultant d'un processus d’érosion
important dans la zone de Rufisque/Hann (Niang-Diop, 1995). Cette érosion est a
'origine de fluctuations importantes des teneurs pondérales des matiéres en suspension
surtout pendant la saison des pluies (Barusseau, 1980; Diop, 1990). Cependant,
I'influence des marées sur les charges pondérales de la colonne d’eau en matieres en
suspension reste complexe. Au niveau de I'estuaire, l'irrégularité de la pluviométrie a
induit des modifications sur la circulation des eaux et par conséquent sur les processus

d’érosion/sédimentation (Ndiaye, 2004).
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Selon certains auteurs (Avoine, 1981 ; Cossa et al, 1994 ; Meybeck et al, 1998), les
variations de débit fluvial ont des conséquences sur la charge particulaire de la colonne
d’eau du fait que ces deux parametres présentent une forte dépendance entre eux. En
période de crue, les eaux estuariennes sont extrémement turbides en raison de leur
importante charge en limon et cette turbidité diminue avec la fermeture des vannes du
barrage a la fin de la saison humide. D'une maniere générale, dans I'estuaire de Saint
Louis, les teneurs en particules sont d'environ 20 mg.L-1 en période d'étiage; en période
de crue, ces particules fines sont remises en suspension et peuvent atteindre un

maximum de 400 mg.L-1 (Ba (Diara), 1992).

Si le barrage de Diama situé a environ 50 km de 'embouchure a un role essentiel d’anti-
sel, celui de Manantali installé en amont du fleuve Sénégal (1200 km de 'embouchure)
permet plutét de réguler pres de 50% I'écoulement du fleuve (Dia, 2000). En période de
crue, 'ouverture des vannes de ces barrages provoque une modification du régime
hydraulique dans l'estuaire. Cette modification va avoir pour conséquence un
remaniement des sédiments avec une possibilité de relargage des contaminants

initialement piégés (Hamzeh, 2012).

La réalisation dans la zone deltaique du fleuve Sénégal d’autres ouvrages actifs (petits
barrages, endiguements latéraux), de méme que les opérations de dragage contribuent
également a la modification de la répartition des métaux entre la colonne d’eau et les
particules sédimentaires (Simpson et al, 2000). En effet, des sédiments pollués dragués
perturbent la qualité du milieu (Hamzeh, 2012). Par ailleurs, les campagnes de dragage

concernent particulierement la cote au niveau du Port Autonome de Dakar.

On comprend, a partir de ces informations, I'importance des facteurs hydrodynamiques
dans le transfert des particules au sein de la cote (phénomene de marée, opération de
dragage) et de l'estuaire (débit). Ces différents mécanismes hydrosédimentaires décrits
dans les zones étudiées ont pour effet la remise en suspension des particules et par suite

une modification du comportement et de la spéciation des métaux qui y étaient fixés.
V.2/ Etude des interactions des ETM a l'interface eau-sédiment

Les études de caractérisations chimiques des sédiments nous ont permis de classer les
sites étudiés selon leur niveau de pollution. Dans ce chapitre ou I'étude de la mobilité
des ETM va étre effectuée, seuls les deux sites les plus contaminés et le site non
contaminé vont étre explorés. Ainsi, I'étude va donc se porter sur le site 4 (Hann dans la
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cote de Dakar), le site 7 (Guet Ndar dans l'estuaire de Saint Louis) et enfin le site 2
(Cambéreéne dans la cote de Dakar). Hann est le site le plus contaminé en ETM (indice de
pollution sédimentaire le plus élevé), de plus, il présente en moyenne une fraction
métallique biodisponible supérieure a 50% donc une fraction réactive, c'est-a-dire
mobilisable, importante. Ce site est soumis a l'effet des marées de forte énergie mais
également a des opérations de dragage au niveau du Port qui sont susceptibles de
modifier I'équilibre a I'interface eau sédiment. Guet Ndar est choisi dans I'estuaire car il
est le site le plus pollué dans cette zone (indice de pollution sédimentaire le plus élevé)
avec une fraction métallique mobilisable trés importante. Ce site subit, en outre,
I'influence de lirrégularité du débit du fleuve surtout en période de crue lors de
I'ouverture des vannes des barrages. Les teneurs en sulfures notées dans ces deux sites
sont similaires et faibles ce qui limiterait le piégeage des ETM. Enfin, le site le moins
contaminé choisi et qui est sous l'influence de la marée est celui de Cambérene. Il est
sélectionné dans cette étude puisqu’il est le moins pollué et qu’il présente les mémes

caractéristiques hydrodynamiques que les autres sites.

Le choix de ces trois sites pour les essais de remobilisation se justifie en dehors du
niveau de pollution par le fait que ces sédiments sont soumis aux phénomenes soit de
crue, soit de marée ou méme de dragage. L'impact de ces événements sur les sédiments,
la colonne d’eau et sur la mobilité des ETM va donc étre déterminé par des expériences

de simulation au laboratoire.

L’étude de la mobilité des ETM va consister dans ce travail a évaluer dans un premier
temps la fraction mobilisable des ETM fixés sur la phase sédimentaire. Il va s’en suivre
une étude expérimentale sur les phénomenes de désorption des ETM dans des

conditions plus ou moins proches du milieu naturel.
V.2.1/ Détermination de la fraction mobilisable

La concentration en métaux des sédiments obtenue a partir de la minéralisation totale a
permis d’évaluer le niveau de pollution des sites mais ne donne aucune information sur
la mobilité c'est-a-dire sur la nature des formes chimiques sous lesquelles les métaux se
trouvent. La détermination de la concentration des différentes formes chimiques d'un
élément trace métallique parait donc préférable a celle de sa teneur totale car elle
permet d’apprécier sa mobilité et donc les risques de toxicité liés a la contamination.

Cette détermination consiste a évaluer la répartition géochimique des métaux dans les
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différentes phases porteuses des sédiments. Cependant, la complexité de la matrice
sédimentaire rend difficile voire méme impossible cette pratique. C'est ainsi que des
méthodes physiques avec la microscopie électronique a balayage (Grosbois et al, 2006 ;
Priadi, 2010) et des techniques chimiques ont été mises en ceuvre pour caractériser les
sédiments (Huerta-Diaz et Morse, 1992 ; Cooper et Morse, 1998). Dans notre travail,
nous avons eu recours a des protocoles d’extraction séquentielle (méthode chimique)
qui permettent de déterminer la partition des métaux dans les quatre phases porteuses
des sédiments (carbonate, oxyde, organique et résiduelle). Il existe dans la littérature de
nombreux schémas d’extraction séquentielle (Flores-Rodriguez, 1992) mais la plupart
d’entre eux sont tres critiqués pour leur manque de spécificité [extractants utilisés pour
une phase peut attaquer les métaux d'une autre phase (Uré et al, 1993 ; Tessier et al,
1979)] mais aussi pour une éventuelle redistribution des métaux [réadsorption d'un
métal extrait d'une phase sur une autre (Hirner, 1992 ; Tessier et al, 1979 ; Ostergren et
al, 1999)]. Face a ces inconvénients, le protocole normalisé établi par le BCR [Bureau
Communautaire européen de Référence ; Quevauviller et al, (1997)] et affiné par la suite
par Rauret et al (2000) est celui qui a été appliqué a nos échantillons de sédiments. Ce
protocole qui utilise une procédure de contrdle qualité et un échantillon de référence
pour certifier les résultats est de nos jours la seule technique chimique normalisée pour
déterminer la partition des ETM dans un sédiment. Ce schéma utilise des réactifs
relativement spécifiques des grands types de liaisons des polluants et qui ont une
agressivité croissante sur un matériau sédimentaire lors d’attaques successives. Suivant
la fagon dont chaque métal réagit avec ces réactifs, il a été possible d’évaluer la quantité
mobilisable d'un métal qui correspond a la somme des concentrations des ETM présents
dans les trois premieres phases du sédiment. L’extraction est effectuée selon la

procédure ci-dessous :

Fraction échangeable/carbonate : La premiere extraction qui correspond aux métaux
associés a la phase carbonate/échangeable est effectuée par attaque d’environ 1000 mg
de sédiments bruts (humides non tamisés) avec 15 mL d’acide acétique 0,11 M a
température ambiante pendant 16 H sous agitation constante. Le mélange obtenu est
centrifugé a 3000 tours/minute pendant 20 minutes. Le surnageant est récupéré et filtré
sur membrane en acétate de cellulose de porosité 0,45 um puis conservé a 4 °C dans

'attente d’'une analyse en ICP-OES et /ou ICP-MS.
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Fraction oxyde : La fraction oxyde est extraite par attaque du résidu de la précédente
extraction avec 20 mL de chlorure d’hydroxylamine 0,5 M ajusté a pH 2 (en utilisant de
I'acide nitrique) a température ambiante pendant 16 H sous agitation. L’extrait est

récupéreé selon les mémes modes opératoires qu’au cours de la premiere étape.

Fraction organique : La fraction organique qui contient les métaux liés a la matiere
organique est obtenue par attaque du résidu de la seconde extraction en utilisant 10 mL
de peroxyde d’hydrogene (8,8 M) stabilisé a pH 2 - 3. L’attaque se fait pendant 1 H a
température ambiante puis pendant 1 H a 85 °C. Le volume de la solution est ensuite
réduit a 3 mL avant de renouveler I'ajout du peroxyde d’hydrogene et la réaction se fait a
85 °C pendant 1 H. On réduit a nouveau le volume a 1 mL avant d’y ajouter 10 mL d’une
solution d’acétate d'ammonium 1 M ajusté a pH 2 et la réaction se fait sous agitation
pendant 16 H a température ambiante. L’extrait est récupéré selon les mémes modes

opératoires qu’au cours de la premiere étape.

Fraction résiduelle : Enfin la fraction résiduelle qui correspond aux métaux liés aux
argiles est obtenue en ajoutant de I'acide fluorhydrique, de I'acide chlorhydrique et de
'acide nitrique dans le résidu de la troisieme extraction selon la technique décrite pour

'extraction totale.

La connaissance de la fraction mobilisable est certes importante mais elle est
insuffisante pour pouvoir prédire la mobilité des ETM et par conséquent la toxicité d'un
sédiment de surface. Des phénomenes physiques (marée, crue) peuvent induire une
remobilisation physique des sédiments anoxiques. Ceux-ci deviennent oxiques d’ou une
oxydation des phases soufrées rendant les métaux associés mobiles. Il va donc falloir
évaluer cette mobilité des ETM par des essais de remise en suspension au laboratoire en

simulant le remaniement naturel des sédiments lors des marées ou crues.
V.2.2/ Etude expérimentale de la remise en suspension des ETM (remobilisation)

Des sédiments humides et non tamisés dont les caractérisations géochimiques ont été
effectuées sont utilisés pour reéaliser les expériences de remobilisation. L’eau utilisée
pour la remise en suspension a été prélevée dans la cote de Dakar au niveau de la station
de Cambérene (site le moins pollué) dans de grands bidons préalablement rincés dans
une solution d’acide nitrique 5%. Au laboratoire, I'eau est filtrée avant d’étre conservée
a 4 °C jusqu’a utilisation. Le suivi cinétique de la remobilisation des ETM et de divers
parametres physicochimiques (pH, Eh, Oz dissous) qui sont susceptibles de I'influencer
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est effectué a travers des expériences menées au laboratoire dans des conditions
aérobies et controlées. Les essais ont été réalisés le temps de deux marées (soit 24
heures), en dispersant quelques grammes de sédiments dans environ 2 litres d’eau dans
un réacteur en polyéthylene. Afin de maintenir en suspension les particules
sédimentaires dans l'eau et de favoriser les échanges entre les phases dissoutes et
particulaires, 'étude a été réalisée sous agitation continue et constante a l'aide d’un

agitateur magnétique.

Une mesure simultanée et en continue des parametres physicochimiques est possible
grace a l'introduction et au maintien dans le réacteur, le temps de l'expérience,
d’électrodes spécifiques pour la mesure du pH, du potentiel d’oxydoréduction, de

'oxygene dissous et de la température.

Des prélevements périodiques et réguliers d’environ 7 mL d’eau sont effectués pour la
détermination de la concentration en ETM. Les échantillons prélevés sont préalablement
filtrés et acidifiés avant toute analyse a I'ICP. Les faibles volumes prélevés comparés aux
deux litres utilisés lors des expériences limitent les effets de dilution dus aux multiples

prélévements.

Le suivi cinétique de ces différents parametres va nous permettre d’appréhender le
comportement des ETM a la suite de la remise en suspension physique des sédiments.
Le tableau V.1 résume les conditions opératoires de cette technique dite de batch qui
présente 'avantage d'une simplicité dans sa mise en ceuvre et d'une similitude vis-a-vis

des conditions naturelles relativement proches de la réalité du terrain.

Selon Saulnier and Mucci (2000), les phénomenes de relargage de la phase particulaire
sont relativement rapides. Ainsi, nous avons opté, pour limiter la durée de 'expérience
a 24 heures, de multiplier les mesures lors des premieres heures ce qui va nous
permettre d’obtenir une description plus complete des mécanismes mis en jeu. L'eau de
Cambérene utilisée pour les expériences nous a servi de blanc pour pouvoir présenter
les résultats sous forme de pourcentage de mobilité des ETM vers la colonne d’eau en
fonction du temps. Une mobilité qui augmente traduit une désorption ou dissolution de
la phase solide a I'opposé d’une réaction de précipitation ou d’adsorption des ETM sur le

sédiment qui se matérialise par une baisse de la mobilité.
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Tableau V.1 : Condition opératoire des expériences de remobilisation

Essai 1 Essai 2 Essai 3
Ratio m/v en g.L'1 1 2,5 5
Préléevement 7 mL 0,1,2,510,30mn;1H,2,4,8, 12,24 H

Parameétres mesurés pH, Eh, O dissous
Volume eau 2L 2L 2L

Vitesse d’agitation 200 tours/min durant toute la durée de I'essai

V.2.3/ Etude de terrain de la remobilisation en temps de marée forte

Au niveau des sites de Guet Ndar et Hann, des prélevements de la colonne d’eau ont été
effectués apres cinq minutes du début de la marée montante en septembre 2013. Ces
échantillons ont été immédiatement filtrés et acidifiés afin de déterminer leur
concentration en métaux traces. Les concentrations mesurées vont étre comparées a

celles qui ont été obtenues dans les études expérimentales de remise en suspension.
V.3/ Evaluation de la fraction mobilisable des ETM dans les sédiments de surface

La quantification des métaux échangeables, liés aux carbonates, associés aux oxydes de
fer et de manganese, adsorbés sur les sulfures et les matiéres organiques et enfin liés
aux aluminosilicates a été effectuée suivant le protocole expérimental d’extraction

séquentielle décrite précedemment.

La mobilité des éléments traces métalliques dépend de leur répartition dans ces quatre
fractions. En d’autres termes, les éléments échangeables sont tres labiles et sont
susceptibles d’étre relargués dans la colonne d’eau lors d'une modification des
parametres physicochimiques (diminution du pH, augmentation de la salinité). De
méme, les métaux associés aux carbonates seront mobilisés lors d'une baisse du pH du
milieu alors que les éléments associés aux matieres organiques et aux oxydes de fer et
de manganese sont mobiles quand le potentiel d’'oxydoréduction du milieu subit une

baisse.
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La répartition des éléments traces métalliques dans les différentes fractions du sédiment
au niveau des deux sites les plus pollués (Hann et Guet Ndar) et au niveau de
Cambérene, le site le moins pollué est présentée a la figure V.1. Il est a noter que de
maniere générale, chaque élément présente une répartition dans les différentes
fractions du sédiment qui lui est propre et qui varie d’un site a 'autre méme si des

similarités sont observées dans certains cas.

Guet Ndar

. ) K )

0%  20% 40% 60% 80% 100% 0% 20% 40% 60% 80% 100%
Cambérene

Zn |

Pb | )

Ni T I ]

Mn | )

Fe | )

Cu | )

Cr | )

Co | )

cd | )

0% 20% 40% 60% 80% 100%

M Fraction échangeable = Fraction réductible

B Fraction oxydable Fraction résiduelle

Figure V.1 : Répartition des éléments traces métalliques dans les quatre fractions des
sédiments de Hann, Guet Ndar et Cambéréne

Les sites les plus pollués ont des fractions réductibles assez importantes pour presque
tous les métaux, par contre ; le site de Cambéreéne a une fraction réductible quasi nulle
pour la majorité des éléments. La fraction résiduelle pour tous les métaux est

généralement plus importante dans le site non pollué que dans les sites fortement
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pollués. Pb, Mn et Co ont des profils de distribution tres différents si on compare les
trois sites. Par contre, Zn, Ni, Fe, Cu et Cd présentent des profils de distribution
relativement similaires dans les sédiments de Hann et Guet Ndar, cette distribution
étant totalement différente de celle observée a Cambérene. A titre d’exemple, Zn est
présent dans la fraction échangeable/carbonate a plus de 70% a Hann et a Guet Ndar
alors qu'il I'est a moins de 50% a Cambérene. Des hétérogénéités sont, cependant,
observées pour ces mémes éléments lorsqu’on compare plus finement leurs profils dans
les deux sites pollués. La fraction échangeable/carbonate du Ni est, par exemple, de
I'ordre de 30% dans les sédiments de Guet Ndar alors qu’elle n’est que d’environ 10% a
Hann. De méme, la fraction échangeable/carbonate du fer est supérieure a la fraction
réductible a Guet Ndar alors qu’on observe l'inverse a Hann. Du fait du comportement
hétérogéne des métaux dans les différentes fractions selon les sites, il serait préférable

de les étudier élément par élément.

Cadmium : La répartition du cadmium dans les différentes fractions est assez similaire
dans les sites de Hann et Guet Ndar avec une présence de 30% dans la fraction
échangeable et carbonate, 10-15% dans la fraction réductible, 5% dans la fraction
oxydable et moins de 50% dans la fraction résiduelle. Selon Yuan et al (2004), les
sédiments de surface (oxiques) présentent une répartition importante du cadmium dans
la fraction échangeable/carbonate. Dans les sédiments de Cambéreéne, le cadmium
montre une répartition différente avec une présence plus faible dans la fraction
échangeable/carbonate (10%) et dans la fraction réductible (2%) ; par contre, il a une
teneur élevée dans la fraction oxydable (18%) et dans la fraction résiduelle (70%). On
note que ce meétal est tres concentré dans les deux premieres fractions dans les
sédiments des sites pollués (40-55%) ce qui témoigne que cet élément peut étre
rapidement relargué en quantité importante dans la colonne d’eau. De plus, I'importance
du cadmium dans la fraction mobilisable dans les sites pollués indique que ce métal a
une origine anthropique comme il a été démontré ailleurs (Boughriet et al, 2007b). La
présence du cadmium dans la fraction échangeable/carbonate est tres significative
(30%) dans les sites pollués. Par ailleurs, les données minéralogiques (chapitre 2)
avaient révélé une composition élevée en calcite des sédiments. La formation de
CdCaCO3 par précipitation ou par incorporation du cadmium dans la calcite en se
substituant au calcium comme 'ont montré certains auteurs (Ianni et al, 2000 ; Korfali

and Davies, 2004 ; Reeder, 1996) peut expliquer le pourcentage de répartition élevé de
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ce métal dans la fraction carbonate. Au niveau du site de Cambérene, le cadmium est
plus présent dans la fraction oxydable comparativement aux fractions
échangeable/carbonate et réductible. Cela montre que ce métal est lié aux sulfures et
aux matieres organiques ce qui témoigne d’une origine naturelle ou tout au moins d’une
contamination ancienne de ce site en cadmium. Il est donc moins mobilisable avec une

fraction lithogénique qui avoisine les 70% dans le site de Cambérene.

Cobalt : Le cobalt adopte une répartition hétérogene dans les différentes fractions au
niveau des différents sites. Avec une fraction échangeable/carbonate de I'ordre de 20%
a Guet Ndar et Cambérene, elle est de 5% a Hann. Il est décrit dans la littérature que les
processus dominants de fixation du cobalt se font sur les carbonates (22%) et sur la
matrice minérale (32%) (Krupka et Serne, 2002). La fraction réductible (oxy-hydroxyde
de fer et de manganese) est relativement faible dans les sites pollués et nulle dans le site
non pollué. Cependant, dans ce dernier site, la fraction oxydable (organique et sulfure)
est nettement plus importante (35%) que dans les autres sites ou elle est inférieure a
5%. Le cobalt forme des complexes tres stables avec les ligands organiques, notamment
les acides humiques et fulviques (Glaus et al, 2000). Le controle de sa mobilité dépend
non seulement des oxy-hydroxydes métalliques mais également de la présence de
ligands organiques (Krupka et Serne, 2002). La fraction résiduelle de Co la plus élevée
s’observe a Hann (90%) suivi de Guet Ndar (65%) qui sont les sites les plus pollués.
Cette fraction est de 50% a Cambérene. Ce comportement du Co peut étre du a 'origine
et a la nature des sédiments (teneurs en oxydes de fer et de manganese, et en matiére
organique) mais aussi au fait que la mobilité du cobalt reste inchangée que les sédiments
soient oxydés ou reéduits (Bunker et al, 2000). De plus, cette hétérogénéité
comportementale du cobalt pourrait étre expliquée par une grande variabilité de la
densité des sites de sorption et de la concentration des particules en suspension
(Albrecht, 2003). Par ailleurs, la réactivité du Co au cours de la diagenése des sédiments
est bien démontrée (Heggie et Lewis, 1983 ; Heggie et al, 1983); il est, cependant,
considéré comme un élément peu mobile apres enfouissement (Gendron et al, 1986) ce
qui explique, dans notre étude, la forte présence du cobalt dans la fraction résiduelle

(50-90% selon les sites).

Chrome : Le chrome montre une répartition assez similaire au niveau des trois sites

avec une fraction résiduelle variant de 89 a 95% selon les sites. La fraction
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échangeable/carbonate est presque la méme dans tous les sites ; par contre, la fraction
réductible (oxydes de fer et de manganese) montre une certaine variabilité. Cette
derniere est plus importante a Hann (4%) et reste tres faible a Guet Ndar et a
Cambéréne (environ 1%). La différence notée dans cette répartition de la fraction
mobilisable, méme si elle est relativement faible, pourrait étre due aux origines diverses
des rejets industriels, urbains et domestiques. Hann présente une teneur en oxyde de fer
plus élevée que celle de Guet Ndar et encore plus que celle de Cambérene. Or, le chrome
a tendance a étre retenu a la surface des solides et il est fortement adsorbé sur les
oxyhydroxydes de fer (Leckie et al, 1984 ; Stumm, 1992) ce qui explique cette
répartition hétérogéne du Cr sur la fraction réductible. L’étude de la biodisponibilité des
ETM dans nos sites (chapitre 4) a montré que la fraction biodisponible du Cr est
inférieure a 5% au niveau de tous les sites. Ce résultat associé a la faible répartition du
Cr dans les fractions carbonate et réductible confirme que cet élément a essentiellement
une origine naturelle et qu’il ne peut pas étre relargué en proportion considérable dans
la colonne d’eau dans des conditions biogéochimiques normales du milieu aquatique (EIl-
Bilali et al, 2002 ; Izquierdo et al, 1997). Le chrome est, par ailleurs, considéré comme
un élément réfractaire (Carter et al, 2006). Etant donné sa faible solubilité (Ks cron)3 =

6,7 10-31), le Cr est donc peu mobile (Garnier, 2008).

Cuivre : De tous les éléments traces métalliques étudiés, le cuivre est celui qui présente
la fraction oxydable (organique et sulfure) la plus importante (5-10%) au niveau des
sites contaminés. Cette situation n’est pas observée dans le site non pollué (Cambérene).
La large présence du Cu dans la fraction organique dans les sites pollués peut s’expliquer
par le fait que cet élément a une grande affinité pour les composés organiques (Luoma et
Rainbow, 2008) et qu’il forme avec eux des complexes stables (Lesven et al, 2009). De
plus, le traitement des eaux usées rejetées a Cambérene participe a la réduction des
matieéres organiques dissoutes, ce qui n’est pas le cas dans les sites pollués. Or, les
matieres organiques qui forment des complexes avec le cuivre dans le compartiment
sédimentaire sont d’origines urbaines (Pernet-Coudrier et al, 2008). Les fractions
carbonate et réductible réunies représentent 30-40% dans les sites pollués alors qu’elles
sont moins de 5% dans le site propre. Ces observations font penser que le cuivre est
bien piégé dans la fraction résiduelle a Cambérene et qu’il aurait une origine
lithogénique alors qu’a Hann et Guet Ndar, le cuivre est trés mobilisable et que son

origine est anthropique.
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Nickel : les fractions échangeables et carbonates du nickel sont respectivement de 28%,
15% et 10% a Guet Ndar, Hann et Cambérene. La fraction réductible (oxyde) est plus
importante a Hann (20%) suivi de Guet Ndar (14%) et de Cambérene (3%). Certains
auteurs ont montré que, parmi les oxydes métalliques, le nickel est majoritairement
associé aux oxydes de fer comme la goethite et en faible proportion aux oxydes de
manganese (Quantin et al, 2002). Ceci est en relation avec les résultats minéralogiques
(voir chapitre 2) qui ont permis de mettre en évidence la présence de minéraux non
argileux constitués de goethite associée a de la calcite. La fraction oxydable est, quant a
elle, similaire au niveau de tous les sites avec un pourcentage de répartition voisin de
2%. Le nickel présente une possibilité de mobilisation importante a Guet Ndar (42%) et
Hann (35%) qui sont des sites pollués mais reste piégé dans la fraction résiduelle (85%)
au niveau des sédiments de Cambéréene. La fraction mobilisable importante du nickel
dans les sites pollués témoigne de son origine anthropique et du fait qu'une modification
du pH du milieu conduirait a un relargage de cet élément dans la colonne d’eau. Les
métaux provenant d’'un apport anthropique sont présents sous des formes chimiques
assez réactives et, de ce fait, sont liés en quantité plus forte aux deux premieres fractions

(carbonate et réductible) (Delmas-Gadras, 2000).

Plomb : Dans les sites de Guet Ndar et Hann, le plomb est essentiellement associé a la
fraction réductible avec des teneurs variant de 58 a 66%. Cette affinité du plomb a la
fraction réductible a été rapportée dans de nombreuses études présentes dans la
littérature (Dong et al, 2000 ; Carter et al, 2006 ; Hamzeh, 2012). Ce dernier auteur
montre que le plomb est a associé a pres de 70% aux oxydes. Lesven et al (2009) ont
signalé que c’est I'oxyde de fer qui est la phase préférentielle de fixation du plomb.
Alloway (1995a), Yong et al (1992) ont établi que les oxydes sont les principaux
éléments qui interviennent dans les réactions d’adsorption spécifiques des métaux et
I'ordre d’affinité pour les oxydes est ainsi défini par Mason (1999) : Pb > Cu > Zn. Dans
notre travail, au niveau de tous les sites, le plomb a la fraction réductible la plus élevée,
suivi du cuivre et du zinc, ce qui est en concordance avec les données de la littérature. La
fraction échangeable/carbonate du plomb est de 26% a Guet Ndar et de 9% a Hann. De
par sa présence élevée dans la fraction oxyde, une baisse du pH ou du potentiel
d’oxydoréduction du milieu entrainerait un relargage en quantité importante de ce
métal dans la colonne d’eau. Le pourcentage de plomb associé a la fraction résiduelle est

tres faible dans ces deux sites (3 - 25%) alors qu'il est de 'ordre de 80% a Cambéréne.

146

© 2014 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



Evaluation de la mobilité des ETM

Dans ce dernier site, le plomb a une présence tres basse dans la fraction réductible (2%).
Le comportement du plomb est assez comparable dans les deux sites pollués; par

contre, dans le site non pollué, il présente une répartition tres différente.

Zinc : Contrairement au plomb qui est plus présent dans la phase réductible, le zinc est
plus réparti dans la fraction échangeable/carbonate au niveau des trois sites. La
répartition du zinc dans les différentes fractions est, cependant, variable selon les sites.
Si la fraction carbonate est plus importante a Guet Ndar (77%) suivi de Hann (69%) puis
de Cambérene (39%), la fraction réductible est quant a elle plus représentative a Hann
(25%) suivi de Guet Ndar (14%). La fraction oxydable est tres faible dans les sites
pollués (2 - 3%) alors qu’elle est relativement élevée a Cambérene (26%). On voit donc
une répartition hétérogéne du zinc dans les différentes phases mais, dans tous les cas, la
fraction mobilisable (carbonate+réductible) représente plus de 90% dans les sédiments
de Hann et Guet Ndar et 40% dans les sédiments de Cambérene. Nos observations sont
comparables a celles de Hamzeh (2012) qui montre que les deux premieres fractions
réunies du zinc variaient de 82 a 92% dans les sédiments de la Seine. Une grande
mobilité et une bonne biodisponibilité du zinc sont de ce fait prédictibles dans la
colonne d’eau. Dans notre étude, le zinc est le métal le plus présent dans la fraction
carbonate, il est suivi par le cadmium et le nickel. Cet ordre d’affinité de ces éléments a la
fraction carbonate a été décrit dans d’autres travaux dont celui de Tusseau-Vullemin et
al (2007). Dans les sédiments de surface, le zinc est également assez lié a la fraction
réductible (fraction oxyde). De nombreux auteurs (Boughriet et al, 2007a ; Baruah et al,
1996 ; Ranu et al, 1993) ont déja observé un pourcentage élevé du zinc dans la fraction
oxyde des sédiments de surface ce qui est en phase avec nos résultats (fraction
réductible du zinc dans les sites pollués : 14-25%). Le zinc co-précipite avec les oxydes
de fer et de manganeése ainsi qu’avec la matiere organique (Sposito, 1989) ce qui réduit
la solubilité de ce métal mais pour McBride (1989), le zinc est majoritairement adsorbé
a la surface des oxydes fraichement précipités plutot qu'incorporé dans la matiére ce qui

fait qu’il n’est pas completement piégé.

La quantité de métaux qui se trouve dans les fractions sensibles aux modifications des
conditions physicochimiques du milieu (variation de pH, de potentiel d’oxydoréduction,
de salinité) sont ceux qui sont susceptibles d’étre relargués dans la colonne d’eau. Les

métaux mobilisables se concentrent dans ces fractions qui correspondent aux phases
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carbonate, oxyde et organique des sédiments. En considérant dans cette étude les
métaux les plus sensibles aux variations des conditions physicochimiques du milieu, en
d’autres termes, les métaux les plus mobiles, on peut établir un classement par ordre

décroissant de labilité des éléments dans les trois sites d’étude (figure V.2).

Zn
Cd
Pb
CU

Cambérene

Zn
Pb
Cd
Cu

Hann

Pb
Zn [ 2
Cd [~ 1

Cu

Guet Ndar

0 20 40 60 80 100

Figure V.2 : Classement par ordre décroissant de la fraction mobilisable des ETM

La figure V.2 montre que le plomb et le zinc sont les éléments les plus mobiles au niveau
des sites pollués (> 75%), suivis du cadmium et du cuivre (> 40%). Au niveau de
Cambérene (site le moins pollué), seul le zinc présente une fraction mobilisable voisine
de 60%. Les autres éléments, a savoir, Cd, Pb, Cu ont une fraction mobilisable inférieure
a 30%. Ces observations montrent que les métaux traces sont généralement liés aux
fractions résiduelles dans les sédiments propres et qu’ils sont trés mobilisables dans le
cas des sédiments contaminés. De plus, il convient de noter qu'une contamination
historique des sédiments de Cambérene (site le moins pollué) est possible, ce qui fait
que les métaux sont dans la fraction résiduelle alors que dans les sites pollués (Hann et
Guet Ndar), la contamination des sédiments pourrait étre récente vue I'importance de la

fraction mobilisable.

Par ailleurs, pour la plupart des ETM, il ressort des résultats qu’ils sont conformes aux
distributions géochimiques décrites dans la littérature. Ces résultats montrent une part
importante d’éléments traces métalliques dans la fraction résiduelle révélant que les
sédiments peuvent constituer une source naturelle de contamination pour les ETM

considérés. C'est le cas notamment du cobalt, du chrome et du nickel dans les sites
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pollués. Tous les autres éléments a I'exception du zinc ont une teneur de plus de 60%

dans la fraction résiduelle dans le site non contaminé.

V.4/ Evaluation des caractéristiques chimiques de I'eau lors d’'une remise en

suspension des sédiments
V.4.1/ Suivi des parametres physicochimiques

Les parametres physicochimiques (pH, potentiel redox, oxygéne dissous...) jouent un
role important dans le comportement des ETM. Un suivi de ces parametres dans les
essais de remobilisation est donc utile pour pouvoir décrire la réactivité du milieu
constitué par le mélange eau/sédiment. Etant donné que les expériences de
remobilisation ont été effectuées en conditions oxiques, seuls le pH et le potentiel
d’oxydoréduction font I'objet d’'un suivi cinétique. Néanmoins, la mesure de I'oxygéne
dissous est effectuée en début et a la fin de chaque expérience. L’évolution du potentiel
d’oxydoréduction et du pH en fonction du temps pour les différents essais de
remobilisation (différents rapports masse sédiment/volume d’eau: 1 g.L-1, 2,5 gL1let 5

g.L-1) est présentée a la figure V.3.

Le potentiel d’'oxydoréduction présente une évolution relativement commune au niveau
de tous les sites et dans toutes les expériences. La figure V.3 montre une évolution qui se

décompose en deux phases:

» une premiere phase caractérisée par une chute libre de potentiel redox dans les
trente premieres minutes suivant la dispersion du matériel sédimentaire.
» une seconde phase traduite par une augmentation progressive de ce potentiel a

partir de la premiere demi-heure de mise dans I’eau des particules sédimentaires.

Cette augmentation du potentiel résulte d’'une oxydation du milieu réactionnel qui a
permis de retrouver apres environ 24 heures des conditions oxydantes proches de celles
des eaux utilisées lors des essais de remobilisation. De telles observations sont
similaires a celles qui ont été décrites dans la littérature (Hamzeh, 2012 ; Cantwell et

Burges, 2004).
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Figure V.3 : Evolution en fonction du temps du pH et du potentiel d’oxydoréduction dans
les différents sites pour les trois essais de remobilisation

Les variations du potentiel redox constatées tout particulierement dans les premieres
minutes de contact eau-sédiment traduisent la présence d’especes tres réactives au sein
de ce systeme biphasé eau-sédiment. Ces variations sont d’autant plus importantes,
surtout dans les premieres minutes, que le rapport masse sédiment/volume eau est
éleve. Au niveau de tous les sites, il a été constaté que les essais de 1 g.L-1 présentent une
diminution moins importante du potentiel d’oxydoréduction que celle notée dans les
essais de 5 g.L-1. La masse du sédiment joue donc un réle non négligeable dans 'apport
des especes réactives. Ceci pourrait avoir un impact sur la biodisponibilité des ETM. En
effet, lorsque le milieu est dans un état réduit, les ETM sont piégés par les sulfures ce qui

les rend moins mobiles.

En dehors du potentiel redox, 'autre parametre suivi, de par son réle déterminant dans

la mobilité des ETM, est le pH. La figure V.3 montre que, quelque soit le site étudié et le
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rapport masse sédiment/volume eau utilisé, I'évolution du pH dans le temps ne présente
pas de différences significatives. Une légere augmentation du pH dans les premieres
minutes (moins de 0,3 unité) est observée dans tous les sites puis I'évolution est stable
dans le temps. Cette stabilité résulte du fait que le pH est relativement tamponné par les
carbonates des eaux marines de Cambérene utilisées pour les essais de remobilisation.
La baisse de pH de l'eau peut induire, par exemple, 1'oxydation de la matiere organique
ou des sulfures, et favoriser la libération de métaux dans la colonne d'eau (Markiewicz-
Patkowska et al, 2004; Zoumis et al, 2001; Silva et al, 2013). Du fait que le pH des eaux
utilisées est relativement tamponné, il n’a pas été noté de baisse de ce parametre au
cours des expériences. En effet, le milieu réactionnel est plutét alcalin qu’acide ce qui fait
penser que le pH ne va pas augmenter la mobilit¢ des ETM dans les essais de

remobilisation.

Notons, par ailleurs, que tous les essais sont réalisés en condition oxique avec des
teneurs en oxygeéne dissous des eaux qui n’ont pas été en deca de 5,95 mg.L-1 au cours

des controéles effectués au début et a la fin de chaque essai.

Il apparait au vu des variations rapides des parametres physicochimiques notées dans
les premieres minutes des essais qu'une perturbation du milieu (marée haute, crue,
dragage) peut induire a l'interface eau sédiment des modifications profondes sur le
comportement des ETM. Ces modifications peuvent étre un relargage plus ou moins
important des ETM suivant les conditions du milieu (Kalnejais et al, 2010 ; Bennedsen et

al, 2012).
V.4.2/ Influence du rapport masse sédiment / volume eau sur la mobilité des ETM

L’évolution de la concentration des ETM dans I'eau a été suivie pour différents rapports
masse sédiment/volume eau dans les sites pollués de Hann et Guet Ndar. Les résultats
des concentrations des métaux traces dans '’eau a quatre temps différents dans le site de

Hann sont présentés a la figure V.4.
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Figure V.4 : Variation de la concentration des ETM dans l'eau dans les trois essais a
différents temps dans le site de Hann

La figure V.4 montre que le comportement des ETM dépend du temps, de la masse de
sédiment et de I’élément. Pour la méme masse de sédiment (1 g.L-1), la concentration du
zinc passe de 9 pg.L'1, une minute aprés remise en suspension a environ 4 pug.L-1 a 1
heure puis a 2 pg.L-Tau bout de 4 heures. Ce méme élément suit une évolution similaire
mais dans une moindre mesure pour un rapport S/L de 5 g.-1en passantde 5 pg.L-1a 1
mn a 3 ug.L-1a 4 heures. De méme, on observe que la concentration du cuivre dans I'eau,
apres 1 heure de remise en suspension, passe de 1,1 pg.L-1 pour I'essai de 5 g...1a 5,6
pug.Ll pour l'essai de 1 g.L-l. Ces résultats font penser que la quantité de métaux
relarguée dans l'eau est d’autant plus importante que le rapport masse sédiment/

volume eau est faible.

Ces observations sont plus nettes pour le site de Guet Ndar (figure V.5). Les résultats
obtenus pour ce site révelent que pour presque tous les éléments et pour les temps
supérieurs a 1 minute (30 mn, 1 H, 4 H), la concentration des métaux dans I'’eau est plus
élevée pour I'essai de 1 g.L-1 que les concentrations obtenues pour les autres essais (2,5

gL1let5glL1).
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Figure V.5 : Concentration des ETM dans 'eau dans les trois essais a différents temps dans
le site de Guet Ndar

Dans les sites pollués, il a été décrit dans la littérature que la masse de particules
sédimentaires mise en contact avec I’eau pour une expérience de remobilisation joue un
réle considérable. Selon Francois (2004), cette masse intervient dans les interactions
chimiques entre l'eau et les particules sédimentaires. Une étude de Bordas et Bourg
(2000) sur la remobilisation de sédiments contaminés a montré que quand le rapport
S/L passe de 50 a 0,1 g.L-1, le pourcentage de métal remobilisé augmente nettement de
55%, 37% et 27% respectivement pour Cu, Cd et Pb. Des résultats similaires sont
obtenus par Hamzeh (2012) qui montre que de 0,2 a 5 gL de sédiment, la
concentration du Cu dans l'eau passe de 1,5 a 1 ug.L-1 et celle du Ni de 3 a 1,5 pg.Lt
respectivement. Ces données de la littérature corroborent nos résultats qui montrent

que la concentration de certains métaux traces dans l'eau notamment Cu et Ni

augmentent quand le rapport S/L diminue.

Par ailleurs, d’autres études imputent plutot la variabilité de la concentration des
meétaux traces dans l'eau a leur teneur dans les sédiments. Fernandez et al (2014) ont
montré que lorsque la teneur en As des sédiments passe de 10 a 15 mg.kg1, sa mobilité

dans I’eau diminue de 4 a 1%o.
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V.4.3/ Cinétique de relargage des métaux traces dans I'’eau

Etant donné que les sites de Guet Ndar et Hann sont trés pollués et comme nous venons
de voir que la mobilité des métaux traces augmente quand le rapport sédiment/eau
diminue, le suivi cinétique des métaux traces dans les trois sites ne va concerner que

I'essaide 1 g.L-1.

Afin de pouvoir comparer le comportement des métaux dans les différents sites, le suivi
cinétique a été fait en termes de mobilité du métal et non pas en concentration de celui-
ci dans I'eau. La mobilité du métal est exprimée comme le rapport entre la quantité de
métal extrait du sédiment a un temps donné (lors de la remise en suspension) et la
concentration du métal dans le sédiment obtenue aprés minéralisation totale. Par
conséquent, le pourcentage de mobilité d’'un métal donné a un temps t est calculé selon

I'expression suivante :
M= (Ct'CO)/Csed

Coet C; sont les concentrations (pg.L1) respectives d'un métal donné dans I'’eau avant et
apres remise en suspension a un temps donné et Cseq est la teneur (ug.g') du métal

considéré dans le sédiment.

La figure V.6 montre I'évolution en fonction du temps du pourcentage de mobilité des

meétaux traces dans les trois sites étudiés.
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Figure V.6 : Cinétique de la mobilité des métaux traces au niveau de Hann, Cambérene et

Guet Ndar pour l'essai de remobilisation de 1 g.L1

Les résultats des essais de suivi cinétique du relargage des métaux trace dans l'eau

montrent que pendant les premieres minutes, la désorption des éléments traces est tres

importante avec des pics qui peuvent atteindre 90%o selon I'élément et selon le site. Les

essais ont été réalisés en condition oxique, 'oxydation des sulfures par 'oxygene du

© 2014 Tous droits réservés.
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milieu entraine une libération importante des métaux. La baisse considérable du
potentiel d’oxydoréduction dans les premieres minutes rend le milieu réducteur ce qui
favorisera la solubilisation des oxydes métalliques. De plus, I'’étude minéralogique des
sédiments (voir chapitre 2) a montré une présence de minéraux carbonatés comme la
calcite (CaCO3) dans les particules. La mise en solution des sédiments va entrainer une

dissolution de ces calcites donc des carbonates selon la réaction suivante :
CaCO3 +H20 + CO, —» Ca2* + 2HCOs3-

Ces trois phénomeénes (oxydation des sulfures et dissolution des carbonates et des
oxydes) sont a l'origine, selon certains auteurs (Rickard et Morse, 2005 ; Blanchard,
2000), de la libération importante des métaux traces dans l'eau dans les premiéres

minutes.

Méme si I'extraction séquentielle a montré que la fraction oxydable (organique) est tres
faible dans les sites de Hann et Guet Ndar, elle est tres importante dans le site de
Cambérene. La libération des métaux traces dans l'eau peut également provenir de
I'oxydation de la matiere organique (Markiewicz-Patkowska et al, 2004; Zoumis et al,
2001; Silva et al, 2013) en particulier dans le site de Cambéréne mais également de la
dissolution des phases réductibles (oxydes de fer et de manganése) dans les sites de

Nguet Ndar et Hann (Gobeil et al, 1987 ; Blanchard, 2000).

L’augmentation de la mobilité des métaux traces est rapidement suivie de sa baisse pour
tous les éléments et tous les sites, toutefois, une augmentation passagere de la mobilité a
été noté notamment pour Cu, Mn, Ni et Pb dans tous les sites, Co essentiellement dans le
site Cambérene et Cr dans le site de Guet Ndar. Les phénomenes d’adsorption et de
précipitation peuvent expliquer la baisse rapide de la mobilité. La cinétique de la
désorption est beaucoup plus lente que celle de 'adsorption donc plus le temps de
contact dure, plus I'adsorption devient importante (Sparks, 1999 ; Sparks et al, 1999), ce

qui réduit la mobilité des métaux traces.

De 1 mn a 8 H de remise en suspension des sédiments, les concentrations du calcium
dans I'eau passent de 4,4 a 7,3 mg.L-1, 2,5 a 3,5 mg.L-'1 et 0,26 a 0,8 mg.L-1 respectivement
pour les sites de Cambéréne, Guet Ndar et Hann. Les mémes observations ont été faites
avec le magnésium dont les concentrations dans I’eau passent pour le méme intervalle
de 0,07 a 0,96 mg.L-1 pour Guet Ndar, 0,34 a 0,35 mg.L-1 pour Hann et 0,16 a 0,89 mg.L-!
pour le site de Cambéréne. On voit donc qu’au moment ou la mobilité des métaux traces
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diminue dans le temps, celle des majeurs augmente. La négativité des coefficients de
corrélation de Pearson calculés entre Ca/Pb (-0,05), Ca/Co (-0,46), Ca/Cu (-0,34), Ca/Ni
(-0,01), Ca/Zn (-0,08), Mg/Co (-0,41), Mg/Ni (-0,19), Mg/Cr (-0,05) et Mg/Zn (-0,17)
confirme I'évolution inversée entre les majeurs et les traces. Il est rapporté dans la
littérature que certains éléments comme le Ca entrent en compétition avec les métaux
traces sur les sites de résorption dans les sédiments (Tam et Wong, 1999 ; Zhao et al,
2013). Il semble que la diminution dans le temps de la mobilité des métaux traces soit
liée a la désorption plus importante des cations comme le magnésium et le calcium. Ceci
par le fait qu'au fur et a mesure que les éléments majeurs liberent leurs sites de
sorption, ceux-ci seraient occupés par les métaux traces ce qui réduit leur mobilité. Des
observations similaires ont été rapportées par Du Laing et al (2008) qui ont indiqué que
les effets de la salinité sur la mobilité des métaux traces ne se produisent que pour les

sédiments de surface.

Il convient de noter que les métaux ne se comportent pas tous de la méme maniere.
L’étude de la cinétique de la mobilité des métaux montre que dans les premieres

minutes deux groupes sont a distinguer selon que le sédiment est pollué ou non :

» Les métaux traces (Cd, Co, Mn) dont la mobilité est plus importante dans le site le
moins pollué (Cambérene) que dans les sites pollués. Des observations similaires
ont été faites par Ferndndez et al (2014) qui montrent que les sédiments les
moins contaminés liberent dans I’eau plus de métaux.

» Les métaux traces comme Cu, Ni, et dans une moindre mesure Pb et Zn qui sont
libérés par les sédiments des sites pollués (Guet Ndar et Hann) en quantité plus

importante que celle libérée par les sédiments du site de Cambérene.

Par ailleurs, le site de Cambéréne présente une forte teneur en carbone organique
sédimentaire (7,21 mg.g'l) comparativement aux autres sites ou la teneur en carbone
organique est beaucoup moins importante. Selon Audry (2003), les constantes de
stabilité des complexes organométalliques pour les cations divalents suivent I'ordre ci-

dessous :
Cu>Zn=Ni>Pb>Co>Mn=Cd

Des lors, on comprend que dans le site de Cambérene, les métaux comme Cu, Ni, Pb et Zn

seraient fortement complexés par de la matiére organique. Ils sont donc moins mobiles
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que les autres métaux (Co, Mn, Ni) faiblement liés aux composés organiques ce qui fait

qu'ils sont plus mobiles.

Au vu de la complexité de tous les phénomenes (adsorption, compétition) et de tous les
parametres (caractéristiques des sédiments) qui peuvent intervenir dans les essais de
remobilisation au laboratoire, il serait important de comparer ces résultats avec les

données de terrain.
V.4.4/ Mobilité des métaux traces dans I'’eau en temps de marée haute

Pour les prélévements effectués directement sur le terrain, I'étude de suivi cinétique n’a
pas été réalisée. Seuls des prélevements de la colonne d’eau apres cinq minutes du début
de la marée montante ont fait I'objet de 'étude. Malgré une mobilité importante des
meétaux traces dans le site de Cambérene, les concentrations de la colonne d’eau de ce
site restent tres faibles comparées aux deux sites pollués. Seules les concentrations en
métaux traces de la colonne d’eau et des essais de remobilisation pour 1 g.L-1 et 5 g.L1
apres cinq minutes de remise en suspension pour les sites de Guet Ndar et Hann sont

représentées dans la figure V.7.
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Figure V.7 : Comparaison entre les concentrations de terrain et de laboratoire dans les
sites de Hann et Guet Ndar apreés cinq minutes de marée et de remise en suspension

Les concentrations des métaux traces déterminées dans les eaux de Hann et de Guet
Ndar sont de maniere générale plus élevées que celles obtenues dans les essais de
remobilisation pour la plupart des éléments. Les métaux comme Cd, Co, Cr, Mn et Zn ont
des concentrations plus importantes dans le terrain que dans les essais, le Zn constitue
I'élément le plus libéré dans les eaux en marée montante. Cependant, pour certains
éléments comme Pb et Ni, le relargage varie selon les sites. A titre d’exemple, la

concentration du Pb dans les essais de remobilisation est plus importante que celle
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trouvée dans les eaux de Guet Ndar contrairement a Hann ou ce sont les essais de
remobilisation qui liberent moins que sur le terrain. Dans le site de Hann, la
concentration dans I'’eau du Ni pour l'essai de 1 g.L-1 est plus élevée que celle mesurée
sur le terrain alors qu’a Guet Ndar, c’est I'inverse qui est noté. Le manganeése, par contre,
montre des concentrations similaires entre les essais de laboratoire et le terrain a Guet
Ndar. Les mémes similarités sont observées pour le cuivre entre la concentration de

I'essai de 1 g.L-1 et celle de la colonne d’eau de Hann.

Les différences observées dans les résultats obtenus entre les mesures de terrain et les
mesures de laboratoire confirment que divers parameétres influent sur le processus
d'extraction / rétention de métaux stockés dans les sédiments. Ayant a l'esprit que le
cycle de marée change deux fois par jour, il est aisé de comprendre la complexité du
processus de transfert de métal entre les sédiments et la colonne d'eau. Toutefois, les
essais de remobilisation permettent d’avoir une idée sur la capacité des sédiments a
pouvoir relarguer les métaux traces lors d’'une modification rapide des conditions

physicochimiques du milieu.
V.4.5/ Relation entre mobilité et biodisponibilité des métaux traces

L’étude des processus régissant la présence de métaux dans les sédiments et I'eau est
d'une importance capitale pour la compréhension de la mobilité, de la réactivité et par
conséquent, la biodisponibilité des éléments traces métalliques toxiques (Du Laing et al,
2009b). La mobilité et la biodisponibilité des ETM sont en grande partie liées a leur
spéciation (Du Laing et al, 2009b) c'est-a-dire les différentes phases sous lesquelles
I’élément est présent dans le compartiment sédimentaire (Uré et Davidson, 2002). Bien
que les ions métalliques libres soient les formes les plus mobiles et biodisponibles
(Prokop et al, 2003), les métaux sous formes moléculaires peuvent également étre
remobilisés. Il est alors important de voir les relations qui existent entre la fraction
réactive donc biodisponible des métaux traces et la capacité de remobilisation des

sédiments en cas d'une remise en suspension (figure V.8).
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Figure V.8 : Variation de la mobilité en fonction de la biodisponibilité des métaux traces en
différents temps dans les trois sites étudiés

Les relations entre la mobilité et la biodisponibilité des métaux traces ont été mises en
évidence par les coefficients de régression déterminés entre ces deux parametres (figure
V.8). Le site de Cambérene qui est le moins pollué montre des coefficients de régression
tres faibles (0,0047 a 1 mn et 0,0004 a 1 heure de remise en suspension). Cela montre
que dans les sites « propres », la remobilisation des métaux traces n’est pas totalement
liée a leur biodisponibilité. Fernandez et al (2014) ont montré que les sédiments les
moins contaminés relarguent davantage. Dans les sites de Hann et de Guet Ndar qui sont
plus pollués par les métaux traces, d’assez bons coefficients de régression sont notés a la
premiere minute de remise en suspension des sédiments avec un coefficient de
régression de 0,84 a Guet Ndar et 0, 60 a Hann ; ces coefficients passent respectivement
a 0,09 et 0,31 apres 1 heure de remise en suspension. Ces observations font penser que

la biodisponibilité des métaux traces dans les sédiments contaminés n’influence la

, Lille 1, 2014
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mobilité qu’au début de la remise en suspension. Il convient alors de retenir qu’en début
de marée ou de crue, les métaux traces biodisponibles dans les sites pollués sont
fortement relargués et que le risque pour les organismes aquatiques augmente.
Néanmoins, ces phénomenes ne durent pas longtemps et en moins d’une heure, les

meétaux biodisponibles sont ré-adsorbés par les particules sédimentaires.

La biodisponibilité joue un roéle important sur la mobilité des métaux traces dans nos
sites contaminés. Selon Huerta-Diaz et al (1998), la fraction réactive c'est-a-dire la
fraction biodisponible des ETM du sédiment correspond a la somme des concentrations
des ETM sur les deux premieres phases porteuses suivant le protocole d’extraction de
Tessier et al (1979). Des lors, il serait intéressant de savoir, dans cette fraction

biodisponible, quelle est la phase porteuse des ETM qui intervient le plus dans le

relargage.
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Figure V.9 : Relation entre mobilité et fractions mobilisables des métaux traces
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La figure V.9 met en évidence les relations qui peuvent exister entre la mobilité et la
phase carbonate d'une part et d’autre part, la mobilité et les phases carbonate et
réductible réunies. Dans le site de Guet Ndar, les coefficients de régression obtenus
entre la mobilité et la premiere fraction et les deux premieres fractions réunies sont
respectivement 0,89 et 0,72. On note que c’est surtout la fraction échangeable qui
intervient dans la remobilisation des métaux traces dans I’eau. Cela montre que dans ce
site, une petite modification du pH peut entrainer une libération importante de métaux
dans la colonne d’eau. La baisse du pH augmente la solubilité des phases tels que les
sulfures et les carbonates; celle-ci conduit a un relargage de métaux sous forme hydratée
et par la suite une augmentation de leur mobilité (Burgess et Scott, 1992 ; Quantin,

2001).

Pour le site de Hann, le coefficient de régression (0,75) relatif aux deux premieres
fractions est plus élevé que celui obtenu pour la fraction échangeable uniquement
(0,36). Cela montre que le relargage des métaux dans ce site serait plutét sensible aux
variations des conditions du potentiel d’oxydoréduction. Les métaux seraient donc
plutdt relargués de la fraction réductible. Une baisse du potentiel redox rend les phases
porteuses oxydes et hydroxydes de fer et de manganeése solubles et par suite les ETM
associés (Davranche et Bollinger, 2001). Contrairement aux deux sites précédents, le
coefficient de régression pour le site de Cambérene est presque nul, ce qui montre
I'influence faible des deux premieres fractions porteuses des métaux traces sur la
mobilité. Comme vu précedemment (figure V.8), la biodisponibilité n’intervenait pas de

maniere significative dans la mobilité des métaux traces dans ce site.
V.5/ Conclusion

La mobilité des métaux traces a I'interface eau/sédiment obéit a un processus complexe.
Diverses techniques ont été mises en ceuvre pour étudier cette mobilité. Le
fractionnement des sédiments a montré que les métaux se répartissent différemment
selon que le site est pollué ou non. S’ils sont plus présents dans les fractions carbonate et
réductible dans les sites contaminés, c’est plutét les fractions oxydable et résiduelle qui
dominent dans les sites « propres». En effet, la mobilité des métaux traces est
étroitement liée a leurs formes particuliéerement dans les sites contaminés. Il convient
cependant de noter que cette mobilité des métaux traces est réduite quand la masse de

sédiment utilisée pour la remise en suspension augmente. Par ailleurs, les quantités de
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métaux relarguées dans le milieu naturel sont en général plus élevées que celles
obtenues en laboratoire. Les processus de relargage des métaux sont tres rapides et les
concentrations maximales de métaux dans 'eau sont notées dans les premieres minutes
puis elles diminuent progressivement. Les essais de remobilisation permettent d’avoir
une idée sur la capacité des sédiments a pouvoir relarguer les métaux traces lors d’une

modification des conditions physicochimiques du milieu.

163

© 2014 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



Conclusion générale et perspectives

Conclusion générale et perspectives

164

© 2014 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



Conclusion générale et perspectives

Conclusion générale et perspectives

La cote de Dakar et I'estuaire de Saint Louis sont qualifiés de microtidal et sont soumis
aux actions de la marée semi-diurne avec un marnage qui oscille entre 0,5 m (période de
mortes eaux) et 1,6 m (période de vives eaux). Les courants de marée assurent, par
I'intermédiaire des chenaux, la dynamique de I'’eau et des sédiments dans I'ensemble du
systeme estuarino-cotier. Ces zones sont caractérisées par une longue saison seche (9
mois) qui comprend une période fraiche et une période chaude et une saison humide et
chaude qui ne dure que trois mois (juillet a septembre). Les maximas de précipitations
sont enregistrés au mois d’aolit et sont toujours inférieurs a 500 mm.an-! depuis le
début de la sécheresse en 1968. En période d’étiage (mai), le débit minimum du fleuve
est de 9 m3.s1 et le maximum (septembre) de 3320 m>.s-1 en période de crue avec un

module moyen annuel de 676 m3.s-1.,

Nos zones d’étude sont marquées par un développement rapide d’'un point de vue
urbanistique et industriel ayant pour conséquence l'utilisation du milieu aquatique
comme un dépotoir pour toute la masse de déchets générée par les activités humaines.
L’urbanisation importante du littoral associée a un accroissement exponentiel de la
population ainsi que la concentration des industries dans ces zones vont entrainer des
conséquences sur l'environnement. Sans réseau d’assainissement développé et en
I'absence d'une réglementation environnementale contraignante, les industries ont
déversé directement leurs rejets sans aucun traitement préalable. A cela, s’ajoute le
réseau d'évacuation des eaux usées totalement orienté vers la mer. Cette situation

pourrait étre a l'origine d’effets néfastes sur I'écosystéeme aquatique et sur la santé des

populations.

En effet, si I'hypotheése d'une contamination du littoral de Dakar s'avere confirmée, il
conviendrait d'établir son état actuel d'une part, et de s'interroger des a présent sur ses
impacts réels ou potentiels sur la flore et la faune marine, et sur I'hnomme. Dans tous les
cas, il serait souhaitable que soit établie une référence de 1'état de la pollution du littoral

de Dakar autant du point de vue physico-chimique que du point de vue biologique.

C’est dans cette optique que ce travail s’est proposé d’évaluer la qualité de ces milieux
cotiers et estuariens. Ainsi nous avons choisi dans cette these de travailler sur deux

matrices différentes mais complémentaires : la colonne d’eau et le sédiment. L’étude de
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la qualité d’'un milieu aquatique ne peut se faire sans tenir compte de la phase solide et,
en particulier, les sédiments de surface qui jouent un réle déterminant dans 1'équilibre

des phases dissoutes et particulaires a 'interface.

En ce qui concerne la colonne d’eau, il a été mis en évidence une contamination plus
importante de l'estuaire pour Co, Cr, Ni, Pb et Zn alors que Cu et Cd constituent les
polluants majeurs dans la cote de Dakar. Par ailleurs, la pollution de nos zones d’étude
est plus importante que celle observée dans les cotes du Congo, du Maroc ou de la
Méditerranée. Les résultats ont montré que les ETM ont tendance a s’accumuler sur les
matiéres en suspension. Le chrome est I’élément le plus lié aux particules alors que le
zinc reste I'élément le plus dissous. Cette répartition des éléments entre la phase
dissoute et la phase particulaire est variable selon les saisons car il a été constaté que la
fraction particulaire augmente en saison seche. Les coefficients de distribution calculés
montrent que Cr, Co, Pb et Cu sont préférentiellement fixés par les matieres en
suspension alors que Cd, Ni et Zn sont plus présents dans la phase dissoute. Dans cette
phase, les métaux peuvent étre labiles donc biodisponibles ou complexés par la matiere
organique ou les anions. C'est ainsi que la spéciation effectuée dans la phase dissoute a
permis de révéler que Zn, Cd, Co, Pb sont tres associés aux composés organiques. De
maniere générale, les résultats ont montré que la fraction organique est tres variable et
dépend du type de colonne d’eau (plus élevée dans la cote que dans l'estuaire) et de la
saison (plus élevée en saison humide qu’en saison seche). De plus, la fraction labile est

controlée par les chlorures dans la cote et le carbone organique dans l'estuaire.

S’agissant de la colonne sédimentaire, leur niveau de contamination ainsi que la
biodisponibilité et la toxicité des ETM ont été évalués par la détermination de divers
indices. Selon les indices de géoaccumulation et les facteurs d’enrichissement calculés,
nos résultats ont montré que les sites étudiés sont fortement pollués en Pb et Cd,
modérément pollués en Cu et Cr et faiblement pollués en ce qui concerne les autres
éléments. Les indices de pollution sédimentaire ont permis de classer les sites par ordre
décroissant de pollution : sites 4 > Site 3 > 1 site > Site 2 dans la cote et, site 5 > Site 7 >
Site 6 > Site 8 dans l'estuaire. Cette classification est en accord avec les sources
potentielles de pollution identifiées dans les différents sites. Par ailleurs, il a été mis en
évidence que la pollution sédimentaire est fortement liée a la charge de pollution c'est-a-

dire aux rejets résultant des activités humaines et industrielles. Pour la biodisponibilité
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et la toxicité potentielle des sédiments, certains éléments comme Cd, Ni, Pb et Zn sont
tres biodisponibles variant de 21 a 88% selon les saisons, par contre d’autres (Co, Cr)
sont moins biodisponibles (< 20%). Les indices de toxicité déterminés sont supérieurs a
1 dans les sites 1, 3, 6 et 7 au moins en saison humide suggérant des effets potentiels sur
les organismes vivant dans la proximité des sédiments. La variabilité saisonniere de la
toxicité des sédiments résulterait de la variation de la fraction biodisponible car les
teneurs en sulfures des sédiments ne montrent pas de différences significatives entre les
saisons. Les résultats sur la toxicité des sédiments ont permis de révéler que la saison
des pluies constitue la meilleure période pour des campagnes de monitoring. D’un point
de vue écotoxicolgique, les teneurs en Cd, Cr, Cu, Ni et Pb sont supérieures a la
concentration seuil a partir de laquelle des effets biologiques sont prévisibles. Ces
valeurs seuils sont des lignes directrices sur la qualité des sédiments relatives aux effets

biologiques nocifs qui peuvent constituer un risque pour la santé des populations.

La mobilité des métaux traces a I'interface eau/sédiment a été également étudiée dans
ce travail. Diverses techniques ont été mises en ceuvre pour étudier cette mobilité. Les
résultats de fractionnement ont montré que les métaux se répartissent dans le sédiment
différemment selon que le site est pollué ou non. S’ils sont plus présents dans les
fractions carbonate et réductible dans les sites contaminés, c’est plutét les fractions
oxydable et résiduelle qui dominent dans le site « propre ». En effet, la mobilité des
métaux traces est étroitement liée a leurs formes particulierement dans les sites
contaminés. Une bonne corrélation a été notée entre la mobilité et la biodisponibilité
d’'une part et la mobilité et la fraction échangeable et carbonate d’autre part. Toutefois,
dans le site « propre », aucune corrélation n’a été observée. Il convient cependant de
noter que cette mobilité des métaux traces est réduite quand la masse de sédiment
utilisée pour la remise en suspension augmente. Par ailleurs, les quantités de métaux
relarguées dans le milieu naturel sont en général plus élevées que celles obtenues en
laboratoire. Les processus de relargage des métaux sont tres rapides et les
concentrations maximales de métaux dans I’eau sont notées dans les premieres minutes
puis elles diminuent progressivement. Les essais de remobilisation permettent donc
d’avoir une idée sur la capacité des sédiments a pouvoir relarguer les métaux traces lors
d’'une modification des conditions physicochimiques du milieu. Si I'objectif d’évaluation
du niveau de contamination du milieu aquatique et ses potentiels effets a pu étre réalisé,

ce travail ouvre plusieurs pistes et perspectives d’étude :
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» Inclure d’autres éléments métalliques toxiques particulierement le mercure
puisque c’est un métal qui peut s’accumuler sur les organismes aquatiques et
entrainer des effets néfastes sur la santé des populations qui consomment les

fruits de mer

» Elargir l'étude a d’autres matrices notamment les produits halieutiques
(poissons, fruits de mer...) afin de mieux éclairer les échanges entres les

différents compartiments du milieu aquatique en ciblant les sites les plus pollués.

» Mener des études complémentaires pour I’évaluation de la toxicité des sédiments
notamment la réalisation du test Microtox pour pouvoir confirmer les données

chimiques.

» Faire un suivi cinétique de la remobilisation des métaux traces en marée
montante sur une période plus longue et en faisant recours a des méthodes

électrochimiques afin de mieux cerner le comportement des métaux.

» Compléter les expériences de remobilisation par des études sur I'adsorption des
métaux traces par les sédiments ce qui pourra permettre de comprendre le

comportement des métaux particulierement lors des rejets dans la colonne d’eau.
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Site 1
Site 2
Site 3
Site 4
Site 5
Site 6
Site 7
Site 8

Site 1
Site 2
Site 3
Site 4
Site 5
Site 6
Site 7
Site 8

Site 1
Site 2
Site 3
Site 4
Site 5
Site 6
Site 7
Site 8
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Annexe 1 : Concentration en ETM des matieres en suspension (ug/L)

Cr

6,364
1,877
1,976
1,377
2,063
3,517
3,504
1,713

1,808
2,520
0,094
3,164
0,112
0,364
2,418
3,138

3,641
2,512
0,301
3,103
3,906
4,633
3,215
5,181

Mn

1,465
0,541
1,022
0,462
2,880
1,150
15,322
2,755

1,471
2,012
0,095
0,810
0,061
0,095
3,895
4,064

3,076
1,745
0,284
1,621
4,751
8,941
6,448
8,052

Co Ni Cu Cd
Saison seche et froide 2013
0,037 1,207 5,474 0,102
0,044 0,247 1,416 0,022
0,188 0,335 1,652 0,027
0,040 0,218 1,088 0,030
0,070 0,556 1,152 0,044
0,075 0,935 2,100 0,240
0,511 1,374 2,064 0,081
0,088 0,514 1,071 0,064
Saison seche et chaude 2012
0,089 0,371 2,985 0,026
0,205 0,711 3,975 0,050
0,004 0,009 0,035 0,000
0,099 0,341 2,737 0,035
0,008 0,021 0,095 0,001
0,023 0,070 0,285 0,005
0,102 0,750 1,505 0,019
0,337 1,423 2,429 0,109
Saison humide et chaude 2012
0,238 0,985 3,661 0,036
0,160 0,408 1,793 0,005
0,013 0,045 0,106 0,001
0,157 0,517 3,563 0,023
0,169 0,441 4,551 0,041
0,517 2,550 2,832 0,080
0,232 1,736 1,994 0,056
0,405 1,974 2,781 0,081

Zn

9,518
1,177
0,554
0,546
0,846
2,052
3,566
0,390

4,010
7,048
0,203
12,074
0,309
1,074
0,061
4,526

7,391
3,231
0,249
18,315
4,971
4,689
2,219
4,458

Pb

0,469
0,073
0,471
0,223
0,168
0,177
5,844
0,180

0,716
1,206
0,014
0,772
0,005
0,018
0,200
0,546

0,825
0,499
0,056
1,414
0,199
0,635
0,184
0,583
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Annexe 2 : Concentration des métaux traces dissous (ug/L) de la colonne d’eau

Site 1
Site 2
Site 3
Site 4
Site 5
Site 6
Site 7
Site 8

Site 1
Site 2
Site 3
Site 4
Site 5
Site 6
Site 7
Site 8

Site 1
Site 2
Site 3
Site 4
Site 5
Site 6
Site 7
Site 8
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Cr

0,647
0,282
0,360
0,332
0,360
0,340
0,312
0,384

0,288
0,331
0,288
0,438
0,378
0,546
0,444
0,414

0,936
0,384
0,396
0,768
0,354
0,276
0,318
0,432

Mn

9,904
0,660
0,192
1,881
0,744
3,748
1,152
0,354

7,981
0,876
1,104
8,042
2,054
6,336
4,878
2,142

9,668
0,612
0,822
12,126
1,872
1,95
1,71
2,352

Co

0,143
0,078
0,096
0,088
0,120
0,104
0,096
0,114

0,189
0,098
0,043
0,113
0,134
0,094
0,107
0,154

0,214
0,191
0,057
0,203
0,161
0,117
0,129
0,173

Ni Cu
Saison seche et froide
1,193 4,502
0,042 0,564
0,120 0,780
0,068 0,624
0,180 0,906
0,100 0,872
0,164 0,612
0,042 0,630
Saison seche et chaude
1,938 3,648
1,488 1,578
1,716 1,968
1,68 2,022
0,324 5,268
2,94 2,724
4,344 1,11
1,458 1,05
Saison humide et chaude
3,504 1,602
1,11 1,254
0,474 1,524
1,656 3,096
0,612 1,758
0,39 2,442
0,402 1,902
0,528 2,232

Cd

0,076
0,098
0,006
0,008
0,012
0,012
0,008
0,018

0,211
0,302
0,268
0,205
0,017
0,016
0,012
0,023

0,260
0,726
0,301
0,373
0,053
0,095
0,064
0,091

Zn

34,373
5,364
6,384
5,052

58,810

20,320

13,660

14,032

39,271
6,786
16,674
17,628
57,01
23,13
26,686
17,472

45,672
4,206
12,546
21,54
42,91
31,95
16,582
4,566

Pb

0,991
0,276
0,360
0,284
0,354
0,296
0,288
0,330

0,264
0,222
0,252
0,258
0,69
2,106
2,034
0,264

1,56
0,336
0,27
0,756
0,264
0,372
0,42
0,612
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Annexes 3 : Distribution granulométrique des sédiments et des matieres en suspension
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Annexe 4 : Distribution géographique de la teneur en ETM (ng/g) des sédiments

3,0

2,0

1,0 -

0,0 -

cd mSSC mSSF mSHC

Site 1 Site 2 Site 3 Site 4 Site5 Site 6 Site 7 Site 8

15

10

Co

-

Site 1 Site 2 Site 3 Site4 Site5 Site 6 Site 7 Site 8

Site 1 Site 2 Site 3 Site 4 Site 5 Site 6 Site 7 Site 8

Site 1 Site 2 Site 3 Site 4 Site 5 Site 6 Site 7 Site 8

Site 1 Site 2 Site 3 Site 4 Site 5 Site 6 Site 7 Site 8

40

30

20

10

-

Site 1 Site 2 Site3 Site4 Site5 Site 6 Site 7 Site 8

1500

1000

500

)
1

_—. T T T T
Site 1 Site 2 Site 3 Site 4 Site 5 Site 6 Site 7 Site 8

150

100

50

Zn

Site 1 Site 2 Site 3 Site 4 Site 5 Site 6 Site 7 Site 8

© 2014 Tous droits réservés.

198

doc.univ-lille1.fr



Annexes

Annexe 5 : Variation des AVS et des SEM (mmole/kg) dans les différents sites
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RESUME

Les écosystémes marins cotiers sont des milieux de plus en
plus affectés par l'activité humaine A cause des rejets urbains
et 'utilisation de 'océan comme dépotoir pouvant mener a
de hauts niveaux de pollution. Cobjectif de cette étude était
de déterminer les profils de concentration en éléments traces
métalliques (Cd, Cr, Cu, Co, Ni, Pb et Zn) des sédiments
dans des zones présumées étre contaminées par les rejets des
eaux usées a Dakar et d’évaluer leur qualité. Pour ce faire, des
échantillons de sédiments ont été prélevés au niveau de cing
points d’évacuation des eaux usées vers la mer a Dakar (Sénégal).
Les résultats montrent des caractéristiques géochimiques
(granulométrie, alcalinité, teneur en carbone organique et en
soufre) comparables. Lévaluation de la qualité des sédiments a
été effectuée par le calcul de divers indices. Un enrichissement
important des sédiments en cadmium et en plomb a surtout
été noté. Llndice de Pollution Sédimentaire (IPS), qui

Auteur pour correspondance :

Téléphone :  (221) 33 824 65 39
Télécopieur : (221) 33 824 65 39

Courriel : cheikh.diop@ed.univ-lille1.fr

© 2014 Tous droits réservés.

ISSN : 1718-8598

estime le degré de contamination d’un site en fonction de
la toxicité relative de chaque métal considéré, fait état d’'une
forte pollution, voire méme d’une dangerosité des sédiments
étudiés. En effet, le cadmium et le plomb, présents en fortes
teneurs dans les sites, contribuent respectivement a I'ordre de
94 % et 5 % a la dangerosité potentielle des sédiments (selon
le classement de I'indice de pollution sédimentaire) alors que
le zing, le cuivre, le nickel et le chrome, également présents en
fortes concentrations, ne représentent que 1 % de la pollution
globale. Des corrélations positives élevées et modérées sont
observées entre Pb/Cd, Pb/Co, Cr/Cu, Cr/Zn, Cr/Fe,
Cr/Mn, Cu/Ni, Cu/Fe, Cu/Mn et Zn/Mn, indiquant leurs
sources communes possibles a partir des activités industrielles
et/ou urbaines ainsi que des comportements comparables dans
le sédiment.

Mots clés Métaux lourds, pollution sédimentaire,
activités urbaines, eaux usées, Dakar.
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ABSTRACT

Coastal marine environments are increasingly affected by
human activity because of urban waste, and use of the ocean
as a dumping ground could lead to high levels of pollution.
The objective of this study was to determine the concentration
profiles of trace metals (Cd, Cr, Cu, Co, Ni, Pb and Zn) in
sediments in areas suspected to be contaminated by discharges
of wastewater from Dakar, and to evaluate the quality of the
sediments. To do this, sediment samples were collected at five
points of sewage discharge into the sea near Dakar (Senegal).
The results show comparable geochemical characteristics
(size, alkalinity, organic carbon content and sulfur content)
at the different sites. The assessment of sediment quality
was performed by calculating various indices. A substantial
enrichment of sediment cadmium and lead was especially
noted. The Sediment Pollution Index (SPI), which estimates
the degree of contamination of a site based on the relative
toxicity of each metal in question, indicated a high degree of
pollution or even an environmental hazard for the sediments
studied. Indeed, cadmium and lead are present at high
concentrations at the sites, each contributing about 94% and
5% to the potential hazard of the sediments (ranked by the
SPI index), whereas zinc, copper, nickel and chromium, also
present at high concentrations, contribute only about 1% to
the overall pollution. High and moderate positive correlations
are observed between Pb/Cd, Pb/Co, Cr/Cu, Cr/Zn, Cr/Fe,
Cr/Mn, Cu/Ni, Cu/Fe, Cu/Mn and Zn/Mn, indicating their
possible common origin from industrial and/or urban sources,
and their comparable behavior in the sediment.

Key words: Trace metals, Sediment pollution, Urban
activities, Wastewaters, Dakar.

1. INTRODUCTION

Les écosystemes marins cotiers sont des milieux de plus
en plus affectés par I'activité humaine. Lindustrialisation et
le développement urbain, agricole ou touristique des villes en
zone cotiere sont les principales causes de 'augmentation de
la pression exercée sur ces milieux (DABY, 2006; HUANG
et al., 2007; MEMET et BULENT, 2012; RAO et al., 2007;
SULTAN ez al., 2011; XUELU et CHEN-TUNG, 2012).
Les industries métallurgiques et mini¢res connues étre des
sources de contamination métallique de 'environnement sont
généralement implantées dans des zones cotieres (AHN er
al., 2005; LEE et CORREA, 2005; ROYCHOUDHURY et
STARKE, 2006). De plus, les rejets urbains et I'utilisation de
P'océan comme dépotoir peuvent mener a de hauts niveaux de
pollution dans les écosystemes marins cotiers (D’ADAMO ez al.,
2008; RAO etal.,2007; SMOLDERS ez al., 2003). En effet, les

© 2014 Tous droits réservés.

eaux usées qui, dans de nombreux pays, ne sont que peu ou pas
traitées, transportent et déversent de nombreux polluants dans
les eaux cotieres favorisant ainsi la bioaccumulation d’éléments
toxiques dans les organismes marins dont le transport le long
de la chaine alimentaire représente un danger pour la santé

humaine (BOENING, 1999; DABY, 2006).

Au Sénégal, la région de Dakar, qui représente 0,3 % de la
superficie du pays, concentre plus de 80 % des industries au
plan national (OIS, 2010) et plus de 25 % de la population.
Malgré cette pression humaine et industrielle, Dakar ne dispose
que d’un réseau d’évacuation des eaux usées et pluviales de
623 km avec une seule station d’épuration et de traitement des
eaux usées. Cette station, qui a un débit moyen journalier de
9 600 m’, ne traite que 13 % du volume d’eaux usées produit
a Dakar (ONAS, 2005). De plus, 70 % des effluents collectés
proviennent des industries (raffinerie, huilerie, poissonnerie,
brasserie) (GAYE et NIANG, 2002). Des lors, d'importantes
quantités d'eaux usées domestiques et industrielles contenant
divers polluants (métaux lourds, colorants, polluants organiques
etc.) sont ainsi rejetées en permanence dans la mer, ce qui s'est
traduit par une dégradation de la qualité du milieu aquatique.

Ce constat a suscité des interrogations quant a la teneur en
éléments chimiques des eaux cotieres de Dakar, en particulier
en métaux lourds, si 'on sait que ces métaux ne sont pas
biodégradables et peuvent entrainer des effets néfastes sur
la flore aquatique, les ressources halieutiques et sur les étres
humains. Or, a4 notre connaissance, aucune étude sur la
pollution métallique de I'eau et des sédiments n’a été effectuée
pour diagnostiquer la qualité du milieu. Lobjectif de cette étude
est de déterminer les profils de concentration en éléments traces
métalliques (Cd, Cr, Cu, Co, Ni, Pb et Zn) des sédiments dans
des zones présumées étre contaminées par les rejets des eaux
usées & Dakar et d’évaluer leur qualité. En effet, les sédiments
contaminés constituent des sources potentielles de pollution de
la colonne d’eau suite a des perturbations physiques (dragage)
ou biogéochimiques (BOUGHRIET ez 4l., 2007).

2. MATERIEL ET METHODE

2.1 Echantillonnage et traitement

Les échantillons de sédiment ont été prélevés au mois
d’octobre 2011 le long de la cote de Dakar au niveau de cing
points d’évacuation des eaux usées vers la mer. Les sites 1 et 2
correspondent aux points de rejet d’eaux usées domestiques
brutes, les sites 3 et 4 aux points de rejet d’eaux traitées par la
station d’épuration et le site 5 au point de rejet d’eaux usées
industrielles et domestiques non traitées (Figure 1).
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Figure 1. Carte de prélévement avec les différents points d’évacuation des eaux usées.
Sampling locations and the various points of wastewater discharge.

Les sédiments ont été prélevés en surface par raclage dans
des tubes de 200 mL qui sont remplis au plein. Au laboratoire,
la couche superficielle du sédiment potentiellement oxydée
par l'oxygene est éliminée et une partie du sédiment est séchée
sous hotte 3 flux laminaire puis broyée dans un mortier et
tamisée 2 63 pm afin d’obtenir la fraction fine. Cette derniére
qui contient essentiellement les métaux lourds est utilisée pour
la détermination du carbone organique particulaire et des
éléments métalliques.

2.2 Techniques analytiques

Le pH a été mesuré in situ dans I'eau par potentiométrie
a laide d’une électrode de verre combinée a une électrode
référence Ag/AgCl, [KCl] = 3M. Lélectrode de mesure a
été introduite dans le sédiment et la lecture est faite apres
stabilisation de lappareil. Lalcalinité, qui correspond a
la quantité d’acide nécessaire a la neutralisation des bases
présentes dans ['échantillon, est déterminée par titrage
potentiométrique avec de I'acide chlorhydrique 0,02M 4 l'aide

© 2014 Tous droits réservés.

d’un titrateur automatique (Metrohm modéle Titrino 736GP)
apreés extraction de I'eau par centrifugation.

Lanalyse granulométrique des sédiments est effectuée a
laide d’'un granulométre laser (Malvern Master-sizer 2000).
En fonction de la taille de leurs particules, les sédiments
sont classés en deux groupes : les sédiments grossiers
(diameétre > 63 pm) constitués de gravier (diamétre > 2 mm)
et de sable (63 pm < diamétre < 2 mm) et les sédiments fins
(diametre < 63 pm) composés desilt (2 pm < diamétre < 63 pm) et
d’argile (diametre < 2 pm) (BELLAIR et POMEROL, 1977).
La teneur en eau est déterminée par différence pondérale avant
et apres séchage du sédiment frais sous hotte a flux laminaire
a la suite de la stabilisation de la masse. Le carbone total
particulaire, I'azote et le soufre sont déterminés sur la fraction
63 pm du sédiment a 'aide d’un analyseur élémentaire (CHNS
Thermo Scientific, Flash 2000) équipé d’un détecteur interne
TCD. La calibration de I'appareil s'est faite avec un standard
de sol et l'oxydation se fait a 950 °C. Le carbone organique
est estimé en faisant la différence entre le carbone total et le
carbone inorganique obtenu aprés calcination du sédiment a

doc.univ-lille1.fr
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450 °C pendant 24 h, ce qui permettait d’éliminer la matiere
organique.

Les éléments métalliques totaux du sédiment sont
analysés a 'ICP-OES (Thermo Scientific, iCAP 6000 Séries)
et 'ICP-MS (Varian 820-MS) aprés minéralisation totale de
la fraction sédimentaire 63 pm. Cette attaque est effectuée
selon le protocole proposé par OUDDANE (1990) et modifié
par BILLON (2001). Environ 200 mg de sédiment sont
introduits dans un réacteur en téflon et on a ajouté 5 mL
d’acide fluorhydrique 40 %, 5 mL d’acide chlorhydrique
37 % et 2,5 mL d’acide nitrique 69 %. La minéralisation est
effectuée au micro onde (CEM Corporation, Mars 5 x-pres)
a 180 °C pendant 25 minutes et la neutralisation de I'acide
fluorhydrique se fait en ajoutant de I'acide borique 4 %. A la
fin de la neutralisation, le minéralisit est versé dans un tube en
téflon de 50 mL qui est complété avec de 'eau ultra pure au
volume puis fileré. Cette procédure a été validée en pratiquant
la méme extraction sur un sédiment standard certifi¢é HISS-1
(Conseil national de recherches du Canada, matériaux de
référence certifiés, sédiments marins) et les résultats obtenus
sont comparés aux valeurs certifiées dans le tableau 1.

3. RESULTATS ET DISCUSSION

Les parametres mesurés sont résumés dans le tableau 2.
Les valeurs de pH dans les cing sites sont basiques variant
de 9,02 4 9,66 avec une moyenne de 9,2 + 0,27. Les eaux
interstitielles présentent une alcalinité variant de 7 mmoleseL"
2 9,6 mmoleseL"! avec une moyenne de 8,52 + 1,02. Il existe
une corrélation positive entre le pH et I'alcalinité.

La distribution granulométrique des sédiments est
représentée dans la figure 2. Elle montre que la fraction

Tableau 1. Valeurs mesurées et certifiées des éléments traces
métalliques (mgekg™) du sédiment standard certifié
HISS1-1.

Tablel. Measured and certified concentrations of trace
metals (mgokg’) in the sediment standard reference
material HISS1-1.

Eléments Mesurés Certifiés
Al 7,3+0,5 7,3+0,5
Cd 0,028+0,005 0,024+0,009
Cr 3948 30+6,8
Cu 2,16+0,56 2,29+0,37
Ni 2,2+0,3 2,16+0,26
Pb 3,25+0,32 3,13+0,4
7Zn 4,7+0,6 4,94+0,79

© 2014 Tous droits réservés.

inférieure 2 63 pm est dominante, variant entre 55 et 65 % en
fonction des sites. Nos sédiments semblent donc homogenes de
par leur texture, ce qui réduirait les éventuels artéfacts d’origine

physique.

Lanalyse élémentaire montre que nos échantillons sont
pauvres en carbone organique avec une teneur moyenne de
0,12 + 0,04 %. La détermination du rapport C/N donne une
valeur moyenne de 24,9 + 8,4. A I'équilibre, un rapport C/N
compris entre 6 et 7 correspondrait au phytoplancton marin
frais. Dans nos sédiments, ce rapport varie entre 12,6 et 33,2,
suggérant la présence de matieres organiques relativement
anciennes et réfractaires comme les substances humiques. Ce
rapport élevé indique également une origine de la matiere
organique probablement terrigéne (SUFFET et MCCARTHY,
1987). Le ratio S/C montre une certaine disparité entre les sites
avec des valeurs tres faibles qui varient de 0,12 (site 3) 2 0,69
(site 5) donnant une moyenne de 0,27 + 0,24. Ces données
suggerent, d'une part, que la plupart du temps, le dépot
du sulfure dans nos sédiments se fait en condition oxique
(MORSE et BERNER, 1995) et, d’autre part, témoignent
d’une oxygénation suffisante de 'interface eau/sédiment. Par
ailleurs, les ratios C/N et S/C obtenus dans notre étude sont
comparables a ceux obtenus par MBASSANI ez a/. (2003) au
niveau de la plate-forme atlantique sénégalaise avec des valeurs
moyennes respectives de 23 et 0,36 avec les mémes disparités
que nous avons notées.

Les teneurs en éléments traces métalliques des sédiments
par attaque totale montrent que le Cd et le Pb ont des
concentrations tres fortes par rapport aux valeurs obtenues par
KIKOUAMA et al. (2009) a Dakar dans le kaolin (Tableau 2).
Les autres éléments présentent des teneurs moins importantes.
Pour évaluer le niveau de pollution des sédiments, nous avons
déterminé un certain nombre de paramétres de qualité qui sont
le facteur d’enrichissement, 'indice de pollution sédimentaire

(IPS) et I'indice de charge de pollution (PLI).

3.1 Facteur d'enrichissement

Les métaux sont principalement associés aux particules
fines (argiles, oxydes et hydroxydes de fer, mati¢res organiques,
sulfures, etc.), et il serait donc nécessaire d’exprimer les
concentrations des éléments traces métalliques (ETM) en
fonction d’un paramétre lié a la granulométrie des sédiments.
Pour cela, nous avons choisi de normaliser les concentrations
des ETM mesurées par rapport a I'aluminium, constituant
majeur des minéraux argileux, et qui s'avere étre un bon traceur
de la fraction fine. De plus, cet élément se trouve en fortes
concentrations dans les sédiments de sorte qu'un enrichissement
artificiel lié 2 un apport anthropique est peu probable et étant
donné qu’il est un élément réfractaire, sa diffusion massive
vers I'eau ne se produit pas. Cette normalisation, qui consiste
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Tableau 2.  Paramétres physicochimiques et teneur en métaux lourds des sédiments.
Table 2. Physicochemical characteristics and trace metal concentrations in sediment samples.
. AIC AT . 7 . -1
Sites pH (mM) Eléments traces métalliques (pgekg™)
Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn
1 9,02 7 600 3000 35 650 8 800 6750 53 450 12 800
2 9,66 9,6 673 2211 46 250 25673 10 192 77 451 26730
3 9,07 9 509 7222 11 343 5416 9 444 65 509 3981
4 9,02 8 734 11 376 7 889 5504 4908 115917 2706
5 9,23 9 727 2454 38727 4500 5 454 61 181 30 818
Moyenne 9,2 8,5 648 5252 27 972 9978 7 349 74 701 15 407
KIKOUAMA et al. (2009) 440 6 820 51 400 24 840 12 550 12 685 45130
120%
100% 1
80% O Sable 63 pm - 2mm
BO% B Sit 2-63pum
A0% @ Argile < 2 pm
20%
0% T — T T . T
Sitel Site? Sied Sied Sies
Figure 2. Répartition granulométrique des sédiments.

Size distribution of the sediments.

a exprimer le ratio de la teneur d’'une substance donnée par
rapport a celle du facteur normalisant, ici Al, permet ainsi
de définir le facteur d’enrichissement FE d’un élément trace
métallique donné dans le sédiment. Ce facteur d’enrichissement
est exprimé par la formule suivante (Equation ) :

FE = {Me/ Al} /{Me/ Al} (1)

sediment reference

Les facteurs d’enrichissement calculés (Tableau 3) pour
nos sites montrent une forte contamination en Cd et en
Pb (FEmoyen Cd = 23 et FEmoyen Pb = 86) et un faible
enrichissement pour les autres éléments par rapport aux valeurs
de fond géologiques produites par KIKOUAMA ez al. (2009).
Selon la classification de SAKAN ez al. (2009), les sites 1, 2, 3
et 4 sont sévérement contaminés en Cd (10 < FECd < 25) et
le site 5 est tres sévérement enrichi (25 < FECd < 50); pour
Ienrichissement en Pb, le site 1 est trés sévérement enrichi
(25 < FEPb < 50), les autres sites montrent une contamination
extrémement sévere (FEPb > 50). Cet enrichissement témoigne
d’une forte pollution, d’ott I'intérét de faire un carottage pour
étudier I'historique de cette pollution. S’agissant du Cu, Cr, Ni
et Zn, les sites 1, 2, 3 et 4 présentent un enrichissement modéré
(5 < FE < 10); par contre, le site 5 donne une contamination
modérément sévere. D’aprés ZHANG et LIU (2000), un FE

© 2014 Tous droits réservés.

compris entre 0,05 et 1,5 indique que le métal est entierement
cristallisé dans le sédiment alors qu'un FE supérieur a 1,5
suggere une origine anthropique. Dans cette étude, la moyenne
des FE de tous les métaux est supérieure a 1,5, suggérant

lorigine anthropique des métaux dans le sédiment.

3.2 Indice de pollution sédimentaire

Le calcul des facteurs d’enrichissement a permis d’établir un
classement de nos sédiments en fonction de leur contamination
métallique mais il ne prend pas en compte la notion de toxicité
liée a chaque métal. Ainsi, RUBIO ez 4/ (2000) ont introduit
lindice de pollution sédimentaire (IPS) qui est la somme
linéaire de FE prenant en compte la toxicité relative de chaque
métal en lui affectant un facteur pondérateur. Un poids de 1 est
assigné a Cr et Zn, 2 a Cu et Ni, 5 a Pb et 300 a Cd (RUBIO
et al., 2000; SINGH ez al., 2002). Ainsi, IPS peut étre exprimé
par la formule suivante (Equation 2) :

IPS = X(FE_*W. )/ LW, )
avec :
FEm : facteur d’enrichissement du métal m;
Wm: poids de toxicité ou facteur pondérateur du métal m.
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Tableau 3. Facteur d’enrichissement (FE) et Indice de Pollution Sédimentaire (IPS) des sites étudiés.
Table 3. Enrichment factor (EF) and Sediment Pollution Index (SPI) for sediments from the studied

sites.

Sites Cd Cr Cu Ni Pb Zn Co IPS

1 14,7 7,5 3,8 5,8 45,9 3,1 4,7 15,1

2 17,7 10,4 11,9 9,4 70,6 6,8 3,7 18,4

3 13,3 2,5 2,5 8,7 59,5 1,1 12,2 13,9

4 20,5 1,8 2,7 4,8 112,2 0,7 20,5 21,6

5 48,8 22,3 5,3 12,8 142,7 20,2 10,6 49,7
Moyenne 23 9 5 8 86 6 10 23,7

LIPS saccompagne de cinq classes de pollution qui se
repartissent entre le sédiment sain (0 < IPS < 2) et le sédiment
dangereux (IPS > 20) (SINGH ez al, 2002). Sur la base de
cette classification, les sites 1, 2 et 3 sont fortement pollués
(10 < IPS < 20) alors que les sites 4 et 5 sont dangereux
(IPS > 20) (Tableau 3). Ainsi, nos sites peuvent étre classés
par ordre croissant de pollution de maniere suivante
site 3 — site 1 — site 2 — site 4 — site 5. Ce classement montre
que la station d’épuration ne parvient pas a traiter toutes les
eaux usées, ce qui peut expliquer I'IPS élevé (21,4) du site 4;
par contre, 'IPS 49,7 du site 5 témoigne du déversement
des eaux industrielles non traitées dans ce milieu. Les fortes
pollutions notées dans les sites 1, 2 et 3 peuvent s’expliquer par
le non-traitement des eaux usées urbaines qui y sont rejetées.
En outre, le Cd et le Pb contribuent respectivement a I'IPS a
Pordre 93 % et 6 %; les autres éléments ne représentent que
1 % de cet indice.

3.3 Pollution Load Index (PLI)

Pour mettre en exergue I'impact des activités urbaines sur
la qualité des sédiments, 'indice de charge de pollution (PLI)
introduit par TOMLINSON ez al. (1980) est déterminé selon
la relation suivante (Equation 3) :

PLI= (FE,, *FE_, *...EF, )" 3)

Dans ce travail, Cr, Cu, Cd, Ni, Pb et Zn ont fait 'objet
d’une évaluation, ce qui fait que n = 6. Les valeurs de PLI
calculées pour les sites 1, 2, 3, 4 et 5 sont respectivement 8;
14; 6; 6 et 24. Ces résultats sont en corrélation avec les valeurs
d’IPS obtenues (Figure 3). Ce graphique suggeére que plus la
charge de pollution est importante, plus le sédiment est pollué.
Cependant, il est judicieux de souligner la valeur élevée de R?
(0,82) qui est peut-étre trompeuse, d’autant plus qu'elle est
surtout influencée par la forte valeur de I'IPS notée au site 5 et
due aux rejets industriels. Néanmoins, la charge de pollution
est proportionnelle 4 la quantité d’eaux usées rejetées, donc a
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'urbanisation, ce qui confirme les indices obtenus dans nos sites
a 'exception du site 5 ol on peut constater que 'urbanisation
est moins importante mais les activités industrielles sont
dominantes.

3.4 Relation entre éléments

Le tableau 4 présente la matrice des coeflicients de
corrélation des métaux lourds dans les sédiments de la zone
urbaine de Dakar. Des corrélations positives élevées et modérées
sont observées entre Pb/Cd, Pb/Co, Cr/Cu, Cr/Zn, Cr/Fe,
Cr/Mn, Cu/Ni, Cu/Fe, Cu/Mn et Zn/Mn, indiquant leurs
sources communes possibles & partir des activités industrielles
et/ou urbaines ainsi que des comportements comparables dans
le sédiment. Par ailleurs, en condition oxique, les hydroxydes
de Fe et de Mn sont sous une forme oxydée influencant de
maniére importante le comportement de certains métaux
dans les écosystemes aquatiques (HOROWITZ, 1991). Les
corrélations négatives notées avec le Fe et le Mn vis-a-vis du
Cd, Co et Pb montrent que ces hydroxydes ont précipité ces
éléments au sein du sédiment. De plus, les teneurs faibles de
nos sédiments en carbone organique peuvent expliquer que
les hydroxydes de Fe et de Mn seraient les principales phases
fixatrices des métaux d’autant plus qu’il s'agit de sédiment de
surface donc les sulfures seront sous forme oxydée ne pouvant
pas ainsi piéger les métaux.

4. CONCLUSION

Lévaluation de la qualité des sédiments a été effectuée par
le calcul de divers indices. Un enrichissement important des
sédiments en cadmium et en plomb a été surtout noté. LIPS
qui estime le degré de contamination d’un site en fonction de
la toxicité relative de chaque métal considéré fait état d’une
forte pollution, voire méme d’une dangerosité des sédiments
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Figure 3. Pollution sédimentaire vs. charge de pollution urbaine.
Sediment pollution vs. urban pollution load.

Tableau 4.  Corrélation entre les éléments métalliques dans le sédiment.
Table 4. Inter-element correlation matrix for trace metals in sediments.
Eléments Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn Fe Mn

Cd 1
Co 0,04 1
Cr 0,23 -0,94 1
Cu 0,08 -0,46 0,62 1
Ni -0,61 -0,34 0,25 0,67 1
Pb 0,52 0,79 -0,55  -0,01  -0,32 1
Zn 0,43 -0,83 0,89 0,45 0,09 -0,42 1
Fe -0,14 -0,69 0,73 0,65 0,38 -0,47 0,36 1
Mn -0,07 -0,84 0,93 0,8 0,44 -0,45 0,67 0,91 1

étudiés. En effet, le cadmium et le plomb, présents en fortes
teneurs dans les sites, contribuent respectivement de 'ordre de
94 % et 5 % a la dangerosité potentielle des sédiments (selon
le classement de I'indice de pollution sédimentaire) alors que
le zing, le cuivre, le nickel et le chrome, également présents en
fortes concentrations, ne représentent que 1 % de la pollution
globale. Cet indice élevé, qui a permis de classer les sites par
ordre croissant de pollution, n’est pourtant pas forcément un

© 2014 Tous droits réservés.

signe de toxicité réelle vis-a-vis des organismes benthiques
présents dans les sédiments. Il s’avére donc nécessaire d’évaluer
la toxicité des métaux par des études qui vont prendre en compte
leur biodisponibilité, car ils peuvent étre piégés par les sulfures,
et de confirmer par des bioessais. Par ailleurs, les données du
PLI montrent que cette contamination est principalement due
aux activités humaines et industrielles.
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