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RESUME

DYNAMIQUE SEDIMENTAIRE ET MECANISMES DE TRANSFERTS DES
METAUX/METALLOIDES DANS UN ECOSYSTEME CONTAMINE : LA RADE DE TOULON

Les écosystemes cotiers méditerranéens sont soumis a de multiples sources de
contamination (activités agricoles, industrielles et touristiques) impactant a des degrés divers
les compartiments environnementaux (colonne d'eau, sédiments, biota, ...). En particulier, des
études precédentes ont démontré que les sédiments de la Rade de Toulon présentent un niveau
de multi-contamination trés important, qui pourrait avoir des conséquences non-négligeables
sur I'écosystéme cotier, ce qui necessite la réalisation de différentes études complémentaires
visant a mieux comprendre les processus régissant le transfert potentiel des polluants vers le
milieu environnant. Dans ce contexte, les objectifs de cette these consistent a étudier les
processus contrdlant la dynamique des polluants inorganiques dans la colonne sédimentaire et
a l'interface eau/sédiment et a évaluer leur remobilisation potentielle vers la colonne d'eau.
Trois modes principaux de dispersion peuvent conduire a une remobilisation des
contaminants: (1) la diagenése précoce mobilisant des éléments nutritifs et des éléments traces
métalliques et métalloides, (2) la remobilisation des contaminants lors de remises en
suspension sédimentaire, et (3) le flux diffusif a l'interface eau/sédiment en lien avec la
mobilité des contaminants dans la colonne sédimentaire. Pour atteindre ces objectifs, ce projet
de thése combine des approches in-situ (carottage d'interface, extraction de I'eau interstitielle,
traitement/analyse des eaux interstitielles et des fractions solides, ...), des expériences en
laboratoire (suivi cinétique de la remobilisation des contaminants lors des mélanges
eau/sédiment, extractions séquentielles...), des outils de modélisation (calcul de la spéciation
chimique, simulation de la partition dissous/particulaire, simulation des profils sédimentaires,
réactivité de la matiére organique, ...) ainsi que le tracage des sources de contamination et de
leur transfert entre différents compartiments environnements a l'aide des isotopes stables du
Pb. Ces travaux ont été réalisés en étroite collaboration avec le LASEM et avec la
contribution de différents partenaires (EPOC/Université de Bordeaux, Ruder Boskovic¢
Institut/Croatie, CAM/Université de Lausanne/Suisse, IFREMER, IRSN, ...).

Mots-clés : rade de Toulon, dynamique sédimentaire, processus de transfert, diagenese

précoce, éléments traces métalliques et métalloides, matiere organique.



ABSTRACT

SEDIMENTARY DYNAMICS AND TRANSFER MECHANISMS OF METALS/METALLOIDS
WITHIN A CONTAMINATED ECOSYSTEM: TOULON BAY

Mediterranean coastal ecosystems are exposed to several contamination sources
(agricultural, industrial and touristic activities) impacting the environmental compartments
(water column, sediment, biota ...) at various scales. Some previous studies showed, in
particular, that the sediments of Toulon Bay present important contents of several
contaminants, which may have non-negligible impacts on the coastal ecosystem, and which
require further studies to better understand the processes governing the potential pollutants
transfer to the surrounding environment. In this context, the objectives of this PhD are to
study the processes controlling the inorganic pollutants dynamic in the sediment column and
at the sediment/water interface and to assess their potential remobilization to the water
column. Three main modes of dispersion can lead to contaminants remobilization : (1) the
early diagenesis mobilizing nutrients, trace metals and metalloids, (2) the contaminants
remobilization during sediment resuspension events, and (3) the diffusive flux from the
sediment/water interface due to the sedimentary mobility of contaminants. To achieve its
goals, this PhD project combines in-situ approaches (interface coring, extraction, treatment
and analysis of porewater and solid fractions, ...), laboratory experiments (kinetic monitoring
of contaminants remobilization during sediment resuspension, sequential extractions, ...),
modeling tools (chemical speciation calculation, dissolved/particulate partition simulation,
depth profiles simulation, organic matter reactivity, ...) and contamination sources tracking
and transfer between various environmental compartments using Pb stable isotopes. These
studies were performed in close cooperation with the LASEM and with the contribution of
different partners (EPOC/University of Bordeaux, Ruder Boskovi¢ Institute/Croatia,
CAM/University of Lausanne/Suisse, IFREMER, IRSN, ...).

Keywords : Toulon Bay, sedimentary dynamics, transfer process, early diagenesis, metallic

and metalloid trace elements, organic matter.
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INTRODUCTION

INTRODUCTION

Une grande partie de la Terre est couverte d’océan et de mer (362><106 kmz2 ou 70.8
%). Ce compartiment marin est le réservoir majeur du carbone [~50 et ~70 fois le stock de C
dans 1’atmosphére et dans la végétation terrestre mondiale, (Houghton, 2003)]. Le cycle du
carbone océanique joue un réle important de pompe du CO, atmosphérique par voie physique
(dissolution du CO, dans des eaux froides puis transport vers régions tropicales) ou
biologique (production primaire transformant du carbone inorganique en carbone organique).
Des organismes photosynthétiques (phytoplancton) constituent ainsi le premier maillon de la
chaine trophique et de la biodiversité océanique. Le milieu océanique est en connexion avec
des continents par des zones cotiéres, comptant 1.6x10° km de cote, partagées sur 123 pays.
Les milieux marin et cétier sont distingués, par convention, par la profondeur d’eau : a partir
de 50 km jusqu’au large pour le milieu marin et de 50 km vers les continents pour le milieu
cotier (UNEP, 2006). Ces milieux sont des écosystemes trés productifs, fournissant
abondamment des ressources a la société humaine : alimentation (péche, aquaculture),

matériaux et produits a haut potentiel biologique (produits pharmaceutiques). ..

Le milieu c6tier, malgré sa surface limitée (7% de la surface océanique), joue un réle
important du cycle biogéochimique des ¢léments, due a son positionnement d’interface entre
continents et océans (15% de production primaire, 80 % dans I’enfouissement de la matiere
organique, 90 % de la minéralisation sédimentaire...(Gattuso and Smith, 2011)). De plus, la
pression anthropique sur ce milieu particulier est importante de par la grande densité
démographique (40% de la population mondiale vivant a 100 km des cotes), et de nombreuses

activités anthropiques (industries, touriste, péche et aquaculture...).

Les activités humaines, notamment I’agriculture (y compris 1’aquaculture) et
I'urbanisation libérent une grande quantité de matiere carbonée et nutritive dans le milieu. Les
rejets urbains et le lessivage des bassins versant agricoles sont responsables de
I’eutrophisation du milieu naturel (Paerl, 2006, 2008; Selman and Greenhalgh, 2009; Oursel
et al., 2013). De plus, les activités industrielles et touristiques (activités nautiques) entrainent
une contamination de 1’environnement par une multitude de polluants (Mufioz et al., 2004;

Cloquet et al., 2006; Turner, 2010; Tessier et al., 2011). Des métaux et métalloides,
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normalement considérés comme éléments traces (ETMM, concentration < 1 pg L™) peuvent
étre retrouvés a des concentrations importantes non seulement dans des compartiments
naturels (eau, sol, sédiments...) mais aussi dans la biosphére (Bocher et al., 2003; Casas and
Bacher, 2006; Lafabrie et al., 2007; Vicente-Martorell et al., 2009). Si les apports particulaires
continentaux et les détritus de la production primaire marine ont un cycle dans la colonne
d’eau, ils finiront par étre deposés sur les sédiments avec les contaminants qu'ils transportent
(McKay and Pedersen, 2008; Larrose et al., 2010; Cossa et al., 2014a; Oursel et al., 2014).
L'étude de la dynamique des contaminants dans ce compartiment et de leur transfert vers le
milieu environnant passe par une compréhension des mécanismes contrélant leur dynamique.
Ceci constitue une clé majeure pour évaluer le risque que représente une contamination des

sédiments sur I’écosystéme, indispensable a la bonne gestion des zones cétiéres.

Suite a la prise de conscience de ces problématiques de présence et d’accumulation
des polluants chimiques dans le milieu cotier, des réglementations et actions nationales et

internationales ont été mises en place afin de préserver et restaurer le milieu naturel.

- Regional Sea Programmes initiés par UNEP (United Nations Environment
Programme) avec des plans d’action dés 1975 pour la zone Méditerranéenne. La convention
de Barcelone de la protection du milieu naturel contre la pollution (1976) a été adoptée et
mise en vigueur en 1978. Divers autres protocoles et plan d’actions ont été mis en place.

- La Directive Cadre sur I’Eau (DCE, 2000/60/CE) établit des objectifs pour atteindre
un bon état des eaux en 2015, de réduction voire de suppression des rejets des substances
dangereuses.

- La Directive Cadre Stratégie pour le Milieu Marin (DCSMM, 2008/56/CE) établit un
cadre d’action dans la politique pour le milieu marin en y intégrant des objectifs

environnementaux.

Dans ce contexte, ce travail de thése porte sur I’étude de la « Dynamique sédimentaire
et mécanismes de transferts des métaux/métalloides dans un écosystéme contaminé : la Rade
de Toulon ». Ce travail s’inscrit dans la suite des actions du Contrat de baie n°1 (2003-2009)
et répond aux enjeux du contrat de baie n°2 (2013-2018) et aux objectifs de mesures, de
surveillance des eaux fixés par le SDAGE (Schéma Directeur d’Aménagement et de Gestion
des Eaux) et du Programme d’Action pour le Milieu Marin (PAMM). Des sédiments trés
contaminés de la rade de Toulon (Tessier et al., 2011; Tessier, 2012; Cossa et al., 2014b;

Dang et al., 2014; Pougnet et al., 2014) peuvent étre une source de pollution pour
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I’écosystéme, nuire au cadre de vie et mettre en péril certaines activités économiques
(tourisme et aquaculture) de la région. Ce travail de recherche a pour but de vérifier et de
comprendre des meécanismes biogéochimiques responsables de la mobilisation des
contaminants et le transfert dans les compartiments avoisinants. Les résultats acquis doivent
démontrer le potentiel du risque, apporter des aides a la décision pour les gestionnaires de
facon a gerer a ’avenir le stock des sédiments contaminés, et pour mettre en place des outils

permettant de maintenir des conditions optimales a 1’écosystéme.
Ce manuscrit est organisé de la facon suivante :

Le Chapitre | a pour but de présenter le transfert et le cycle des éléments dans un
écosystéme cotier ainsi que I’interaction entre les différents compartiments. Des processus
physiques et biogéochimiques contrélant la mobilité élémentaire dans le compartiment
sédimentaire y sont présentés, ainsi que le risque vis-a-vis la biosphere. Les caractéristiques
géographiques, morphologiques, historiques et socio-économiques du systeme étudié

permettent de positionner la spécificité de cet écosystéme.

Le Chapitre Il détaille les approches appliquées dans cette étude : la méthodologie, les
outils expérimentaux et analytiques, la modélisation et le traitement statistique multivarié de
données. Ce chapitre consiste a présenter la base de ce travail sur le préléevement des carottes
de sédiments (50 cm ~ 250 ans d’historique) en fonction des saisons (14 mois). L’étude des
paramétres physico-chimiques, la concentration de divers types d’éléments (nutritifs, ETMM,
matiére organique dissous), la distribution solide des éléments (par extraction) couplés aux

outils de modélisation permettent d’appréhender la dynamique des éléments.

Le Chapitre III s’intéresse a la force motrice des réactions biogéochimiques ayant lieu
dans les sédiments: la minéralisation bactérienne de la matiére organique sédimentaire
(MOS). Ce chapitre permet de comprendre la dynamique des éléments de type nutritifs (N, P,
Si) et propose une extension du modele de dégradation de la MOS par le suivi de ses produits
finaux de dégradation et de ses caractéristiques optiques (absorbance et fluorescence). Ces
outils sont utilises comme indicateur de masse moléculaire et de 1’état de dégradation de la
matiére organique (MO). Le suivi temporel permet de démontrer la saisonnalité des
parametres physico-chimiques de la colonne d’eau, ainsi que la réactivité de dégradation de la

matiere organique sédimentaire.
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Le Chapitre IV porte sur l'étude de la dynamique sédimentaire de I’arsenic, un
métalloide ubiquiste dont les connaissances sur la mobilité dans un milieu anoxique sont
relativement peu documentées. Le controle de Fe, S et de la MO sur As dans des sédiments
suboxiques et anoxiques est explicité en combinant des approches expérimentales et des outils
de modélisation. Le modele de distribution d’As entre la phase solide (majoritairement par
adsorption) et dissoute (complexation avec des cations majeurs et la MO) a permis de
démontrer le réle de la MO sur la mobilité d’As en proposant une constante d’équilibre de

réaction.

Le Chapitre V suit le méme schéma que le chapitre précédent, en présentant cette fois
la mobilité des éléments traces métalliques (ETM) dans les sédiments et la colonne d’eau. Des
réactions diagénétiques impliquant la transformation des phases porteuses (oxydes de Fe, Mn)
et le cycle sédimentaire du S contrdle la dynamique des ETM. Un modele de compétition
entre la précipitation sous forme de sulfures des ETM (notamment Cu et Pb) et la
complexation des éléments dissous permet d’identifier le réle de la MO et des formes

polysulfures sur la mobilité de ces métaux.

Le Chapitre VI se focalise sur un seul contaminant, le plomb, avec pour objectifs
d'évaluer les sources puis les processus de transferts de cet élément entre différents
compartiments de la Rade de Toulon : les sédiments, la colonne d'eau et un organisme
biologique cible, la moule (Mytilus galloprovincialis). Pour cela, différentes approches ont été

couplées, en association avec I’utilisation des isotopes stables du Pb.
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CHAPITRE I : GENERALITES

Ce chapitre permet de situer les objectifs de ce travail portant sur la mobilité de
certains ¢éléments dans 1’écosystéme cotier en se référant a la littérature scientifique et au
contexte du systeme etudié. La premiére partie sera réservée a faire un bilan sur les apports
élémentaires dans une zone c6tiére ainsi que le comportement de ces derniers lors du
changement des conditions physico-chimiques entre compartiments. La partie suivante
présente des processus sedimentaires susceptibles de contréler la mobilité des élements, en
prenant du recul sur des spécificités de ce compartiment particulier (les sources de sédiments,
les phases porteuses, les réactions mises en jeu...) et dans I’interaction avec des
compartiments avoisinant (la colonne d’eau et également les organismes vivants). La derniere
partie de ce chapitre est réservée a détailler les particularités morphologiques, historiques et
socio-économiques du milieu étudié : la rade de Toulon en passant par le fonctionnement du

systeme de la mer Méditerranée.
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I-1. Cuycle des éléments dans un écosysteme cotier

La composition chimique d’un compartiment naturel est définie par sa propre nature et
dépend de ses interactions avec d’autres compartiments avoisinant. La composition de 1’océan
résulte ainsi des influences de différents réservoirs géochimiques sur lui-méme. Des
parametres propres de I’océan, notamment physico-chimique et biologique, exercent un
contréle sur le cycle géochimique interne des éléments et de leurs isotopes dans I’océan
(Elderfield, 2003). La composition relativement constante des composants majeurs (Na',
Mg*, Ca®*, K*, Sr**, CI', SO,%, HCO3, Br, COs*, B(OH)s, B(OH),, F) de I’cau de mer
(Millero et al., 2008) démontre que la chimie de 1’océan refléte et intégre 1’évolution de la
Terre a travers sa composition. Pour le cas concret d’un écosystéme cotier, le systéme est
dynamique, complexe et la proximité avec le milieu terrestre peut apporter de nouveaux
éléments. Ces apports peuvent modifier 1I’équilibre du milieu, et peuvent se traduire par (1)
une diminution des concentrations des éléments par dilution ou (2) une contamination du
milieu [apport urbain, industrie... (Laubier, 2005)]. Cette partie consiste a décrire des

processus majeurs contrélant la dynamique des éléments dans un écosystéme cotier.

I-1.1. Apport élémentaire des différents compartiments d'un écosystéme cotier

Le fonctionnement d’un écosysteme cotier est complexe, en raison de la grande
dynamique des processus ayant lieu a cette interface des systéemes (terre/fleuve/mer,
cote/large, air/eau/sédiment...). Cette dynamique est influencée par des paramétres spatiaux et

temporels et impacte directement la composition du milieu.
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La figure 1-1 schématise les différentes interactions entre compartiments d’un
écosysteme cotier. Les apports fluviaux, atmosphériques, biologiques et sédimentaires seront
détaillés dans les sections indiquées. Puis, trois processus majeurs contrélant la mobilité

sédimentaire des éléments seront présentés dans la section suivante.

@

Biomass (1-1-1-2.)

ek
&dissolved'

mattern, ¢ Sediment/water interactions

(1-1-1-4. & 1-2-3)
Resuspension event

Sedimgntation ’

! §
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Figure 1-1: Représentation schématique de différentes voies d’échange entre les
compartiments eau/sédiment/air caractéristiques d’un écosystéme cotier.

[-1.1.1. Apport fluvial

Le transport des éléments d’origine terrestre au milieu marin est le résultat de
processus naturels (érosion, lessivage du bassin versant) et anthropogéniques (activités
industrielles et agricoles, rejets urbains, ...). L’apport fluvial impacte directement la qualité
du milieu cétier, souvent dans le sens négatif. L’analyse de la composition chimique du
mélange peut permettre d'identifier la source de pollution par sa signature chimique propre.
Dans ce travail, deux catégories d’éléments sont considérées : les éléments inorganiques et les

matieres organiques et nutritives (N, P, Si...).
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a. Les éléments inorganiques

L’abondance « naturelle » des éléments inorganiques dans des eaux naturelles est due
a I’érosion de la croute terrestre. En parallele de ce phénoméne, la contribution non-
négligeable de I’apport anthropogénique datant de la révolution industrielle s'est traduite par
une augmentation drastique de la concentration de ces éléments liée a I’exploitation et au
travail des métaux. La concentration dissoute d’un élément est donc dépendante de son
abondance dans la croute continentale, de sa mobilité durant 1’altération des roches et son
transport, mais également du contexte socio-économique local. En conséquence, les éléments

inorganiques couvrent une large gamme de concentrations (sur plus de 10 ordres de grandeur)
(Fig. 1-2).
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Figure 1-2: Gamme de concentration des éléments inorganiques des fleuves mondiaux
(d'apres Gaillardet et al., 2003).

En normalisant la concentration des éléments dans des rivieres mondiales a
I’abondance continentale, Gaillardet et al, (2003) ont classé les eléments suivant leur mobilité

chimique pendant 1’érosion et le transport :

Al<Fe<Be<Pb<V<Zn<Cr<Ni<Co<Rb<Cu<Ba<Mn<K<Li<Si<U
<Ca<Sr<Na<Mg<Mo<Sh<As<Cd<S<C<CI (séquence réduite de Gaillardet et
al., 2003).
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La teneur moyenne mondiale des éléments récurrents dans des fleuves et océans, ainsi

que I’apport fluvial a la mer sont résumés dans le Tableau I-1 ci-dessous.

Tableau I-1: Comparaison des concentrations moyennes globales des éléments inorganiques
des fleuves et océans. Apport fluvial élémentaire a I’océan (Schenk et al., 1982; Gaillardet et
al., 2003; Rudnick and Gao, 2003; Sohrin and Bruland, 2011)

Teneur dans la Concentration Apport Concentration
croute terrestre moyenne des fleuves fluvial moyenne
(Mg g7, sauf Al, Fe) (Mg LY (kt an™) océanique (ug L™
Al 15.4 % (Al,O5) 32 1200 8.1x10° - 1.1
As 4.8 0.62 23 1.3-1.9
Cd 0.09 0.08 3 0.1x10% - 0.1
Co 17.3 0.15 55 0.1x10° - 0.01
Cr 92 0.7 26 0.15-0.26
Cu 28 1.5 55 0.02-0.32
Fe 5.04 % (FeOr) 66 2470 1.7x10%-0.17
Mn 1000 (MnO) 34 1270 3.3x10° - 0.55
Mo 11 0.42 16 9.5-105
Ni 47 0.8 30 0.12-0.7
Pb 17 0.08 3 0.8x10°% - 0.03
Sb 04 0.07 2.6 0.19
Se 0.09 0.07 2.6 0.04 -0.18
U 2.7 0.37 14 3.3
Vv 97 0.71 27 15-1.9
Zn 67 0.6 23 3x10°-0.6

Le changement de niveau de concentration des éléments inorganiques est lié a la
modification des conditions physico-chimiques du milieu (force ionique, potentiel redox,
pH...). Le milieu c6tier est un lieu de transition pour ces derniéres, responsables d’une grande
réactivite chimique, notamment en zone estuarienne. Ces réactions se traduisent par de
nombreux  processus:  sorption/désorption,  dissolution/précipitation,  coagulation/
coprécipitation, sédimentation, .... Ces processus sont susceptibles d’entrainer un changement

de la répartition dissoute/particulaire des éléments (Elbaz-poulichet, 2005).
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La concentration d’un élément dans le compartiment aquatique (Fig. I-2) est donc
dépendante de son abondance naturelle (Tableau 1-3) et de nombreux processus d’échanges

solide/liquide controlant sa mobilité pendante 1’érosion et son devenir dans le milieu.
b. Les matieres carbonées et nutritives

L’apport excessif des éléments nutritifs (N, P, Si) vers un milieu aquatique est
responsable du phénoméne d’eutrophisation. Dans un milieu naturel, 1’équilibre des processus
biologiques (photosynthése/respiration) et des échanges biosphére/hydrosphere/atmosphére a
un role primordial dans le contréle du cycle des éléments nutritifs. Les sources
anthropogéniques de ces éléments nutritifs sont principalement liées aux activités agricoles
(fertilisants, lisier, aquaculture...) et aux rejets urbains. L’industrie et la combustion d’énergie
fossile apporte également sa contribution (Selman and Greenhalgh, 2009). L’ apport annuel
global des fleuves a I’océan mondial a été estimé & 30x10° tonnes de N (Galloway, 2003),
1-1,8x10° tonnes de P dissous et 18-20x10° tonnes de P particulaire (Ruttenberg, 2003). La
quantité apportée de ces éléments, notamment des nitrates et phosphates a la mer est liée au
débit fluvial et peut étre donc varier temporellement en fonction des événements
météorologiques (Service de I’observation et des statistiques, 2011). L’excés de ces éléments
en milieu naturel bascule 1’équilibre écosystémique vers un développement biologique non-
contrdlable (bloom). La situation ou la respiration (consommation d’O,) dépasse le pouvoir
photosynthétique entraine 1’hypoxie, voire 1’anoxie, du milieu. Ce phénoméne est
potentiellement fatal pour des espéces d’invertébrés, crustacés et poissons (Prepas and
Charette, 2003; Paerl, 2006). La gravité de I’incident est d’autant plus critique par la possible
prolifération des especes planctoniques toxiques et cyanobactéries benthiques

(Cylindrospermopsis, Lyngbya, Microcystis, Oscillatoria... Paerl, 2008).

Tableau 1-2: Evaluation des flux en N et P a la mer (Service de I’observation et des
statistiques, 2011)

Flux d’azote Flux de phosphore Fleuves majeurs
La Manche et mer )
166 000 3000 Seine
du Nord
Océan Atlantique 321900 6 100 Loire et Garonne
Méditerranée 80 000 - 100 000 30005000 Rhone
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Des matieres organiques issues du milieu continental sont souvent lessivées et
drainées vers 1’océan par le biais des fleuves, dont la teneur moyenne mondiale est de 9,5 mgc
L™ ce qui représente un apport annuel de 330x10° tonne de C vers la mer dans les années
1990 (Perdue and Ritchie, 2003). La teneur typique en carbone organique dissous des océans
ouverts est de 0,72-0,96 mgc L?, et peut atteindre 2,4 mgc L™ pour des eaux cotiéres
(Eglinton and Repeta, 2003). En zone estuarienne, des processus de mélange, de
photodégradation et d’altération microbienne impacte la quantité mais aussi la qualité de la
matiere carbonée. Ainsi, cela se traduit par une augmentation du ratio de la pente spectrale
d’absorbance (i.e. diminution du poids moléculaire moyen) en fonction de la salinité (Helms
et al., 2008). De méme, si le ratio C/N de la matiére organique terrestre est de 20 ou plus,
celui de la matiére organique fraichement déposee au fond marin est de 10, alors que des
valeurs de 11+2 ont été observées en zone fluviale nord américaine et de que le rapport de
Redfield est de ~6 pour le phytoplancton marin (Onstad et al., 2000; Rullkoétter, 2002;
Falkowski, 2003). Le ratio élémentaire pourrait donc étre utilisé comme un outil de tracage de

source de la matiere organique.

L’apport fluvial est donc un des chemins majeurs contribuant a I’acheminement de la
matiere carbonée et nutritive a 1’écosystéme cotier, contribuant au développement de la

biomasse planctonique et au transfert de la matiere terrestre a I’océan.

I-1.1.2. Biomasse et production primaire dans le milieu marin

Il existe deux cycles du carbone au niveau océanique. Le premier, abiotique et de
cinétique lente, est le cycle du CO, entre les compartiments (croute terrestre, atmosphére et
océan) a travers différents processus de libération (activité volcanique, expansion de fond
océanique...) et de précipitation (formation de carbonates ...). Le deuxiéme cycle du carbone
est catalysé par des processus photosynthétique et respiratoire de la biomasse (les organismes
responsables de ce mécanisme sont appelés producteurs primaires) divisée en deux groupes :
les chimio-autotrophes et les photo-autotrophes. La chimio-autotrophie est une spécificité des
procaryotes dotés de la capacité de réduire suffisamment de carbone inorganique pour leur
croissance. Dans des conditions océaniques normales, la photo-autotrophie, ou la lumiére est
une deuxiéme source énergétique, est plus récurrente. Ces organismes-producteurs primaires
sont composes de six éléments majeurs: H, C, O, N, P, S et au moins 54 autres eléments
traces et métaux (Falkowski, 2003). Alfred Redfield, en 1934, a établi des relations entre

quatre éléments majeurs (C, N, P et O). En effet, le ratio Ninorganique/Pinorganique trouvé dans le
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compartiment dissous est tres proche de celui des planctons vivants. Falkowski (2003) a donc
suggéré que le ratio de ces deux ¢éléments est le résultat de I’oxydation de ces derniers issus de
la matiére organique produite. Ce processus est donc généralement couplé avec une

consommation d’oxygene. La relation de ces €léments a été exprimé par :
106 CO, + 106 H,O + 16 NH3 + H3PO, = [(CH20)106 (NH3)15 (H3PO4)1] + 106 O,
(Rullkdtter, 2002)

Le ratio de ces éléments dans des organismes phytoplanctoniques est donc C/N/P
106/16/1.

Parmi les organismes phototrophes marins, les diatomées font partie du groupe majeur
des phytoplanctons et la contribution de ce groupe a la production primaire océanique est de
45 % (Yool, 2003). Ces organismes ont comme spécificité de biominéraliser la silice pour
former une structure squelettique siliceuse et dont le métabolisme est dépendant du silicium
(Skinner and Jahren, 2003). Le ratio N/Si a été estimé proche de 1 (Sigmon and Cahoon,
1997; Turner et al., 1998; Bethoux et al., 2005).

Le cycle de vie de ces organismes vivants est d'une part contrdlé par le niveau de
concentration de ces éléments nutritifs mais en retour I'influence également fortement. Les
éléments contrélant la croissance phytoplanctonique sont les variations de température,
d’intensité lumineuse et de disponibilité des éléments nutritifs. En conséquence, la croissance
phytoplanctonique est observée du début de printemps jusqu’en fin d’été avec une succession
de blooms de différentes espéces (Bianchi et al., 2002; Gao et al., 2009). Le déclin d’une
espece et la minéralisation de sa biomasse libére des éléments nutritifs indispensables a la
croissance des espéces suivantes. En fonction de la vitesse de la minéralisation et de la
sédimentation des détritus, les blooms phytoplanctoniques peuvent contribuer plus ou moins

fortement a I’apport de maticres carbonées et nutritives aux sédiments.

I-1.1.3. Apport atmosphérigue

Les apports atmosphériques de matiere organique et de phosphate sont mineurs par
rapport a ceux des fleuves (Eglinton and Repeta, 2003; Ruttenberg, 2003). Par contre, I’apport
d’azote atmosphérique vers les surfaces (sols ou océan) est non négligeable (80% du réservoir
d’azote est I’azote atmosphérique), et principalement par dépot humide (pluie, neige, gréle...)

ou sec (gaz ou aérosol). En terme de spéciation, I’azote atmosphérique est majoritairement
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sous forme de N tandis que les formes récurrente d’azote dans des océans et sols sont 1’azote
organique, les nitrates et I'ammonium (Galloway, 2003). Le processus de transformation de
N2 en d’autres formes d’azote est principalement une spécificité bactérienne des continents,
réduisant N, en NH3/NH,". En milieu océanique, les phylotypes diazotrophes dominants sont
des cyanobactéries filamenteuses (Rijkenberg et al., 2011) possédant des cellules
specialisées (hétérocystes).
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Figure 1-3: La production primaire mondiale et I'émission de six métaux (Cd, Cu, Cr, Ni, Pb,
Zn) pendant des années 1980 (Callender, 2003).

En ce qui concerne les éléments inorganiques, 1’érosion puis le transport par les vents
et ’activité volcanique sont deux sources naturelles de ces ¢éléments vers 1’atmosphere. Les
activités industrielle et miniére quant a elles émettent dans 1I’atmosphére notamment des
éléments métalliques a travers des processus métallurgiques ou par des particules chargées de
métaux. Le dépdt atmosphérique constitue ainsi la deuxiéme source d’apport de contaminants

inorganiques dans le milieu naturel, aprés 1’apport fluvial (Callender, 2003).

Un exemple peut étre le transport atmosphérique comme un des chemins majeurs de la
dispersion du plomb due a la combustion du charbon, a son utilisation dans I’essence, a
I’industrie du métal et a I’incinération des déchets (Callender, 2003; Elbaz-Poulichet et al.,
2011). Le tracage des sources du Pb dans I’environnement peut étre réalisé par 1’analyse des

isotopes stables du Pb dans différents compartiments écosystémiques.
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I-1.1.4. Interaction colonne d’eau/sédiment

L’interaction entre le compartiment sédimentaire et la colonne d’eau est contrélée par
differents transferts. Dans le transfert sédiment-eau, de nombreux processus sont a prendre en
compte : (i) mobilisation ou immobilisation élémentaire entre les particules sedimentaires et
I’eau interstitielle (Couture, Gobeil, et al., 2010; Dang et al., 2014) (ii) diffusion d’éléments
dissous entre les sédiments et la colonne d’eau (Bruland and Lohan, 2003; Rigaud et al.,
2013), (iii) remobilisation de particules vers la colonne d’eau (Saulnier and Mucci, 2000; Ho
et al., 2012) (iv) répartition entre les particules remobilisées et la fraction dissoute (Cappuyns
and Swennen, 2005). A P’inverse, I’apport des particules inorganiques ou deS matieres
organique et nutritive [d’origine terrestre (allochtone) ou marine (autochtone)] pourrait
amplifier I’activité diagenétique en amplifiant la réactivité biogéochimique (Bianchi et al.,
2002, 2007; Magni and Montani, 2006; Nicolau et al., 2006; Anschutz et al., 2007; Gao et al.,
2009; Dang et al., 2014).

La mobilité des éléments lors de ces transferts est complexe a prévoir et dépendante de
nombreux processus physiques et biogéochimiques. Ces points seront détaillés et discutés au

cours de ce travail.

I-1.2. Les éléments traces métalliques et métalloides

Parmi les polluants existants en milieu naturel, les éléments traces métalliques et
métalloides (ETMM) constituent un groupe important de contaminants ubiquistes, abondants
et non-dégradables. Ces éléments sont présents dans le milieu soit par 1’altération naturelle
des roches, soit par les activités anthropogéniques. Parmi ces métaux (Ag, Cd, Co, Cr, Cu,
Hg, Ni, Pb, Zn ...) et métalloides (As, Sb ...), certains sont des oligo-éléments (Cu, Zn...),
donc indispensables a la croissance cellulaire a faible teneur mais pouvant devenir toxiques a
forte concentration ; alors que d’autres n'ont pas d'effet bénéfique connu et peuvent devenir

toxiques a de tres faibles concentrations (Hg, Pb ...).

La présence en forte concentration d’un élément dans un milieu environnemental peut
étre d’origine naturelle [par exemple : forte concentration d’As dans des nappes phréatique du
Bangladesh, d’Inde ou du Vietnam (Smedley and Kinniburgh, 2002; Charlet et al., 2007;
Garnier et al., 2011)]. Ces cas restent rares et les sources anthropiques constituent souvent la
cause majeure des pollutions : activités agricoles (engrais), métallurgiques (mines, fonderies),

énergétiques (essence plombée, batteries), industrielles (électronique) et urbaines [par
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exemple : contamination de la Seine et la Gironde (Chiffoleau et al., 2008; Larrose et al.,
2010)].

Si ces éléments existent sous forme « ions libre » (M™) a de trés faibles concentrations
dans le milieu naturel, ils sont présents majoritairement sous des formes complexées avec des
ligands inorganiques ou organiques (section 1-1.2.). La forme ion libre est généralement
considérée comme la forme la plus biodisponible, notamment vis-a-vis des organismes
phytoplanctoniques (Bruland and Lohan, 2003). Certains mécanismes d'assimilation reposent
sur la similarité chimique entre les métaux divalents et Ca** (Markich and Jeffree, 1994). En
parallele, des formes complexées des ETMM peuvent étre aussi biodisponibles, notamment
certains complexes organiques (ETMM lié & des sidérophores, ou ETMM accumulé dans le
biota) (Wang et al., 1995; Vicente-Martorell et al., 2009; Strady et al., 2011). La
contamination du milieu par les ETMM peut ainsi étre intégrée dans la chaine alimentaire et

amplifiée par la bioaccumulation (Watras et al., 1998; Bocher et al., 2003; Majer et al., 2014).

La compréhension du cycle des ETMM dans le milieu naturel est donc indispensable &
une gestion et une restauration efficace de la qualité des écosystémes naturels.

1-1.3. Devenir et spéciation des éléments dans la colonne d’eau

La concentration et la distribution des ¢léments dans la colonne d’eau cotiere sont le
résultat d’un grand nombre de processus. La nature des sources et leur contribution détermine
la quantit¢ d’entrée globale dans le systéme. Ces processus peuvent étre classes en deux

grands types :

(i) enlevement des éléments de 1’eau de mer (sorption, assimilation biologique...). Des
éléments de type nutriments, oligo-éléments (Fe, Mo, Zn...) sont majoritairement enlevés par
assimilation biologique tandis que Al, Pb, ... sont plutot enlevés par sorption (Bruland and
Lohan, 2003)

(ii) désorption élémentaire des particules. Ce dernier a lieu notamment au cours du mélange

estuarien et la compétition des ions majeurs est responsable de la libération des éléments liés

faiblement a la surface particulaire (Elbaz-poulichet, 2005; Oursel et al., 2013).

Ces comportements généraux sont caractérisés spécifiguement dans la colonne d’eau
océanique avec des distributions de type (i) "conservatif" [faible affinité avec les particules,

temps de résidence océanique important : Sb, Rb...(Bruland and Lohan, 2003)], (ii) "nutritif"
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(éléments assimilés dans la couche de surface par les phytoplanctons et libéré au fond par
minéralisation bactérienne : Si, Zn, ...) et (iii) "enlévement" (scavenged-type, €léments avec
forte affinité vis-a-vis des particules comme Al). Pour le milieu c6tier, la faible profondeur de
la colonne d’eau, la complexité¢ des processus de mélange et 1’impact anthropique ne

permettent pas facilement d'identifier distinctement ces comportements.

Fraction particulaire Fraction dissoute
Particules inorganiques (PI): OL-
Argiles —S-OH Cl-
oxyhydroxidede Fe/Mn... —s.o- ¢ SO,.* Ligands inorganiques:
— G- o, -
\! “.. S-OH %j HCO4
Dissolution CH,COO- . .
My X, — N+ = 27 Ligands organiques
(solide) Precipita’[ion M EDTA4 Slmples:
Q Q e
— &// @
MOP couvrant des Pl : g-(—)iIOO- 00 4000"“0:?; ngandS OI‘Ig, an||ques
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Particules organiques: %“‘ :

Figure I-4: Représentation schématique de la spéciation d’un cation et mécanismes mis en
jeu dans sa répartition solide/liquide. Des voies similaires sont envisageables pour des anions,
oxyanions/oxycations.

Dans la fraction dissoute, la spéciation chimique d’un élément (représentant
I'ensemble des formes chimiques présentent dans le milieu) est difficilement quantifiable. Des
techniques analytiques permettent seulement de connaitre la concentration totale et rares sont
celles capables de renseigner directement la spéciation détaillée (ex. électrochimie). Une
alternative repose sur l'utilisation d'outils de modélisation, permettant de calculer la répartition
des especes en fonction des conditions du milieu (parameétres physico-chimiques,
concentrations totales des éléments). Dans une eau douce, les ions majeurs sont
principalement Ca?*, Mg®*, Na*/HCO3, COs%, CI', SO4*, F (Gaillardet et al., 2003). Na*,
Mg*, Ca?* K* Sr**/B(OH)s/CI, SO,*, HCOg, Br, COs*, F, OH sont les ions majeurs
présents dans une eau de mer (Millero et al., 2008). Les éléments nutritifs et traces vont alors
former des complexes avec ces ions majeurs environnant ou entre eux, par le biais de
différentes réactions chimiques (Fig-1-4). La matiére organique (représentant I'ensemble des

molécules organiques dans un milieu donné) est également un ligand important en raison
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notamment de la présence de groupements carboxylique, phénolique ou thiols (Perdue and
Ritchie, 2003; Ritchie and Perdue, 2003; Louis et al., 2009; Mounier et al., 2011). Par rapport
a la fraction particulaire des éléments, la fraction dissoute est en général considérée comme
plus bio-disponible pour des organismes vivants, notamment le plancton et les micro-
organismes (Mason and Jenkins, 1995; Vicente-Martorell et al., 2009), méme si certaines

formes (ex. complexes organiques des métaux traces) sont peu assimilables.

Un élément présent dans la fraction dissoute peut également réagir avec des particules
inorganiques (argiles, oxyhydroxide de fer), ou des particules mixtes (organique couvrant
celles inorganiques) via des processus de sorption. Les sites de sorption sur des argiles ou
oxydes de Fe sont en général considerés comme des fonctions hydroxyl [-OH, (Manning and
Goldberg, 1996; Reich et al., 2010)] tandis que les sites organiques sont généralement des
fonctions acides carboxylique ou phénolique (Ritchie and Perdue, 2003). Inversement, un
élément préalablement adsorbé sur des particules peut étre désorbé. Des mécanismes de
précipitation/dissolution sont également en jeu pour contrbler la mobilité élémentaire. La
fraction particulaire peut étre également assimilée par certains organismes (moules, poissons)
participant ainsi au transfert des éléments qui y sont associés (Gagnon and Fisher, 1997,
Eggleton and Thomas, 2004). Le temps de transit des particules dans la colonne d’eau dépend
de leur taille (Eisma et al., 1996; Oursel et al., 2014), les sédiments marins constituant le
réceptacle ultime de ces particules (Futterer, 2006). L’enfouissement particulaire avec le
temps fait de ce compartiment un archive historique, un moyen de tracer des sources
élémentaires (naturelles ou anthropiques) du passé (McManus and Berelson, 1998; Couture et
al., 2008; McKay and Pedersen, 2008; Tessier et al., 2011; Elbaz-Poulichet et al., 2011,
Pougnet et al., 2014).
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I1-2.  Compartiment sédimentaire

Des sédiments sont donc le réceptacle final des transferts particulaires dans un
systeme. En fonction des sources de matiére déposée, les sédiments ont des caractéristiques
différentes et donc les processus biogéochimiques y ayant lieu sont également différents.

1-2.1. Sources des sédiments en milieu marin

Les sédiments marins sont hétérogénes et leur composition est étroitement liée a leurs
sources et a leur localisation géographique. Quatre classes de sédiments peuvent étre
distinguées (Li and Schoonmaker, 2003; Ftterer, 2006).

1-2.1.1. Sédiments lithogenes

L’origine des sédiments lithogeénes est liée aux sources détritiques, i.e. 1’érosion des
roches continentales couplée au transport €olien ou fluvial particulaire. L apport majeur des
particules terrigenes se fait par voie fluvial dont le débit contréle la taille et donc la
composition minérale des particules déchargées mais également la quantité des éléments
traces (Elbaz-poulichet, 2005). Ces particules transportées par les rivieres présentent en
géneral une large variété de taille (um-mm) tandis que celles transportées par le vent sont des
micro-particules (<80 um, majoritairement la fraction limon ou argile) (Fitterer, 2006). Le
transport éolien des particules constitue une dispersion sur de grandes distances et les zones
les plus impactées sont celles proches des zones semi-aride et aride (Sahel, désert de Sahara,
Asie centrale...). L’apport particulaire par transport des icebergs ou activité volcanique est en
général mineur (Futterer, 2006). La fraction lithogenique des sediments est généralement
enrichie en zone cdtiére ou dans des zones de transport hydro-sédimentaire face a de grands

fleuves.

Des sédiments lithogénes sont majoritairement composés de quartz, de calcite,
d’aluminosilicates (feldspars, argiles) et d’oxides de Fe, Ti... Les argiles lithogeniques sont
généralement de type illite, chlorite, kaolinite ou smectite (Li and Schoonmaker, 2003;
Futterer, 2006). Ces constituants représentent une grande proportion des sédiments fins
(Futterer, 2006) et jouent un role important géochimiquement grace a leur grande surface
spécifique [30-600 m2 g*, (Manning and Goldberg, 1997; Dixit and Hering, 2003; Fiitterer,
2006)] et a de forte affinité avec les ions (Kostka and Luther, 1994; Lenoble et al., 2002;
Naylor et al., 2004; Ponthieu et al., 2006; Pédrot et al., 2008).
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[-2.1.2. Sédiments biogénes

Les sédiments biogenes comprennent des matériaux solides formés dans la biosphere.
Ce sont des fragments d’enveloppe extérieure des organismes vivants (i.e. frustules des
diatomées, coquillage des mollusques, structure calcaire des coraux...). Ces biominéraux
traduisent la formation et 1’évolution des formes de vie en réponse aux changements
climatiques et environnementaux. L’accumulation des biominéraux dans des sédiments fait

d’eux une archive archéologique de I’évolution des espéces (Skinner and Jahren, 2003).

Les biominéraux connus comme composants majeurs des sédiments biogénes sont des
matériaux carbonatés (calcite, aragonite), sulfatés (barite, celestite) ou siliceux (opale) (Li and
Schoonmaker, 2003; Skinner and Jahren, 2003; Ftterer, 2006). Les matériaux carbonatés,
spécifiques de la structure solide des coraux et mollusques sont majoritairement des formes de
carbonates de calcium, sous forme cristalline (calcite) ou polymorphisme (aragonite, vaterite)
avec divers dégrés de substitution par des atomes de Sr, Mg, Ba... (Skinner and Jahren,
2003). L’opale ou silice biogénique (SiO, hydraté, SiO,.nH,0) est le biominéral spécifique
des phytoplanctons (diatomées, silicoflagellés), et zooplanctons (radiolaires) en composant le
frustule externe des diatomées et I'endosquelette des radiolaires et silicoflagellés (Li and
Schoonmaker, 2003).

Contrairement aux sédiments lithogenes, la proportion des sédiments biogénes
augmentent avec la distance céte-large. Les planctons bio-minéralisant Ca et Si (certaines
algues, coccolithophoridés et diatomées) dominent majoritairement dans les zones photiques
présentant une épaisseur d’environ 100 m. Les foraminiferes calcaires, les radiolaires siliceux
et silicoflagellés, ayant un mode de vie soit benthique soit planctonique, font plutdt des
sédiments marins profonds leur habitat (Skinner and Jahren, 2003; Fitterer, 2006). Le dépot

des ces organismes constitue majoritairement des sédiments biogéniques.

[-2.1.3. Sédiments hydrogénes et cosmigques

Les sédiments hydrogenes et cosmiques constituent une fraction mineure parmi les
différents types de sédiments. Les sédiments hydrogénes comprennent des minéraux
authigéniques, formés directement dans I’ecau de mer. Ce sont des oxydes ou oxyhydroxides
de Fe/Mn, argiles (montmorillonite, nontronite, glauconite, zeolite...) et la Barite (Li and
Schoonmaker, 2003; Futterer, 2006). Ces minéraux (notamment des oxyhydroxides de

Fe/Mn) sont surtout présents dans les eaux profondes [e.g. >4000m pour des nodules et >1000
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m pour des croites de manganése... (Glasby, 2006)]. Les sédiments cosmiques constituent
des débris macroscopiques de météorites, sous formes de sphérules métalliques (Fe, Ni) ou
silicatés [(Mg,Fe),SiO; ou (Mg,Fe),Si»06, (Li and Schoonmaker, 2003)]. Ces types de

sédiments ne sont donc pas récurrents dans des zones cotiéres.

1-2.2. Classification sédimentaire

Les criteres permettant de classifier les sédiments se basent sur leurs caractéristiques
de bases : origine, distribution des classes de taille, composition chimique et minéralogique...
En général, deux classes de sédiments, étroitement liées aux sources d’apport sont proposées :

les sédiments terrigenes et les sediments pélagiques (Futterer, 2006; Cojan and Renard, 2013).

Les sediments terrigénes sont majoritairement constitués de sable, limon et argile
transportés par les rivieres mais aussi d'une fraction de matériaux biogeénes (coquille...). Ce
type de sédiment n’est pas seulement limité aux zones cotiéres mais peut aussi s’étendre
jusqu’au plateau continental en fonction des courants. Les conditions hydrodynamiques
influencent (i) la distribution par taille des sédiments terrigenes, variant sur une large gamme :
graviers (> 2 mm), sable (2-0,06 mm), limon (0,06-0,004 mm) et argile (< 4 um) (Futterer,
2006) et aussi (ii) la vitesse de sédimentation (< 1 mm a plusieurs dm par an).

A Dinverse des sédiments terrigénes, les sédiments pélagiques sont caractérisés par
une grande fraction de minéraux hydrogenes, cosmiques et de débris biogénes planctonigues.
Les particules déposées sont de taille tres faible (< 3 um) et leur vitesse de sédimentation sont
trés faibles (mm kan™) (Li and Schoonmaker, 2003).

1-2.3. Processus pvhysiques et biogéochimiques sédimentaires et dynamique des

éléements

Les processus ayant lieu dans les sédiments sont trés divers et complexes, couvrant des
phénomeénes physiques (diffusion, advection, compaction...), chimiques (oxydoréduction,
sorption, dissolution/précipitation...), géologiques (précipitation, cristallisation des minéraux
et des roches sédimentaires, pétrographie et pétrologie...) et biologiques (oxydation
biologique de la matiére organique sédimentaire, méthanisation...). Ces processus sont
étroitement liés entre eux et jouent un réle majeur dans le contréle de la dynamique et le cycle

sédimentaire des éléments.
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Les sédiments de surface (premiers 50 cm) constituent la couche d’interaction majeure
avec la colonne d’cau. Cette zone est une zone biogéochimiquement intéressante en raison du
dép6t de matieres « fraiches » et réactives (Martin and Sayles, 2003). En raison de la faible
épaisseur des sédiments, des processus physiques d’advection et de compaction peuvent étre
considérés comme neégligeables sous réserve de vérification de 1’hypothése a l'aide d'une
équation faisant intervenir la vitesse de sédimentation, 1’épaisseur des sédiments considérés et
le coefficient de diffusion moléculaire dans le seédiment des espéces chimique étudiees
(section 11-3.1.) (Boudreau, 1997; Couture, Gobeil, et al., 2010; Dang et al., 2014). Par contre,
les processus biogéochimiques sont trés réactifs et caractéristiques d’un systéme complexe.
Trois processus majeurs, susceptibles de contrdler la dynamique sédimentaire et la mobilité
des éléments dans 1’écosystéme cotier sont la diagenese précoce, la diffusion et la remise en
suspension des sédiments. Des processus biologiques (bioturbation, bioirrigation) seraient

négligeable dans la rade de Toulon en raison de la faible présence des populations benthiques.

[-2.3.1. Diageneése précoce

La diagenése précoce est I’ensemble des processus biogéochimiques issus de la
minéralisation bactérienne de la matiére organique sédimentaire (MQOS). Ce processus
d’oxydation de la MOS contréle la dynamique d’un grand nombre d’éléments/espéces
chimiques : (i) des eléments composant la MO sont mobilisés quand cette derniere est
dégradée [C, N, Si, P...(Hammond et al., 1999; Anschutz et al., 2007; Metzger et al., 2007)],
(ii) des éléments-oxydants utilises pour minéraliser la MO [O, N, Mn, Fe...(Thamdrup et al.,
1994; Dang et al., 2014)] et (iii) des éléments ayant une affinité avec des phases sédimentaires
transformées lors de la diagenese [As ou Co vis-a-vis des oxydes de Mn/Fe (Rigaud et al.,
2013; Dang et al., 2014)]. Le cycle du carbone dans les sédiments se répercute donc sur la

dynamique d’un grand nombre d’éléments.
a. La minéralisation de la matiere organique sédimentaire

La matiere organique sédimentaire (MOS) provient des sources autochtone (biomasse
production primaire, section 1-1.1.2) ou allochtone (apport fluvial, section I-1.1.1b) avec des
caractéristiques structurelles spécifiques [ratio des élements constitutifs (Ruttenberg and
Gofi, 1997; McGroddy et al., 2004), des propriétés optiques induites par des structures et
fonctions moléculaires (Burdige et al., 2004), ...]. Le cycle propre de la MOS comprend deux

grands processus : minéralisation et préservation. La premiére consiste a la dégradation
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bactérienne et la deuxiéme protege la MOS de la minéralisation a travers des processus de
géopolymerisation ou préservation sélective (Burdige, 2007; Zonneveld et al., 2010). Le
carbone organique particulaire (COP) est oxydé, conduisant au produit final (du dioxyde de
carbone ou carbone inorganique dissous (CID)), la fraction de carbone organique dissous
(COD) restant dans I’eau interstitielle étant considérée comme fraction biologiquement
réfractaire et préservée de la diagenese (Burdige, 2002). Ce processus a été décrit par le
"modele de taille et réactivité dans 1’eau interstitielle” (PoreWater Size/Reactivity : PWSR,
Fig. 1-5) (Alperin et al., 1994; Burdige and Gardner, 1998).

L

POC deposition

Hydrolysis Fermentation/ Respiration

Figure 1-5: Représentation schématique du modéle PWSR, adapté de Burdige et Gardner
(1998).

D'apres ce modeéle, le carbone organique particulaire déposé est hydrolysé en matiéere
organique de grand poids moléculaire (HMW-DOM, High Molecular Weight-Dissolved
Organic Matter). Cette fraction est ensuite dégradée en matiere organique de plus petit poids
moléculaire (LMW-DOM, Low Molecular Weight-Dissolved Organic Matter). Cette
dégradation peut produire des fractions de LMW-DOM monomérique ou polymérique
(MLMW-DOM ou pLMW-DOM, respectivement). La mineéralisation bactérienne de la
mLMW-DOM en CID est énergétiquement plus favorable et plus rapide par rapport a la
réactivité du pLMW-DOM (Burdige and Gardner, 1998). La transformation pLMW-DOM en
mLMW-DOM est possible et réversible & travers des processus de fermentation ou de
géopolymérisation (Fig. |-5). Cette distribution de taille moléculaire a été vérifiée par
ultrafiltration sur membrane avec séparation séquentielle des classes de taille (Burdige and
Gardner, 1998). La LMW-DOM est en géneral considérée comme la fraction dont le poids
moléculaire est inférieur a 3kDa et représente la fraction majoritaire de la matiére organique
dissoute dans I’eau interstiticlle (Burdige and Gardner, 1998). La proportion de la fraction
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LMW-DOM est plus importante en milieu cotier estuarien que sur le plateau continental [~85-
90% par rapport a ~60-70%, (Burdige and Gardner, 1998)]. Cette différence provient
probablement de la source de la MOS du site étudié. La MO terrestre est considérée comme
moins réactive a la minéralisation que la MO marine, due a la résistivité de la structure
moléculaire [riche en lignine et cellulose des plantes vacuolaires terrestres ou macrophytes
aquatiques (Onstad et al., 2000; Zhang et al., 2013)]. Cette MO terrestre est donc plus
préservée [~33-50%, (Burdige, 2007)] et est enfouie dans les sediments profonds par rapport a
la MO marine [~3-10 % de MO préservée dans des sédiments pélagiques (Martin and Sayles,
2003)]. En plus du facteur spatial, la variation temporelle influence également le cycle du
carbone sédimentaire. La variation de la température, de 1’apport en MO et de I’activité
biologique influence I’intensité de la diagenése (Arnosti et al., 1998; Magni and Montani,
2006; Gao et al., 2009; Robador et al., 2010). La variation de la température de la colonne
sédimentaire est couplée a celle de la colonne d’cau avec une certaine inertie proportionnelle
a la profondeur de la couche sédimentaire (Beck et al., 2008). La température amplifie
directement I’activité biologique des micro-organismes fermentatifs et le taux d’hydrolyse
enzymatique de la MOS (Alperin et al., 1994; Arnosti et al., 1998; Jgrgensen, 2006; Robador
et al., 2010) et contréle ainsi indirectement le cycle de minéralisation du carbone
sédimentaire. Une augmentation importante de 1’activité diagénétique liée aux communautés
des micro-organismes spécifiques des sédiments trés profonds et anoxiques a été notée
jusqu’a 5 m de profondeurs pour des sédiments intertidaux (Wilms et al., 2006; Beck et al.,
2008). L’activité diagénétique croissante peut étre également liée a un apport de matiére
organique fraiche dont 1’hydrolyse fournit des substrats pour des communautés bactériennes.
Cette MO peut également provenir des apports fluviaux (MO allochtone) ou de bloom

phytoplanctonique (MO autochtone).
b. Zonation séquentielle des accepteurs d’électrons (oxydants)

L’oxydation diagénétique de la matiére organique sédimentaire nécessite des transferts
d’¢lectron donc une séquence des oxydants mis en jeu. Les réactions d’oxydoréduction
suivent un ordre de décroissance du rendement énergétique. L’ordre des accepteurs
d’électrons est : O,, NOs, Mn", Fe'"' et enfin SO,* (Fig. 1-6). Dans des sédiments profonds
ou la totalité des sulfates sont consommeés, la méthanogénése succéde a la diagenése précoce
et le carbone (CO, ou des petites molécules organiques : CH;COOH, HCOOH, CH30H) est
oxydé pour former du méthane (Rullkotter, 2002).
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Pour une milieu cotier ouvert dont la colonne d’eau est oxygenée, la respiration
aerobique a lieu dans les premiers millimétres du sédiment de surface (Gao et al., 2009;
Rigaud et al., 2013), caractérisant la zone oxique. L’oxygéne contribue en grande partie a
oxyder la matiere organique et cette contribution varie spatialement [90-99% pour des
sédiments pélagiques et ~67-97% pour des sediments terrigenes (Martin and Sayles, 2003)].
Cette différence est due a la variation de la réactivité de la MO et de I’apport des oxydes de Fe
et de Mn (section 1.2.2). La profondeur de pénétration de 1’oxygeéne dans des sédiments est
dépendante de la diffusion moléculaire d’O, et de la réactivité diagénétique. Ces deux
processus sont directement ou indirectement liés a la température de la colonne d’eau, a

I’activité bactérienne et & I’apport en matiére organique (section 1.2.3.1).

L’oxygene ne sert pas seulement comme oxydant unique & la minéralisation de la
MOS mais est également utilisé a I'oxydation de I’ammonium, des formes réduites de Mn et
Fe et des sulfures dissous. Ces derniers sont produits dans la colonne sédimentaire et, par
diffusion verticale, migrent vers I’interface ou vers le fond de la colonne sédimentaire. Ce
flux diffusif des éléments réduits vers I’interface est contraint par la présence des oxydants du
niveau supérieur de la séquence et notamment de 1’oxygeéne. Le cycle de réduction-
réoxydation conduit au fait que ces éléments (nitrate, oxyde de manganese et de fer, voire
sulfate) peuvent étre utilisés plusieurs fois pour la diagenése avant d’étre enfouis (Martin and
Sayles, 2003).

La fin de la zone oxique marque le début de la zone suboxique ou la réduction des
oxydes de manganese et des nitrates se produit. L’ordre de ces deux zones n’est pas
totalement distinct (Tableau 1-3) (Jgrgensen, 2006; Schulz, 2006). Ces réactions considerent
le diazote comme produit final. Le cycle complet de I’azote
(diazote/ammonium/nitrite/nitrate) sera présenté dans la section suivante. Les oxydes de
manganese(lV) sont également utilisés comme accepteur d’électron, cette réaction conduisant
a la dissolution de ces derniers pour produire du Mn dissous dans 1’eau interstitielle. Le Mn%*
ainsi produit diffuse vers I’interface eau/sédiment (IES) et vers le fond des sédiments. Le
premier flux résulte dans la réoxydation de Mn?* en oxydes de Mn qui peuvent par la suite
étre a nouveau utilisés pour la diagenése. Le deuxiéme flux est limité par la coprécipitation du
Mn sous d'autres formes (carbonates ou sulfure de Mn) (Thamdrup et al., 1994) ou

l'adsorption sur d’autres phases minérales (ex. oxydes de fer) (Tankere-Muller et al., 2007).
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Tableau 1-3: Séquence des réactions diagénétiques oxydant la matiére organique avec I’enthalpie libre standard correspondante selon deux
expressions compléte et simplifiée (Jargensen, 2006; Schulz, 2006). Les lignes discontinues délimitent dans 1’ordre vertical les zones oxique,
suboxique, anoxique et méthanogénique.

Réactions diagénétiques avec AG® (kJ mol™) Réactions diagénétiques avec AG® (kJ mol™)
(Schulz, 2006) (Jargensen, 2006)
(CH20)106(NH3)16(H3PO4) + 138 O,
i ) (CHzo) + 0O, )
Zone oxique — 106 CO, + 16 HNO3 + HsPO, + 122 H,0 3190 — CO, + H,0 479

(CHzo)los(NHg)le(H3PO4) + 236 MnO, + 472 H* 5(CH20) +4 NO3

— 106 CO, + 236 Mn?" + 8 N, + H3PO, + 366 H,O -3090 —2 N, + 4 HCO5; CO, + 3 H,0 -453
: (CH20)106(NHa)15(H5PO,) + 84.8HNO: 5(CH,0) + 3 CO, + H;0 + 2 MnO;
Zone suboxique 5 106 CO, + 42.4 N, + HPO, + 148.4 H,0 -2750 2 Mn? + 4 HCO; -349
(CH20)106(NHs)1g(H3PO:) + 212 FesOs + 848 H' (CH,0) + 7 CO, + 4 Fe(OH)3
— 106 CO, + 424 Fe*" + 16 NH3 + H3PO, + 530 H,0O -1410 — 4 Fe*" + 8 HCO5 + 3 H,0 -114
(CH20)106(NH3)16(H3sPOy) + 53 SO4* 2(CH0) + SO
— 106 CO, + 53 S% + 16 NH3 + H3PO, + 106 H,0 -380 — H,S + 2 HCO3 |77
(CH20)106(NH3)16(H3PO4) 4 H, + HCOy + H*
4 53CO, + 53 CHy + 16 NHs + H3PO, -350 . CH. + 3 H,0 -136
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Figure 1-6: Bilan des transferts élémentaires entre compartiments cotiers et zonation verticale des réactions de transfert d’électron servant a
I’oxydation de la matiére organique sédimentaire. Les éléments entre accolades et crochets correspondent respectivement aux fractions solides et
dissoutes.
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Apres cette zone suboxique, la réduction des sulfates en sulfure débute, constituant la
zone anoxique des sédiments. L’affinité¢ des sulfures vis-a-vis des éléments chalcophiles,
notamment Fe, les métaux (Cd, Cu, Cr, Pb, Zn...) et certains métalloides (As, Sb, Se...) crée
une zone d’enlévement de ces derniers de la fraction dissoute. Concernant Fe, les minéraux
Fe-S constituent un puits important pour cet élément. La formation de la pyrite (FeS,),
paramagnétique, stable résulte des transformations des minéraux amorphes (peu stable :
Mackinawite), métastables (Pyrrhotite, Greigite) (Jergensen and Kasten, 2006). Les minéraux
amorphes/métastables de sulfure de fer constituent la fraction de sulfures extraite a 1’acide
(AVS, Acid-Volatile Sulfides) tandis que la pyrite est considérée comme la fraction
réfractaire, réductible a chaud en milieu acide par une solution de Cr (II) (CRS : Chromium-
Reducible Sulfur) (Allen et al., 1993; Haese et al., 2000; Billon et al., 2002; Paul et al., 2009).
Le cycle sedimentaire de S peut également contréler celui de Ba a travers le cycle du sulfate
de barium (Barite), considéré comme traceur paléoocéanographique de la production primaire
(Dehairs et al., 1991; McManus and Berelson, 1998). La réduction des sulfates dans 1’eau
interstitielle induit une sous-saturation de la Barite et donc la dissolution de cette derniére
(von Breymann et al., 1992). La fin de la zone de sulfate dissous est en général marquée par
un front de Barite authigénique. Cette réactivité de la Barite dans des sédiments remet en
cause son utilisation comme proxy de la paléo-productivité primaire (McManus and Berelson,
1998).

La derniére étape de la diagenése marque le début de la méthanogénese, la réaction
dont le rendement énergétique réactionnel est le plus faible. La méthanogenése est ubiquiste
dans les milieux aquatiques et notamment au niveau des sédiments terrigénes des plateaux
continentaux en raison de 1’apport suffisant de MOS (Rullkotter, 2002). Le processus utilise
en genéral le dioxide carbone et des petites molécules organiques (acétate, méthanol...) et le
proton pour former du méthane (Jergensen and Kasten, 2006). Ce processus a lieu dans des

couches de sédiments trés profondes et donc ne sera pas discuté au cours de ce travail.
C. Diagenese des éléments nutritifs, composants de la matieére organique

La matiere organique naturelle est composee majoritairement de C, N, P et également
de Si pour la MO issue de blooms de diatomées (Redfield et al., 1963; Brzezinski, 1985;
Yool, 2003; McGroddy et al., 2004). La photosynthése et la minéralisation de la matiére

organique sont des processus inverses (Rullkétter, 2002; Schulz, 2006).
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+ Cycle sédimentaire de I’azote :

Le début de la séquence des réactions diagénétiques consiste en la respiration oxique
et la nitrification (NF):

(CHzO)loe(NH3)16(H3PO4) + 1380, — 106CO, + 16HNO3 + H3PO,4 + 122H,0

Ce processus comprend plusieurs étapes intermédiaires dont la premiére est la
désamination lors de I’hydrolyse de la MOS. L’ammonium dans 1’eau interstitielle est ensuite
oxydé en nitrite puis nitrate par des bactéries nitrifiantes (Nitroso-) et nitrafiantes (Nitro-) en
consommant 1’oxygéne. Ces bactéries sont strictement aérobiques et cette spécificité explique
le fait que cette réaction n’a lieu que dans la zone oxique des sédiments (quelques mm de
sédiments de surface) (Hensen et al., 2006). Cette réaction est également inhibée par la
présence de sulfures dissous, méme en faible concentration (Seitzinger, 1988).

Les réactions suivantes concernent la dénitrification (DNF):
(CH20)106(NH3)16(HsPO,) + 236MnO, + 472H* — 106CO, + 236Mn?* + 8N, + H3PO, + 366H,0
(CH»0)106(NH3)16(HsPO,) + 84.8HNO; — 106CO, + 42.4N, + H;PO, + 148.4H,0

Ce processus ne commence que dans des sédiments sous la zone de pénétration de
I’oxygene par des bactéries facultativement aérobiques. La réaction de réduction des nitrates
en diazote comprend plusieurs étapes (nitrites puis protoxyde d’azote). La réaction est
dépendante de plusieurs facteurs : température, profondeur de la colonne d’eau, concentration
en nitrate et en oxygene et aussi apport de MO (Hensen et al., 2006; Heiss et al., 2012). La
présence de sulfures réduit effectivement la réduction des nitrates en nitrite (Porubsky et al.,
2009). Les sources de nitrate servant a la dénitrification sédimentaire sont du nitrate
directement diffusé de la colonne d’eau dans des sediments ou du nitrate préalablement oxydé
par la nitrification. Cette réaction est récurrente dans la zone limitée entre la fin de zone de

pénétration de I’oxygéne et la zone de production des sulfures.

Dans le cycle de I’azote, deux autres processus peuvent également influencer le bilan
des transferts entre les espéces chimiques azotées. La premiere est la réduction dissimilatrice
de nitrate en ammonium (DNRA : Dissimilatory Nitrate Reduction to Ammonium).
Differente de la DNF avec des produits finaux gazeux (N2O ou N,) et non biodisponibles, la

réaction DNRA est utilisée par des bactéries pour incorporer 1’azote dans la biomasse. C’est la
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raison pour laquelle cette réaction est également appelée la réduction assimilatrice dans la
communauté francophone. Un deuxiéme processus est nommé 1’oxydation anaérobique de
I’ammonium (anamox : ANaerobic AMmonium OXydation) couplant les nitrites et

I’ammonium pour produire du diazote.

2
N

N
7

Ty,

t,

/o/7

anamox
N

NF > NO,
DNRA

Matiere organique

NO;-
Biota

Figure I-7: Cycle sédimentaire d'azote, adapté de (Hensen et al., 2006; Porubsky et al., 2009).
NF: Nitrification, DNF: Dénitrification, DNRA: Dissimilatory Nitrate Reduction to
Ammonium, anamox (ANaerobic AMonium OXydation).

Ces processus de transformation  bactérienne  des  produits  azotés
(nitrification/dénitrification/DNRA/anamox, Fig. [1-7) contrélent le cycle de 1’azote a
I’interface eau/sédiment jusqu’a la zone sulfidique des sédiments di a 1’inhibition
réactionnelle des sulfures dissous. Le cycle de N dans des sediments de surface génére un flux
d’azote important du compartiment sédimentaire vers la colonne d’eau (Heiss et al., 2012;
Zhou et al., 2014). La dénitrification pourrait mobiliser 20-50% de la quantité totale de N

entrant dans les milieux estuariens (Seitzinger, 1988).
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Dans des conditions de faibles activités biologiques (sédiments sulfidiques) ou de
négligibilité¢ de I’activité microbienne, I’ammonium libéré a partir de I’ammonification de la
matiere organique sedimentaire est considéré comme chimiquement inactif (faible adsorption,
pas de réactivité vis-a-vis de la précipitation...) et est donc souvent utilisé comme traceur de
la minéralisation de la matiére organique (Ruttenberg and Berner, 1993; Anschutz et al.,
2007).

+ Cycle sédimentaire du phosphore :

Comme I’azote, le phosphore est un constituant majeur de la matiere organique avec
une teneur toutefois moins importante (i.e. C10sN16P dans des planctons marins (Redfield et
al., 1963) et C1330N3;:P dans le feuillage des plantes terrestres (McGroddy et al., 2004).

Les sources de P dans le milieu sédimentaire sont soit organique (matiére organique
déposée) ou inorganique (lié aux particules lithogénique ou fraction authigénique: fraction
« labile » ou incorporé dans des particules détritiques : fraction non-réactive) (Ruttenberg,
2003; Hensen et al., 2006). La fraction inorganique la plus importante du P est liée aux
oxyhydroxides de Fe de part I’affinité importante entre ces éléments (Anschutz et al., 2007,
Samadi-Maybodi et al., 2013). Liés aux sources de P dans les sédiments, les mécanismes de
mobilisation du P dans I’eau interstitielle sont soit la minéralisation de la MO libérant le P
d’origine organique ou soit la dissolution/altération des minéraux porteurs de P (i.e.
dissolution des phases redox-sensible de P). Comme la dissolution des oxyhydroxides de Fe a
lieu dans les sédiments de surface, la libération de la fraction de P d’origine inorganique serait
majoritaire dans cette zone des sédiments alors que le P d’origine organique serait mobilisé le

long de la carotte sédimentaire (Ruttenberg, 2003; Hensen et al., 2006).

Contrairement a 1’azote, le P ne peut étre utilisé comme accepteur d’électron mais des
processus d’enlévement de P dans 1’eau interstitielle ont tout de méme lieu : (i) assimilation
biologique, (ii) adsorption sur phases solides ou (iii) formation des minéraux authigéniques

(i.e. fluoroapatite) (Hensen et al., 2006).

Un protocole d’extraction séquentielle des sédiments a été mis en place (SEDEX
(Ruttenberg, 1992)) permettant d’étudier la distribution de P (P adsorbé, P lié au Fe, minéraux
authigénique, minéraux détritique et P organique). L’étape d’extraction a HCl 1M est la

derniére étape permettant d'extraire les phases minérales de P avant extraction du P organique.
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C’est ainsi la méthode permettant de distinguer les deux origines de P particulaire : organique

et inorganique.

+ Cycle sédimentaire du silicium :

Les sources majeures du silicium dans des sédiments sont 1’apport fluvial (silice des
sédiments lithogénes, section 1-2.1.1.) et la production primaire (notamment des diatomées,

sédiments biogenes, sections 1-1.1.2. et 1-2.1.2.)

Le profile vertical-type des silicates dans 1’eau interstitielle est caractérisé par une
augmentation exponentielle pour atteindre une valeur maximale entre 5-15 cm (Martin and
Sayles, 2003). Ce profile est induit par la dissolution de la silice biogénique comme source
majeure (Tréguer et al., 1995; Dixit et al., 2001). Un profil de silicates présentant une
asymptote pourrait suggérer un équilibre de solubilité. La solubilité de la silice amorphe et de
la silice biogénique ont été estimée respectivement a 1090 uM et a 700 uM, a 1 atm et a 0°C
(Willey, 1974; Dixit et al., 2001). Le role de I’aluminium dans les phases détritiques peut
¢galement contrdler d’une maniére non-linéaire 1’asymptote du profile de silicate par
précipitation de silicate d’aluminium authigénique avant d’atteindre la solubilité de I’opale

(Dixit et al., 2001; Martin and Sayles, 2003; Presti and Michalopoulos, 2008).

L’augmentation marquée de silicate dans la couche surface de sédiment crée un
gradient de concentration entre 1’eau interstitielle et 1’eau de mer et ainsi un flux diffusif
important vers la colonne d’eau. Ce flux a été estimé & 20 % de la quantité totale de Si

biogénique déposé sur les sédiments des océans (Tréguer et al., 1995).
d. Diageneése précoce des phases porteuses sédimentaires et des éléments traces

Dans le milieu cotier, les phases contenant Al, Mn, et Fe sont majoritairement issues
d’apports fluviaux et éoliens (section 1-2.1.1.) sous forme d’oxydes ou d'argiles. Ces phases
sont connues pour leur grande capacité d’adsorption des éléments traces et de certain éléments
nutritifs (P) (Polubesova and Nir, 1999; Lenoble et al., 2002; Ponthieu et al., 2006; Anschutz
et al.,, 2007). Leurs dynamiques sédimentaires contrdlent €galement la mobilit¢ d’autres

éléments dans ce systeme.

Les oxydes de Fe et de Mn sont réduits par ’activité bactérienne (section 1-2.3.1b)
libérant Mn et Fe dissous. Le profil vertical-type de Fe/Mn dissous dans les sédiments marins

comporte généralement un maximum proche de I’interface. Les éléments adsorbés ou
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incorporés dans ces phases sont susceptible d’étre mobilisés dans 1’cau interstitielle [couples
As/Fe ou Co/Mn (Couture, Gobeil, et al., 2010; Rigaud et al., 2013; Dang et al., 2014)]. A
partir de cette valeur maximale, des flux diffusif vers I’interface et vers le fond sont
envisageables. Une quantité de Mn?" et Fe?* diffusée vers I’interface est oxydé, notamment
par Oz, NOg3', pour reformer de 1I’oxyhydroxide de Fe et de Mn qui pourrait étre réutilisé par la
diagenese. Ces phases néoformées sont tres amorphes, I’ordre de cristallisation étant
inversement proportionnel & la surface spécifique du minéral (Canfield et al., 1992; Haese,
2006). Ceci va induire une barrié¢re limitant le flux diffusif d’autres éléments ou créant une
accumulation de ces derniers a la surface sédimentaire [Comme le phosphore (Anschutz et al.,
2007)]. Cette réoxydation est cependant limitée par une baisse de température ou de pH
(Haese, 2006). Le flux diffusif vers le fond du Mn*" et Fe®" est également limité par
I’adsorption et la précipitation. La co-précipitation des éléments traces avec ces nouvelles
phases néoformées dans la zone sédimentaire plus profonde (notamment des sulfures de fer)
est également un processus d’enlévement des éléments traces métalliques, en plus de la
précipitation des minéraux sulfures de ces éléments (Morse and Luther 111, 1999; Scholz and
Neumann, 2007; Alvarez-Iglesias and Rubio, 2008). Ces éléments (Fe et Mn) ont un réle
important non seulement pour la minéralisation bactérienne de la MOS comme éléments de
transfert d’électron mais également comme phases porteuses des éléments traces. La
pyritization des éléments traces (coprécipitation avec la pyrite) permet de diminuer la mobilité
de ces derniers dans le compartiment sédimentaire (Burton et al., 2006; Scholz and Neumann,
2007).

Les argiles jouent également un réle important dans le transfert des éléments traces. La
fraction d’¢léments incorporée aux argiles est en général extraite par dissolution des argiles
[par attaque a HF, (Scholz and Neumann, 2007)]. Cette fraction peut étre donc considérée
comme inerte. Par contre, des €léments liés par adsorption aux argiles peuvent étre extraits
par HCI 1M (notamment des éléments cationiques), comme la fraction liée aux oxydes de
Fe/Mn, aux carbonates et aux monosulfures (Scholz and Neumann, 2007; Paul et al., 2009).
Cette fraction extraite a HCI 1 M est considérée comme une fraction potentiellement bio-
disponible (Larrose et al., 2010).

La MOS est également un bon complexant des éléments traces (Wang and Mulligan,

2009; Charriau et al., 2011; Atalay et al., 2013; Dang et al., 2014). L’étude des
caractéristiques de complexation de la matiere organique naturelle vis-a-vis des éléments
traces est assez récente et trés peu de données existent sur la réactivité de la MOS, notamment
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en milieu marin. A T’heure actuelle, seulement des interactions binaires entre éléments
majeurs ou traces et la MO sont caractérisées par une densité de site [carboxylique ou
phénolique, (Ritchie and Perdue, 2003)] et une constante de complexation (Saito and Moffett,
2001; Buschmann and Sigg, 2004; Louis et al., 2009; Liu and Cai, 2012). L’interaction avec
une troisieme espece chimique pourrait amplifier ou inhiber cette réactivité, par la formation
d'un complexe ternaire ou un simple phénoméne de compétition. Ce troisieme élément peut
étre une espéce chimique dissoute [par exemple Al, Ca, Fe (Buschmann et al., 2006)] mais
aussi une phase porteuse [par exemple Fe(OH)3; (Sharma et al., 2010; Sharma and Kappler,
2011)]. Une autre difficulté pour étudier la complexation des éléments avec la matiére
organique est le défaut de connaissance des especes chimiques dans un milieu anoxique riche
en sulfures. La spéciation des éléments traces et le changement de caractéristiques de la
matiére organique en présence de sulfures sont tres peu documentés. Des hypothéses ont
récemment été proposées (Planer-Friedrich et al., 2007; Wang and Tessier, 2009; Charriau et
al., 2011; Hoffmann et al., 2012). Par exemple, Hoffmann et al. (2012) ont démontré par la
spectroscopie d’absorption des rayons X que la présence de sulfures amplifie la complexation
d’As avec la MO en générant une liaison thiol. Le mécanisme d’un pont cationique (par un
cation divalent : Ca®") est également proposé (Buschmann et al., 2006). Pourtant, la spéciation
d’As dans un milieu sulfidique ne fait pas I'objet d'un consensus dans la communauté

scientifique. Des espéces thioarsenite (As'"

-S) étant trés peu stable s’oxydent rapidement en
thioarsenate (As'-S) et la préservation de ces espéces se révéle difficile (Stauder et al., 2005;
Planer-Friedrich et al., 2010). Pour les métaux divalents ou trivalents, si les sulfures semblent
constituer un piége d’enlévement efficace, des espéces polysulfure de Cu par exemple
pourraient le maintenir en solution (Wang and Tessier, 2009) et la présence de matiere
organique (notamment des fonctions thiols) pourrait déplacer les équilibres
thermodynamiques, augmentant ainsi la solubilité de certains éléments comme Pb (Huerta-

Diaz et al., 1998).

[-2.3.2. Flux diffusif a l'interface eau/sédiment

Les réactions ayant lieu dans des sédiments de surface, conduisant soit a une
mobilisation soit & une consommation d’une espéce chimique, vont induire un gradient de
concentration de I’élément concerné entre I’eau interstitielle et la colonne d’eau. Ce gradient
se traduit par la diffusion moléculaire de I’espéce chimique entre ces deux compartiments a

travers I’interface eau/sédiment (IES).
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Ce flux est en géneéral estimé par la premiére loi de Fick, en tenant compte du
coefficient de diffusion moléculaire et le gradient de concentration entre les deux
compartiments considérés. Des populations benthiques peuvent également influencer voire

perturber des flux diffusifs a I’IES par le biais de processus de bioturbation ou bioirrigation.

Pour des éléments dont la consommation a lieu proche de I'IES (ex. Oy), le
compartiment sédimentaire se comporte comme un puits et le flux diffusif est important. Dans
la lagune de Thau et I’étang de Berre (Sud et Sud-Est de France), le flux de consommation
d’oxygéne a ainsi été estimé entre 2,2 et 8,7 10! mol cm™ s (Dedieu et al., 2007; Rigaud et
al., 2013). Pour les sulfates, la réduction de ceux-ci en sulfures a lieu dans des sediments plus
profonds, en fonction de I’intensité d’activité sulfato-réductrice soumise a des variations
saisonnieres (Thamdrup et al., 1994), le flux diffusif de la colonne d’eau vers des sédiments

contribue a réalimenter les sulfates dans 1’eau interstitielle.

Les élements nutritifs (N, P, Si) ainsi que le CO; et les sulfures sont fortement produits
dans les sédiments lors de la diagenése (section 1-2.3.1c). Ces flux peuvent étre estimés par
calcul en se basant sur le gradient de concentration. Pourtant, en négligeant I’influence des
processus biologiques (notamment pour le cycle d’azote) et de sorption/précipitation, ces flux
risquent d’étre surestimés. Ces risques sont d'autant plus importants pour une colonne d’eau
oxique induisant des sédiments de surface suboxique (propice au cycle de
nitrification/dénitrification et a la re-précipitation des oxydes de Fe et de Mn) que pour une
colonne d’eau anoxique. Dans ce cas, la barriere biogéochimique restreignant le flux diffusif
devient moins efficace et des sediments deviennent une source importante d’éléments nutritifs

pour 1’écosysteme (Rigaud et al., 2013).

Le flux diffusif des éléments traces est dépendant de la dynamique sédimentaire. Ceux
étant connus pour avoir une affinité avec des phases porteuses sensibles au changement redox
(oxydes de Mn et de Fe), i.e. As, Cd, Co, Pb, U sont fortement mobilisés a I’'IES et le flux
diffusif des sédiments vers la colonne d’eau peut étre significatif (Eggleton and Thomas,
2004; Chappaz et al., 2010; Rigaud et al., 2013; Dang et al., 2014). Cependant, le piégeage
des éléments lors de la re-précipitation de ces phases porteuses limitant leur mobilité a I’'TES

atténue également leur flux.
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[-2.3.3. Remise en suspension des sédiments

La remise en suspension des sédiments est également un processus mobilisant des
¢léments dans la colonne d’eau. La quantité¢ d’élément mobilis¢ est dépendante de sa
distribution parmi les phases sédimentaires (Superville et al., 2014), variant avec la
profondeur de sédiments impactée. La durée de I’événement peut aussi influencer la mobilité
des éléments a travers des modifications chimiques entre les phases solide et liquide
(Cappuyns and Swennen, 2005; Ho et al., 2012).

Ces événements peuvent étre d’origines naturelles (tempéte, houle, bioturbation...) ou
anthropiques (impact des hélices des navires, dragage de sédiments...). Ces dernieres vont
impacter différemment le compartiment sédimentaire : des tempétes ou la houle auront un
effet répété et sur une durée importantes (jour-semaine) mais sur une faible épaisseur de
sédiments (< cm) tandis que les activités anthropiques pourront impacter une épaisseur de
sédiment bien plus significative (dizaine de cm a plusieurs m) sur des périodes courtes (ex.

trafic maritime) ou plus importantes (ex. dragage) (Eggleton and Thomas, 2004).

Quelle que soit la nature de la remise en suspension, elle conduit & une réoxydation
des sédiments suboxiques et/ou anoxiques et ainsi modifie les propriétés physico-chimiques
des sédiments. La mobilité des métaux, étant en partie liée a I’oxydation des phases sulfures,
sera plus importante lors de I’oxydation des sédiments anoxiques que celle de sédiments
suboxiques (Eggleton and Thomas, 2004). Cette mobilité est élément-dépendante due a la
cinétique de désorption des métaux des phases sulfures : il a été démontré que Hg, Pb et Cu
sont plus rapidement mobilisés que Zn (Caille et al., 2003). Des phases porteuses sont
également oxydées: des précipités de type monosulfures de Mn/Fe (MnS, FeS) étant
amorphes et instables, s’oxydent rapidement par rapport a la pyrite (FeS;) ou aux sulfures de
Cu (Covellite) (Caetano et al., 2002). Lors de I’altération des sulfures et/ou par effet de
dilution de I’eau interstitielle, du Fe et Mn dissous sont également libérés et par la suite
précipitent sous forme d’oxyhydroxide de Fe/Mn, en fonction de 1’état redox de la colonne
d’eau. La cinétique de précipitation des oxydes de Mn est nettement plus lente que celle du Fe
(quelques heures voire jour pour les oxydes de Mn et quelques minutes pour ceux du Fe)
(Rose and Waite, 2003; Morgan, 2005). Cette création de nouvelles phases porteuses,
amorphes et de grande surface specifiques (Haese, 2006), est propice a 1’adsorption des

métaux préalablement libérés ou présents dans la colonne d’eau.
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Les processus contrélant la mobilité élémentaire lors de la remise en suspension des
sédiments sont complexes et élément-dépendants. Des approches de modélisation de la
cinétique de sorption ont été proposees et basees sur le traitement de systémes d'équations
differentielles, complexes et sans solution analytique (Comber et al., 1996; Millward and Liu,
2003). Des simulation au laboratoire (Saulnier and Mucci, 2000; Cappuyns and Swennen,
2005; Ho et al., 2012) ou in situ (Superville et al., 2014) ont clairement démontré la mobilité
des contaminants, ainsi que le risque et I’impact de la remise en suspension de sédiments

pollués sur la qualité de 1’écosystéme.

1-2.4. Vulnérabilité des écosystemes cotiers et bioaccumulation des contaminants

dans des organismes vivants

La biodiversité des zones cotieres est généralement tres importante. Les écosystemes
marin et cotier sont parmi les plus productifs et produisent des bénéfices socio-économiques
pour I’humanité. Plus d’un tiers de la population mondiale habite dans des zones cotieres
représentant a peine 4 % de la superficie de la Terre (UNEP, 2006). La pression anthropique
dégrade nettement la qualité de ces écosystemes et ceci se répercute sur le bien-étre de la
population, a travers la pollution du milieu (eutrophisation/contamination), le dépeuplement
des biotopes, la contamination des organismes vivants... . La diversité des activités humaines
conduisent a apporter une multitude de polluants dans le milieu naturel : exces des éléments
nutritifs (Prepas and Charette, 2003; Selman and Greenhalgh, 2009), pollution inorganique et
organique industrielle (Cloquet et al., 2006; De Vleeschouwer et al., 2009; Turner, 2010;
Benedicto et al., 2011; Pougnet et al., 2014), empreintes d’armes et de guerre (Ashley et al.,
2011; Certini et al., 2013).

Les organismes vivant dans des milieux contaminés s’exposent aux risques
d’accumulation de polluants dans leurs tissus a travers ’ingestion alimentaire (contaminant
particulaire), le transport membranaire (diffusion active) ou la diffusion passive (contaminant
dissous) (Eggleton and Thomas, 2004). La biodisponibilité des contaminants, notamment des
contaminants inorganiques, est dépendante de leur spéciation/distribution dans la fraction

dissoute et particulaire.

L’exposition a la pollution induit ’accumulation de contaminants dans certains tissus
ou organes des organismes (bioaccumulation). Et via la chaine trophique, le facteur de

bioaccumulation s’amplifie. Le milieu marin contaminé en éléments traces entraine la fragilité
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de toute la chaine alimentaire : phytoplanctons-zooplanctons-bivalves/crustace-poissons-
oiseaux marins-top prédateurs (Watras et al., 1998; Bocher et al., 2003; Rahman et al., 2012;
Majer et al., 2014).

Les bivalves encourent un risque d’exposition important a cause de leur caractére
d’organismes sédentaires et filtreurs. C’est la raison pour laquelle ils ont été largement étudiés
et utilisés comme bioindicateur de la qualité du milieu naturel aquatique (Claisse, 1989;
Couture, Chiffoleau, et al., 2010; Besada et al., 2011; Bollhofer, 2012) et des programmes
d’observation des moules ont été initiés dans plusieurs pays : France [RNO/ROCCH (Claisse,
1989; Andral et al., 2004; Benedicto et al., 2011)], Espagne (Besada et al., 2011), USA
(Kimbrough et al., 2008).... Ces programmes ont déemontré le niveau de contamination
important des zones cétiéres mondiales, susceptible de se répercuter sur le biota et notamment
d’induire un risque sanitaire a cause de la bioaccumulation des contaminants dans ces
organismes. Des mécanismes d’assimilation, notamment pour les métaux sont: (i)
I'assimilation directe d'ions métalliques dissous comme analogues au calcium (Markich and
Jeffree, 1994; Roditi et al., 2000; Bollhtfer, 2012), (ii) l'ingestion de phytoplanctons
contaminés (Wang et al., 1995), (iii) l'ingestion de particules contaminées (ex. sediments)
(Gagnon and Fisher, 1997) ou (iv) des mécanismes mixtes (Chong and Wang, 2000; Ke and
Wang, 2002; Strady et al., 2011).

L’évaluation de I’impact de la pollution sur I’écosystéme est complexe. Les sédiments
ont été souvent considérés comme réceptacle final des contaminations mais divers processus
physiques et biogéochimiques ayant lieu dans ce compartiment pourraient les transformer en

une nouvelle source de pollution pour I’écosystéme.

I1-3. L’écosysteme étudié : zone cotiere méditerranéenne, la rade de Toulon

1-3.1. La Méditerranée, contexte socio-économique et caractéristiques

La Méditerranée se trouvant a I’interface des zones de climat tempéré et subtropical, le
climat méditerranéen est caractérisé par des étés chauds et sec et des hivers doux. La région,
connue mondialement pour son paysage et monuments devient un site touristique important,
en plus de I’importante densité démographique notamment sur la cote méditerranéenne [430
millions d’habitants en 2000 (Laubier, 2005)].
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La mer Méditerranée représente 1% du volume d’eau océanique mondiale. Malgré la
présence de grands fleuves l'alimentant en eau douce (Rhéne, Po, Nile, Ebro) avec une
décharge cumulée de ces 4 fleuves de 4600 m* s (Laubier, 2005), la Méditerranée est un
basin d’évaporation avec un bilan négatif avec ’océan Atlantique. A part ces grands fleuves,
le regime hydrologique de la Méditerranée est constitué d'une multitude de petites
rivieres/fleuves cotiers. Ces derniers drainent 1’eau des bassins versants de petite taille (50-
2000 km?) et sont caractérisés par un débit trés faible en temps sec mais pouvant augmenter
considérablement en temps de pluie. Des crues rapides (« flash floods ») sont liées au climat
typiquement Méditerranéen avec des périodes de pluie importantes et de courte durée (Elbaz-
poulichet, 2005).

La biodiversité de la Méditerranée est importante, représentant 7% et 18% de la faune
et flore mondiale, respectivement, avec par exemple les posidonies (Posidonia oceanica)

comme algues typiques (Laubier, 2005).

De part les pressions démographique et anthropique, les concentrations des
contaminants augmentent rapidement. L’apport lié aux activités humaines a été estimé a 1,7
kg de P et a 5 kg de N par habitant par an (Bethoux et al., 2005). La contribution anthropique
des apports de métaux a été estimée a 99,1, 79,9, 91,6 et 92 %, respectivement pour Cd, Cu,
Pb et Zn (Migon, 2005).

Si les zones ouvertes de la Méditerranée sont considérées comme état de bonne
qualité, la pression anthropique fait des zones cotieres des « hot spots » de contamination
(Laubier, 2005). Trés peu de rivieres/fleuves de la Méditerranée sont considérés comme

propres/pristines (Elbaz-poulichet, 2005).

1-3.2. La rade de Toulon

1-3.2.1. Caractéristiques

La zone d’étude de ce travail de recherche se limite a la rade de Toulon, située dans le
bassin Nord-Ouest de la Méditerranée et dans le Sud-Est de la France. La rade de Toulon est
séparée en deux sous-parties par une digue (construite en 1882 sur 1’axe Nord-Sud,

dimension : 1,4 km x 3m) : la petite rade a I’ouest et la grande rade a I’est (Fig. I-8).

62



CHAPITRE | : GENERALITES

Lattitude

43.13 N ' | I | |
Toulo [ ) Activités anthropiques majeures
] | e .‘ \[07Plan d'eau/Ports militaires
' || ' 2 ’l&\\ SSPorts civils of Marina —
D o, L ‘II' ‘\\-3\ [CZJAquaculture
;' I,L_ CHT -—-Exutoire des stations d'épuration
43.11 N- \‘:@'&& ' Eygoutier
N\ : \
La Seyne E ! B
S-mer o ;
43.09 N
S -
e St-Mandrier,
( , N
43.07 N \ll&
ML
Mer Méditerranée h :

| ! | | | | | |
9.88E S59E 5.92E 594E 596E 598E 6 E 6.02 E

Longitude

Figure 1-8: Carte de la rade de Toulon avec les apports en eau (Las et Eygoutier) et les
activités anthropiques majeures.

Le climat de la rade de Toulon est de type Méditerranéen avec des pluies trés
saisonniéres. 75 % des pluies (551 mm annuelle) sont enregistrées sur la période septembre-
janvier et une deuxiéme période de pluie se situe entre mars et mai (Nicolau et al., 2012). Ces
pluies, de courte durée mais de forte intensité, sont responsables du lessivage du bassin
versant et du drainage vers la mer de la matiére carbonée et nutritive, ainsi que des polluants
(Elbaz-poulichet, 2005; Nicolau et al., 2006; Oursel et al., 2013).

La petite rade, ayant une superficie de ~9,8 km? et une profondeur moyenne de 12 m
(Dufresne et al., 2014) (volume d’eau ~92x10° m?), est semi-fermée et le temps de résidence
moyen de I’eau est d’environ 3 a 6 jours (Duffa et al., 2011). Les apports en eau douce de la
petite rade proviennent notamment du Las (Nord-Ouest, Fig. 1-8) et des ruissellements des
eaux de pluie. Le Las a un débit moyen de 1730 m® h™ et se déverse dans I’arsenal militaire
(M.A.R.T., 2014). Son bassin versant est d’environ 60 km? et est principalement urbain. La
petite rade est principalement connectée a la grande rade par la partie Sud. La grande rade est
ouverte au large et a une superficie de 42 km2 avec une bathymétrie croissante vers le large

[max ~50 m (Dufresne et al., 2014)]. L’Eygoutier est la riviére principale se déversant dans la

63



CHAPITRE | : GENERALITES

grande rade. Son bassin versant est d’environ 70 km2, majoritairement agricole et urbain.
Cette riviere est également caractérisée par le régime climatique méditerranéen avec un débit
en étiage de 10 m*® h™! et pouvant atteindre 40 000 m* h™* pendant 15 min en cas de pluie
(Nicolau et al., 2012).

Les vents forts influencent le climat et la circulation des eaux de la rade. Le temps de
circulation moyen des eaux de la rade de Toulon est estimé a 3,4 jours mais est réduit a de 1,5
jours par temps de vent fort ou prolongé a 7,5 jours par temps calme (Dufresne et al., 2014).
Deux directions de vents impactent la circulation des masses d’cau et donc le transport/la

dispersion des éléments :

+ Temps calme : Le courant dominant de la Méditerranée est celui de surface,
induit par I’entrée de la masse d’eau Atlantique a travers le Gibraltar, dont le sens est inverse
de I’aiguille d’une montre. Le courant dans le bassin Nord-Ouest de la Méditerranée suit donc
la zone de la Ligurie (ltalie)-Provence-Golfe du Lion. Ce courant a une vitesse maximale de
10 cm s et d’une largeur de quelques km sur I’épaisseur de quelques centaines de m (Millot
and Taupier-Letage, 2005). Ce courant induit I’entrée d’eau du large dans la grande rade.
Dans la petite rade, la masse d’cau entre par le fond (~10 m) et sort de la petite rade par la
surface (Duffa et al., 2011).

+ Le vent d’Est amplifie le courant Liguro-Provencal, entrant dans la rade par le
Sud. Ce courant augmente la température de 1’eau de mer de la grande rade. Ce courant
d’entrée étant de surface sort de la rade de Toulon par le fond pour rejoindre les canyons. Le
déplacement de ces eaux va induire des fortes vagues et des houles, notamment dans la
Grande rade (Duffa et al., 2011). Des simulations de circulation des masse d’eau ont démontré
que des vents d’Est plus fort que 5 m s induisent des courants de fond sortant de la petite
rade & 30 cm s entrainant un transport hydro-sédimentaire de la petite rade vers la grande
rade puis vers le large (Dufresne et al., 2014).

+ Le vent d’Ouest (Mistral) pousse ’eau sortant de la petite rade par la surface,
pouvant atteindre 10 cm s sur une épaisseur d’eau de 8 m. Ce déplacement est compensé par
des courants d’upwelling au nord-ouest de la petite rade. D'aprés les résultats de modélisation
hydro-sédimentaire, le Mistral ne semble pas généré de houle significative dans la rade de
Toulon (Duffa et al., 2011).
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1-3.2.2. Historiques et contexte socio-économique

a. Historiques des activités majeures dans la rade de Toulon

La ville de Toulon se situe dans le Sud-Est de la France, entre deux grandes
métropoles, Nice et Marseille de la région Provence-Alpes-Cotes-d’Azur. Le positionnement
stratégique de la ville en plus des caractéristiques de la rade semi-fermée fait de Toulon un
point tactique depuis 1’ Antiquité. La rade de Toulon abritait des navires grecs ou romains avec
une vocation commerciale. En effet, la ville se nommait a 1’époque Telo Maritus,

combinaison de la Déesse celto-ligure des sources et de du Dieu romain de la guerre.

Au Moyen Age, la ville faisait partie des ports de péche dynamiques de la Provence
jusqu’en XVI® siécle ou I’histoire militaire de la ville a débuté avec la construction de la
Grosse Tour de Toulon (actuellement Tour Royale) et la Tour de Balaguier (Fig. 1-9) sous
ordonnance de Louis XII (1462-1515) et Frangois I*' (1494-1547) (Forest de Bélidor, 1753;
Faucherre, 1993). La construction de Toulon comme port de guerre a du attendre 1’an 1599 ou
le Parlement de Provence a enregistré la cession du roi Henri IV (1553-1610) sur la libre
organisation territoriale dont une partie était réservée a la fabrique des vaisseaux
(actuellement Vieille Darse) (Cros, 2011). Toulon a été devenu base de la Marine Royale
grace a Richelieu (Vergé-Franceschi, 2002). Louis le Grand (Louis X1V, 1638-1715) a fait
construire le Port Neuf (actuellement Darse Neuve, Fig. 1-10), en plus de la Vieille Darse
pour accueillir de grands vaisseaux. Ce port stratégique a été nommé Port-Royal pour étre
distingué des ports marchands de Toulon (Forest de Bélidor, 1753).
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Figure 1-9: « Description de la rade de Toulon, rapportée pour exemple comme une des meilleures qu’il y ait » - Bélidor, (Forest de Bélidor,
1753).
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Une multitude de monuments restant de nos jours (fort de Saint-Louis et Tour Royale
a I’est ; Fort de Balaguier et fort de I’Eguillette a ’ouest de Toulon, Fig. 1-9) témoignent du
réle que jouait Toulon comme un des ports militaires majeurs et une des villes fortes pendant
7 siécle de fortification (Académie du Var, 2007). L’arsenal a presque quadruplé sa superficie
en quelques décennies pour atteindre son maximum a la fin du XIX® siecle, avec des
nouvelles darses (Darse Castigneau et Darse Missiessy) et les appointements de Milhaud et le
quai Noél (Grasset, 2011; Cros, 2011).
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Figure 1-10: Plan du Port de Toulon sous Louis le Grand en 1680 (Forest de Bélidor, 1753).

Dans I’histoire moderne et notamment pendant la 2"® Guerre Mondiale, Toulon et son
arsenal ont été le théatre de guerre stratégique et du sabordage de la flotte a Toulon le 27
novembre 1942. Cet événement est lié a l’opération Lila consistant en tentative de
I’occupation de la zone frangaise libre par I’armée allemande dans le but de (i) protéger le
littoral francais méditerranéen du débarquement allié, (i1) de s’emparer de la flotte frangaise et
(iii) d’installer une base de sous-marins. L’opération n’aura duré que 3h30 et le sabordage
2h15, entrainant la destruction d’un quart de la flotte militaire frangaise (173 navires)
(Grasset, 2011). Ces navires comptaient des cuirassés, croiseurs, torpilleurs, contre-
torpilleurs, sous-marins, pétroliers... totalisant 382 000 tonnes de matériaux divers au fond de
la rade.
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Figure 1-11: Sabordage de la Flotte de Haute Mer, appointement de Milhaud et darse
Missiessy. Collection J.Y. Broussard (gauche) et du Mogador et Valmy. Collection M.
Saibéne (droite).

Les années suivantes (Automne 1943 — Printemps 1944) témoignent de la destruction
des villes et de I’arsenal par des bombardements, des projectiles et bombes alliées et
allemandes (Guillon, 1989). Depuis la fin de la guerre, la reconstruction a repris et Toulon est
toujours un point stratégique, non seulement militaire mais aussi économique. L’arsenal de
Toulon est actuellement la principale base navale frangaise, abritant une grande partie de la
force d’action navale (le porte-avion Charles de Gaule, des batiments de projection et de
commandement Mistral et Tonnerre, des sous-marins d’attaque nucléaire, des lance-missiles

et des frégates...).

Parmi les autres activités historiques de la rade de Toulon on compte les Chantiers
Navals (1711-1989) a la Seyne-sur-mer (Fig. 1-8). Au maximum de l'activité des chantiers ils
s'étendaient sur 25 hectares et 1400 m de front de mer. Ces chantiers ont témoigné de
I’évolution de I’industrie navale a partir des bateaux civils a voiles et des bateaux de guerre de
I’ancienne Marine Royale jusqu’aux grands bateaux modernes a travers la métallurgie et les

nouvelles technologies des X1X et XX° siécles.
b. La rade de Toulon d’aujourd’hui et I’héritage du passé

L’agglomération Toulonnaise est actuellement une zone urbaine et le siege d'activités
industrielles, commerciales et notamment touristiques. Toulon et son agglomération compte
actuellement 427 000 habitants (INSEE, 1% Janvier 2014) sur 36 600 hectares. La rade de
Toulon regroupe des activités militaires, industrielles, touristiques (activités portuaires,

transport maritime...) mais aussi aquacole (pisciculture et mytiliculture).
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L’activité du port de commerce de Toulon a accueilli, en 2010, 1 700 000 de
passagers, transporté 500 000 vehicules et 1 500 000 tonnes de frets (Source : CCI Var). Les
ports de plaisance de Toulon (Toulon, Mourillon, La Seyne-sur-mer et Saint Mandrier)
peuvent accueillir en total 2330 bateaux. Les activités aquacultures sont concentrées dans la
baie du Lazaret, située dans le sud de la petite rade. L’activité¢ de mytiliculture s’étend sur 10
hectares et produit une centaine de tonnes de moules a 1’année (Arnal et al., 2001). En
paralléle, 200 tonnes de loups et de daurades royales sont produits par les activités piscicoles
(Dalias et al., 2009).

1-3.2.3. Contrat de baie (CdB)

La démarche du contrat de baie (CdB) de la rade de Toulon a €té initiée en 1997 par
I’ancien Syndicat Intercommunal de 1’Aire Toulonnaise (SIAT) et poursuivi par I’actuelle
communauté d’agglomération Toulon-Provence-Meéditerranée (TPM). Le CdB (2002-2009)
avait pour but de restaurer la qualité des milieux aquatiques de la rade de Toulon ainsi que son
bassin versant et valoriser le patrimoine/I’économie de la rade. Le CdB n°2 (2013-2018)
poursuit des efforts engagés dans 1’objectif d’améliorer la qualit¢ des eaux et le
fonctionnement de 1’écosystéme, de gérer durablement des ressources et de maintenir
I’animation associant des acteurs territoriaux. Le montant total du projet est estimé a 92 000

000 € HT (Communauté d’ Agglomération de Toulon Provence Méditerranée).

Le projet CARTOCHIM, initié en 2008 et dans le cadre duquel s'est déroulée la thése
d’Erwan TESSIER, a permis de réaliser une cartographie des contaminants chimiques dans
des sédiments de la rade de Toulon (Tessier et al., 2011; Tessier, 2012). Les maitres
d’ouvrage de ce projet étaient le laboratoire PROTEE de 1’Université de Toulon et le LASEM
de la Marine Nationale, en collaboration avec d’autres partenaires scientifiques (IFREMER,
IRSN, EPOC, LHMA, ...) et différents financeurs (TPM, CG83, région PACA, AERMC).
Les résultats de ce projet ont mis en évidence que des événements historiques et des activites
modernes ont conduit a un niveau de pollution trés important de 1’écosystéme par une
multitude de contaminants : métaux/métalloides (Tessier et al., 2011; Tessier, 2012; Cossa et
al., 2014), organo-métaux (Pougnet et al., 2014) et organiques. Des niveaux de teneur des
contaminants et leurs stocks dans des sédiments constituent un grand danger non seulement
éco-toxicologique mais aussi sanitaire. Des études sur I’accumulation des contaminants dans
des bivalves, notamment des moules ont démontré une teneur tres importantes de divers

contaminants dans les tissus de ces organismes, pouvant dépasser le seuil réglementaire de
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consommation humaine (Andral et al., 2004; Benedicto et al., 2011). Considérant que les
sédiments contaminés de la Rade de Toulon pourraient constituer une source de pollution
pour le milieu et avoir un impact sur 1’écosystéme, notamment au niveau des activités
aquacultures de la zone, il est important de comprendre les mécanismes contrélant la mobilité
de ces contaminants dans le compartiment sédimentaire et a ’interface eau/sédiments ainsi

que leur transfert vers la colonne d’eau, ce que se propose de faire ce travail de these.
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CHAPITRE II : MATERIELS & METHODES

Ce chapitre est dédié a decrire les stratégies d’échantillonnage, d'analyse et de
modélisation appliquées le long de ce travail. L’objectif est de prélever, traiter et conserver
jusqu’a I’analyse des échantillons (sédiments et eaux) dans des conditions optimisées a la
nature des échantillons et aux contraintes analytiques (flaconnage, conditionnement, temps

analytique...).

Les méthodologies de préléevements et de traitements des échantillons sont décrites
dans la section I1-1. Les protocoles analytiques et les outils de modélisation sont présentés
respectivement dans les sections 11-2 et 11-3. Le traitement statistique multivarié (Analyse en
Composantes Principales : ACP) est brievement détaillé dans la section 11-4. En conséquence,
et afin d'éviter les redondances qui pourraient nuire a la fluidité de la lecture de ce document,
les parties "Matériels et Méthodes" des chapitres de résultats (111, 1V, V et V1), correspondant
a des publications parue, acceptée ou soumises, ont été déplacées en annexes (A.1, B.1, C.1,
D.1). Seuls des détails concernant des modélisations geochimiques, spécifiques aux chapitres

IV et V sont gardés comme compléments descriptifs.
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II-1. Prélévement et traitements des échantillons

Différentes campagnes de prélevement ont été réalisées dans la Rade de Toulon (Fig.
I1-1) gréace a la logistique des plongeurs de la Marine Nationale et en étroite collaboration
avec le LASEM.

Des échantillons ont été prelevés et conditionnés dans des conditions adaptées aux
espéces chimiques ciblées et techniques analytiques afin de minimiser les risques de
modifications de la spéciation des eléments et de contamination des échantillons. Le
traitement des échantillons a été ainsi effectué immédiatement au laboratoire apreés

prélévement.

II-1.1. Echantillons sédimentaires

Le travail sur les sédiments, compartiment ayant des caractéristiques d’un milieu
anoxique, exige une précaution particuliere en terme de préservation de 1’échantillon. Toutes
les manipulations sur ces échantillons ont été réalisées sous atmosphére inerte (N, 5.0,
Linde Gaz), et un contréle de I’absence d’oxygene a été réalisé au cours de toutes les étapes a
l'aide de mesure par capteur [Oxymetre électrochimique X74247 de classe 1IB (PRO-
CUSTOM, ltalie)]. Lors des manipulations ou mesures nécessitant d'étre réalisées hors
atmosphere inerte (pesée, centrifugation...), les échantillons ont été stockés dans des flacons
hermétiques et le temps d’exposition a été limité autant que possible. Certains résultats

analytiques (ex. absence de Fe"" ou présence de XHS") ont permis par la suite de vérifier

I'absence de réoxydation des échantillons, notamment des eaux interstitielles.

72



CHAPITRE II : MATERIELS & METHODES

Lattitude

Position des stations de Activités anthropiques majeures
prélevement de sédiments ] Plan d'eau [—_JAquaculture
o Sédiment_s de surface et port militaires -—- Exutoire des
e Carotte d'interface [ ]Ports civils et Marina  stations d'épuration
43.13 N | | | | | | | |
43.11 N
La Seyne j B
o ! o
43.09 N o
a
a
a |
o a
=
a
43.07 N- o
N
h a o Lo Mer Méditerranée

| e | | | | \ T
588E O59E 592E 594E 596E 598E 6 E 6.02 E
Longitude

Figure 11-1: Carte du site d'étude avec les stations de prélevement de sédiments de surface (0-
5 cm, carrés), de carottes d'interface (carrés/cercles noirs), ainsi que la délimitation spatiale
des activités anthropiques majeures dans la rade de Toulon.

I1-1.1.1. Prélevements des carottes sédimentaires

Des carottes d’interface de sédiments (tube Plexiglas®, longueur 1m, diamétre interne
10 cm) ont été prélevées par les plongeurs de la Marine Nationale. Le haut du tube, une fois
celui-ci enfoncé dans le sédiment (50-60 cm), est bouché avant que les plongeurs enlevent le
tube du sédiment et I’obstruent. Le tube contenant du sédiment et I'eau surnageante est ensuite
remonté verticalement vers le bateau, scotché hermétiquement puis transporté avec
précautions dans un support adapté jusqu'au laboratoire, afin d’impacter le moins possible
I’interface sédiment/cau (Fig. 11-2). Ce type de prélevement, simple et ne faisant pas recours a
de grandes logistiqgues navales comme les carottiers d’interface [SHOM (Service
Hydrographique et Océanographique de la Marine) et IFREMER] et Kiillenberg utilisés au
cours du programme CARTOCHIM (Tessier, 2012), est convenable aux sédiments vaseux

comme ceux de la rade de Toulon, et au contexte de 1’étude. En effet, dans le but d’étudier la
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variation des processus biogéochimiques majeurs ayant lieu dans des sédiments de la rade de
Toulon, des campagnes de prélevements, espacées de deux mois et étalées sur un période de
15 mois de mai 2012 a juillet 2013 (Fig. 11-3), ont été realiseées sur la station 12 située dans le
nord de la petite rade de Toulon (Fig. I1-1), face a I’ancienne base militaire des sous-marins
(Tessier et al., 2011; Dang et al., 2014). En mai 2012, un triplicata de carottes a été prélevé
pour évaluer I'amplitude de I'nomogénéité intrasite par rapport a I'nétérogénéité temporelle ou

spatiale. En plus de ces tubes utilisés pour le préléevement de carottes sédimentaires, des tubes

pré-percés de trous avec une résolution verticale de 1 cm ont été utilisés pour la mesure des
profils de pH et Eh.

Figure 11-2: Séquence d'images de prélévement des carottes sédimentaire, maintenue
verticales en permanence afin de conserver I’interface eau/sédiment intacte.

De plus, des carottes sédimentaires ont été prélevées en deux autres sites situés dans la
zone militaire (3B et MISb, Fig. 11-1), les 25 février 2013 et 5 avril 2014. Les résultats du
programme CARTOCHIM (Tessier, 2012; Tessier et al., 2011) ont démontré un niveau de
contamination trés important de ces zones, ainsi qu'un remaniement substantiel des couches
sédimentaires, liés principalement a des incidents historiques (bombardements, sabordage des

batiments pendant la 2"*

Guerre mondiale, renflouement des épaves, travaux maritimes, ...).
De plus, ces sites font ou vont faire I'objet d'opérations de dragage par la Marine Nationale,
leur étude permettra donc d'évaluer les niveaux de pollutions ainsi que les risques de

remobilisation de métaux lors d'expériences simulant leur remise en suspension.
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Figure 11-3 : Programmation temporelle des campagnes de prélevement réalisées aux stations
12, 3B et MISh.

11-1.1.2. Traitement des carottes sédimentaires

Une fois les carottes déchargées au laboratoire, I'exceés d'eau surnageante est aspiré
pour ne laisser qu’environ 10 cm, puis la carotte est installée sur une table de découpe équipée
d'une boite a gants pyramidale et d'un cric hydraulique (Tessier, 2012). Une fois le systéeme
mis sous atmosphere inerte, I'eau surnageante est aspirée puis la carotte sédimentaire est
découpée tous les 2 cm. Chaque tranche (correspond a ~150 mL) est homogénéisée dans un
flacon HDPE (High Density PolyEthylene) de 150 mL. Une fois l'intégralité de la carotte
découpée, les flacons HDPE sont transférés dans une seconde boite a gants pyramidale, pour
étre homogénéisés puis transférés dans des tubes Corning® de 50 mL. Ces tubes, une fois
centrifugés (4000g, 15 min, 20°C, Rotor 11180, Sigma 3-18K, Sigma), ont été ensuite
transférés dans une boite & gant de 270 L équipée d’un sas (« La Petite », 815-PGB Plas-
Labs), ou les eaux interstitielles ont été collectées puis filtrées (filtres en ligne, nitrate de
cellulose, 0,2 um, Sartorius) et distribuées dans différents flaconnages en fonction des
contraintes analytiques. L’échantillonnage typique employé pour le traitement de ces

échantillons est synthétisé (Fig. 11-4).

75



CHAPITRE II : MATERIELS & METHODES

NZ COD
CID
Y PO43 NH,*
Si(OH), Y. SO4> T HS" Fe ETMM
®© © 6 ﬂ
2cm Centrifugation/Filtration a aZn(§

AF 4

mL mL mL mL

Congelation (-18°C)

Lyophilisation

*Extractions sélectives
(ascorbate/HCI/NaOH)

*Extraction semi-totale
(eau régale)

25x -COP/CIP

Figure 11-4 : Schéma synthétisant les étapes clés de la découpe des sédiments, la récupération
et la conservation de 1’eau interstitielle en fonction des contraintes analytiques ainsi que les
analyses sur la fraction solide des sédiments.

Le conditionnement des échantillons a été adapté en fonction des caractéristiques
analytiques. Pour le dosage des sulfures, 1 mL d’échantillon d’eau interstitielle a été ajouté
dans un tube (1,8 mL, Micrew, Simport) contenant 0,5 mL de la solution de piégeage (30 g L™
ZnCly, 3 g L™ gélatine, 5% v/v chloroforme, préparée dans 1’eau mQ pré-purgée a I'Ny)
(Protocole adapté de Metzger et al., 2007). La somme des especes de sulfures dissous (notée
YHS") forme un précipité de sulfure de zinc, maintenu en suspension grace a la gélatine
servant comme tensioactif. Cette solution est conservée a 4°C dans le noir et analysée le jour
méme. Environ 3,5 mL d’échantillon ont été conservés dans deux autres tubes Micrew pour
I’analyse des traceurs diagénétiques (Fe'/Fe'", £50,%, =HS", TPO,*, Si(OH), et NH,"). Le
tube Micrew contenant I’aliquote pour 1’analyse de la spéciation du Fe'/Fe"' contenait

préalable 20 uL d’HNOj (s.p., Merck) afin d’éviter les risques liés a 1’exposition de
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I’échantillon restant & pH naturel a I’air. La filtration et 1’acidification immédiate sous
atmosphére inerte a ét¢ démontré efficace pour ralentir 1’oxydation de I’ion ferreux et donc la
préservation de la spéciation Fe'/Fe""' (McCleskey, 2002; Wilkin et al., 2002). D’autres
traceurs ont été analysés le jour suivant le traitement des eaux interstitielles. En ce qui
concerne les silicates, la congélation entrainerait la précipitation de I’acide silicique dissous
en silice amorphe (Dietzel, 2005), cette méthode de préservation a été ainsi écartée pour ce
type d’analyse. L’échantillon dédi¢ a I’analyse en carbone inorganique/organique dissous
(CID/COD) a éte stocké dans des tubes en verre (24 mL, Wheaton), pré-lavés a 1’acide HCI 1
M, rincés trois fois a I’eau mQ puis calcinés a 450°C pendant 4h. Ces tubes ont été remplis a
plein pour éviter des échanges air/solution de CO,, bouchés avec des opercules
Téflon/Silicone. L’azide de sodium a été ajouté pour une concentration finale de 1 mM afin
de prévenir le développement biologique. Des tubes de 6 mL (HDPE, Wheaton, trempés 24 h
a HNO3 (Analytical Grade, Fisher) 1,6 M, rincés & I’eau mQ 18,2 MQ cm™, puis conditionnés
dans HNO; 0,5M (Suprapur, Merck)) ont été utilisés pour stocker les échantillons dédiés aux
analyses en éléments traces (ETM par HR ICP/MS et As par HPLC-HG-AFS). Ces
échantillons ont été acidifiés a 2% avec HNOg (s.p., Merck). Tous les échantillons n'étant pas

immédiatement analysés ont été stockés a 4°C a I’abri de la lumicere.

Afin d’étudier la distribution par taille des molécules organiques, 1’ultrafiltration
assistée par centrifugation a été réalisée sur des échantillons d’eaux interstitielles a la station
12 en juillet 2012, mars et juillet 2013. Ces eaux ont été ultrafiltrées par 1’utilisation des
Vivaspin (3 kDa, 2-PES VS0291, Sartorius). La membrane de ces Vivaspin, étant conservée
dans la glycérine, nécessite un ringcage initial pour éliminer des traces de carbone. La
procédure de rincage a été de filtrer 2 fois 25 mL de HCI (0,15 M, Trace Metal Grade, Fisher)
puis 7 fois a I’eau mQ, jusqu’a ce que I’eau filtrée ne contienne pas plus que 0,5 mgc L™. Des
Vivaspin ont été centrifugés a 4000g pendant 10 min a 20°C. Des eaux filtrées ont été dédiées
a I’analyse quantitative de C et aussi aux propriétés optiques (Absorbance a 1’UV-Vis et

Fluorescence 3D) de la matiére organique.
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II-1.2.  Prélévements et traitement des eaux

En paralléle a chaque prélévement de carottes sédimentaires, des prélévements d'eau
ont également été réalisés. La colonne d'eau a été prélevée en quatre profondeurs (0,2, 2,5, 5
et 10 m) par les plongeurs de la Marine Nationale avec des bouteilles en FEP (Fluorinated
Ethylene Propylene, Nalgéne) de 1 L, préalablement lavées & HNO3 (Anaytical Grade, Fisher)
10% (agitation par retournement pendant 24 h), rincées 4 ’eau mQ 18,2 MQ cm™, puis
conditionnees a HNO3 (Trace Metal Grade, Fisher) 0,05 M. Ces eaux ont été ensuite filtrées
(filtres en lignes, nitrate de cellulose, 0.2 um, Sartorius) au laboratoire et stockés dans 4
flacons différents pour 1’analyse des concentrations en: (i) COD (tube en verre 24 mL), (ii)
¢léments traces (tube HPDE 6 mL pour ’HR ICP/MS, flacon FEP 60 mL pour la
voltamétrie), (iii) sulfate et éléments nutritifs (tube en polycarbonate 10 mL). Le
conditionnement de ces aliquotes a éeté réalise de la méme facon que les eaux interstitielles.
L’aliquote dans le flacon FEP dédiée a I’analyse voltamétrique a ensuite été irradié sous UV
(lampe Hg 254 nm, 100W) pendant 24 h afin de dégrader des molécules organiques pour

I’analyse des concentrations totales dissoutes en métaux.

En paralléle aux carottes de sédiment dédiées a la découpe, une autre carotte a été
laissée stabiliser pendant un jour au laboratoire avant récupération de I’ecau surnageante. Un
dispositif constitué de 6 seringues de 60 mL, connectées deux par deux a des tubes Téflon, a
éteé utilisé pour prélever précisément 120 mL d’eau surnageante a 2, 5 et 15 cm de I’interface
sédiment/eau (Fig. 11-4). Le préléevement simultané aux trois profondeurs permet de minimiser
les modifications susceptibles d’homogénéiser ces eaux. En tenant compte du volume prélevé
et du volume interne du tube, le prélevement a un impact sur 1,5 cm de hauteur a chaque
profondeur, justifiant ainsi le choix des profondeurs de 2, 5 et 15 cm. La méme procédure de

filtration, séparation en différents aliquotes et conditionnement a ensuite été appliquée.

Afin d’évaluer la distribution de la contamination de I’eau de mer de surface [-0.5 m
de profondeur, a l'aide d'un préleveur horizontal de 2,2 L (Wildco)] de la Rade de Toulon [au
regard de la cartographie des sédiments de surface réalisée dans le programme CARTOCHIM
(Tessier, 2012)], deux campagnes de prélevement en début d’été (24 juin 2013) et d’hiver (17
février 2014) ont éte realises en ~40 stations couvrant I'intégralité de la rade de Toulon (Fig.
I1-6). L’eau de mer brute (sans filtration) et filtrée sur place (filtres en lignes, nitrate de
cellulose, 0.2 um, Sartorius) ont été collectées dans des flacons FEP 60 ou 125 mL. Ces eaux

ont été ensuite acidifiées (0,2% HNOg, s.p, Merck) et irradiées au UV (lampe Hg 254 nm)
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pendant 24 h. L’analyse sur ces eaux filtrées et non-filtrées permet d’étudier la distribution
des métaux entre la fraction dissoute et semi-totale (Omanovi¢ et al., 2006). Cette derniére est
considérée comme la somme de la fraction dissoute (inorganique et organique) et des

particules détruites a 1’acide et aux UV.
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Figure 11-5: Positionnement des stations de prélevement d'eau de mer de surface pour la
cartographie de la contamination dissoute, ainsi que celles pour I'analyse isotopique du Pb.

Pour analyser la signature isotopique du Pb des eaux de mer de surface, six stations
ont été étudiées (Fig. 11-6). L’eau de mer a été prélevée le 21 octobre 2013 en surface dans
des flacons HDPE de 2 L préalablement lavés selon la procédure précédente. Ces analyses
sont faites par I’Ifremer de Nantes. Des échantillons d’eau de mer ont été filtrés (0,45 pm,
polycarbonate, Nucleopore) au laboratoire sous pression d’azote puis acidifiés a 0,1 % a
HNO3 (s.p.) pour étre préservés. Les étapes suivantes consistent a (i) concentrer du Pb dissous
par chélation au dithiocarbamate a pH 5,5 (tampon acétate, s.p., Merck), (ii) extraction
liquide/liquide au solvant organique pour extraire le complexe Pb-dithiocarbamate de I’eau de
mer (phase aqueuse), (iii) acidification avec HNO3 (s.p., Merck) pour mobiliser Pb de la phase
organique. Ces étapes permettent de concentrer Pb dans 400-500 mL d’eau de mer initial dans
environ 2,5 mL (Facteur de concentration : 150-200 fois) d’eau acidifiée préte a I’analyse des

isotopes stables du Pb.
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I1-2. Analyses des échantillons

I1I-2.1.  Mesures des parametres physico-chimiques

Les paramétres physico-chimiques (pH, Eh, O, ...) sont caractéristiques d’un milieu
environnemental. Pour une bonne interprétation des résultats, surtout en ce qui concerne la
spéciation d’élément dans une condition quelconque, ces informations sont indispensables.
Lors de cette étude, des mesures au laboratoire et in situ ont été respectivement realisées pour

les sédiments et la colonne d'eau.
11-2.1.1. Sédiments

Pour les carottes sédimentaires, des parameétres pH et Eh ont été mesurés. Une carotte
de sédiments a été dédiée a ces mesures, a l'aide d'un tube pré-percé tous les cm sur la
verticale et pré-scotché (Scotch imparméable avec toile renforcé, Plasto) le long du tube. Des
pH/mV-metres portatifs Cyberscan pH 310 (Eutech Instruments) et 93327 IP 67 (Bioblock
Scientific) ont été utilisés respectivement pour la mesure de Eh et pH. Pour la mesure de Eh,
I’électrode de mesure était en Pt (Radiometer Copenhagen) couplée a celle de référence en
Hg/Hg.Cl,/KCl 3 M (Radiometer Analytical, Es = 255 mV/ENH, 25°C), calibrée avec la
solution de Zobell (E, = 430 mV/ENH a 25°C, Thermo Scientific). L’électrode de pH utilisée
était combinée (Ag/AgCI/KCI 3M) et de type micropointe (diamétre de 5 mm, Bioblock
Scientific), calibrée a pH 4,01, 7,01 et 10,01 (HANNA). Lors des mesures, le scotch est
préalablement percé avec la pointe d’un cutter. L’¢lectrode de Pt est ensuite introduite dans le
sédiment en maintenant 1’¢lectrode de référence dans I’eau surnageante (ce qui évite le
contact avec les sulfures). Une fois la valeur d’Eh obtenue, 1’électrode de pH est introduite.
La succession des mesures se faisait de haut en bas de la carotte de sédiment, apres
rebouchage du point précédant pour éviter la perte d’eau et 1’intrusion d’oxygéne. Pour plus

de stabilité dans les mesures, les electrodes sont fixées sur une potence.
11-2.1.2. Eau

Les profils verticaux des parametres physico-chimiques (température, oxygene
dissous, pH, Eh, salinité, turbidité, chlorophylle-a) de la colonne d’eau ont été mesurés par
une sonde multiparamétre Hydrolab DS5 (OTT) avec une résolution de 0,5 m. Les mesures

ont été faites du bateau avec un data logger (TDS, Recon).
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11-2.2.  Analyses des sédiments

Les sediments ont été congelés a -18 °C avant d'étre lyophilisés a ’IRSN (la Seyne-
sur-mer), puis tamisés a 2 mm et enfin broyés au mortier d’agate. La masse de sédiment a été
mesurée a chaque étape (aprés centrifugation et apres lyophilisation) afin de calculer la teneur

en eau extraite par centrifugation et la teneur en eau résiduelle.

11-2.2.1. Analyse des teneurs en éléments majeurs et mineurs : FRX

La technique se base sur le principe de 1’excitation d’une matiére minérale Sous rayons
X (ondes électromagnétiques courtes), celle-ci émettant alors des rayons X secondaires
fluorescents, spécifiques des éléments chimiques de I’échantillon par la relation longueur
d’onde-masse atomique. L’analyse FRX sur des échantillons sédimentaires a été effectuée sur
la FRX PW2400 Philips équipé d’un tube RX a anode au rhodium, au laboratoire CAM
(Centre d’Analyse Minérale) de 1’Université de Lausanne grace a 1’aide du Pr. Hans-Rudolf
Pfeifer et du responsable technique Jean-Claude Lavanchy. Pour assurer I’homogénéité de la
surface d’analyse, les sédiments précedemment lyophilisés et tamises, ont été broyé a 50 um
par un broyeur compose de deux anneaux en carbure de tungstene. Ce sédiment en poudre trés
fine est ensuite soit déposé sur une boite couverte de cellophane, soit pressé en pastille sous
haute pression. L’étalonnage se fait sur des roches et des sols de concentrations connues. Les
limites de détection de la technique sont ~0,01 % pour des éléments majeurs (Al, Ca, ClI, Fe,

K, Mg, Na, S, Si, Ti) et de quelques ppm pour des éléments traces (Cr, Cu, Mn, Ni, Pb, Zn).

11-2.2.2. Analyse des teneurs en carbone : COT-metre

L’analyse du carbone (inorganique et total) particulaire a été effectuée sur un TOC-
Vcsn  (Shimadzu), équipé du module SSM-5000A. Le principe se base sur
I’oxydation/transformation du carbone en CO, qui est, par la suite, entrainé par un flux
continu d’O, jusqu'au détecteur infrarouge non dispersif. La teneur totale en carbone (Cr) est
mesurée en réalisant une oxydation catalytique de I’échantillon a haute température (900°C)
sous flux d’O,. Cette oxydation transforme toutes formes carbonées en CO,. La calibration du
Cr se fait avec du glucose (Fisher Scientific). Le carbone inorganique particulaire (CIP) est
analysé apres acidification de 1’échantillon par H3PO, a 200°C, transformant les carbonates
du sédiment en CO,. La calibration du carbone inorganique du CIP est realisée avec un
mélange NaHCO3/Na,COj3 (Shimadzu). La teneur en carbone organique particulaire (COP) est
ensuite calculée par différente entre les valeurs de C+ et CIP.
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11-2.2.3. Extraction et analyses chimiques

Extraction semi-totale a 1’eau régale (HNO3s/HCI 1/3 v/v, Trace Metal Grade, Fisher)
permet de dissoudre un grand nombre de phases porteuses (sauf silice) dans la matrice
sédimentaire. Cette extraction est réalisée dans des réacteurs soumis aux micro-ondes
(Multiwave 3000, Anton Paar) avec controle de la température et de la pression (Tessier,
2012). 100 mg de sédiments sont mis en contact avec 10 mL d’eau régale dans le réacteur en
Téflon et soumis aux irradiations microondes (montée en puissance et maintien a 1200 W
pendant 40 min). Une fois le programme fini, le minéralisat est dilué¢ avec ’eau mQ, filtré
(filtres en ligne, nitrate de cellulose, 0,2 um, Sartorius) et finalement dilué a 100 mL.
L’efficacité de I’extraction a été vérifiée avec des échantillons certifiés (PACS-2, National
Research Council of Canada). En fonction des éléments, la précision a été comprise entre 0,9

et 7% de la valeur certifiée (Tessier et al., 2011).

Les extractions sélectives ont pour but de libérer des éléments précédemment
adsorbés/incorporés sur/dans des phases porteuses du sédiment par compétition des sites
d’adsorption ou par dissolution des phases porteuses. Le protocole d’extraction est le méme
quel que soit I’extractant : 0,6 g de sédiment tamisé/broyé dans 20 mL d’extractant dans des
tubes de centrifugation (Corning). Ces tubes sont soumis a 24h d'agitation par retournement (6
rpm, Reax 20, Heidolph) avant d’étre centrifugés (4000 rpm, 15 min). Le surnageant est

ensuite filtré a 0,2 um et stocké a 4°C jusqu'a leur analyse. Trois extractants ont été utilisés :

o L’extraction a 1’ascorbate a pH 8,2 : cette extraction a pour but de dissoudre
spécifiquement les oxyhydroxides de fer amorphe (Haese et al., 2000). La solution
d’extraction est un mélange d’hydrogénocarbonate de sodium (0,6 M), citrate de sodium (0,2
M) et d’acide ascorbique (0,1 M). (Pro Analysis, Fisher)

o L’extraction a HCI 1M (suprapur, Merck) permet la dissolution oxyhydroxide
de fer, des carbonates, phosphate et des monosulfures (Larner et al., 2008; Paul et al., 2009).
Cette extraction permet également d'évaluer la biodisponibilité et la mobilité potentielle des
éléments (Larrose et al., 2010).

o L’extraction alcaline (0.1 M NaOH, pH 13, s.p., Merck) est connue pour son
efficacité d’extraction de la matiére organique et également d’autres éléments [P, As, Al ...

(Cappuyns and Swennen, 2008; Ho et al., 2012)] en compétition avec I'ion hydroxyl (OH").
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11-2.3.  Analyses des eaux

11-2.3.1. Analyses spectrophotométriques

La spectroscopie UV/Vis balaye des longueurs d’onde de 1’ultraviolet au proche
d’infrarouge (200-1400 nm). Le principe se base sur la/les transition(s) électronique(s) que
subissent des molécules/ions, exposés a 1’énergie issue du rayonnement des photons.
L’absorbance (A) enregistrée, est une fonction logarithmique de la transmittance [rapport de
I’intensité lumineuse traversant 1’échantillon (I) et de celle traversant 1’échantillon de

référence(lp)].
I
Al == —10g10[_=€AXlXC
0

Cette technique est utilisée en mode quantitatif en chimie analytique gréce a la loi de
Beer-Lambert, liant 1’absorbance et la concentration d’espéces chimiques concernées.
L’absorbance est donc dépendante du trajet optique, de la concentration et du coefficient

d’extinction molaire qui est propre au(X) réactif(s) utilisé(s).

Le spectrometre UV/Vis utilisé est un modele DR 280 (Hach Lange), dont la lampe
source est en tungsténe, émettant des longueurs d’onde dans la gamme de 340-900 nm. Les
analyses ont été réalisées dans des cuves en polystyréne (Fisherbrand), dont le trajet optique
est de 1 cm. En raison de la faible quantité d'échantillons d’eau interstitielle récupérés, le

volume de travail dans ces cuves a été fixé a 1,6 mL.

Figure 11-6: Exemples du gradient de couleurs des complexes colorés d'analyse des sulfures
(gauche), de I'ion ferreux (centre) et de I'ammonium (droite).

a. Dosage de l'ion ferreux

Dés la derniere moitié du XIX® siécle, le dosage de I’ion ferreux (Fey) par des
molécules organiques dotées de groupement chelatant de type « ferroin» (noyaux
hétérocycliques azotés, e.i. phénantroline, pyridine, triazine, ketoxime...) a été mis au point.

Ces composés forment avec Fe' un complexe coloré mesurable par spectrophotométrie
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(Stookey, 1970). Dans nos conditions, le choix a porté sur un sel monosodium de 3-(2-
pyridyl)-5,6-bis-(4-phenylsulfonate)-1,2,4-triazine  (Ferrozine®), formant avec Fe' un
complexe violet dont I’absorption est maximale a 562 nm. Le coefficient d’extinction molaire
de la Ferrozine® est de 2,8x10* L mol™ cm™ (Kononets et al., 2002), comparé & celui de la
phénanthroline de 1,19 x10* L mol™ cm™ (Poe et al., 1980). Le protocole utilisé a été adapté
de la littérature (Stookey, 1970; Viollier et al., 2000; Kononets et al., 2002; Yamamoto et al.,
2010). Pour le dosage de Fe', 200 L de la solution de Ferrozine de 0,01 M puis 800 pL
d’eau mQ tamponnée a pH 4,7 par 100uL du tampon acétate (1,1 M CH3;COOH glacial (Pro
Analysis, Merck) et 1,6 M CH3;COONa (s.p., Merck)) sont injectés dans la cuve. 800 pL
d’échantillon d’eau interstitielle (pH<2) sont ensuite ajoutés dans le mélange réactif.
L’absorbance est enregistrée & 562 nm. Cette méthode étant spécifique a Fe", le dosage du Fe

dissous total (Fer = Fe'+Fe'"") requiert une réduction préalable des ions ferriques en ions

ferreux par I’ajout d’une quantité proche de 10 mg (une mini-spatule) d’acide ascorbique (Pro

Analysis, Merck). La concentration du Fe'"

est déduite de la différence entre les analyses de
Fer et Fe''. La détection limite du protocole, dans ces conditions expérimentale, est proche de
0,5 uM de Fe. La linéarité a été vérifiée entre 0,5 et 100 uM de Fe (R2 = 0,99), avant chaque

nouvelle série d'analyse.

b. Dosage des sulfures dissous

En raison de la réactivité des sulfures dissous (XHS") dans les échantillons d’eaux
interstitielles, ils doivent étre piégés juste apres I'extraction de I'eau interstitielle, sous forme
de sulfures de Zn maintenus en solution grace a la gélatine (cf. partie 11.1.1b). Ces
échantillons sont mesurés rapidement apres la découpe des carottes, a l'aide du kit de dosage
Spectroquant® 1.14779 (Merck) dont la gamme de mesure est de 0,1-1,5 mg L™ de ZHS™ pour
un trajet optique de 1 cm. Cette méthode, analogue a la procédure EPA 376.2, consiste a
ajouter 3 réactifs dans 1’échantillon. L’ajout d’acide sulfamique (Ri: H3NOsS) minimise
I’effet des ions nitrites susceptibles d’étre présent dans des conditions suboxique/anoxique.
Les sulfures (sous forme ZnSs) réagissent avec le dichlorure de N,N’-diméthyl-1,4-phénylene
diammonium (R2) en présence de 1’ion ferrique (R3) pour produire du bleu de méthylene. La
gamme d’étalonnage est préparée en dissolvant du Na,S.9H,O (Pro Analysis, Fisher) dans
I’eau mQ purgée a N, et contenant a 30% de solution de piégeage. L’absorbance est mesuree
a 665 nm. La linéarité a été vérifiée de 1 uM a 100 uM en THS™ (R2 = 0,99), avant chaque

nouvelle série d'analyse.
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c. Dosage des ortho-phosphates

Cette méthode a été développée par Murphy et Riley (1958). L’ortho-phosphate
(SRP : Soluble Reactive Phosphate) réagit avec un mélange de molybdate d’ammonium et
tartrate de potassium et d’antimoine a pH acide pour former I’acide phosphomolybdique, qui
est ensuite réduit par 1’acide ascorbique pour former du bleu de phosphomolybdene. Le
mélange utilisé est un mélange de molybdate d’ammonium, d’acide sulfurique, de tartrate
d’antimoine et acide ascorbique a respectivement 4 mM, 1,3 mM, 0,4 mM et 0,25 M (Pro
Analysis). Ces réactifs sont préalablement préparés dans des flacons individuels et le mélange
réactif est fait juste avant les analyses. Les échantillons d’eau interstitielle sont dilues par
deux auxquels 200 uL du mélange réactif sont ajoutes. L’absorbance de ce complexe coloré
est enregistrée a 885 nm apres 5 min de temps de réaction. La détection limite du protocole
est de 0,1 pM de SRP, I’étalonnage étant linéaire jusqu’a 20 uM (R? = 0,99).

d. Dosage de 'ammonium

L’analyse d’ammonium a été effectuée par le kit Spectroquant® 1.14752 (Merck). La
méthode est analogue a la procédure EPA 350.1 qui se base sur la réaction d’ammoniac et un
agent de chloration pour former la monochloramine. Cette derniére réagit ensuite avec du
thymol pour donner un dérivé bleu d’indophénol. Les échantillons sont dilués par 4 auxquels
160 pL du réactif 1 (NaOH 5 M) sont ajoutés. Le réactif 2, présent en poudre est ensuite
ajouté avec une micro-cuilléere puis 2 gouttes du réactif 3 sont ajoutées au mélange.
L’absorbance est enregistrée a 660 nm. Pour le trajet optique de 1 cm, la linéarité (R? = 0,99)
est dans la gamme de 0,05-5 mg L™ NH," (i.e. 3-300 pM NH.").

e. Dosage des silicates

Ce protocole a été adapté de Aminot et Kérouel, (2004). La technique se base sur la
formation de 1’acide silicomolybdique a partir des silicates et des molybdates. Il existe deux
formes d’acide silicomolybdique : a et B, en fonction du pH du mélange réactif. Ces deux
formes n’ont pas le méme coefficient d’extinction molaire (22 000 L mol™ cm™ pour la forme
B et 40% moins pour la forme a). Dans la gamme de pH optimale pour la formation de la
forme B (1,0-1,8) (Truesdale and Smith, 1975), la concentration d’acide sulfurique est
inversement proportionnelle a la vitesse de formation du complexe. L’acide ascorbique est
utilisé comme réducteur du complexe formé. Pour éliminer les interférences liés a I’arséniate

et aux phosphates, 1’acide oxalique est ajouté dans le mélange pour détruire des complexes
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arséniomolybdate et phosphomolybdate (Truesdale and Smith, 1976). L’acide oxalique
dégrade également, mais lentement le complexe silicomolybdate. C’est la raison pour laquelle
le réducteur, ’acide ascorbique est mélangé a I’acide oxalique pour que ces derniers agissent
en méme temps sur le mélange réactif. 3 g de molybdate d’ammonium [(NH4)sM07024.4H,0,
Pro Analysis, Normapur] sont dissous dans 30 mL d’acide sulfurique 1,5 M. Les
concentrations respectives d’acide oxalique et d’acide ascorbique utilisé sont respectivement
de 0,8 et 0,15 M. Les échantillons d’eau interstitielle sont dilués par 8 puis 100 pL du réactif
de molybdate sont ajoutés. Aprés un temps réactionnel de 10 min, un mélange a 50/50 v/v
d’acide oxalique et ascorbique préalablement préparé est ajouté. L’absorbance est enregistrée
20 min apres, a 810 nm. La présence des sels dans les échantillons marins réduit I’intensité
d’absorbance et la cinétique de développement du complexe coloré (Armstrong, 1951). La
gamme d’étalonnage (1-50 uM de silicate, Rz = 0,99) est préparée avec le méme facteur de
dilution que celui des échantillons, a partir d’une solution d’eau de mer de surface de la rade
de Toulon, contenant tres peu de silicate. La procédure a été vérifiée par 1’analyse du matériel

certifié de référence (MISSIPPI-3, Environment Canada).
f. Dosage des sulfates

Le dosage des sulfates dans des eaux marines se base sur le principe de la précipitation
du sulfate de baryum. Ce précipité est maintenu en suspension grace a un tensioactif, Tween®
20 (Polyoxyethylene(20)sorbitan monolaurate) dont la turbidité est enregistrée a 650 nm. Le
réactif utilisé pour ce dosage est préparé en dissolvant du BaCl, (Pro Analysis, Normapur) a
0,4 M dans une solution diluée par 4 de Tween® 20 (Sigma-Aldrich). La gamme d’étalonnage
utilisée est de 0,05 mM a 1 mM en sulfates (R? = 0,98). Pour les analyses, 40 uL d’acide
chlorhydriqgue 1 M et 200 pL de réactif sont mélangés dans 2 mL d’étalon ou 2 mL

d’échantillons préalablement dilués par 50.
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11-2.3.2. Analyse du carbone

a. COD/CID

L’analyse du carbone a été effectuée sur un TOC-Vcsy (Shimadzu), équipé d’un
passeur d’échantillons ASI-5000A. Le principe est le méme que 1’analyse du C particulaire.
Les deux formes de carbone présentes dans des eaux naturelles sont le carbone organique
(COD) et inorganique (CID). La teneur en carbone totale (Ct) est analysée a 680°C en
présence d’un catalyseur d’oxydation, des billes d’alumines enrobées de platine. Cette étape
volatilise la totalité des formes carbonées dans 1’échantillon en CO», et le flux continu d’O; a
150 mL min™ entraine le CO, formé vers le deshumificateur et le piége & halogéne avant
d’atteindre la cellule de détection IR. La forme inorganique du carbone est analysée par
acidification de I’échantillon (pH < 3) par I’acide phosphorique (4,5 M, Analytical Grade,
Fisher) dans le module IC Reaction Vessel, transformant les formes carbonatées en CO,. La
concentration en COD peut alors étre calculée par différence entre les valeurs de C+ et de
CID. Une autre méthode parallele peut étre appliquée pour éviter la propagation des erreurs
liee au calcul C+-CID, consistant a doser directement la concentration en carbone organique
non-volatil (NPOC: non-purgable organic carbon). Pour cela, I'échantillon est préalablement
acidifié avec HCI (2 M, Analytical Grade, Fisher) puis dégazé (1 a 5 min) sous flux d'O,
avant d'étre injecté dans le four a 680°C. Cette procédure a été préférée pour l'analyse des
échantillons. Les gammes d’étalonnage en COD et CID sont préparées a partir de
I’hydrogénophtalate de potassium et d’hydrogénocarbonate de sodium (Pro Analysis, Fisher),
avec une détection limite estimée & 0,1 mgc L™ et sur des gammes respectivement de 0-5 et 0-
50 mgc L™ A chaque série d’analyse, le matériel certifié de référence (MISSIPPI-3,
Environment Canada) est ajouté dans la séquence pour vérifier la stabilité et la justesse

analytique.

b. Propriétés spectroscopiques des matieres organiques: analyses par

spectrophotométrie UV /Vis et Fluorescence 3D

La qualité de la matiére organique peut étre caractérisée par son absorbance dans le
domaine UV/Visible et sa capacité a émettre de la fluorescence apres avoir été exposee a une

énergie excitatrice.

Les spectres d’absorbance UV/Vis des échantillons (colonne d'eau/eau surnageante,

eau interstitielle, extraction a NaOH 0,1M) ont été enregistrés de 200 a 600 nm, en utilisant
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des cuves en quartz de 1 cm a l'aide d'un spectrophotométre UV/Visible UV-1800
(Shimadzu). Ce spectrometre, a double faisceau, peut balayer de 190 & 1100 nm, avec une
précision et un incrément de 0,1 nm. Chaque pente spectrale, correspondant a la diminution
exponentielle de I’absorbance dans des intervalles de longueur d’onde déterminés, est ensuite

calculée selon la formule suivant :
In(ay) = In (az,,) = S(A— Ares)

Il a été demontré que le ratio des pentes spectrales (rs, ratio de la pente spectrale de
275-295 nm sur celle de 350-400 nm), ainsi que le ratio E,/E3 (absorbance a 254 nm par
rapport a I’absorbance a 355 nm), sont inversement corrélés au poids moléculaire moyen de
la matiére organique (Peuravuori and Pihlaja, 1997; Helms et al., 2008; Wang et al., 2009). Le
calcul de l'indice SUVA,s, (absorbance a 254 nm normalisé a la concentration en carbone, L
mgc™ m™) a été également largement utilisé comme indicateur de I’aromaticité de la matiére
organique, confirmé notamment par la Résonance Magnétique Nucléaire du C* [C*-NMR,
Weishaar et al., (2003)].

Les propriétés de fluorescence des échantillons ont été analysées a l'aide du
spectrophotomeétre de fluorescence FL4500 (Hitachi), équipé d’une source lumineuse (lampe
de Xénon). En balayant des longueurs d’onde d’excitation, I’intensité de fluorescence est
enregistrée en fonction les longueurs d’onde d’émission grice a un systéme de
photomultiplicateur. Une matrice d’excitation et d’émission de fluorescence (MEEF) est ainsi
enregistrée (Aex, Aem, lfiuorescence)- LS conditions opérationnelles sont les suivantes: cuve en
quartz miroitée (permettant d'accroitre la sensibilité de la technique) de trajet optique de 1 cm,
vitesse de balayage : 2400 nm min™, gamme de Aex: 200-500 nm, gamme de Aem : 200-600 nm
par pas de 5 nm, temps de réponse 0,1 s. Le traitement de ces matrices de fluorescence a été
réalisé a l'aide du logiciel PARAFAC (Parallel Factor Analysis, Stedmon et al., 2003; Luciani
et al., 2008). Cet algorithme permet de séparer et d’estimer ’allure générale de chaque

fluorophore ainsi que la contribution de fluorescence (u. a.) de chacun dans le mélange.
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11-2.3.3. Analyse des éléments traces

a. HR ICP/MS

L’analyse des concentrations en éléments traces dans les différents extraits de
sédiments (extractions quasi-totale et sélectives), ainsi que dans les échantillons d'eau
(colonne d'eau, eau surnageante, eau interstitielle) a été réalisee par HR ICP/MS (High
Resolution Inductively Coupled Plasma-Mass Spectroscopy, Element 2, Thermo Finnigan) au
Ruder Boskovi¢ Institut (RBI) de Zagreb (Croatie) par le Dr. Dario Omanovi¢. Un torche a
plasma d’argon (6000-8000 K) atomise et ionise I’échantillon. Des champs magnétique et
électrostatique successivement appliqués, dévient et filtrent les ions afin que seuls ceux ciblés
atteignent le spectromeétre de masse. Le ratio masse/charge est enregistré et le résultat est
obtenu en coups correspondant a la masse spécifique des ions/éléments. L’étalonnage se fait
par une solution multi-élémentaire certifié (24 éléments, CertiPur, Merck). Un large éventail
d’éléments a été analysé : *®Ag, ¥Al, As, ¥Ba, °Be, 2°°Bi, *'Cd, *°Co, *Cr, ¥cs, “Cu,
56F€, 7Li, 55Mn, 95MO, 98M0' 60Ni, 208Pb, 85Rb, 1218b, 7756, 12OSn1 86SF, 47Ti, 205-|-|’ 238U, 51V,
and ®Zn. Le contrdle de qualité a été vérifié par I’analyse du matériel de référence (River
Water Reference Material for Trace Metals, SLRS-4, National Research Council Canada).
Des échantillons ont été dilués dans 1’eau acidifiée a HNO3 (suprapur, Merck) avec un étalon
interne (**°In, élément trés peu présent dans des milieux naturels et convenable au rapport
masse/charge des éléments recherchés pour les 3 résolutions de I'appareil). Afin de minimiser
I'effet de matrice liée aux sels, les échantillons d'eaux ont été dilués par 10. De plus, la
sensibilité analytique a été corrigée pour certains éléments en réalisant des ajouts dosés sur
des échantillons d'eau de mer et de minéralisats de sédiments marins. Les corrections de pente

appliquées pour les échantillons d'eau de mer sont regroupées dans le tableau 11-1.

Tableau 11-1: Coefficients de correction appliqués apres calibration des analyses par HR
ICP/MS dans une matrice salée (par rapport a I'eau mQ).

27A| 1388& ZOQBi 5900 111Cd GSCU 56Fe 55Mn GONi 208Pb 85Rb 121Sb 12OSn 238U GGZn

092 089 083 09 094 081 089 094 092 087 102 095 095 100 084
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Des comparaisons et inter-calibrations entre les différents outils analytiques utilisés
(HR ICP/MS CP/MS du laboratoire EPOC/Bordeaux, FRX du laboratoire CAM/Lausanne)

ont été realisées et montrent une bonne concordance dans les résultats obtenus (Tableau 11-2).

Tableau 11-2: Inter-calibration des techniques analytiques utilisées par différents laboratoires.
La pente de comparaison est présentée avec le coefficient de corrélation entre parenthése sur
une base de 60 échantillons.

Cu Fe Mo Ni Pb Sr V Zn
Pente (R?)
HR ICP/MS, RBI
0,95
FRX, CAM
c (0,99)
Y icpims, 0,88
EPOC (0,96)
1,15
Fe FRX, CAM
(0,94)
ICP/MS, 0,99
Mo
EPOC (0,95)
_ ICP/MS, 1,06
Ni
EPOC (0,82)
ICP/MS, 0,97
Pb
EPOC (0,98)
1,17
Sr FRX, CAM
(0,93)
ICP/MS, 1,09
Vv
EPOC 0,9
0,98
FRX, CAM
(0,99)
Zn
ICP/MS, 0,88
EPOC (0,98)

b. HPLC-HG-AFS

Un couplage HPLC-HG-AFS (High Performance Liquid Chromatography-Hydride
Generation-Atomic Fluorescence Spectroscopy, Thermo-PS Analytical) a été utilisé pour

"I Diméthyle arsenic (DMA), Monométhyle arsenic

I’analyse de la spéciation d’arsenic (As
(MMA), As") avec une détection limite inférieure & 1 pg L™. L’¢échantillon est injecté (100-

150 pL) et drainé par un éluant de tampon phosphate (20 mM, pH 6,2) & 0,5 mL min™ sur une
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colonne d’échange anionique PRP-X100 (Hamilton, 79852, 150 x 2,1 mm PEEK aux

particules de 5 pm). L’As""

(H3AsOg3 neutre a pH 6,2) n’est pas retenu par la colonne et sort
au temps mort (~1 min). Les formes méthylées et As" (HAsO,> et H,AsOy,) sont retenus et
sont élués & 1,2, 1,5 et 2,4 min, respectivement pour DMA, MMA et As". Le temps d’analyse
total est fixé & 4 min, permettant d’¢luer 4 fois le volume de la colonne. Ces espéces arseniees
sont ensuite transférées vers le module de génération d’hydrures, ou I’apport du réducteur

NaBH, et HCI produit de 1’hydrogene :
BH, + 3H,0 + H" = H3BO; + 8 H°
8 H*+ E™ ©EH, + (4-1/2n) H,

L’atome hydrogéne va réduire I’élément E d’un dégrée m a n et former du
dihydrogéne, volatile et inflammable. En ce qui concerne 1’As, sa réduction forme des
hydrures, volatiles et trés toxiques. Les produits de cette réaction sont I’arsine (As™"'Hs) pour
les formes inorganiques (As" et AsY) et CHsAsH,, (CHs),AsH pour les formes méthylées
(MMA, DMA). 11 est a noter que le rendement de la réaction de réduction n’est pas identique

"' et minimal pour des formes méthylées

a toutes les especes d’As: il est maximal pour I’As
(Ipolyi and Fodor, 2000). Les produits de la réaction totale (liquide et gazeux) sont entrainés
dans un séparateur gaz-liquide et des composes volatiles (des hydrures et du dihydrogéne
formés) sont drainés par le gaz vecteur (Ar) a une membrane de séchage (Perma Pure) avant
d’atteindre le module de détection. Ce module est constitué d’une cheminée a flamme de
dihydrogéne atomisant les atomes, une lampe a cathode creuse boostée comme source
d’excitation, 3 lentilles de collecte et de séparation des radiations, un filtre interférentiel et la
détection par photomultiplicateur. Les hydrures d’arsenic sont ainsi atomisés par la flamme de
dihydrogene et les atomes d’As sont excités par 1’énergie de la lampe a cathode creuse.
L’intensité de fluorescence de résonance, émise lors de la désexcitation est mesurée et
proportionnelle & la concentration en atomes et a I’intensit¢é du signal de la source

d’excitation. La lampe a cathode creuse doit étre ainsi préchauffée pendant au moins 30 min

pour atteindre la stabilité.

Une autre possibilité de I’instrument est le by-pass de la colonne de chromatographie,
ce qui permet une injection directe de 200 puL d’échantillon au module HG-AFS tout en
conservant le passeur d'échantillon et l'automatisation du module HPLC. Cette possibilité

permet une analyse directe de la concentration totale en As, en absence significative des
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interférences, en comparaison a I’ICP-MS. La détection limite est de 0,1 pg L™ avec un temps
d’analyse de 90 secondes. Le seul inconvénient est la différence de rendement de réduction
des espéces d’As, aboutissant a différentes sensibilités. Il nécessite donc un traitement
préalable (oxydation/réduction) de 1’échantillon dans le cas ou différences espéces peuvent

étre présente (conditions sub- ou anoxique).

L’analyse directe d’As (en by-passant la colonne HPLC) est convenable a I’analyse
d’As dans I’eau de mer (ou d'estuaire), présentant des niveaux de concentration faible (<1.2
ng L) et variant peu et ou la matrice salée pose un probléme analytique pour I''CP/MS.
Compte tenu des niveaux de concentration en As plus élevés et du changement de spéciation
(As¥ => As") li¢ aux processus diagénétiques, le couplage HPLC-HG-AFS s'est montré

adapté a I’analyse des eaux interstitielles.
c. Voltampérométrie

Si la matrice salée est le probléme majeur pour 1’analyse élémentaire des
métaux/métalloides a I'état d'ultra-traces par ICP/MS, elle ne pose aucun probleme pour
I’analyse voltampérométrique. Les analyses ont été réalisées sur un appareil VA663 équipé
d'une interface IME663 connectés & un potensiostat pAutolab 111 (Metrohm). En mode ASV
(Anodic Stripping Voltammetry), la technique consiste & pré-concentrer les éléments d'intérét
(Cd, Cu, Pb et Zn) sous forme d'amalgame sur 1’électrode de travail (& goutte de mercure
pendante HDME, 0,25 mm?, générée/maintenue par flux d’azote a 1 bar) en lui imposant un
potentiel négatif par rapport a I'électrode de référence (Ag/AgCI/KCI s.p. saturé) sous
agitation constante pendant un temps de dép6t/accumulation. Une fois le(s) élément(s)
concentré(s) sur la goutte, une bréve période d’équilibre (10 s) est appliquée, puis 1’étape de
balayage en mode DP (Differential Pulse) permet de réoxyder successivement les éléments et
d'en quantifier la concentration a partir du signal obtenu (aire/hauteur du pic ou de sa dérivée
2"%). La calibration se fait par ajouts dosés des concentrations contrdlées par un systéme de
burette (Tecan) a haute précision. L'ensemble de la procédure est automatisée a l'aide du
logiciel GPES (Metrohm). Certains éléments (ex. Co et Ni) ne peuvent étre analysés par cette
technique car ils ne forment pas d'amalgame avec Hg. Il reste toutefois possible de les doser
en ajoutant un ligand (Nioxime) dans I'échantillon, formant un complexe fort avec ces
métaux. Les complexes ainsi formés peuvent ensuite étre accumulés sur I'électrode de travail

a un potentiel défini. Un balayage en mode DP vers les potentiels positifs (CSV: Cathodic
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Stripping Voltammetry) permet de réduire les métaux accumuler et den quantifier la

concentration.

Pour analyser les concentrations totales dissoutes (ou non-filtrés) des métaux, les
échantillons sont préalablement acidifies a HNO;3 s.p. et irradiés aux UV pour dégrader les
ligands organiques (cf. section 11-1-2), susceptibles de complexer les métaux et de perturber
I'analyse (ex. surfactants). Trois groupes d’éléments ont été analysées lors de cette thése grace
a la voltamétrie (Tableau 11-3), en utilisant les procédures préalablement mises au point
(Omanovic et al., 2006, Louis et al., 2009 MC, Oursel et al., 2013 MPB). La précision

analytique a été régulierement validée par des mesures sur I'échantillon certifié CASS-5.

Tableau 11-3: Tableau récapitulatif des conditions et paramétres de I’analyse des métaux par
voltamétrie.

Temps . - .
] _ Potentiel initial et Position des pics
Eléments Tampon (pH) (potentiel _
o final de balayage dans I’eau de mer
de dep6t)
Cu -0,15+0,03 V
600 sec. .
Cu, Cd, Pb HNO; s.p. (<2) (08V) -0,75Va0,02Vv Pb -0,37+0,03 V
’ Cd -0,57+0,03 V
Acetate de sodium 120 sec. .
Zn -1,15Va-0,75VvV  Zn-0,96+0,03 V
s.p. 4M (5.5) (-1,2V)
Acide )
) ) 60 sec. . Ni-0,88+0,03 V
Ni, Co borique/NaOH s.p. -0,75Va-12Vv
(-0,7V) Co-1,05+0,03 V
1M (9)

Afin d'automatiser complétement la séquence d'analyse et donc augmenter trés
sensiblement le rendement analytique (i.e. pouvoir analyser plusieurs centaines d'échantillons)
tout en conservant un niveau de propreté adapté a l'analyse d'ultra-traces, un systéme
autosampler (12 échantillons) a été développé par le Dr. Dario Omanovi¢ (RBI, Croatie). Le
systeme est composé de pompes péristaltiques permettant I’injection puis 1’évacuation de
I’eau de ringage (eau acidifiée a HNOj3 s.p.). Ainsi, la cellule est rincée avant chaque analyse
avec 2 fois 20 mL d’eau acidifiée (HNO3 s.p.) puis une fois 10 mL d’échantillon. 10 mL
d’échantillon (acidifié) sont par la suite injectés dans la cellule en verre, dégazés pendant 300
secondes avec N,. Les éléments Cu, Cd, Pb sont les premiers analysés par une technique

d'ajouts dosés, a l'aide de 3 burettes TECAN contenant une solution standard de ces 3
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éléments. Les ajouts sont automatiquement ajustés a partir de l'intégration des pics mesurés
lors de la premiére mesure. A l'issu de cette premiére sequence, 100 pL d'une solution
d’acétate de sodium 4 M s.p. sont injectes pour permettre 1’analyse de Zn (pH ~5.5). L'analyse
des concentrations en Co et Ni étant basée sur une autre procédure, cette séquence est réalisée
séparément. Apres injection de 10 mL d'échantillons dans la cellule, 1 mL de tampon borate
(pH~9) et 11 uL de solution de Nioxime 0,01 M sont injectés, suivi de la détermination des
concentrations en Co et Ni par ajouts dosés.

La programmation analytique, ainsi que le traitement des résultats se font grace au
logiciel SC Setup/VoItAA développé par Dr. Dario Omanovi¢. La dérivé seconde des
voltammogrammes a €té utilisée pour traiter automatiquement les pics des métaux et
déterminer leur hauteur/aire, car elle permet de minimiser I'influence d'une ligne de base non-
linéaire (Omanovi¢ et al., 2010) sans necessiter un traitement manuel de chaque

voltammogramme.

11-2.34. Analyse des isotopes stables du plomb

Dans le but d’identifier la source du stock de plomb, I’analyse de la signature
isotopique du Pb dans des minéralisats de sédiments a été effectuée au laboratoire EPOC de
I’université de Bordeaux avec l'aide du Pr. Jorg Schéfer et du Dr. Lionel Dutruch. La
signature isotopique du Pb dans les échantillons d’eau de mer et dans des moules issus de la
banque d'échantillons de I'lfremer, collectés dans la baie du Lazaret, a été analysée a
I’IFREMER de Nantes par I'équipe du Dr. Christophe Brach-Papa.

Les isotopes 2°Pb, 2’Pb, 2®®Pb dans des minéralisats de sédiments sont analysés par
ICP/MS (quadrupole XSeries 2, ThermoScientific). L’intensité du signal est enregistrée tous
les 10 ms pendant 300 secondes (soit 30000 analyses) pour les 3 isotopes. La signature
isotopique est analysée également sur un échantillon certifié (SRM-981, NSIT). La méthode
de «braketing » a été utilisée pour corriger le drift analytique et le biais de masse. Cette
méthode consiste a intercaler I’analyse d’un réplicat d’échantillon entre deux échantillons
certifiés. La procédure est répétée 2 fois. La signature isotopique de chaque réplicat
d’échantillon est corrigée par rapport a la variation moyenne de la signature des échantillons
certifiés précédents et suivants. La déviation standard interne sur 192 analyses a eté
respectivement de 0,16% et 0,24% pour les ratios °’Pb/?®°Pb et 2°®Ph/*Pb.
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I1-3. Outils de modélisation

Les outils de modélisation sont complémentaires a 1’approche expérimentale,
permettant de décrire un systéme complexe, simuler des phénomenes ou processus,
évaluer/calculer des parametres clés de ces processus. Au cours de cette étude, deux

approches de simulation ont été appliquées sur la base des données obtenues.
1I-3.1. PROFILE

PROFILE (Version 1.0) est un code de calcul monodimensionnel appliqués a la
simulation de profils verticaux d'éléments dans les eaux interstitielles, développé par (Berg et
al., 1998) et largement utilisé pour interpréter des réactions diagénétiques (Boudreau, 1997,
Couture et al., 2010; Rigaud et al., 2013; Dang et al., 2014). Ce code permet de :

(i) fitter le profile vertical dont I’allure traduit la réaction ayant lieu dans la zone de
variation : une concavité ou une convexité de la courbe traduisent respectivement une

production ou une consommation de 1’espece dans la zone considérée (Fig. 11-7).

(ii) calculer le taux de réaction (R : production/consommation, Fig. I1-7) en tenant
compte des processus physico-chimiques (diffusion verticale), et biologiques (bioturbation et
bioirrigation) (Boudreau, 1997; Berg et al., 1998; Couture et al., 2010) a partir de 1’équation
différentielle ordinaire (ODE : ordinary differential equation) suivante :

ac 9

aC
== a(‘P(Dsed + Dpio) a) +pa(C,— C)+ Ryer (EqlI—1)

Dans I’hypothese de 1’état stationnaire (0C/ot = 0), I’ODE est réduite :

0 ac
Rper = — a ((P(Dsed + Dpio) a) —¢pa(C,— C) (Eq.I-2)

Dont Ry est le taux de réaction calculée (nmol cm™ s™), ¢ est la porosité du sédiment,
Dseq st le coefficient de diffusion ionique/moléculaire sédimentaire de I’espéce considérée
(cm2 ™), Dpio est le coefficient de bioturbation (cm? s individu™), 6C/6x est la variation de la
concentration de 1’espece dans la zone de variation considérée (nmol cm'4), a est le coefficient
de bioirrigation (s), C, et C sont respectivement la concentration de 1’espéce chimique

considérée dans I’eau surnageante et I’eau interstitielle (nmol cm™®).
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Profil vertical simulé (fitté)

[SRP] (uM)
20 30 40

Profondeur (cm)

Figure 11-7 : Exemple du profile
des orthophosphates (Juillet 2013,
station 12) simulés par PROFILE
(ligne rouge) a partir des données

-50 ' ' ' ' ' expérimentales (points ronds) avec
6 4 -2 0 2 4 6 des zones de

16 2 A productions/consommation
R, (100" molcm~s) caractérisées par le taux de réaction

Taux de réaction dans des (ligne bleu). Le flux diffusif a

o RS, [yl T o e

La porosité (¢) est calculée (Avnimelech et al., 2001) a partir du pourcentage en eau

(Yp,0) du sédiment déterminé a partir de la pesée des sédiments lyophilisées et humides et
Psed €St la densité des sédiments (0.64 g cm, (Tessier, 2012)) :
You,0

¢ = T oo (Eq.1II - 3)
%H20 + ——=

Psed

Le coefficient de diffusion ionique/moléculaire dans des sédiments (Dsqg) €st corrigé a
partir de celui dans I’eau (Dwater), €n tenant compte de la porosité du sédiment (¢) (Boudreau,
1999):

Dgeq = ¢2 X Dyater (Eq- I1—4)
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Le coefficient de diffusion dans 1’eau des espéces est obtenu a partir de la littérature
(Li and Gregory, 1974; Leaist, 2007) et corrigé pour la température correspondante a 1I’ecau
surnageante de chaque campagne de prélévement selon 1’équation de Stokes-Einstein (Li and
Gregory, 1974). Ce coefficient est considéré comme n'étant pas modifié par les changements
de spéciation de I'élément considéré. Ceci reste une approximation mais en I'état le logiciel
PROFILE ne permet pas de prendre en compte un coefficient de diffusion variable, ce qui de
toute facon nécessiterait de (1) résoudre la spéciation chimique en chaque point (donc de
coupler a PROFILE un code de spéciation chimique) et (2) de connaitre les coefficients de

diffusion des différentes espéces d'un méme élément.

Dans la rade de Toulon, notamment dans le nord de la petite rade, les populations en
algues et macro-organismes benthiques sont trés réduites (Bernard et al., 2001),
potentiellement a cause du tres fort niveau de contamination chimique des sédiments, les
processus de bioturbation et bioirrigation sont donc considérés comme négligeables (Dang et
al., 2014). La formation de I’ODE du code est alors réduite :

0 ac
Rper = — % (¢Dsed a) (Eq.11 - 5)

La résolution de ’ODE permet ainsi de calculer le taux de production ou de
consommation de 1’espéce dans la zone de la réaction, traduite respectivement par un Rpe

positif ou négatif.

L’équation II-1 et I’ensemble de ses dérivés (Eq. 1I-2 a Eq. 11-5) ne tiennent pas
compte du flux advective due a la compaction du sédiment pendant 1’enfouissement. Afin de
vérifier I’hypothése de sa négligibilité, le nombre de Péclet doit étre calculé. Ce dernier
représente le transfert massique par advection sur celui de la diffusion.

Il X v
P, = 2

(Eq.11 — 6)
Dsed

dont 1, correspond a 1’épaisseur du sédiment étudié (~50 cm), vs est la vitesse de
sédimentation [0,21 cm an™, (Tessier et al., 2011)] et Dsq est le coefficient de diffusion
moléculaire dans le sédiment de 1’espéce chimique considérée. Dans cette etude, le nombre de
Péclet est systématiquement < 0,1, démontrant que I’advection est un processus mineur par

rapport a la diffusion verticale.
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(iii) estimer le flux diffusif a I’interface eau/sédiment a partir du gradient de

concentration entre deux compartiments selon la 1% loi de diffusion de Fick (Fig. 11-7) :

ac
J= _¢XDsed*_

—  (Eq.1l-7)

Dont J est le flux diffusif a I’interface (nmol cm™ s?), Deq est le coefficient de
diffusion moléculaire de I’espéce considérée dans des sédiments et 0C/0x est la variation de la

concentration de I’espéce dans la zone de variation considérée.
11-3.2. PHREEQC

Les calculs thermodynamiques permettent de simuler un systeme complexe a partir
des réactions et constantes thermodynamiques issues des bases de données. PHREEQC
[Version 2.18.3, (Parkhurst and Appelo, 1999)] a été utilisé pour (1) calculer la spéciation
chimique des éléments dans la fraction dissoute, (2) estimer I’indice de saturation d’une phase
minérale, (3) simuler des interactions solide/liquide par des processus de sorption,
dissolution/précipitation et (4) évaluer I'influence des phénomenes de complexation des ET

par la matiére organique sédimentaire.

11-3.2.1. Calcul de spéciation chimigue de la fraction dissoute

Pour le calcul de la spéciation des éléments dissous, chaque équilibre dans la base de
données de PHREEQC est écrit par association des espéces aqueuses majeures (MAS, master
aqueous species) caractérisés par 1’ion libre de 1’élément et de son état d’oxydation (i.e. CI’
pour du chlore ou Fe*® pour du fer ferrique). L’association de ces MAS pour former un
composé doit satisfaire 1’équation de la loi d’action de masse pour chacun et est caractérisée
par une constante d’équilibre thermodynamique liée a I’écriture de la réaction (i.e. Fe™® + 3CI
= FeCl3, logK = 1,13 & 25°C). Cette constante est calculée a partir de 1’équation de la loi
d’action de masse sur I’activité de chaque espéece, par exemple pour le complexe FeCls :

AFreciy

Ape+r3dy)-

10113 = (Eq.11 — 8)
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Ou génériquement :

K, = a 1—[ @™ (Eq.1l—9)

Ki et aj sont respectivement la constante d’équilibre et I’activit¢ du composé 1, m
correspond a chaque MAS jusqu’a leur nombre total (M,q), chaque MAS est considéré par son
activité (om) et son coefficient steechiométrique (Cy). La constante K est température-

dépendante et la variation de K en fonction de T est corrigée par la loi de Van’t Hoff.

L’activité d’une espéce chimique i dans PHREEQC est calculée par le produit de sa
concentration (Cj) et du coefficient d’activité (y;). Ce dernier est dépendant de la force ionique

(1) de la solution :

I~ .,
I = Ez 22  (Eq.Il— 10)
i

dont C;et z; concentration et charge de chaque MAS i jusqu’au nombre total des

espéeces (n).

Le coefficient d’activité des especes dans la solution peut étre déterminé par 1’équation
de Davies (Eq. 11-11) ou I’équation étendue de Debye-Hiickel (Eqg. 11-12) ou équation de
WATEQ Debye-Hickel (Eqg. 11-13):

i

——1-03I (Equ-11
1+\/7) (Eq )

logy; = —Az}? <

Az
logy; = ————————  (Eq.1l — 12)
1+ BadVI
Az
logy; = ———————+ b;I (Eq.l1—13
g8vi T+ BV ( )

Ou A et B sont des constantes dépendantes de la temperature (i.e. A =0,5et B =0,33

a 25 °C); z;j est la charge de I’espéce ; | est la force ionique ; a; est le diamétre de I’ion et b; est
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le coefficient de correction spécifique a I’ion. Sans spécification particuliere, pour des especes
chargées, PHREEQC applique 1’équation de Davies, applicable quand la force ionique est
inférieure a 0,5 M. L’équation étendue de Debye-Huickel est applicable pour des solutions tres
peu concentrées (1<0,1 M) et celle de WATEQ Debye- Hiickel peut étre appliquée quand la
force ionique atteint 1 M (Merkel and Planer-Friedrich, 2008), prenant donc mieux en compte
le domaine des eaux marines. Pour des espéces neutres, 1’équation de WATEQ Debye-

Huckel est appliquée et réduite a logy; = b; | ou b; = 0,1, sauf indication spécifique.

En introduisant dans le logiciel des conditions physico-chimiques (température, pH,
Eh...) et la teneur totale des ¢léments, a partir de la base de données sélectionnée, les calculs
permettent d'établir la spéciation des éléments dans la solution. Le potentiel d’oxydo-

réduction Ey est exprimé en pe (activité d’électron) par la correction suivante :

Ey (V)
0.059

pe = (Eq.11 —14)

La base de donnée initiale appliquée est Minteq et en fonction des éléments et
conditions spécifiques (i.e. solutions anoxiques et riches en sulfure), des équilibres
supplémentaires sont nécessaires et ont été ajoutés dans la base de données a partir de la

littérature. Des précisions sont précisées dans les chapitres a venir.

11-3.2.2. Equilibre avec phase solide pure (précipitation/dissolution)

PHREEQC considére I’équilibre entre la phase aqueuse et une phase pure (soit phase
solide soit phase gazeuse avec pression partielle fixe dont I’activité est a 1) par des équations

hétérogénes de la loi d’action de masse.

Pour des phases solides, le code se base sur des équations d’action de masse comme
celui des complexes aqueux, en considérant la réaction de dissolution (la phase solide étant a
gauche de 1’équilibre). L’expression générique de la constante d’équilibre, ou le produit

ionique d’activité (IAP) est donc :

Magq

K,=| |a;® (Eq.Il—15)

m
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Avec K, : la constante d’équilibre de la phase p ; am : I’activité des MAS m jusqu’au
nombre total (M,q) des espéces composant la phase ; ¢y : le coefficient steechiométrique des m

MAS dans I’expression de 1’équation d’action de masse de la phase p.

Pour une phase donnée, la constante de solubilité Kso correspond a la valeur d’IAP au
dessus de laquelle la précipitation aurait lieu thermodynamiquement (i.e. sans considération
cinétique). L’indice de saturation (IS) d’une phase dans une condition donnée de la solution

est ainsi le ratio de I’IAP de la solution sur la constante de solubilité :

Hmaq oS
IS, = —r (Eq.11 — 16)
S0
Les processus de précipitation ou de dissolution peuvent avoir lieu si 1’indice de
saturation est respectivement positif ou négatif. Dans le cas ou le Sl est positif, la solution est
sursaturée vis-a-vis de la phase considérée et la précipitation de celle-ci pourrait avoir lieu si
la cinétique est favorable. Dans le cas contraire, la solution est sous-saturée vis-a-vis de la

phase considérée et celle-ci devrait se dissoudre si elle est présente sous forme solide.

Dans un premier temps, 1’estimation de I’indice de saturation des phases susceptibles
d’étre présentes est automatiquement générée par PHREEQC a partir des éléments fournis.
Dans un but de simuler des processus de précipitation/dissolution, le module
EQUILIBRIUM_PHASES est ajouté au script du modéle en précisant la phase considérée,
I’indice de saturation ciblé ainsi que la quantité initialement présente dans le systeme. Des

détails concernant cette simulation spécifique seront présentés dans les chapitres concernés.

11-3.2.3. Processus de sorption

Différents modéles de sorption sont décrits dans la littérature : soit d’une maniére
empirique (Isotherme d’adsorption linéaire (Kg), de Frendlich, de Langmuir), soit par le biais
d'un modele de complexation de surface (SCM : Surface Complexation Model), d'un modele
de capacitance constante (CCM : Constante Capacitance Model), etc ... Dans PHREEQC, le
modele électrostatique le plus simple disponible est le SCM, décrivant, sans indication
particuliére, un modeéle de double couche de diffusion (DDL : Double Diffuse Layer) sans
calcul explicite de la composition de la couche de diffusion (Dzombak and Morel, 1990;
Parkhurst and Appelo, 1999; Sg et al., 2011).
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Le couplage des processus de sorption et de complexation est inclus dans le modeéle
par différentes équations hétérogénes de la loi d’action de masse, des équilibres des sites de
surface et de la relation charge-potentiel correspondante a chaque surface. Pour chaque
surface considérée, les parametres introductifs sont la densité de sites (équivalent de sites), la
surface spécifique (m? g™) et la masse (g). En général, les sites de surfaces sont représentés
par un ligand hydroxyl et I’interaction simulée par les modeles CCM ou DDL est de type
d’interaction a sphére interne (Goldberg et al., 2007).

L’équation d’action de masse concernant les surfaces est écrite dans le sens de la
dissociation. La constante d’équilibre est intrinséque a 1’équation d’action de masse et son
expression est dépendante du produit de I’activité des espéces et d’un facteur tenant en
compte la force de liaison de 1’espéce chargée du potentiel (intrinséquement li¢ a la charge) de

la surface :

M
int —Cm,i %AZ-
KM = | ay, a, " |eRT i  (Eq.Il—17)

m

Dont K™ est la constante d’équilibre intrinséque ; is est la i*™ forme chimique de la
surface s ; an, et ¢y, sont Iactivité et le coefficient steechiométrique des M espéeces impliquées
dans la réaction ; F est la constante de Faraday (96493,5 J V! eq™t); ¥, est le potentiel de
surface de s (V) ; R est la constante des gaz parfaits (8,3147 J mol™ K™) ; T est la température

en Kelvin et Az;_est la différence de charge de surface de la réaction.

En fonction de I’application particuliére, de nouvelles équations d’action de masse
ainsi que leurs constantes intrinseques ont été implémentées dans la base de données. Ces
détails vont étre présentés spécifiquement pour chaque application particuliere dans les

chapitres correspondants.

I1-4. Analyse statistique multivariée

A partir de la base de données obtenue, un traitement statistique de type d’Analyse en
Composantes Principales (ACP) a été appliqué. Cette méthode de traitement statistique
permet d’identifier des corrélations entre variables et les transformer en composantes
principales représentées par des axes principaux. Chaque axe principal représente 1’inertie
dont la somme represente la variance explicative de la base de données. Cette approche

permet dans un premier temps une description et visualisation globale sur ’ensemble des
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données. Un algorithme sur Matlab (Version 7.12.) mis au point par le Dr. M. Raynaud
(PROTEE) permet la lecture du fichier de données d’entrée (Excel), la
centralisation/réduction des coordonnées, le calcul de la variance-covariance et des
corrélations, et finalement le tracé des vecteurs propres (axes principaux) et valeurs propres
(variance absorbée par chaque axe principal). Le fichier d’entrée est un matrice de taille (n,p)
dont les n lignes représentent les échantillons et les p colonnes représentent les
teneurs/concentrations des p parametres/éléments/especes chimiques étudiés. L’ ACP fournit a
la fin du traitement les nouvelles coordonnées des points individus dans I’espace des axes
principaux. La dimension de I’espace est adaptée en fonction de la somme des valeurs
propres, ou la variance expliquée des axes principaux majeurs. Dans le cas ou deux axes
principaux sont suffisants pour expliquer la variabilité du nuage de points, ces derniers sont
présentés dans un cercle de corrélation (la dimension de I’espace est alors de 2) mais s’il
nécessite un troisieme axe principal, il est préférable de tracer une sphere de corrélation a

I'aide du logiciel Sigmaplot (Version 11.0).

Dans un premier temps, les axes des variables chimiques (p) sont positionnés dans
I'espace a 2 ou 3 dimensions. Plus les points sont proches entre eux et du cercle/sphére de
corrélation, plus la corrélation entre ces points est significative. Le regroupement d’un certain
nombre d’éléments sur le cercle de corrélation traduirait une similarité du comportement de
ceux-ci. Dans le cas ou des éléments ou groupes d’¢éléments se retrouvent de part et d’autre du
cercle/sphére de corrélation, symétriqguement au centre de ’espace, ces éléments ou groupes
d’éléments sont anti-corrélés. Un tableau des corrélations binaires entre chaque couple
d’éléments peut également étre fourni. Cette premiére approche permet de visualiser des
relations entre éléments. Leurs positions par rapport au centre de 1’espace peuvent représenter
p axes supplémentaires. Le positionnement des n échantillons est calculé par rapport a p axes
de variables chimiques. Un regroupement dans I’espace d'un groupe d'échantillons sous-
entend une similarité de ces derniers. Plus un groupe d’échantillons est proche d’un axe de
variable chimique, plus le poids de celui-ci contribue a expliquer la variabilité de ce groupe

d’échantillons.

En plus des échantillons collectés au cours de ce travail de thése, une partie
d'échantillons prélevés au cours de la thése d'Erwan Tessier (2012) ont eté réanalysés,
notamment: (1) 55 points de surface et les carottes 12 et 15 HR (Fig. 11-1) des échantillons

minéralisés (eau régale), réanalysés par HR ICP/MS; (2) les eaux interstitielles des carottes
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12, 15 et 23HR pour mesurer les concentrations en SRP, sulfates et silicates... Ceci a permis
d'améliorer la détermination des faibles teneurs (par rapport aux analyses préalablement
réalisées par exemple par FRX ou GF-AAS), augmenter le nombre d'éléments analyses (par
exemple Ag, Bi, Cd ...), et avoir une cohérence entre la liste d'¢léments dosés dans les
différents types d'échantillons étudiés (eau, eau interstitielle, extractions séquentielles et
quasi-totales). Dans la suite du document, lorsque des résultats sont issus d'analyses
préalablement réalisées (ex. teneur en Hg dans les sédiments, analysées par CV-AAS), la
référence au travail initial est systématiquement mentionnée. Il convient toutefois de noter que
I'intégralité des expériences et/ou résultats obtenus au cours de cette these ne sera pas décrite
dans les chapitres Il a VI, principalement par une volonté de simplification, mais aussi en
considérant la complexité qu'il y a a simultanément décrire et interpréter, voire modéliser, le
comportement ou la dynamique d'éléments aussi variés que des traceurs diagénétiques (Fe',
SRP, NH,", ZHS), la matiére organique dissoute/particulaire sédimentaire, les métaux

cationiques (Cu, Pb), les oxyanions (As) ou encore les oxycations (U).
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CHAPITRE III : ETUDE DES PROCESSUS DE
MINERALISATION DE LA MATIERE ORGANIQUES

SEDIMENTAIRE

La minéralisation de la matiére organique sédimentaire (MOS) est la force motrice de
la diagenese (Rullkotter, 2002). Elle est donc responsable des réactions biogéochimiques
ayant lieu dans le compartiment sédimentaire. La dégradation diagénétique de la MOS induit
une production importante d'éléments de type nutritif (N, P, Si) dans 1’eau interstitielle ainsi
qu’une fraction de matiére organique dissoute (MOD). Ce chapitre Il a pour objectif d'étudier
la transformation de la MOS dans des sédiments de surface et profonds (jusqu’a 50 cm), i.e.
suboxiques et anoxiques, prélevés a la station 12 (nord de la petite Rade de Toulon) au cours
d'un suivi saisonnier. Pour cela, différents outils analytiques ont été mis en ceuvre pour étudier
la variabilité temporelle des profils verticaux des différents traceurs produits ou consommeés
(ex. NH,*, PO,*, Si(OH)s, SO,%, =HS’, CID, ...) au cours de la diagenése précoce.
Parallélement, la matiére organique sédimentaire dissoute et particulaire a été étudiée aussi
bien quantitativement (COD, COP, extraction alcaline) que qualitativement (composition
élémentaire, propriétés spectroscopiques, distribution en taille, ...). Les résultats obtenus ont
ensuite été confrontés a un modele conceptuel de dégradation de la MOS (PWSR). Ce travail
a été valorisé sous la forme d'une publication parue en 2014 dans le journal Estuarine,

Coastal and Shelf Science (volume 151, pages 100-111):

Sedimentary dynamics of coastal organic matter: an assessment of the PoreWater

Size/Reactivity model by spectroscopic techniques

Duc Huy Dang*, Véronique Lenoble®, Gaél Durrieu®, Jean-Ulrich Mullot?, Stéphane Mounier®, Cédric Garnier*

! Université de Toulon, PROTEE, EA 3819, 83957 La Garde, France
2 LASEM-Toulon, Base Navale De Toulon, BP 61, 83800 Toulon, France

ESTUARINE, COASTAL AND SHELF SCIENCE

« In association with the Estuarine Coastal Sciences Association (ECSA)

105



CHAPITRE III : ETUDE DES PROCESSUS DE MINERALISATION DE LA MATIERE ORGANIQUE SEDIMENTAIRE

III-1. Introduction

Mineralization of sedimentary organic matter (SOM) is the driving force of diagenesis
(Rullkoétter, 2002), and this process affects the following elements/compounds: (i)
components of organic matter structure released in porewater through SOM decomposition
(C, N, Si, P, etc.), (ii) electron-donor elements used by bacterial activity to oxidize the SOM
(O, N, Mn, Fe, S), and (iii) elements sensitive to the transformation (dissolution/precipitation)
of sedimentary phases (e.g., arsenic release by dissolution of Fe/Mn oxides (Couture et al.,
2010; Lafferty et al.,, 2011; Dang et al., 2014)). The carbon cycle in sediments could
subsequently control the mobility of several other elements and may impact the coastal
ecosystem (Gao et al., 2009). In fact, coastal/marine sediments accumulate OM from different
sources: autochthonous (primary production in the seawater column) and allochthonous (OM
from eroded sediment and terrigenous origin) (Rullkotter, 2002). The sedimentary OM cycle
involves the two inverse processes of mineralization and preservation; the former implies
SOM microbiological degradation, and the latter renders SOM refractory toward
mineralization through geo-polymerization and a selective preservation process (Burdige,
2007). The diagenesis process mineralizes the particulate organic carbon (POC) to dissolved
inorganic carbon (DIC), and the remaining dissolved organic carbon (DOC) preserved from
mineralization is usually qualified as biologically refractory OM (Burdige, 2002).

The PoreWater Size/Reactivity (PWSR) model was proposed to assess SOM
diagenetic transformation (Burdige and Gardner, 1998). According to this model, POC
hydrolysis releases high-molecular-weight DOC (HMW-DOC), which is degraded into low-
molecular-weight DOC (LMW-DOC). The LMW-DOC fermentation produces short-chain
organic acids/alcohols, and finally, DIC and inorganic nutrients (Burdige and Gardner, 1998;
Komada et al., 2013). Using ultra-filtration, Burdige and Gardner (1998) demonstrated that
most DOC has a molecular weight (MW) of less than 3 kDa, representing the LMW-DOC
dominant form. Recent studies based on sediment incubation (Robador et al., 2010; Komada
et al., 2012) have suggested the hydrolysis of refractory POC to refractory DOC, which could
create a second SOM pool. Sulfate-reducing organisms could also directly oxidize LMW-
DOC to DIC (Komada et al., 2013).

Among the analytical techniques used to describe OM quality, spectroscopic methods
(UV-Vis absorbance, 3D fluorescence) are suitable for natural conditions without the need for

pre-concentration steps and are useful even in salt media. For UV-Vis spectrophotometry, it
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was demonstrated that the E,/E; ratio (absorbance at 250 nm over 355 nm) was inversely
correlated to the molecular weight of chromophorically dissolved OM (CDOM, Peuravuori
and Pihlaja, 1997; Wang et al., 2009). The spectral slopes (in the short wavelength region of
275-295 nm (S275-205) Or long-wavelength region of 350-400nm (S3s0-400)) and the ratio of the
short/long-wavelength regions ratio (Sg) can be used as an inverse proxy of the OM molecular
weight (Helms et al., 2008). The SUV A5, is commonly used as a DOM aromaticity indicator
(Peuravuori and Pihlaja, 1997; Weishaar et al., 2003). The measurement of OM fluorescence
capacity (FDOM, Fluorescence Dissolved Organic Matter) can also assess the SOM quality,
and the FDOM can be separated into different fluorescent components (humic-like and
protein-like; Coble, 1996; Stedmon et al., 2003; Burdige et al., 2004). For example, in the
Chesapeake Bay sediments, the contribution of a humic-like fluorophore appeared to increase
with depth, i.e., a SOM fraction attributed to the refractory LMW-DOM, whereas the protein-
like fraction was mostly produced near the sediment water interface (SWI) (Burdige et al.,
2004).

The porewater chemistry, and primarily the SOM transformation process, was
investigated under different conditions (tidal and coastal sediments, continental slope) through
spatial and seasonal variations (Crill and Martens, 1987; Alperin et al., 1994, 1999; Thamdrup
et al., 1994; Beck et al., 2008). The factors leading to the seasonal pattern were demonstrated
as variations in temperature, OM deposition, and biological activities (Arnosti et al., 1998;
Magni and Montani, 2006; Gao et al., 2009; Robador et al., 2010). However, the relationships
among the diagenesis-involved elements (C, N, P, Si, Mn, Fe, etc.), their sedimentary

dynamics and DOM quality through a temporal pattern remain widely unknown.

In this context, the goal of the present study was to further investigate the SOM
transformation processes in the coastal sediments of Toulon Bay (France, NW Mediterranean
Sea) using seasonal monitoring of (i) the seawater column parameters, (ii) the diagenesis
tracer dynamics in porewater, and (iii) quantity/quality and size fractionation monitoring of
the “refractory” DOM. The obtained dataset was expected to validate the usefulness of
coupling elemental analysis, size separation, and spectroscopic techniques in the study of
sedimentary organic matter diagenesis, which is widely represented by PWSR models. The
variation of such a process through time (temporal) and depth (down to -50 cm) is aimed at
assessing the PWSR model with respect to the seasonal aspect and extending the PWSR

model to anoxic/sulfidic sediments.
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I11-2. Results and discussion

I1I-2.1. Water column parameters

The characteristics of the studied stations and the temporal variations at station 12 for
daily precipitation, seawater physical-chemical parameters, and DOM quantity/optical quality
are presented in Table A.1 and Fig. A.1. Because the vertical variations did not show any
significant trend, the given parameter values correspond to the mean water column

measurements, and the error bars represent the variation of the entire water column.
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Figure 111-1 : Map of the study site and location of the sampled cores.

The water column temperature ranged between 11°C and 23°C according to the
season. Throughout the year, the water column was well oxygenated, and O, over-saturation
was observed in summer (May to September 2012 and July 2013; see Fig. A.1). Precipitation
reflected a typical Mediterranean system with a rainy season from October to May followed
by a dry summer. The chlorophyll-a variation was in the range of 0.8-2.5 pg L™, as previously
observed by Boge et al. (2006), and higher values were observed in May 2012 and January
2013. The DOC concentration in seawater was stable near 0.9-1.1 mgc L and the SUVA,s,
showed higher values in March-July 2013 than in the May 2012-January 2013 period. The

108



CHAPITRE III : ETUDE DES PROCESSUS DE MINERALISATION DE LA MATIERE ORGANIQUE SEDIMENTAIRE

DOM fluorescence was higher in the November 2012-January 2013 period (at the beginning
of the rainy season) compared with the remainder of the year. The temporal variation of these
parameters could induce seasonal variation of diagenesis activity in terms of OM source input

and reactivity intensity, as discussed in this paper.

III-2.2. Sedimentary organic matter

At station 12, {OC} was stable throughout the core and was close to 4-5%, except for
a peak of 6% at -10 cm (Fig. 2). The {P} content in sediment was near 450 ppm in the deep
sediments (below 15 cm) and showed a recent enrichment in the surface sediment (up to 850
ppm, Fig. 111-2), most likely due to urban and/or aquaculture inputs (Anschutz et al., 2007).
These observations were supported by {P} content cartography in the 0-5 cm and 5-10 cm
layers of the entire bay (Fig. A.2), showing a general enrichment of the surface layer (~11%).
Maximal values of {P} and {OP} were observed (i) in the North of the little bay close to
Toulon and La Seyne-sur-mer cities, (ii) in the aquaculture area, and (iii) in front of the

treated-wastewater outlets (Fig. I11-1).

For the sediment cores, {OCN*°"} and {OPN®°"} represented ~17+5-% and 11+2% of
{OC} and {OP} content, respectively. The average values of the C/N, C/P, and C/Si ratios
obtained in the various studied matrices (porewater, alkaline extract, solid) are presented in
Table 111-1 with comparison to published values. The {OC}/{OP} ratios were similar to that
of coastal sediments (~165; Ruttenberg and Gofii, 1997; Hammond et al., 1999; De Vittor et
al., 2012). The alkaline extraction showed higher {OCM°"H{N{*°"} and
{0CcNH/{oPNOM ratios (3629 and 300-2600, respectively), similar to the values found in
vegetable foliage (43+3 and 13344137, McGroddy et al., 2004). The {OCN*"}/{0siN*°}
ratio was close to 21+7 for the entire station-12 core. All of these ratios in the bulk and
extracted SOM were much higher than the Redfield ratios (Redfield et al., 1963), suggesting
either different sources of organic matter (mixture of planktonic and terrestrial OM;
Rullkatter, 2002; Zhang et al., 2014) or other processes that altered the SOM.
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Tableau I11-1: Elementary ratios obtained in porewater and sediment alkaline extracts, compared to published values in various environments.

C/N C/P C/Si Remark References
POM (SWI to -10 cm - b. This stud
( ) gg4qe 300 2600% 5, g Is study
POM (-10 to -50 cm) 165+35 This study
DOM (SWI to -10 cm) 45" 109 This study
DOM (-10 to -20 cm) 10° This study
DOM (-20 to -50 cm) 350 200° This study
Tree litter 66+6 3144 + 342 Redfield-type ratios in forests worldwide McGroddy et al. (2004)
Tree foliage 43 £ 1334 + 137
Soil 14+05 18613 Redfield-type ratios in forest and grassland soil worldwide Clevelar(lgofz\)r;ti Liptzin
Freshwaters 11+ 2¢ OC/TN ratio of 17 rivers from central US Onstad et al. (2000)
i . Brzenzinski (1985)
Redfield ratio 7 106 7 Redfield et al. (1963)
— -
549 DIC/NH," ratio in coastal s_ed_lment porewater of Northern Hammond et al. (1999)
Adriatic Sea
. . F* - - - - -
Marine sediment 9.98+17  210+41 DIC/NH,4" and DIC/SRP_ ratio in estuarine intertidal Weston et al. (2006)
porewater sediments
8-14 porewater DOC/DON ratio in Chesapeake Bay and Burdige (2001)
Shelf/slope
10-16 40-80 solid C/N ratio in coastal sg(g;ment of Northern Adriatic Hammond et al. (1999)
6-22 solid C/N ratio in Chesapeake Bay and Shelf/slope break Burdige (2001)
Marine sediment 12+2; ggfig solid OC/TN, OC/OP in Arctic, Temperate and tropical Ruttenberg and Goni
7+1;6x 1 59+ 13’ sediments, respectively (1997)
6-10 175-250 solid OC/TN, OC/OP in lagoon sediments, Northern Adriatic Sea  De Vittor et al. (2012)
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The optical characteristics (fluorescence and absorbance) measured on NaOH-
extracted SOM are summarized in Table 111-2. The Sg and E»/E; ratios of {OM™*°"} were
higher than that of natural river OM (IHSS reference) when lower SUVA;s, values were
noted. These differences indicated that {OM™*°"} had a smaller mean molecular weight
(Wang et al., 2009) and was less aromatic (Weishaar et al., 2003) than the river sample.
Indeed, Helms et al. (2008) showed that the river DOM degradation (photo-bleaching,
microbial alteration) in the Delaware estuary water via Sg increased from ~0.72 in river water
to ~1.1 in coastal water. The Sg values found in Toulon surface sediments were 1.16+0.01,
similar to that of estuarine and coastal OM (Table 2), suggesting that SOM could be partially
issued from terrestrial OM. Within the depth variation, the Sg ratio that occurred in 0-10 cm
(1.16+0.01) was lower than in the remainder of the core (1.2920.03, Fig. A. 4) and could be a
sign of HWM-DOM transformation to LWM-DOM. The fluorophore M (C; in this study) is
usually considered to be the result of the mineralization process of relatively fresh POM and
the fluorophore C (C; in this study) of the less reactive POM (Burdige et al., 2004). The
fluorescence measurements showed a correlation of the C,/C; ratio with the Sg index (r2 =
0.94), with higher values found in deep sediments (Fig. A.4). Therefore, absorbance and

MNaOH

fluorescence measurements display the different natures of {O } between surface and

deep sediments, with SOM smaller and more altered with depth.
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Tableau I11-2: Spectroscopic characteristics (absorbance and fluorescence) of porewater and sediment alkaline extracts, compared to published
values.

Is Ez/Eg SUVA254 Cz/C]_ Remark
POM (SWIto-10cm) 1.16 £0.01 0.96 This stud
( ) 352+0.17 259+1.11 I =y
POM (-10to-50cm)  1.29+£0.03 1.16 This study
DOM (SWIto-10cm) 0.79+0.27 3.15+1.42 This study
DOM (-10to-20cm) 2.13+0.59 7.36+0.83 3.69+1.08 0.96 This study
DOM (-20to-50cm) 2.46+0.43 6.95+0.73  3.85+0.66 This study
. . . Weishaar et al. (2003);
2.39 3.6 IHSS Suwannee River Fulvic Acid
Freshwaters Boyle et al. (2009)
0.72 Suwannee River Natural Organic Matter
. . 0.71 River water Helms et al. (2008)
Estuarine mixing waters :
1.1 Delaware estuarine, coastal water

Marine sediment

0.9-1 Chesapeake Bay and Shelf/slope break ~ Burdige et al. (2004)
porewater
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I1I-2.3. Seasonal monitoring of diagenesis reactions recorded in sediment

porewater

1II-2.3.1. Diagenesis tracers

The intra-station heterogeneity was negligible compared with spatial- and temporal-
variations, as demonstrated by the triplicate dissolved profiles of May 2012 at station 12 (Fig.
A. 5) (Dang et al., 2014). The temporal and vertical variations of the porewater concentration
of diagenesis tracers (Fe, DOC, DIC, NH,", SRP, and Si(OH),) and their solid content depth
profiles measured at station 12 are presented in Fig. I11-2. The results for sulfate and sulfide
were presented elsewhere (Dang et al., 2014). The individual profiles are presented in Fig. A.5

with comparison to the values of station 3B.

Concentrations of these diagenetic tracers strongly increased in porewater compared
with seawater, showing important diagenesis reactivity in sediments. A similar mobilization
of diagenesis tracers was found in Chesapeake Bay (Burdige and Gardner, 1998), Santa
Monica Basin (Komada et al., 2013), and Thau lagoon (Anschutz et al., 2007).

At station 12, the temporal variations of these element concentrations were especially
marked in September 2012, January 2013, and May 2013 at the surface sediments. The DOC,
DIC, [NH4"] and SRP profiles showed an intense release in the deep sediment layer (-30 cm
to -50 cm), particularly in November 2012 and in March-July 2013 (Fig. I11-2). The highest

silicate release was observed in January-July 2013.
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Figure 111-2: Temporal variation of diagenetic products (Fe, DOC, DIC, NH,*, SRP, Si(OH),) concentration in porewater (contour chart) and
their vertical content profile in station 12 sediments (plot chart). The horizontal line represents the sediment-water interface. Each point in the
contour charts represents one overlying water/porewater sample.
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The relationships among dissolved C, N, P and Si are shown in Fig. I11-3, and the
calculated ratios are summarized in Table 111-1. Within the temporal variations, a correlation
between Ct and NH," was observed for all samples with a [Ct]/[NH,'] ratio close to 10 (r? =
0.9, n = 275, Fig. 111-3), a value usually found in marine, coastal, and shelf SOM (Ruttenberg
and Gonfi, 1997; Burdige, 2001; Rullkoétter, 2002; Weston et al., 2006). This ratio was also
close to that of elected river OM (Onstad et al., 2000) and was intermediate between the
values encountered in phytoplankton (Redfield ratio) and in terrestrial soil/trees (McGroddy et
al., 2004; Cleveland and Liptzin, 2007). At station 12, lower elementary ratios ([Ct]/[P],
[CV/[Si]; Fig. 111-3) were observed in the surface sediments (O cm to -20 cm) compared with
those of deep sediments (-20 cm to -50 cm). In contrast, station 3B presented quasi-constant
values corresponding to that observed in surface sediments of station 12 (Fig. 111-3). Indeed,
the [C+]/[P] ratio in the station 12 surface sediments and station 3B sediments was close to 45,
much lower than in the station 12 deep sediments (~350, Table I11-1). The P release from the
solid phase to porewater could be due to SOM mineralization but also to bearing phase
dissolution (manganese/iron oxides, Anschutz et al., 2007; Dang et al., 2014). These two
mechanisms release P from organic (SRP,) and inorganic (SRP;) origins, respectively. The
process that releases SRP is partially counterbalanced by adsorption (e.g., onto clays,
Manning and Goldberg, 1996) or precipitation (apatite formation, Anschutz et al., 2007). The
combination of such release/immobilization processes results in the [C+t]/[P] ratio variation
frequently observed in sediments (Ruttenberg and Berner, 1993). Because NH;" is usually
considered to be a conservative tracer of OM mineralization (Ruttenberg and Berner, 1993;
Anschutz et al., 2007), it could be possible to reconstruct the SRP, depth profile from that of
[NH,] using a defined [NH4'J/[SRP] ratio. Thus, this simulated SRP, profile could be
subtracted from that of measured SRP to isolate the SRP fraction originating from bearing
phase dissolution (SRP;). For the eight sampling campaigns at station 12, the [NH4']/[SRP]
ratio was adjusted to simulate SRP depth profiles below -20 cm (below the iron reactive layer)
from that of measured [NH,"]. The best fit corresponded to an average [NH,J/[SRP] ratio of
27+5. This value is consistent with the value measured in the alkaline extraction
(NN £pNaOY = 9344 n = 21). The obtained temporal and vertical variations of SRP; and
SRP, are depicted in Fig. I11-4. The maximal SRP; release in the surface corresponded to the
period of intensive Fe reduction (Fig. I11-2 and Fig. 111-4) and also to As surface mobilization
(Dang et al., 2014). In contrast, SRP, was well correlated with Cy (Fig. I11-4). Such peculiar a

priori variations validated the hypothesis of this approach.
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Figure 111-3: Relationship between the diagenetic products (C/N, C/P and C/Si) in porewater sample. The circled dot and close circles represent
surface (0-20 cm) and deep (20-50 cm) sediments of station 12, respectively. The gray and black colors indicate May-November 2012 and
January-July 2013 periods, respectively. The open triangles designate the sediment core sampled at station 3 (February 2013). Given molar ratios
correspond to the slope of the regression lines. Solid lines represent significant correlationship while dotted line only shows a tendency.
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Figure I11-4: Temporal variations of the simulated inorganic- and organic- SRP (SRP; and SRP,, see text for explanations) concentration in

porewater at station 12 (contour plots) and corresponding CT/SRP,, relationship.
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The [C+]/[Si] ratio at the surface sediments of station 12 (Fig. I11-3) was similar that of
[C+J/[N], signifying a remobilized N/Si ratio close to 1, the ratio found in marine diatoms
(Brzezinski, 1985; Sigmon and Cahoon, 1997; Turner et al., 1998; Bethoux et al., 2005).
Moreover, higher silicate release was noted in January 2013 and May-July 2013. High algal
biomass and bacterial/zooplankton density was also observed in Toulon Bay in the February
and April-June periods, respectively (Boge et al., 2006). In the Baltic Sea and in Arrhus Bay,
Thamdrup et al. (1994) and Bianchi et al. (2002) also observed a diatom bloom in the early
spring and summer period. These observations might indicate that the main Si source was
diatom frustules decomposition and that Si release could be used as an indicator of diatom

bloom in the water column.

As previously explained, the station 3B sediment core was highly mixed, and the
diagenesis sequence seemed to be pushed downward compared with the station 12 sediments.
Indeed, a second dissolved Fe peak was observed from -20 cm to -30 cm (Fig. A.5) due to the
presence of “available” iron oxides (assessed by 1-M HCI extraction), which also induced a
significant As remobilization (Dang et al., 2014). The dissolved sulfide appearance was also
delayed to a much deeper location (-30 cm, compared with -20 cm in station 12 (Dang et al.,
2014)). The diagenesis sequence in the entire sediment core of station 3B appeared to

correspond to the one encountered in the surface sediments of station 12.

In comparing the different C/P and C/Si ratios in porewater and sediment extracted
solutions at different depths (Table 111-1), higher ratios were observed in all alkaline extracts
and in the deepest porewater. Such an OM fraction was the most N/P/Si-depleted and could
correspond to buried and altered OM pools in sediments. In summary, two pools of SOM can
be distinguished: (i) the surface SOM, which is “fresher” and more P/Si-enriched, and (ii) the

refractory buried SOM in deeper sediments.
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Figure 111-5: Temporal variation of DOM spectroscopic characteristics in overlying
seawater/porewater at station 12: absorbance (Sz7s.295 and SUVAys4) and fluorescence (DOC-
normalized C; and Cs, as well as the aging (C,/C;) index and protein/humic (Cs/(C1+Cy)
ratio).

119



CHAPITRE III : ETUDE DES PROCESSUS DE MINERALISATION DE LA MATIERE ORGANIQUE SEDIMENTAIRE

I11-2.3.2.  OM absorbance and fluorescence characterization

The SUVA,s, showed a strong increase in surface sediment, with higher intensity in
November 2012 and March-July 2013 (Fig. I11-5 and Fig. A.5) as previously observed for
[Fe] (Fig. 111-2). It was demonstrated that a concentration above 0.1 mgg L™ can interfere
with DOM UV-Vis spectra due to the Fe'' peak near 320 nm (Maloney et al., 2005; Doane
and Horwath, 2010). Consequently, it is not possible to discuss the DOM aromaticity using
SUVA,s, values in the surface sediments. In contrast, in deep sediments, due to
precipitation/adsorption processes, the iron concentration rapidly fell below the interference
level. In fact, in deeper sediments, the SUVAgs4 values were stable near 2-5 L mgc™ m™ with
higher values noted in July-September 2012 and March-July 2013 periods, indicating the

presence of more aromatic DOM at this period of important diagenesis activity (Fig. 111-5).

By considering either an absorbance ratio at two wavelengths at both sides of the Fe
peak or the ratio of two spectral slopes in a wide wavelength range (275-295 nm and 350-400
nm), Eo/E3, Sz75.205, and Sg were expected to be less influenced by [Fe] than SUVAs..
Starting from stable values at SWI, the E,/Es, Sy7s.205, and Sg (~3, 0.008, and ~0.8,
respectively; see Table 111-2) increased with depth down to -20 cm and subsequently remained
stable or decreased depending on the season (Fig. I11-5 and Fig. A.5). Stable profiles were
observed in summer 2012 and in spring 2013, whereas various increase/decrease sequences
were mostly observed in early autumn-winter 2012-2013 and summer 2013. These periods
corresponded to high DOC and nutrient release. At the sediment core bottom, E,/Es, S;75.20s,
and Sg tended towards the same values of close to ~7, 0.022 and ~2, respectively (Fig A.5 and
Table 111-2). According to the literature, the Sg increase observed in the surface sediments
indicated HMW-DOM transformation to LMW-DOM in this layer. Next, below -20 cm, the
observed Sy variation could either indicate no further DOM transformation or an inverse
LMW-DOM transformation to a DOM with higher molecular weight.

In all porewaters, the identification of three fluorophores was similar to that observed
by Burdige et al. (2004). Within the temporal variations, the DOC-normalized fluorescence
intensity of the humic-like components (C,/DOC) co-varied with the diagenesis tracer profiles
(DIC, ammonium, and SRP), representing high values in the July and November 2012 and
March-May 2013 periods (Fig. I11-5). Higher C,/C; ratios, an indicator of aged OM, were
observed in September 2012-January 2013 and July 2013 and are associated with the most
aromatic DOM (SUVAs,4, Fig. 111-5). It appeared that a temporal succession of high C:/DOC
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and C,/C;-SUV A5, periods occurred, evidencing the variation of DOM quality with the
seasons. The protein-like component profiles showed higher values in the surface layer (SWI
to -25 cm), even if small peaks were noticeable deeper into summer (2012, 2013) and January
2013 (Fig. 111-5). Station 3B (February 2013) presented high protein-like contribution
throughout the core, with values similar to that of the station 12 surface layer (between
January-March 2013). This result confirmed the apparent vertical extension of diagenesis
activities in the highly-mixed sediments of this station.

I1I-2.3.3.  OM size fractionation

Ultra-filtration experiments showed

50 I I I I

that the main portion of porewater DOC (A) y = 0.81 x
(~80%, Fig. I11-6A) has a molecular weight of 40 | rr=0.96 |
less 3 kDa, as observed by Burdige and ':
Gardner (1998). This fraction is usually gw i i
assumed as the LMW-DOM. As observed by 5;, 20 | 1
Helms et al. (2008), the short wavelength 8 NS
slope (S275-295), Which can be measured with 10 | .
high precision (even for highly photo- ©
bleached OM in seawater), appeared to be a 00 10 20 30 40 50

Figure 111-6A: Concentrations of low

more suitable indicator than Sg for LMW- molecular weight DOC (< 3 kDa, DOC3) vs.

DOM. For ultra-filtered porewater, S;7s205 total DOC from ultrafiltered and bulk
was used and depicted in Fig. [II-6B in porewater, respectively

comparison with values from bulk porewater. For surface ultra-filtered porewater, higher
values of S;75.295 Were measured than in bulk porewater, but this gap decreased with depth and
tended toward a common value. This result clearly supported the transformation of HMW-
DOM from the SWI to LMW-DOM in deep sediments, as observed for NaOH extracts with
the Sg index (Section 111-2.2). The temporal variation of this transformation was also affected
by the diagenesis activity. Indeed, the convergence depth was much deeper (approximately -
35 cm) in July 2012 and 2013 than in March 2013 (approximately -10 cm) (Fig. I11-6B). The
higher values of S,75.295 Systematically observed in summer could indicate the predominance
in ultra-filtered porewaters of small DOM as a result of a more complete SOM degradation by
bacterial activities or a higher production of small metabolites. Further studies should be

performed to identify such mechanisms relative to biological activity.

121



Depth (cm)

CHAPITRE III : ETUDE DES PROCESSUS DE MINERALISATION DE LA MATIERE ORGANIQUE SEDIMENTAIRE

(B) S275.205
000 001 002 003 004 000 001 002 003 004000 001 002 003
T T T T T T T ’..I T
Q S 9 ’ <§Q .
s . © 4 & *-....
A0 | N e 1t S~ 1 7T I ey
o PR ~
N Q;. A ]
i oo
20 | » & L :
¥ K P ¢
I 1y Q@ »
I . 't .
i ‘\'. Ce
: : \s
'3 H o0
-40 | e . » . . \\"..
\
o
_50 1 1 1 1 1 1 1 1 1

Station 12 - July 2012

Station 12 - March 2013

Station 12 - July 2013

Figure 111-6B: Depth profile of absorbance spectral slope in short-wavelength region (sz7s5-295)
of bulk and ultrafiltered porewater (gray and black diamonds, respectively) at station 12 in

July 2012, March 2013 and July 2013.

The C, and C; fluorophore contribution in NaOH extracts and bulk and ultra-filtered

porewaters are presented in Fig. I11-7A. A similar slope was observed for bulk and ultra-

filtered porewater (slope C,/C; of ~0.96, close to that of marine sediment porewater of the
Chesapeake Bay and shelf (0.9-1; Burdige et al., 2004)). Despite differences in the methods

used (PARAFAC treatment and peak picking, respectively), the sufficient spectral separation

between components (Alem~70 nm for C; and Cy; see Fig. A.3.)) and similar peak height

(height ratio close to 1) leading to a good resolution between peaks allowed the comparison of

these two approaches. In contrast to porewaters, the C,/C; in {OM"*°H} extracts of station 12

sediments showed an evolution with depth (Fig. I11-7A and A.4.); similar values in the surface

(SWI to -12 cm) increased to 1.16 for the deeper layer. This variation suggests that deep SOM

was more fully aged/altered, corresponding to the buried and nutrient-depleted OM, as

previously shown (see Section 111-2.2.). The relationship between the fluorophore C;

contribution and DOC in porewater is presented in Fig. I11-7B. A general C; to DOC co-

relationship in porewater was shown, as previously observed (Burdige et al., 2004). If a

significant correlation between C; and DOC was observed in deep sediment porewaters, data

points from surface sediments did not show any specific trend. Such difference could be

related to the protein-like fraction (C3) dominating the humic-like one in the surface layer.
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Figure 111-7: (A) Relationship between C, and C; fluorophores contribution in the alkaline
extracts (open diamonds), bulk and ultrafiltered porewater (gray and black diamonds,
respectively). (B) Relationship between the C; contribution vs. DOC concentration in
porewater. The equation represents the linear regression on samples in deep sediments (below
-20 cm) (n = 118, diamonds), excluding surface points (circles).

Fluorophore C, contribution (a. u.)

Fig. A.6 presents the relationship of the three fluorophore component contributions with DOC
for seawater (water column and overlying seawater), bulk/ultra-filtered porewater, and NaOH
extracts. Three distinguished zones were revealed: (i) seawaters in which DOC was stable,
whereas the fluorescence contribution presented significant temporal variation (Fig. A.1, see
Section 111-2.1.); (ii) porewater in which DOC varied in correlation with the three fluorophore
contributions, especially in deep sediments; and (iii) {OM"*°"} extracts that were the richest
in OC but relatively less fluorescent. This last observation suggests that the SOM contained a
fraction of less or non-fluorescent compounds in addition to a humic/protein-like fraction.
Size fractionation (by ultra-filtration) of DOM porewaters did not significantly influence the
humic-like compounds (C; and C,, Fig. A.6), but it completely removed the protein-like
compounds that had a MW above 3 kDa (i.e., HMW-DOM fraction), as described in the
PWSR model (Burdige and Gardner, 1998).
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11I-2.3.4.  Assessment of the PWSR model by spectroscopy techniques

The analysis of the final diagenetic products from SOM degradation and the use of
spectroscopic techniques have shown two pathways for POC transformation (Fig. 111-8). Two
pools of POC seemed to occur in the sediments, as previously demonstrated by Komada et al.,
(2013) using C isotopic techniques. In the current study, these two pools of POC were
attributed to “fresh” and “buried” POC, with specific characteristics (nutrient enrichment,
molecular size, alteration, etc.). Marine plankton bloom and terrestrial inputs constitute
probable sources of “fresh” POC, and their respective contribution and the global deposition
to surface sediments are affected by numerous factors (seasons, weather, location, etc.). The
“buried” POC corresponds to SOM evolution under diagenetic processes. The “fresh” and
“buried” POC sources were differentiated using the elemental ratios (C1/P, C+/Si; Fig. 111-3
and Table I11-1) and the applied spectroscopic tools (Table I11-2).

The rapid hydrolysis of surface “fresh” POC produces HMW-DOM in porewater
(Burdige, 2001). The 3D-fluorescence measurements and ultra-filtration experiments (Fig.
A.6) showed that a protein-like compound represented the main fraction of HMW-DOM
observed in this layer. The decrease with depth of the DOM mean molecular weight, as
described in the PWSR model, is consistent with our results (Section 111-2.3.2). Indeed,
Burdige (2001) suggested that the degradation of this HMW-DOM resulted in a monomeric
LMW (mLMW) DOM pool, which is rapidly respired by bacterial activity to DIC and
inorganic nutrients, a process clearly shown if considering their respective depth profiles in
the sediments (Fig. I11-2 and Fig A.5). The refractory DOM is assumed to be polymeric LMW
(PLMW). In deeper sediments, the hydrolysis of a more resistant POC pool could produce the
refractory pLMW-DOM (Robador et al., 2010; Komada et al., 2012), which is mostly humic-
like, as previously observed (Burdige, 2002). The eventual increase of the mean molecular
weight of DOM in deep sediments (as occasionally observed in early autumn-winter 2012-
2013 and summer 2013 via the E,/E3 and Sg decrease below -15 cm (Section 111-2.3.2)) could
be attributed to buried POC hydrolysis, which produces a second pool of pPLMW-DOM (Fig.
I11-8). The geo-polymerization process from the monomers/oligomers of the protein-like
DOM produced in the upper layer to form biologically refractory humic substances (Ogawa
and Tanoue, 2003) could pose a second hypothesis. This hypothesis is supported by the
C3/(C1+Cy) ratio decrease from surface to deep sediments (Fig. I11-5).
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The SOM mineralization amplitude appeared to be seasonally dependent. It was
observed that diagenesis activity was higher in autumn 2012 and spring-summer 2013. The
higher SOM degradation intensity led to an intensive release of C, N, P, and Si in porewater
(Fig. 111-2) and to a higher mobilization of small organic molecules, especially in summer
(Fig. I11-6B, Sy75-205 Or Section 111-2.3.3.). The humic-like DOM alteration/aging intensity was
also more important (Fig. I11-5, C,/Cy).

Using a selective degradation model, Komada et al. (2013) suggested three kinetically
and isotopically distinct DOM components with different reactivities. The most reactive
DOM fraction is the less-biologically refractory (the less preserved). The mLMW-DOM
could correspond to their most reactive DOM component, with pLMW-DOM in the surface
sediment and pLMW-DOMyumic-like 1N the deeper layer as the intermediate and less reactive
DOC fractions, respectively (Fig. 111-8).

POC deposition

«Fresh ).,I Hydrolysis, oxidative clevage Bacterial

POC @[ mLMW-DOM ] mfspffaﬁw

E:} HMW'DOMprotein-nke DIC,SRP
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Figure 111-8: Conceptual representation of the organic carbon degradation in surface and
deep sediments, assessed by the PoreWater Size/Reactivity model (see text for explanations).

The observed differences between stations 3B and 12 originated from the high
reworking state of the station 3B sediments. This state led to an unusual extension of the
Fe/Mn reactive layer, thus deepening the sulfidic zone (Dang et al., 2014). The depth
variation of diagenesis tracers and optical parameters appeared to be coherent with such
observations. Therefore, for highly-mixed sediments likely occurring for the human-impacted

coastal area, the sediment state could have an impact on SOM diagenesis.
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II1-3. Summary and conclusion

The SOM mineralization via the diagenesis process showed a seasonal variation and
appeared to be dependent on the fresh organic matter input, primarily via a succession of
plankton blooms from the water column but also terrigenous OM during river floods. Higher
diagenetic activity in autumn and spring-early summer resulted in greater release of DIC,
DOC, N, P, and Si in porewater and in the predominance of smaller organic molecules,
together with the presence of protein-like HMW-DOC. It was demonstrated that the higher
mobilization of these elements in porewater could result in the higher release of inorganic
contaminants and also in a more important diffusive flux from sediments to seawater (Alperin
et al., 1999; Burdige, 2001; Bianchi et al., 2002; Rigaud et al., 2013; Dang et al., 2014). The
dramatic multi-contamination status by both inorganic and organic pollutants, as previously
shown in Toulon Bay (Tessier et al., 2011; Pougnet et al., 2014), could pose a serious
concern, and the sediments could act as a significant diffusive source of pollutants/nutrients

toward the seawater column.

1. This study demonstrated the suitability of spectroscopic techniques for assessment
of SOM transformation throughout the diagenesis process. The Fe interference can
significantly alter the use of SUVAs4 value as an evaluation of DOM aromaticity, which can
be offset by the C,/C; fluorescence ratio to provide insights into the DOM aging processes.

2. Alkaline conditions allowed the extraction of the buried POM pool, which

appeared to be N-, P-, and Si-depleted (C1300N40SizoP) and highly altered.

3. Diagenetic tracers and spectroscopic analysis on DOM allowed the identification
of two SOM specific signatures in sediments: (i) a “fresh” POC in surface sediments, which
produces protein-like HMW-DOM and LMW-DOM; and (ii) a “buried” POC in the deeper
sediment layer. The pLMW-DOM encountered in this layer was primarily humic-like, more
refractory, and less P/Si enriched and was either produced by the hydrolysis of the “buried”
HMW-POM or by the geo-polymerization of LMW-DOM previously formed in the upper
sediment layer. In the PWSR model, this pPLMW-DOMpymic-iike cOuld represent the DOM in

the deep layer to explain the reactivity and the seasonal dependency of the buried POC.
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I11-4. Bilan du chapitre

Les résultats présentés dans ce chapitre ont permis d’identifier le caractére saisonnier
de I’activité diagénétique a travers la mobilisation des éléments de composition (N, P, Si) de
la MOS ainsi que I'étude des caractéristiques optiques de la MO. Deux sources de MOS ont
été identifiées: la MOS fraiche, riche en élément nutritifs, potentiellement de type
"protéinique” et de gros poids moléculaire et la MOS enfouie, appauvrie en éléments nutritifs,
de type "humique"” et de plus petit poids moléculaire. Le modele de dégradation de la MOS
(PWSR) a pu étre implémenté et ’application d’un modéle de diagenése pourra fournir des
données quantitatives sur les processus de mobilisation des éléments et le flux des nutriments
vers la colonne d’eau. D’autres outils analytiques plus poussés pourraient étre utilisés pour
confirmer certaines hypothéses émises (ex. isotopes stables de C et N) et permettre de tracer

les sources et les mécanismes de transfert de ces éléments.

De plus, la matiere organique étant connue pour avoir une forte affinité vis-a-vis des
éléments traces (métaux, métalloides), les modifications qu'elle subit au cours de la diagenése
précoce pourraient influencer significativement la mobilité de ceux-ci. S'appuyant sur les
résultats obtenus dans ce chapitre, les chapitres suivants vont se focaliser sur I'étude de la

dynamique sédimentaire de l'arsenic (chapitre IV) et des métaux traces (chapitre V).
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CHAPITRE IV : DYNAMIQUE SEDIMENTAIRE DE

L’ARSENIC

Le chapitre précédent a présenté les points clés de la réactivité diagénétique de la
matiere organique sedimentaire. Ce chapitre va étre dédié a la description des processus
contrélant la dynamique sédimentaire de I’arsenic a travers le couplage de différents outils
analytiques et de la modélisation. Pour cela, sur la base des carottes sédimentaires collectées
au point 12 pendant un cycle saisonnier, ainsi qu'en deux autres stations présentant des
caractéristiques contrastées, les profils verticaux d’As vont étre interprétés au regard de ceux
de différents éléments pouvant potentiellement influencer sa mobilité, i.e. Fe, Mn, P, S, COD,
CID. En complément, différents outils de modélisation ont été mis en place: (1) par
modélisation monodimensionnelle a 1’état stationnaire (PROFILE) permettant de simuler les
profils verticaux des éléments en calculant les taux de production/consommation et les flux a
I'interface eau/sédiment, (2) par modélisation thermodynamique (PHREEQC) pour calculer la
spéciation chimique d'As, simuler sa distribution dissous/particulaire en prenant en compte les
constituants majeurs du sédiment, et évaluer I'importance des interactions entre As et la
matiére organique sédimentaire. Ce travail a été valorisé sous la forme d'une publication parue

en 2014 dans le journal Marine Chemistry (volume 161, pages 34-46):

Key parameters controlling arsenic dynamics in coastal sediments: An analytical and

modeling approach

Duc Huy Dang*, Erwan Tessier*, Véronique Lenoble®, Gaél Durrieu*, Dario Omanovic?, Jean-Ulrich

Mullot®, Hans-Rudolf Pfeifer*, Stéphane Mounier*, Cédric Garnier*
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IV-1. Introduction

Being the 20" most abundant element in Earth crust, and also resulting from
anthropogenic activity, arsenic (As) can be encountered in soils, sediments and waters
(Mandal and Suzuki, 2002). In natural waters and sediments, As is mainly found as inorganic
species: arsenate (As’) and arsenite (As'"'). These forms present different mobility (Shaw,
2006) and bioavailability. Under anoxic conditions, As is mainly present as As'' (Sadig,

1990), whereas As" is favored in oxic environments.

Few studies focused on the fate of As within the diagenesis dynamic in fresh water
sediments (Widerlund and Ingri, 1995; Fabian et al., 2003; Scholz and Neumann, 2007;
Couture et al., 2010) and marine sediments (Chaillou et al., 2003; Gao et al., 2009). These
studies highlighted different contributors which can act upon As chemistry. First, there is a
common agreement on the coupling of As and Fe dynamics in the subsurface sediments,
while iron oxyhydroxide dissolution drives the release of As and Fe in porewater (Root et al.,
2007). The resultant concentration gradient between seawater and porewater creates an
upward flux, which can be quantified (Widerlund and Ingri, 1995). Then, sulfur (mainly as
sulfide species) can also contribute to the control of As speciation and dynamics, through
complexation, co-precipitation and/or adsorption into/onto authigenic iron sulfide minerals
(Farquhar et al., 2002; Bostick and Fendorf, 2003; Wolthers et al., 2005; Couture and Van
Cappellen, 2011). Other laboratory experiments also showed the different As affinities toward
some carrier phases (iron oxyhydroxide, iron sulfide, clays, calcite...) through modeling and
determination of constants (Manning and Goldberg, 1996; Dixit and Hering, 2003; Sg et al.,
2008; Bostick and Fendorf, 2003; Wolthers et al., 2005) as well as binary and/or ternary
(involving cations and/or inorganic colloids) arsenic-organic matter interactions (Buschmann
et al., 2006; Sharma et al., 2010; Sharma and Kappler, 2011; Hoffmann et al., 2012; Langner
et al., 2013). However, the reactions leading to As release and sequestration in sediments
remain not fully identified and prioritized. A major difficulty in interpreting As geochemistry
under sulfidic conditions is that there is no consensus in the literature on thermodynamically
stable As species under such conditions (Stauder et al., 2005; Planer-Friedrich et al., 2007;
Wallschldger and Stadey, 2007; Fisher et al., 2008; Planer-Friedrich et al., 2010; Couture et
al., 2010). This is mainly due to a lack of evidence regarding arsenic-sulfide species, and a

limited understanding of the arsenic-organic matter interactions. Taking this into account, the
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present study tries to elucidate the main mechanisms controlling As dynamics in coastal

sediments, and particularly the role of organic matter (OM).

The studied site was Toulon Bay (NW Mediterranean Sea), a semi-closed area
submitted to various anthropogenic inputs and which sediments are significantly polluted by
numerous inorganic and organic contaminants due to historic and more recent activities (2™
World War, Navy, nautical traffic, raw sewage of urban area, industries; Tessier et al., 2011).
A coupled experimental/modeling approach of As dynamics within these sediments and at the
sediment-water interface (SWI) was carried out. The distribution of As, organic matter and
relevant geochemical parameters in porewater, subsurface and sulfidic sediments were
determined by: (i) sediment interface core sampling followed by porewater analysis, selective
extractions of the solid fractions and (ii) one-dimension steady-state modeling (PROFILE),
thermodynamic simulations of element speciation and dissolved/particulate fractionation
(PHREEQC).

IV-2. Complement of description for the modeling tools used

PHREEQC and its Wateg4f database (version 2.11,Parkhurst and Appelo, 1999) were
used to calculate the chemical speciation of major and trace elements in the system. Reactions
between As and several dissolved species were added in the database (Table B.2). Reactions
concerning minerals precipitation were revised. Details are provided in the Supplementary
data (Table B.3). The input parameters were: pH, Ep, (pE), majors ions (Na*, Mg?*, Ca?* Sr**,
K*, CI, TS Br, F, TCO; (DIC)), either measured or calculated from the Dittmar law
according to the salinity (Millero et al., 2008) and minor/trace elements. The output of the
PHREEQC calculation was the chemical speciation of the studied elements. Saturation
indexes of the mineral phases were also calculated. Precipitation or dissolution can happen if
the saturation indexes (SI) are positive or negative, respectively. When Sl is positive, the
solution is supersaturated and precipitation may happen if kinetically favorable. When SI is

negative, the solution is undersaturated and the solid should dissolve if present.

Throughout the following text, {Xy} corresponds to the solid fraction content, either
total or extracted (Y = total, asc (ascorbate), HCI, NaOH) and [X] to the porewater

concentration of an element ‘X’.)
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IV-3. Results and discussion

IV-3.1. Sediment characterization and solid profiles

Solid analysis has shown the slight and similar variations throughout the core for
{Alpa}, {Mnyw} and {Feww} (Fig. 1\V-2 d-1) suggesting a common source for these
elements. It was demonstrated that Al and Fe are generally well-correlated, as the signature of
terrigenous fine particles such as aluminosilicates and oxy-hydroxides (Tessier et al.,
2011).The slight vertical variations of Mn, Fe and Al profiles in station 12 and 15 were
probably the consequence of the variation of settled particles composition/origin. The stable
profiles all down the station-3 sediments could be due to the high mixing of sediments,
leading to sediments homogenization. This difference was also observed in the ascorbate and
HCI extractions results (Fig. 1V-2). In fact, the ascorbate extraction showed an accumulation
of {Feasc}, {Mnasc} from -15 cm to the SWI and insignificant {Alasc}content for the 3 stations.
From -15 cm to the core bottom, low/insignificant {Feas, Mnas, Alasc} were found in deeper
sediments of station 12 and 15 whereas a second peak of {Feas., Mnasc} was observed for the
station-3 profiles (Fig. V-2 d and J). The {Feasctand {Mn,s} could correspond to the
amorphous iron/manganese oxides in the subsurface sediments, as already observed (Haese et
al., 2000; Rigaud et al., 2013). However, their quantity was much higher at the stations 12 and
15 comparing to the station 3. The HCI extraction showed similar trend with higher element
content. In deep sediments, the {Fenci} in station 3 was much higher than at station 12. The
difference between the ascorbate and HCI extract would correspond to the oxide, carbonate or

monosulfide minerals.
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Figure 1V-1: Map of the studied site with the main anthropogenic activities and location of
the sampled cores.

Sulfate is reduced to sulfide in porewater and the main sulfide mineral is iron sulfide,

particularly pyrite (FeS,, Jargensen and Kasten, 2006), resulting in a significant increase of

total S at -10 cm at the stations 12 and 15 (Fig. IV-2 v-x).This pyrite mineral was qualitatively

evidenced by DRX (data not shown). The difference between total S content from the SWI

and the deep sediment was attributed to the iron sulfide content (Fig. B.1). Despite a similar

{S} increase in the first 10 cm at the station-3, it is followed by a removal zone in the -10 to -

35 cm layer, corresponding to the position of the second peak of {Fe..} and {Fenci},

suggesting that the sediment historic mixing has induced a strong modification of its

geochemical characteristics.
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Figure 1V-2: Total content (black circle) and solid distribution (fraction extracted by ascorbate (orange circle), 1M-HCI (red circle), 0.1M-NaOH
(green circle)) of elements (As, Fe, Al, Mn, P, OC, IC and S, in column) in sediments of the stations 3, 12 and 15 (in rows).
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For all the studied stations, solid phosphorus remained stable in the bottom of the
sediment cores and showed an increase from -15 cm to the SWI (Fig. V-2 m-0). Such
accumulation of {Pwa} in the surface layer was not clearly elucidated. It could either be the
signature of recent urban and/or aquaculture inputs (the 0-15 cm layer corresponding to the
last 75 years, Tessier et al., 2011) as evidenced in similar environments (Anschutz et al.,
2007), or to surface enrichment due to diagenesis processes. {Puci} and {Pnaon} Were
following the same trend as {Pioai}, corresponding to respectively 38+3 and 7+1% of the total
P content. The particulate organic carbon ({OC}, Fig. IV-2 p-r) at station 12 was stable
around 4.9+0.6% (n = 29) all along the core, while station 15 POC profile revealed a weak
increase with depth (from 4.9% at the SWI to 7.6+0.6% (n = 13) in the 30-50 cm layer). The
station-3 POC content was stable at 4.8+0.6% (n = 17) for the SWI to -35 cm layer and
showed a peak of 9.5 % at -40 cm.

Concerning solid As (Fig. I'V-2 a-c), the station-12 and -15 profiles were constant and
close to 30 pg g™ in deep sediments (below -15 cm). The station-12 As profile showed a peak
at -10 cm, corresponding to the co-contamination period with other inorganic contaminants
(Cu, Zn, Pb, Hg... Tessier et al. (2011)). {Asww} at station 3 was close to 36 pg g™ with
peaks at ~-25 and -40 cm. A recent study on the Saint-Mandrier harbor, (Fig. 1V-1, Mamindy-
Pajany et al., 2012) showed a lower As contamination ({Asta} ~ 10-12 pg g*), following the
North-South contamination gradient previously demonstrated by Tessier et al. (2011). The
results of {As} chemical extractions appeared to be similar between the stations 12 and 15 but
differed at station 3 (Fig. IVV-2 a-c). Indeed, at stations 12 and 15, the {Asas} decreased from
the SWI, as observed for {Feas.} and {Fenci}, and the same As amount was extracted by HCI
and ascorbate. The station-3 {As,s.} was insignificant whereas the {Asnci} showed a similar
trend than stations 12 and 15. Concerning the alkaline extraction, As was much more
extracted in sediments from stations 12 and 15 (4448 %, n = 48) than that from station 3
(5.5+1%, n = 14).

The station-3 sediments were then compositionally and characteristically different to
that of stations 12 and 15, probably due to past events (historically linked to the scuttling and
the destruction of one hundred of French Navy ships) and maritime operations occurring at
this station. Consequently, the sulfidic layer appeared to be delayed compared to the station-
12 and -15 sediments, and the oxide minerals occurred down to -30 cm. This unusual situation

could influence major/trace elements dynamic in this peculiar area of the Toulon bay.
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At the scale the whole Toulon bay, the discrepancy between the two parts was
previously evidenced: terrestrial input in the small bay and marine input in the large bay
(Tessier et al., 2011). The good correlation observed for Fe/Al, Al/K, Ti/Al in all surface and
depth sediments collected in Toulon bay (Tessier et al., 2011) indicated the same nature of
clay all around this studied site. The Al/K ratio of 3.4 (R? 0.98, n = 248) was close to Fithian
Ilite (O12Si333Al1 g9F€0.67K0.57Mg0.15Ca0.07Nap. 05 Tio 01;Gaudette et al., 1966). The illite content
calculation was then based on this formulation, using Al content (Fig. B.1). Ca and PIC
contents were found to be significantly correlated (R? 0.84, n = 122), indicating the
homogenous presence of calcite in Toulon bay, whose quantity was estimated by Ca content.
The calcite distribution (Fig. B.1) in the studied stations was anti-correlated to that of illite (R?2
0.95, n = 77), due to the different natural origin of these materials: Ca being mainly of marine
origin in contrast to Al of terrestrial origin (Futterer, 2006). The highest clay content and the
lowest calcite content were found in station 12. The difference from measured total {Si} and
calculated clay-content {Si} was attributed to silica (SiO2) which was found in the range 50-

809 Lsedimenthl-

IV-3.2. Dissolved profiles

The dissolved As profiles obtained from the three studied stations showed different
trends probably due to the contamination level, the sampling period and the sediment

characteristics.

Seasonal variations were noticeable at station 12, as presented in Fig. 1\VV-3 for As, Fe,
DOC, TS and HS". Some selected profiles and their corresponding parameters are shown in
Fig. 1V-4. The intra-station heterogeneity was negligible in comparison to spatial- and
temporal- variations, as demonstrated by triplicate dissolved profiles obtained in May 2012 at
station 12 (Fig. IV-4).

pH and Eh profiles were characteristic of a system submitted to diagenesis activity.
Interstitial waters were more acidic than the seawater (~8.2). Below the first cm of sediment,
the redox potential became negative and remained around -200 mV/ENH in the 10-60cm
layer, except for the station-3 profile where Eh was close to 0 down to -35 cm. This unusual
observation was consistent with the previously-formulated hypothesis about a sulfidic layer
delay at station 3. Dissolved Na, K, Mg, CI (data not shown) did not present any significant

variation throughout the core.
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For all profiles, the diagenetic reaction sequence involving dissolved Mn, Fe, sulfate
and sulfide corresponded to the usual biogeochemical zonation in marine sediments (Schulz,
2006). As a matter of fact, the Fe and Mn profiles showed a peak in the 0-5cm layer. This
mobilization is due to the oxyhydroxide reduction to Fe?* and Mn*" in suboxic/anoxic
porewater (Wersin et al., 1991). The mobilization intensity varied with stations and seasons,
as observed in previous studies (Thamdrup et al., 1994). The observed removal of dissolved
Fe and Mn in deeper porewater can be explained by the up- and down-wards diffusive flux
and then the formation of insoluble phases (carbonates, sulfides) or by adsorption on other
phases (Haese et al., 2000). For the station-3 profiles, a second remobilization of Mn and Fe
is evidenced at ~-25 cm, corresponding to the peaks of {Fesscnci} and {Mngscye}. For all
station-12 and -15 Fe profiles, the PROFILE calculation revealed a succession of Fe
production and consumption layers in the first cm after the SWI, and no reaction in the
sulfidic sediments. The station-3 Fe reaction layers were similar but more extended in deeper
sediments (second Fe production layer down to -30 cm). The seasonal variation was observed
at station 12 for subsurface release of Fe, with higher intensity in June 2009, May 2011,
autumn 2012 and spring-summer 2013 (Fig. 1V-3).

Dissolved Ca (data not shown) and total sulfur (TS, including sulfate and sulfur
species) decreased with depth. Yet, either the decrease magnitude and/or the depth at which it
occurred varied between the cores (Fig. 1V-3 and 4). Calcium and sulfate consumption in
porewater is respectively associated to carbonates precipitation due to CO, formation and
sulfate reduction to sulfide (and further sulfide precipitation) under anoxic conditions (Schulz,
2006). This last process is evidenced by the significant increase of {S} content below 10cm of
depth (Fig. 1V-2).Contrarily to most of the studied elements, the three HS™ profiles measured
during the 12-M campaign showed a non-negligible concentration variation even if the depth
of HS" apparition was quite stable (~-20 cm). Such phenomena was already observed,
mostly in lake surface sediments (Motelica-Heino et al., 2003; Couture et al., 2010) and was
attributed to clustering of sulfate-reducing bacteria. However, the sulfide intra-station
variations (75 to 230 uM in deep sediments in May 2012 at station 12) were much lower than
the intra-annual variations presented in Fig. 1\V-3 (variation from 2 uM in July 2012 to 1600
MM in May 2013). Indeed, temporal variations of high sulfide production and TS
consumption followed that of subsurface Fe® production. A seasonal variation of the sulfate
reduction and sulfide production rates was already observed (Thamdrup et al., 1994; Gao et
al., 2009).
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The station-3 SRP profiles showed a continuous release from the SWI to -35 cm and a
removal in the last 15 cm. For station-12 SRP profiles, a first mobilization at the subsurface
sediment was followed by a continuous release. Contrarily, SRP remobilization remained
weak all down the station-15 core (Fig. IV-4). The phosphate release in porewater was
attributed to the aerobic and anaerobic OM mineralization during early diagenesis (Anschutz
et al., 2007) and the release of phosphate previously adsorbed/incorpored onto/into
diagenetically reduced mineral. A parallel process of authigenic mineral formation
(hydroxyapatite sursaturation, Fig. 1V-4) or surface adsorption could immobilize phosphate in
sediment and lead to the consumption of dissolved phosphate in the subsurface layer (Daesslé
et al., 2004; Monbet et al., 2007; Anschutz et al., 2007). Furthermore, the high {Puci}
proportion compared to {Pnaon}, as previously shown, could indicate that P was mainly found
in  acid-soluble minerals (hydroxyapatite, vivianite...).A  succession of SRP
production/consumption layers was revealed by PROFILE in the station-12 subsurface
sediment, similarly to Fe. In station-12 deeper sediments, the SRP significant increase was
calculated by PROFILE as a slight production layer. Indeed, as it increases quasi-linearly, it is
assumed by PROFILE code as a diffusion layer only (i.e. no significant reaction). By
unknowing the evolution of SRP profiles in deeper sediments (below -50 cm), the

interpretation of such reaction layer remained uncertain.
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Figure 1V-5: Contribution of fluorescence components (lines) determined by PARAFAC
treatment and DOC concentrations (open circle) in porewater at station 12 (triplicated cores in
May 2012 and in July 2009) and at station 15 (October 2009).
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DIC measurements indicated a significant CO, production in porewater below 20 cm.
The DOC profiles were characterized by a depth increase, with varying amplitude (with a
maximum in July 2009, autumn 2012 and spring-summer 2013, Fig. IV-3) and the presence or
not of a subsurface peak. PARAFAC treatment of OM fluorescence measurements (Fig. 1V-5)
identified three main components (C1, C2 and C3, Fig. B.2). Within these 3 components, C1
and C2 reflected humic-like substances and were composed of a couple of peaks (peaks A/M
for C1 and peaks C/A’ for C2). C3 was identified as the T-peak (Coble, 1996; Burdige et al.,
2004; Stedmon et al., 2003), referring to protein-like substances. Burdige et al. (2004) have
suggested that in situ transformations of dissolved OM (e.g. diagenetic processes) could lead
to an alteration of Cl (peaks A/M) to C2 (peaks A’/C), turning the C2/CI ratio into an
indicator of OM maturation. The station-12 C2/C1 ratio showed an increase from the
subsurface to the deep sediment: i.e. 0.92+0.09 (n = 10) to 1.16+0.06 (n = 16) for May 2012;
0.67+0.19 (n = 15) t0 0.96+0.04 (n = 14) for July 2009 (Fig. IV-5). The (C1+C2)/C3 ratio (i.e.
sum of humic substances vs proteinic ones) presented a progressive increase from ~0.7 to ~3
for all profiles from the SWI to deep sediment on the station 12. These results suggested that
the corresponding OM was relatively fresh and protein-rich in subsurface, and then
progressively altered through depth. For the station 15, both C2/C1 and (C1+C2)/C3 ratios
were stable and low (respectively 0.56+0.06 and 0.40+0.12, n = 27) all down the core. This
could be attributed to inputs of marine OM produced by the surrounding fish/mussel farms. It
was demonstrated that sediments in a fish-farm area were characterized by high wasted food
and fecal matter (Yokoyama et al., 2006; Fernandez-Jover et al., 2007) and a similar high
proportion of protein-like peak was found in farm wastes (Baker, 2002). The fluorescence
contributions of the three components were positively correlated with DOC, as observed in
the literature (Burdige et al., 2004), with slopes of 0.047(Rz = 0.70), 0.046 (Rz = 0.73) and
0.031 (R?2=10.63) (n =309) for C1, C2 and C3, respectively (Fig. I\V-5).

Concerning As, its speciation along the core was confirmed through HPLC-HG-AFS
measurements to be prevailed by As'" species (i.e. 58% in 0-2 cm, 75% in 2-10 cm and 100%
below 10 cm for station 12 in May 2012). In the 0-10 cm subsurface layer and for all studied
stations, As remobilization was observed in a similar trend than Fe (Fig. V-3 and 4). In
station-12 sulfidic sediments, a significant As remobilization was found in July 2009, in
correlation with DOC (R? 0.89, n = 25). Although of lower magnitude, similar As
remobilization was observed in other periods of high DOC production (July 2012, November

2012, March-July 2013; Fig. 1V-3). These observations advocate possible As-organic matter
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interactions, as suggested by previous studies (Sharma et al., 2010; Buschmann et al., 2006).
For the station-3 As profiles, a second remobilization around -25 cm was observed similarly
to [Fe] and [Mn] profiles (Fig. 1V-4). Higher [As] mobilization (~1-1.5 pmol L™) was

encountered in the station-15 sediments.

When comparing the particularities of the 3 studied stations, it can be noticed (i) the
low SRP, Fe, Mn productions and TS consumption observed at station 15 associated to high
As increase (up to 1.5 uM) and (ii) the second Fe, Mn and As peaks observed at station 3
around -25 cm. These situations were never observed at station 12 despite the 10 performed
campaigns covering various seasonal conditions. Therefore, such discrepancies sustains the
hypothesis of spatial variability which could be linked to the presence of OM from different
source/nature at station 15, located in a farming area (mussel and fish), and to the sediment
historic mixing at station 3 which would introduce Fe-oxide rich sediments into a sulfidic
zone, significantly altering the usual diagenesis succession by strongly deepening the Fe
cycling zone, and by the way As one.

Beside the spatial variations, the significant seasonal variation of several elements
(either diagenetic tracers or As, Fig. 1V-3) could be related to an input of fresh marine OM
from the water column to sediments, due to the plankton activity. Indeed, in Toulon bay,
phytoplankton cell abundance was proven to increase from January to April, then decrease
sharply in early summer. In parallel, the bacterial density in seawater reached a maximal
value in spring to early summer then was reduced for the rest of the year (Boge et al., 2006).
Thamdrup et al. (1994) and Gao et al. (2009) also showed a spring/summer bloom in a coastal
marine area and confirmed the deposition of diatom masses on the sediment surface within
one week after the bloom. Such OM input, added to an increase of seawater temperature,
could enhance the bacterial activity in sediments, significantly impacting the diagenesis-

sensitive elements.

IV-3.3. Arsenic dynamic in subsurface sediments

The observed co-variation between As and Fe from the SWI to -15 cm was due to the
strong link between As and Fe dynamics, highlighted by PROFILE code and by the selective

extractions (acid and ascorbate extractions, Fig. 1V-6a).

Dissolved profiles were fitted by PROFILE, allowing the definition of reactive zones

and the estimation of the corresponding reaction rates (Rne Fig. 1V-4)
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(production/consumption resulting respectively in positive/negative values (Couture et al.,
2008; Berg et al.,, 1998; Couture et al.,, 2010)). Concerning As, a succession of
production/consumption zones was revealed. Ry values for As were close to that found in
lake sediments (Couture et al., 2010): up to 22x10™" and -12x10" mol cm™ s™. It has to be
noticed that Fe and SRP followed the same trend at the same depth for all performed
campaigns (Fig. 1V-4).
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Figure 1V-6: Relationship between Fe and As (a, circles) then Fe and P (b, diamonds)
through the contents gained or lost by diagenesis activity (PROFILE calculations, open
symbols), and measured on sediment extracts (ascorbate pH 8.2 (grey symbols) and 1-M HCI
(black symbols)).

An estimation of the diagenesis contribution to the measured total profiles was
performed by the following equation (Couture et al., 2008):

Xi R
Xt =—|" — "t dx= Roe Ax  (Eq. IV-1
{ }dlag J‘x:o DBDXV z DBD ( q )

where: {X}diag 1S the solid X concentration gained or lost by a sediment layer (mol gh),
Rnet is the net reaction rate of porewater As production or consumption (mol cm®s™), DBD is
the dried bulk density (g cm™), v is the burial rate of sediment (cm s™) and x the sediment
depth (cm).
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The ratio {Fe}diag/{As}diag appeared to be constant (close to 210, n = 34) for both
production or consumption zones, for all the performed campaigns (Fig. 1V-6a). This clearly
supported the control of As dynamics by iron cycling, through successive processes of phase
dissolution and precipitation. Indeed, numerous authors have reported As release by reductive
dissolution of iron oxyhydroxide (e.g. Chaillou et al., 2003; Scholz and Neumann, 2007). A
recent study on the impact of oscillating redox conditions on As dynamics (Parsons et al.,
2013) has demonstrated that the decreased of As mobility in anoxic conditions could be
attributed to the lower iron oxides reduction rate and (co)precipation/adsorption processes.
Arsenic removal by adsorption/(co)precipitation could occur with iron oxides
(goethite/lepidocrocite), iron sulfides (mackinawite/pyrite, Farquhar et al., 2002), and clays
(Lin and Puls, 2000; Lenoble et al., 2002).

The HFO content decrease was in agreement with PHREEQC modeling, predicting
iron oxyhydroxide reduction in the subsurface sediment (Ferrihydrite, Goethide, Fig. 1V-4),
At stations 12 and 15, arsenic and iron analysis in ascorbate extracts showed a significant
correlation (R20.87, n = 32) (Fig. I'V-6a) with a Fe/As ratio of ~860. The difference between
Fe/As ratio in diagenesis contribution and in ascorbate extract (230 vs. 860) could be
explained by the presence of OM which slows down the in situ As adsorption onto iron
oxyhydroxide (Redman et al., 2002).Such an hypothesis was established for lake sediments
(molar POC/{Fe} ratio of 2.6+0.3, Couture et al., 2010). Indeed, the POC/{Fe} ratio in solid
sediments of the stations 12 and 15 was respectively 6.5+0.7 (n = 29) and 14.8+3.7 (n = 28).
This ternary complex formation was also evidenced by EXAFS spectroscopy (Mikutta and
Kretzschmar, 2011). The impact of OM on As-HFO interaction is then conceivable.

Acid-extracted Fe and As amounts were correlated (R2 0.84, n = 44), with a Fe/As
ratio of ~1700 (Fig. I1V-6a). While ascorbate extraction is only selective on poorly crystalline
iron oxyhydroxides; acid solution (1-M HCI) dissolves HFO, crystalline iron oxyhydroxide,
iron carbonate and amorphous iron sulfide (Larner et al., 2008; Paul et al., 2009). Yet, equal
As concentrations were found for both extractants. These results indicated that As was mostly

bound to HFO which diagenetic dissolution led to As mobilization in porewater.

Manganese oxides are also known to act upon As dynamics by adsorption and
oxidation processes (e.g. Lenoble et al., 2004; Lafferty et al., 2011). In the studied area, Mn
content remained low: the {Fe}/{Mn} and {Mn}/{As} ratios were respectively close to ~250

and ~6. A similar study on the Berre lagoon (NW Mediterranean sea, France), where Mn was
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more abundant in sediments ({Fe}/{Mn} ~50; {Mn}/{As} ~25-50), did not underscore an
impact of Mn oxides on As dynamics (Rigaud et al., 2013). Mn contribution on As dynamics

in the studied station was therefore probably negligible comparing to Fe cycling.

Concerning phosphate, the {Fe}qiag/{P}diag ratio was close to 15 and to the Fe/P ratio in
acid extract of surface sediments (from the SWI to -10 cm, Fig. 1V-6b), indicated that
phosphate dynamics was also linked to iron. The acid-extracted phosphate (386 % (n = 48)
of {P}) was assumed to be detrital/authigenic minerals and carbonates-bounded (Anschutz et
al., 2007), while acid-extracted Fe was constituted of HFO, FeS, some iron phyllosilicates and
carbonates (Kostka and Luther, 1994). This close ratio implied that the phosphate dynamics,
different to that of As, was not mainly controlled by HFO minerals.

IV-3.4. Arsenic dynamic in sulfidic deep sediments

In sulfidic deep sediments (beyond -15cm), As and Fe concentrations in ascorbate
extracts were undetectable, confirming the absence of HFO in such anoxic sediments while
Fencr and Asycr remained constant (~6.4% and 1.7% of {Fet} and {Ast}, respectively), much

lower than in the subsurface As and Fe acid extracts.

At station 12, the speciation modeling with PHREEQC of the experimental results
confirmed the formation of carbonates (calcite, all along the three cores) and iron sulfides
(pyrite and troilite, mostly in deep sediments of stations 12 and 3) but not of arsenic sulfide
(orpiment and realgar) (Fig. 1V-4). Sorption processes onto non acid-extractible phases like
clays, pyrite and POM would lead to an As removal in deep sediments at station 12 contrarily
to the subsurface sediments (Fig. V-3 and 4). However, in the periods where an important
release of DOC was observed (June 2009, July 2012, November 2012, May 2013 to July
2013, Fig. 1V-3), [As] showed higher concentration comparing to the rest of the year. The best
correlation between [As] and DOC was observed in July 2009 (R? 0.89). These periods
corresponded to spring-early summer and autumn with higher biological activity
(phytoplankton and bacteria, see section 1V-3.2). Fluorescence measurements, as previously
described (cf. part 1V-3.2.), have revealed the contribution of humic and fulvic acids in DOM
composition and the higher intensity of these components in the pre-cited periods. The
seasonal variation of the organic matter nature can then impact on the As mobility. In fact, it
has been demonstrated that As-DOM interactions, mainly As-humic acids, may enhance As

mobility in natural environment (Wang and Mulligan, 2009) following different mechanisms
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involving either direct interaction or a “cation bridge” (Buschmann et al., 2006; Sharma et al.,
2010). Moreover, higher As and DOC in porewater were found in the same period as sulfide
production, mostly in spring-summer 2013. A recent study (Hoffmann et al., 2012) has clearly
evidenced the enhancement of arsenite sorption onto the natural organic matter by bisulfide
reaction. The As dynamics in such sulfidic sediments must be submitted to a combination of
these processes.

IV-3.5. Simulation of dissolved/particulate element fractionation

Based on an additive approach, a speciation/sorption modeling was performed using
the Constant Capacitance Model (CCM, Goldberg et al., 2007) and PHREEQC. Accordingly
to Sg et al. (2011), a conversion of the Surface Complexation Model (SCM), used in
PHREEQC, to the CCM equivalent model was realized. More details concerning the sorption
parameters of each sediment component are presented in the Table IVV-1 and in the Supporting
Information (Table B.2 and 3).

Tableau IV-1: Adsorption parameters used for the dissolved/particulate arsenic fractionation
modeling.

- Specific o
Binding surface Specific sites Density S.';[es Reference Model type
phases (m2 g (umol g™)
. Strong sites 0.17
Calcite 0.22 Weak sites 164 a,b SCM, CCM
Clays 24.2 1.16 c,d CCM
600 Amorphous 259 10° e f SCM
Iron hydroxide ' ’
41 sulfide 2.31 10° g, h SCM
POM 1.5 10° i CCM

References: a, Sg et al. (2008); b, Sg et al. (2011); ¢, Manning and Goldberg (1996); d,
Manning and Goldberg (1997); e, Wilkie and Hering (1996); f, Dixit and Hering (2003); g,
Bostick and Fendorf (2003); h, Wolthers et al. (2005); i, this study.

Considering the absence of available data describing the As-OM reactivity, and that
the mechanistic formulation of a “cation bridge” requires a much more complex modeling
without any experimental support, in the present study As-OM binding was described by a
direct overall interaction, considering DOM and POM as possible ligands (Tables B.2 and
B.3). Reactivity of DOM and POM were added in the database as fulvate and POM
respectively, considering that OM is composed of 50% of carbon (Tipping, 2002) with a
molar mass of 650 g mol™ (Wateq4f). Assuming that organic matter was fully reactive
(Garnier et al., 2011), the DOM and POM site was close to 1.5meq gom . Two calculations
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were performed: without (model 1) or with (model 2) consideration of DOM and POM
reactivity toward As. This reactivity was assumed to be the same toward both As"' and As"
species. By firstly assuming that DOM and POM have a similar affinity, the As-OM
association constant was adjusted until the best fit of the measured [As] profiles was obtained,
using for all the other parameters the defined values from literature (carrier phase density sites
and reactivity, Tables V.1, B.2 and B.3) and measurements (carrier phase content, Fig. B.1).

For all the studied sediments, alkaline solution extracted the highest As amount (about
4448 % (n = 48) of {As}, Fig. B.3), as previously demonstrated for soils and freshwater
sediments (Beesley et al., 2010; Ho et al., 2012). Such fraction could correspond to the As
adsorbed on different carrier phases in sediments, and was used as As input for PHREEQC
simulation. The remaining As was attributed to residual As, not available for sorption.
Concerning POM, about 165 % (n = 34) of the POC were extracted with alkaline solution
(Fig. B.3). This fraction was assumed to be the reactive POM. {Pnaon} extracts was low
comparing to the acid extracts. It is conceivable that P was mainly distributed in
detrital/authigenic phosphate minerals (40 % of {Pt.a}) and by organic phosphorus
(Anschutz et al., 2007). For the simulation, the SRP measured in porewater was then used as

the input value for phosphate amount.

For each core, the error bias v on PHREEQC simulation of As dissolved/particulate

fractionation was represented by the following equation:

n

$ ool - olsh

v=-"2 Eqg. IV-2
: (Eq. IV-2)

where[As] _.and [As].

meas sim

are respectively the measured and simulated concentration of

As in sediment (moIL'lsedimem); n is the number of sediment slices for each core.

Using the model 1, the simulated As profiles approximated the measured profiles by
one magnitude order, comparing to the remobilizable arsenic content (Fig. I\V-8 a-c).The best
overall fit was obtained for the model 2 with a log Kaspom value close to 3 (Fig. IV-7a).
However, the individual best fit for each profile was obtained by adjusting individually the
Kas-pom constant from 2 to 3.5 (Fig. 1V-7a). It has been demonstrated (part 3.2.) that the
fluorescent OM at station 15 was dominated by protein-like (Fig. 1V-5) and not by humic-like.
Such OM composition could explain the weaker reactivity toward As (logasrom ~ 2).
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Conversely, the dominance of humic-like material at station 12 appeared to be related to the
stronger As-OM reactivity requested to correctly simulate the As depth profiles (Iogas-pom ~
3-3.5). To improve the fitting quality, DOM and POM reactivity toward As were
differentiated, allowing specific adjustment of the As-DOM binding strength (model 2bis).

3
— 12-July 2009 — 12-July 2009
— 12-May 2011 and May 2012 —— 12-May 2011 and May 2012
15-November 2009 eeee Overall
eese Qverall
2 L
N
s
m
1 L
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Figure 1V-7: Optimization of the association constant of As-POM (a) and As-DOM (b)
interactions.

To assess the link between DOM reactivity and DOM quality (fluorescence), a
weighted mean of fluorescence ratio was calculated for each profile as follows:

C, +Cj
n C;
R fluo _ -1 ([AS]:neas - [As]isim
" 1
T (AT~ [ASTf

=

) (Eq. IV-3)

>

Wherelc—i2 is the fluorescence ratio between fulvic-humic (C1 + C2) and protein (C3).
3
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Accordingly, the As-DOM reactivity (logKas-oom) values were then adjusted to obtain
optimal parameters representing the As-DOM reactivity (model 2bis), and seemed to be

correlated with the R/ values. The obtained results (Fig. IV-8, Table 1V-2) showed that the

As profile in July 2009 at station 12 was more accurately simulated using a higher stability
constant for DOM (4.7, in log) than for POM (3.2, in log).

Tableau 1V-2: Optimized values of the association constants defining As-organic matter
reactivity for the 3 models used to simulate the dissolved As profiles of station 12 in July
2009, May 2011, 2012 and station 15 in October 2009, with the corresponding weighted

average of fluorescence ratio (R/") value (results are shown in Fig.IV-6a-c). See text for
more explanations

Model Simulated profiles log Kas-pom log Kas.pom R Mo
1 all 0.36

2 all 3.2 3.2 0.64
St. 12 July 2009 3.2 4.7 2.15

2bis St. 12 May 2011 and 2012 3.2 3.2 1.13
St. 15 Oct. 2009 2 2 0.31
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Figure 1V-8: Simulation of the dissolved/particulate As fractionation (a-c) using the 3 defined models (lines) compared to the measured As
profiles (open circle) at station 12 (July 2009 and May 2011) and station 15 (October 2009). Arsenic particulate (repartition onto different carrier
phases, d-1) and dissolved speciation (m-u) obtained by the 3 models are presented as a function of depth. The sum of As¥-major cations
complexes concentrations are symbolized by ¥ M,AsO,* (M: major cations (Ca, Mg)). The sum of the different protonated oxyarsenite and
thioarsenite species are symbolized by ZHXAsog"'3 and ZHXA383X'3, respectively.
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At the subsurface sediment layer, HFO appeared to be the main As adsorbent,
according to the results previously detailed in the part 3.3. Indeed, the molar ratio of HFO
sites quantity (HFOsites) and of adsorbed As amount (ASagsorbed) in the first 15 cm was about
220 (n = 22) using the model 1, close to the {Fe}diag/{AS}diag ratio of 210 (Fig. 1V-6a). By
implementing the OM reactivity toward As (models 2 and 2bis), the HFOs;es/ ASagsorbed Fatio
rose t01800 (n = 22) due to As sorption onto POM. A similar increase was found for iron
sulfide and clays minerals (major and minor As sorbents in anoxic sediments, respectively).
This observation was consistent with the previously described hypothesis (Section 1V-3.3)
about the impact of OM on Fe-As interaction. The system could be also described by ternary
interactions, as already demonstrated for As-Fe-OM colloids/complexes and As-OM-clays
particles in natural environments(Sharma et al., 2010; Mikutta and Kretzschmar, 2011;
Sharma and Kappler, 2011). Even probable, such ternary interactions have to be better
characterized to allow their correct implementation in speciation codes. Concerning As linked
to calcite, the corresponding amount was similar for the 3 models, representing only ~0.1-0.5
11

% of the total {As} available for sorption. These results were conceivable to the low As

calcite affinity in anoxic sediments (Le Guern et al., 2003; Sg et al., 2008).

In term of dissolved speciation, the model 1 predicted the presence of As" (through
different protonated forms: HAsO,* and HAsO, and complexes with Mg?*, Ca®*), followed

" species, accordingly to the As'"'/As" speciation measurements(part

by the dominance of As
3.2.). Thioarsenic species were also revealed with a variable intensity. Their highest and
lowest amounts were respectively predicted in July 2009 and May 2012 at station 12. Yet, no
thioarsenic formation was predicted at station 15 (October 2009). Concerning the As-organic
matter binding, the model 2bis showed that 40-60% of dissolved As was bound to DOM in

July 2009 (station 12).

Despite the lack of consensus in the literature on the thioarsenic and organically-bound
As species occurrence, as well as their respective thermodynamic stability, this study
demonstrated that an additive model of main sedimentary carrier phases, correctly
implemented with As-OM interactions, can be successfully used to assess As dynamics in

suboxic and anoxic sediments, at least for coastal areas.
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IV-4. Conclusions

This study deeply investigated As dynamic in sediments of coastal areas, by coupling
experimental and modeling/simulation approaches. Strong As adsorption onto iron minerals
(oxyhydroxides and sulfides) was confirmed to be the governing factor. Accordingly,
different diagenetic reactions involving these phases appeared to be key parameters resulting
in the release/removal of As to/from porewater. The variation in diagenetic reactivity seemed
to be linked to seawater physical-chemical and biological parameters, which are season-
dependent. Additionally, natural organic matter could have an impact on the binary
interactions between As and inorganic minerals. Even if the mechanism of the As-OM
interactions remains unclear, it was the object of the present study to demonstrate their
effectiveness and to characterize them by binding parameters usable in speciation codes.
Fluorescence measurements were proven to be a convenient proxy of OM quality variation in
sediments, and a suitable indicator of OM reactivity toward As. After identification and
guantification of the main carrier phases and the gathering of their respective reactivities
toward elements of interest, thermodynamic calculations can be performed either to simulate
the As dissolved/particulate fractionation into the sediment matrix or to evaluate its main
forms in porewater and solid fractions. When correctly parameterized, the As-OM interactions
appeared to be one of the key factors to accurately predict As dynamics. Further studies have
to be carried out to better understand the main parameters (pH, competing elements,
biological processes, etc) and OM characteristics which could further control the As-OM
binding intensity. This association should be further studied to be implemented in databases
and speciation codes. The dynamics of different diagenesis-sensitive elements were also
demonstrated to be season-dependent. A seasonal monitoring with higher resolution is also
recommended to better apprehend the contaminant, nutriment and organic matter dynamics in

such environments.

152



CHAPITRE IV : DYNAMIQUES SEDIMENTAIRE DE L’ARSENIC

IV-5. Bilan du chapitre

Ce travail a porté sur une analyse physico-chimique fine de la fraction dissoute des
sédiments et de la distribution solide des éléments qui a permis d’alimenter des outils de
modélisation adéquats dans le but de décrire le fonctionnement du systeme. Les résultats
obtenus ont permis de mieux comprendre les principaux processus contrélant la mobilité et le
transfert de I'arsenic dans des sédiments cotiers, processus fortement reliés aux activités
diagénétiques. Si la dynamique de I'As dans les sédiments de surface semble étre totalement
contr6lée par celle de Fe ; dans les sédiments profonds les interactions avec les sulfures et la
matiére organique dissoute semblent étre responsables de la remobilisation d'As. Des études
complémentaires devront pour autant étre poursuivies, notamment pour mieux caractériser la
nature et les mécanismes de ces interactions, afin d'implémenter correctement les modeles de
speciation chimique. De méme, le fitting des profils verticaux par le logiciel PROFILE n’est
pas limité au calcul des taux de réactions mais ce modeéle peut également fournir des flux
calculés a Pinterface en appliquant la 1% loi de Fick sur le profil généré. Cependant, cette
approche risque de surestimer la valeur du flux diffusif en négligeant la réadsorption d’As ou
de P sur des oxydes de Fe/Mn présents a I’interface, soit CeUX qui n’ont pas été réduits par les
processus diagénétiques, soit ceux néoformés a la rencontre du flux diffusif ascendant de
Fe?*/Mn?* avec le flux descendant d’O, (Chapitre I). C’est la raison pour laquelle cet aspect
n’a pas ¢été¢ discuté lors de ce chapitre. Il nécessite des outils adaptés (chambre benthique,
utilisation de dispositifs de prélevement ou d'échantillonnage passif avec une plus grande
résolution verticale: Peepers, DGT, DET, ...), utilisés en parallele pour calibrer et vérifier
cette approche. En outre, si les calculs thermodynamiques sont largement utilisés par les
géochimistes, 1’approche appliquée dans ce chapitre est originale car elle a consisté a
mod¢éliser la distribution d’As dans un systéme naturel composé d’un maximal de phases
porteuses solides en prenant en compte les compétiteurs et complexants dans la fraction
dissoute. Malgré un effort de concaténation des réactions issues de la littérature, la complexité
du systeme n'a cependant pas pu étre simulée dans toute sa globalité. Par exemple, les
interactions ternaires (ex. As-Fe-MO) ont récemment été proposées mais n’ont jamais été
prises en compte par des outils de modélisation, a cause d'un défaut de connaissance du
mécanisme réactionnel et d'un manque de données expérimentales (ex. isothermes de sorption
en presence de "compétiteur”). Cependant, des outils de spectroscopie de haut niveau

(EXAFS, XANES) pourraient étre appliqués afin de fournir des compléments analytiques a
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I’approche de modélisation appliquée, en étudiant la distribution solide d’As et en renseignant

notamment sur ses atomes voisins et sa spéciation.

La chimie environnementale de 1I’As, un métalloide existant en étroite liaison avec
I’oxygeéne ou le soufre pour former des espéces oxyarsenic ou thioarsenic, est tres différente
de celle des métaux, notamment des métaux divalents. En se basant sur les connaissances
acquises au cours des chapitres 111 et IV, et sur les outils analytiques et de modélisation
utilises, le chapitre suivant va porter sur I'étude de la mobilité sédimentaire des métaux traces

afin de tenter d'identifier les principaux descripteurs contrélant leur dynamique.
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CHAPITRE V : DYNAMIQUE SEDIMENTAIRE DES METAUX

A la suite des chapitres précédents présentant 1’étude de la dynamique sédimentaire de
la matiére organique et de I’arsenic, ce chapitre est dédié a I'étude de la mobilité des éléments
métalliques, notamment Ag, Cd, Co, Cu, Ni, Pb et Zn, en relation avec les transformations des
phases porteuses (cycle de Mn, Fe et S) mais aussi en prenant en compte ’interaction avec la
matiére organique. S'appuyant d'une part sur la banque d'échantillons collectés dans le cadre
du programme CARTOCHIM et de la these d'Erwan Tessier (i.e. cartographie de surface,
carottes d'interface), d'autre part sur les nouveaux prélevements realises dans le cadre de cette
these (i.e. suivi saisonnier au point 12 et prélevements en d'autres points de la Rade) et enfin
sur l'utilisation d'outils analytiques plus performants (ex. HR ICP/MS) et d'approches
expérimentales complémentaires (ex. extractions sélectives), une premiére étape a consisté a
évaluer la distribution et les stocks de nouveaux contaminants (ex. Ag, Cd, Co). Puis un
traitement statistique multivarié (Analyse en Composantes Principales) sur I’ensemble des
données (teneurs totales en 26 éléments dans 130 échantillons et 192 fractions d’extraction
sélective générant des matrices de 4300 et 4600 croisements de données) a été réalisé pour
classifier les éléments et les sédiments par groupes ayant des similitudes. L'étude de la
dynamique sédimentaire des métaux traces a été realisée a l'aide du suivi des variations
spatiales et temporelles de leurs concentrations dans les eaux interstitielles, en lien avec leur
distribution dans la fraction solide (extraction séquentielle). Enfin, le logiciel PHREEQC a été
utilisé pour évaluer la spéciation chimique de deux métaux traces particuliers, Cu et Pb, en
étudiant plus précisément l'influence des sulfures et de la matiere organique. Ce travail a été
valorisé sous la forme d'une publication soumise en juillet 2014 au journal Marine Pollution
Bulletin:

Seasonal variations of coastal sedimentary trace metals cycling: insight on the

effect of manganese and iron (oxy)hydroxides, sulphide and organic matter
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V-1. Introduction

The intense development of anthropogenic activities during the last century has
negatively impacted all environmental compartments, by significant pollution of some
ecosystems (Callender, 2003). On a global view, the continental run-off are discharged to the
sea from rivers and the processes occurring in the mixing area (estuary, coastal zone) have a
critical role on the behaviour and fate of pollutants (Elbaz-poulichet, 2005). Among the
anthropogenic contaminants, trace elements constitute a serious concern in natural
environment. In aquatic systems, trace metals are distributed between different forms:
particulate, colloidal and dissolved, which will further determine their reactivity, toxicity and
availability toward biota (Callender, 2003). The ubiquity and reactivity of particles
components (Fe and Mn (oxi)hydroxides, clays, organic matter, sulphide, carbonate, ...) turn
them efficient scavengers of pollutants (Kostka and Luther, 1994; Lenoble et al., 2002; Dixit
and Hering, 2003; Ponthieu et al., 2006) by different mechanisms (specific and non-specific
sorption, co-precipitation...). Particles settling to sediments seabed turns this compartment as
an important sink for trace metals but also a potential source of pollution for the surrounding
ecosystem through diffusive processes or sediment resuspension events (Saulnier and Mucci,
2000; Rigaud et al., 2013; Oursel et al., 2014; Superville et al., 2014).

Trace metals behaviour in natural system is dependent on environmental conditions
which in turn influence chemical speciation and reactivity toward carrier phases (Bruland and
Lohan, 2003). In sediments, different biogeochemical processes, influenced by early
diagenesis (sorption, precipitation, dissolution, advection, diffusion, bioirrigation,
bioturbation...), control trace metals mobility. The organic matter (OM), being the driving
force of early diagenesis (Rullkdtter, 2002), is known to strongly impact chemical speciation
of trace metals by complexation mechanism (Luther I11 et al., 2001; Louis et al., 2009a; Dang
et al., 2014). Under the sediment-water interface (SWI), the control of trace elements mobility
by Mn and Fe was demonstrated: the reductive dissolution of Mn and Fe oxides leads to the
remobilisation of initially-bound trace elements which further can be readsorbed onto (or co-
precipitated with) newly-formed Mn and Fe mineral phases (e.g. carbonates, sulphides) (Gao
et al., 2006, 2009; Scholz and Neumann, 2007; Rigaud et al., 2013). The increase of dissolved
trace elements below SWI is also attributed to OM mineralization (Naylor et al., 2004; Scholz
and Neumann, 2007; Tankere-Muller et al., 2007), releasing complexed (or incorporated)
trace elements. In sulphidic sediments, the high affinity of sulphide toward metals results in
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the formation of dissolved metal-sulphide complexes and (co)precipitation of sulphide
minerals (Motelica-Heino et al., 2003; Naylor et al., 2004; Alvarez-lglesias and Rubio, 2008).
However, in such sediments layer, the dissolved OM (DOM) could also have an important
role in the partitioning of trace elements (Wang and Tessier, 2009; Charriau et al., 2011;
Rigaud et al., 2013). All these processes, mostly governed by bacterial activities (Alperin et
al., 1994; Jagrgensen, 2006) but also by sediments composition and trace metals availability,
ultimately control their mobility in sediments and their potential remobilization to the
surrounding environment, possibly conducing the polluted sediments to become significant
sources of contaminants. The understanding of such mechanisms, requiring an integrated
approach coupling field, experimental and modelling tools, can benefit from the study of
peculiar areas presenting both strong multi-contamination and large gradient of pollutants
contents. Toulon Bay (NW Mediterranean) offers these specificities as its sediments are
hugely polluted by metals (Tessier et al., 2011), metalloids (Cossa et al., 2014; Dang et al.,
2014), organometallics (Pougnet et al., 2014) or even organic contaminants (PAH and PCB,
unpublished data) due to historic (2" World War, French fleet sinking) but also more recent
activities (Navy, nautical traffic, raw sewage of urban area, industries). In such context, trace
metals sedimentary dynamic was deeply investigated by an experimental/modelling approach.
Sediment cores were collected on a seasonal time basis to study the variability of dissolved
trace metals depth profiles in relation to main diagenesis tracers. Solid sediments fractions
were analysed by selective chemical extractions to better assess trace metals distribution,

followed by PHREEQC modelling of their chemical speciation.

V-2. Complement of description for the PHREEQC modeling used

PHREEQC and its Minteq database (version 2.18.3, Parkhurst and Appelo, 1999) were
used to calculate the chemical speciation of major and trace elements. Additional reactions
between metals and sulphide species, as well as mineral precipitation, were implemented in
the database (Table C.1). Due to the lack of relevant database specifically characterizing the
trace metals interactions with sedimentary dissolved organic matter (DOM), literature values
of binding parameters (conditional stability constant, site concentration/density) for
coastal/marine dissolved organic matter were used for speciation calculations for two relevant
metals (Table V-1).

In order to explore the influence of sulphide and DOM on metals (Pb and Cu)
behaviour (complexation and/or precipitation), modelling of chemical speciation using
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PHREEQC was performed under different parameters: setting Pb and Cu concentrations to 10
and 20nM (i.e. close to the average measured ones) and independently varying the
concentrations of dissolved sulphide (0 to 1600 pM) and OM (0 to 50 mgc L) within the
ranges observed in the dataset (350 porewater samples). DOM binding site density was fixed
to 1.72 meq molc™t as evaluated from Toulon Bay water column (Louis et al., 2009b).
According to the large range of variation of metals-DOM complexation stability constants
(logKm-om) observed in the literature (e.g. from 7.8 to 15 for Cu, Table V-1), PHREEQC
calculations were iteratively repeated increasing logKu.pom from 10 to 16. The other input
parameters were: pH, Ey, (pE), majors ions (Na*, Mg?*, Ca®*,Sr**, K*, CI', TS, Br, F,, TCO;
(DIC)), and minor/trace elements either measured or calculated from the Dittmar law
according to the salinity (Millero et al., 2008). The elemental dissolved speciation and
saturation indexes (SI) of the mineral phases were firstly calculated. Precipitation or
dissolution can occur if the saturation indexes are positive or negative, respectively (when SI
is positive, the solution is supersaturated and precipitation may take place if kinetically
favourable, when Sl is negative, the solution is undersaturated and the solid should dissolve if
present). In a second step, dissolution/precipitation processes were then simulated, by
allowing mineral precipitation when the mineral SI increased above 1.0 (with
EQUILIBRIUM_PHASE module of PHREEQC, by authorizing only precipitation process
but not dissolution). All Cu and Pb minerals were considered in the model. PHREEQC
outputs correspond to the total dissolved elements concentration, their chemical speciation

and the concentration of precipitated minerals.

Throughout the following text, for an element ‘X’, {Xy} and Xy correspond to the
solid content and extracted percentage (with Y= total, asc (ascorbate), HCI, NaOH),

respectively, while [X] corresponds to water concentration.

V-3. Results and discussion

V-3.1. Total contents of trace elements in sediments

A mapping of the total concentration of As, Cu, Hg, Pb and Zn in the surface
sediments (0-5 cm), as well as the depth profiles of Al, As, Cu, Hg, Pb and Zn at station 12
were already presented by Tessier et al. (2011). Depth profiles of As, Fe, Al, Mn at station
3B, 12 and 15 were shown in Dang et al. (2014). These results showed a high level of heavy

metals in sediments with a maximum contamination in surface sediments at 10-12 cm below

158



CHAPITRE V : DYNAMIQUE SEDIMENTAIRE DES METAUX

the SWI. This increase is especially expressed at station 12. According to the average
sedimentation rate (dating by #°Pb), contamination maximum was ascribed to the activities in
the harbour during 2" World War (Tessier et al., 2011). Due to its greater detection limit, new
analysis of all these sediments samples by HR-ICP/MS allowed documenting the levels of 26
elements (Al, Ag, As, Ba, Be, Bi, Cr, Cs, Cu, Cd, Co, Fe Li, Mn, Mo, Ni, Pb, Rb, Sb, Sn, Sr,
Ti, Tl, U, V, Zn). For instance, obtained Ag surface (0-5cm) distribution is depicted in Fig. V-
1, showing a significant pollution in the northern part of the small bay and a large range of
variation (0.06 to 3.79 pg g7), as already observed for most of the studied trace metals,

metalloids and organometallics (Tessier et al., 2011; Pougnet et al., 2014).
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Figure V-1: Map of the studied site with the main anthropogenic activities and location of the
sampled surface (0-5 cm) sediments (open diamonds) and interface sediment cores (black
diamonds). The mapping of the Ag content in surface sediments at 54 stations is represented.

Gathering all these results (130 sediments samples with 33 chemical variables: content
of particulate inorganic/organic carbon and of 31 elements, analyzed by ICP-MS for trace and
minor elements, FRX (Tessier et al., 2011) for major elements, CV-AFS for Hg (Tessier et
al., 2011)), a principal component analysis (PCA) was applied in order to examine the
correlations between elements and similarities between sampling points. PCA treatment was
performed using Matlab algorithm. Three principal components (PC1, PC2 and PC3) were
able to explain 44.36, 26.06 and 8.74% of the dataset variance, respectively (Fig. VV-2). The
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correlation circle along the two main PCs and the correlation sphere along the three PCs are
shown in Fig. C.1 and Fig. V-2, respectively. Within 33 elements (Fig. \V-2a, Fig. C.1a), three
main groups were clearly identified: (i) the "marine-originated” elements (Ca, particulate
inorganic carbon (PIC)), which were in anti-correlation with (ii) the “terrigenous” elements,
mainly representing clay-component elements (Al, K, Fe, Rb...) and (iii) "contaminants”, i.e.
elements mostly having anthropogenic origins: Ag, Ba, Bi, Cd, Cu, Hg, P, Pb, Sb, Sn, Ti and
Zn.. Other elements including Mo, Co, Ni were close to the second group, meaning that their
origin was mostly natural from terrigenous inputs. Such results confirm the multi-
contamination status of the Toulon Bay. Other elements as As, Cr, Mn did not show a clear
correlation but their position was between the anthropogenic and terrigenous group, probably
due to their mixed origins and a moderate anthropogenic contamination when compared to the
background level (Dang et al., 2014). The Fig. V-2b represents the similarities between
samples, plotted with the main PCA elements axes. Three main behaviours were identified. (i)
The large bay surface sediments which are distributed along with the "marine” elements. (ii)
The small bay surface sediments followed the "contaminants” group tendency, despite a
smaller dataset. Surface (0-10cm) sediments from station 12 and 15 and sediments from the
whole core of station 3B were in this zone of PCA, confirming, for this last station, the past
reworking which deepened the contamination all down the core (Dang et al., 2014). And
finally, (iii) the deepest sediments (>10cm) from station 12 shifted along the Al axis (i.e.
terrigeneous material) while station-15 sediments were on the U axis. As a consequence, deep

sediments from these 2 sites can be considered as local background.

Among the elements behaving like contaminants, it seemed quite surprising to find Ba
and P. However, both elements present significant surface enrichment (data not shown). To
distinguish natural from anthropogenic origin, normalization to an element representative of
fine particles (e.g. clay compounds) is usually performed (von Breymann et al., 1992;
McManus and Berelson, 1998). Al was shown to satisfactorily account for conservative
element (Tessier et al., 2011). Therefore, Ba and P variations over Al contents in the various
studied sediments could be informative (Fig. C.2a). Despite slight variability, deep sediments
from stations 12 and 15 presented stable and low Ba/Al and P/Al average ratio of ~2.7x107 +
0.3x10° and 7.6x10° + 0.6x10° (n=47), respectively. These values can then be considered as
that of the background. Oppositely, most of the surface sediments from Toulon Bay, surface
layer (0-10 cm) of stations 12 and 15 and the whole core of station 3B depicted much higher
ratio, which validated the hypothesis of additional anthropogenic sources. From the Ba/Al and
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P/Al background ratio it was possible to evaluate the corresponding anthropogenic Ba and P

fractions, according to the following equation:

Xanthropogenic = Xtotal - (Alwtal X (X/Al)background>

The calculated values of anthropogenic Ba and P fractions appeared to be significantly
correlated (R? 0.61, n=130) one to the other, but also with pollutants such as Cu (Fig. C.2b),
Zn or Sn (data not shown). Such results a priori confirmed the hypothesis of a non-negligible
anthropogenic source, especially in the small bay. A possible origin could be their use in
antifouling paints (Turner, 2010; Oikonomou et al., 2012) and warfare (Ashley et al., 2011,
Certini et al., 2013), jointly to other elements such as Cu, Zn and Sn, especially in a military
shipyard (Pougnet et al., 2014). However, other sources cannot be excluded as well, such as
urban effluents for P (Anschutz et al., 2007).

To better illustrate spatial and vertical variability of trace metals distribution, depth
profiles of total Mn, Ag, Cd, Co, Cu, Ni, Pb and Zn at stations 3B, 12 and 15 are shown in
Fig. V-3. As previously mentioned, station 3B sediments presented high contaminants levels
down to 30 cm (~1.5 pgag 9™, ~1 ugca 9, ~200 pgcy g7, ~200 uges g7, ~450 pgze g7,
corresponding to an unrealistic period of time if considering a stable sedimentation rate
estimated around 0.2 cm yr for the small bay (Tessier et al., 2011). Such disrupted profiles
most probably originates from sediments reworking as this area was subjected to numerous
activities (e.g. rising of navy ship wrecks). As already observed by Tessier et al. (2011), depth
profiles of Cu, Hg, Pb and Zn at station 12 presented strong peak of contamination at -11cm,
also noticeable for Ag and Cd (Fig. V-3) but also Sn and butyl-Sn compounds (Pougnet et al.,
2014). Contrarily, Co and Ni contents at stations 3B and 12 were stable all down the cores (6-
10 pgco g and 25-40 pgni g). At station 15, contents of Ag, Cu, Pb and Zn decreased from
the SWI to the deep sediment, as observed for Hg (Tessier et al., 2011), Sn and butyl-Sn
compounds (Pougnet et al., 2014). Inverse trend was observed for Cd, Co and Ni, in
accordance to Al depth variation (data not shown), their contents being closed to the local

background levels.

Table V-2 summarized the trace elements stock evaluation and the surface-weighted
average (SWA) in surface sediments (0-5 cm) for Cd, Cu, Ni, Pb, Zn (Tessier et al., 2011) and
Ag, Co. Details about calculation method was presented in Tessier et al. (2011). These results
confirmed the huge stock of pollutants in the Toulon Bay sediments.
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Figure V-2: 3D-representation of the three principal components (PC) obtained by PCA treatment of the dataset for (a) the 33 elements and (b)
the 130 sediment samples. The dotted circles represented the correlation sphere and the full line circles gathered similar (a) elements and (b)
samples. On the right figure, cross, circles, square symbols represented sediments cores of stations 3B, 12 and 15, respectively. Grey and black

symbols (circle and square) represent sediments below -10 cm and sediments from SWI to -10 cm layer, respectively. Surface sediments (54
stations, 0-5 cm) from the small and large parts of the Toulon Bay are depicted by black and open triangles, respectively.
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Tableau V-1: Summary of complexation parameters (apparent constants and binding site concentrations) for trace metals-organic matter
interactions in seawater.

Cu Pb

log K [binding site] (nM) log K  [binding site] (nM) Technique Area Reference
11.8 and 13.8 21 and 7 Ligand exchange, EDTA North Western Pacific (Hirose et al., 1982)
12.2 and 10.2 11 and 33 CSV, ligand competition North Atlantic (Berg, 1984a)
10-10.4 58-146 MnQO, adsorption Irish Sea (Berg, 1984b)
13.03-14.8 3-14.4 CSV, ligand competition ~ Mediterranean sea (Lucia et al., 1994)
12.2-13.1 3-8 CSV, ligand competition Atlantic (Lucia et al., 1994)
7.8-8.21 50 -82 DPASV North Atlantic (Kramer, 1986)
12.44 20.7 Ccsv North Atlantic (Leal and Berg, 1998)
9.90 1.72 meq molc™ DPASV Toulon Bay (Louis et al., 2009b)
11.2-13 and 8.8-10 6-7.1 and 16-138 DPASV Krka river estuary (Louis et al., 2009a)
7.86 200 8.04 35 DPASV Adriatic Sea (Plavsi¢ et al., 1982)
9.70 0.2-05 DPASV North Pacific (Capodaglio et al., 1990)
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V-3.2. Selective extractions

Results obtained from the 3 selective chemical extractions (ascorbate, acid and
alkaline solution) performed on sediments from stations 3B, 12 and 15 are depicted on Fig. V-
3. PCA treatment was applied on all these results (i.e. 192 extracts with 24 chemical
variables), expressed in percent of total element content in order to identify similarities in
terms of chemical behaviour/distribution rather than total content. PCA results explained
81.0% of the dataset variance (Fig. C.3). From this PCA analysis, elements can be gathered in
two main groups, showing similar behaviours: (i) clay component and metals (Fe, Al, Li, ...
and Bi, Cu, Cr, Pb, Sn, Zn) and (ii) oxyanions (As, Mo, Sbh). In the following part, only the
variability of trace metals (Mn, Ag, Cd, Co, Cu, Ni, Pb and Zn, Fig. VV-3) will be discussed.
For each element, results from stations 12 and 15 depth profiles showed very similar

variations of extracted fractions, either in trend or amplitude (Fig. V-3).

Tableau V-2: Contents range, surface-weighted average (SWA), total and “bioavailable”
(1M-HCI extracted) stock of Ag, Cd, Co, Cu, Ni, Pb and Zn within the surface sediments (0-5
cm) of the Toulon Bay.

Surface sediment

(0-5cm) (n = 54) Ag Cd Co Cu Ni Pb Zn

Variation range
0.06-2.77 0.07-1.69 1.9-10 5.6-722 5.1-40.3 14-466 27-1416

(Mg g™)

SWA (ug g 031  015% 555  599%  20*  733*  1138*
TOtaS'tggEe(ti'ﬁ)mem 107 060 72 88+ 27 100¢ 156
IM-HCl extraction 56 39 25 60 48

percentag(iz)effICIenCy (0.94) (0.97) (0.96) (0.42) (0.94) (0.98)

LM-HCI trace 025 033 34 6.7 60 74

element stock (ton)

* Tessier et al. (2011)

The ascorbate solution selectively dissolves some Fe/Mn (oxy)hydroxides and extracts
bound elements (Haese et al., 2000; Rigaud et al., 2013). In surface sediments (0-2cm),
ascorbate-extractible fraction ranged between 0.11 and 4.8% with the following order: Cugas. =
Agasc < Cdase = Pbage < COasc < Nigse < Mngse = Znage. Then, in the 0-10cm layer, this fraction
decreased more or less intensely for Ag, Co, Cu, Ni, Pb and Zn to reach stable levels in the
10-15 cm layer, except for Ag, Co and Ni which substantially re-increased. Such surface

decrease was coherent with the one encountered for Mn (Fig. V-3) and Fe (Dang et al., 2014),
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underlying the interactions between trace elements and these carrier phases (Gendron et al.,
1986; Gao et al., 2009; Rigaud et al., 2013; Dang et al., 2014). Oppositely, Cdas. extracted
fraction showed a continuous increase from SWI to -15cm, a behaviour previously observed
(Gendron et al., 1986).

Except Fe (Dang et al., 2014), Mn and Ag, all the trace elements were significantly
extracted by alkaline solution (pH~13), especially in the deepest layer (15-50cm), i.e. in the
sulphidic zone (Dang et al., 2014), with maximal values ranging from 0.17 to 47 % in the
following order: Pbnaon < Conaon = Ninaon < CUnaon = ZNnaon < Cdnaon. Higher extractible
amount of metals at alkaline pH was attributed to the formation of stable and soluble
complexes with hydroxyde and dissolved organic matter or due to the dissolution of sulphide
phase (Cappuyns and Swennen, 2008; Ho et al., 2012). The highest alkaline-extracted fraction
of Cd associated with an increasing trend (like Cdasc) was assumed to issued from the control
of organic matter on the biogeochemistry of Cd (Gendron et al., 1986). These authors have
explained the increasing trend of hydroxylamine/acetic acid-extractable Cd fraction with
sediment depth by the Cd mobilization in porewater due to the mineralization of freshly

deposited organic matter and then the trapping of downward Cd flux in solid fraction.
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Figure V-3 : Total content (left) and selectively-extracted fraction (ascorbate, acid and
alkaline: represented by open, grey and dark grey circle, respectively) of Mn, Ag, Cd, Co, Cu,
Ni, Pb and Zn in the interface sediments core at stations 3B, 12 and 15.
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1-M HCI extraction allowed the extraction of the potentially bio-available fraction of
trace metal elements (Morse and Luther 111, 1999; Scholz and Neumann, 2007; Larrose et al.,
2010) by dissolving oxides, carbonate and acid volatile sulphide phases (Larner et al., 2008;
Paul et al., 2009). The acid-extracted fraction was positively correlated to the total content (r2
>0.94 for Ag, Cd, Cu, Pb and Zn, Table V-2) illustrating the similar distribution of these
contaminants in solid fraction, which could probably be due to the same contamination
source. Clear correlation was not observed for Ni, neither for Co and these elements seemed
not to be heavily concentrated in the bay. The acid-extracted percentage allowed the
estimation of the “bioavailable” stock of these metals in sediments (Table \/-2) which could
be a potential concern for this coastal ecosystem. For interface sediment cores, the acid-
extract efficiency ranged from 1 to 99%, in the following order: Copci = Nipcr < Agucr <
Mnpcr < Cupcr ® Znye < Cdyer < Pbye, close to the order found in pyrite-rich sediments
(Scholz and Neumann, 2007: Copc) < Mnpcr < Znyer = Cdyer). Except Ag, Cd and Cu, acid-
extractible efficiency for metals was stable all down the cores. At station 12, extracted Pb
showed a depleted zone close to the SWI. Oppositely, Agnci, Cuncr and Cdyc) were low in the
10-50cm layer (~2, 20 and 30%, respectively) and presented accumulation at the SW1 (up to
30, 40 and 90% for Ag, Cu and Cd, respectively). Similar depth variations were also noticed
for Fe (Dang et al., 2014) and Mn, which imply that the behaviour of these trace elements is
partly controlled by the binding to Mn/Fe (oxi)hydroxides close to the SWI, followed by a
scavenging as sulphide mineral in deeper sediment (Scholz and Neumann, 2007; McKay and
Pedersen, 2008), the latter being less extracted by 1-M HCI (Paul et al., 2009). At station 3B,
the extraction efficiency for Cu dropped from 42% to ~7% from the SWI to -15 cm before re-
increasing above -35 cm, corresponding to second the Fe/Mn reactive zone (Dang et al.,
2014). The stable acid-extraction efficiency of Co, Ni, Zn, Cd and Pb (~15, 18, 47, 64 and
66% respectively) could be linked to the high mixing state of the sediment column due to

intense activities in the area.

The variation of acid extracted efficiency in sulfidic sediments could correspond to the
metal-sulphide interaction and elemental pyritization degree. In fact, higher acid extract
efficiency was found for Cd, Pb and Zn which form MeS phases faster than FeS formation
while Ni and Co have slower reaction kinetic than Fe®* toward sulphide (Morse and Luther
111, 1999). Metals (Cd, Pb, Zn) with higher MeS precipitation kinetics than FeS should be less
incorporated in pyrite, and then, more acid-extracted than elements (Ni, Co) with lower

degrees of pyritization.
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V-3.3. Dissolved profiles

In order to distinguish intra-site variation, a triplicate sediment core were taken in May
2102, whereas to examine possible seasonal variation within one sampling site, 10 sampling
campaigns at station 12 were conducted. Fig. V-4 shows the obtained results for dissolved Co,
Cu, DOC, Mn, Ni, Y HS™ and Pb concentrations. For all these elements, the range of variation
between seasons was systematically higher than the intra-site variation, validating that the
sedimentary dynamic of these elements was significantly influenced by temporal variability,
as already observed in the literature (Thamdrup et al., 1994; Martin and Pedersen, 2002;
Magni and Montani, 2006; Beck et al., 2008; Gao et al., 2009; Dang et al., 2014). The
seasonal variation of diagenesis intensity was assumed to be the consequence of the variations
of sedimentary organic matter reactivity (consumption/production) (Alperin et al., 1994)
through temperature-dependent microbiological activity (Arnosti et al., 1998) and fresh
organic matter deposition either by rivers (Bianchi et al., 2007; Nicolau et al., 2012) and/or
phytoplankton blooms (Bianchi et al., 2002; Boge et al., 2006; Gao et al., 2009).

V-3.3.1. Seawater column

Concentrations of Co, Mn, Ni and DOC in seawater did not significantly vary, neither
with depth nor with season, while Pb and mostly Cu showed a significant increase during the
spring/summer period (Fig. \V-5), reaching levels 14-15 folds higher than that encountered in
the open part of the large bay (0.20 and 2.2 nM, respectively (Jean et al., 2012)). Underlying
the poor chemical status of the Toulon Bay water mass, this summer increase could be
attributed to pollutions events from nautical activities, greatly amplified during summer due
to the touristic activities and known to constitute a significant source of trace metals, used for

instance as biocides in anti-fouling paint (Turner, 2010).

V-3.3.2. Porewater depth profiles

The temporal variation of the Ba, Co, Cu, DOC (SUVAs, and E,/E3 values), Fe, Mn,
Ni, YHS, S04, Pb depth profiles from May 2012 to July 2013 at station 12 are shown in
Fig. V-5. The data were depicted in 3D-mesh plot after being smoothed with the Smooth 3D
data function (Loess smoother generating 15 supplementary intervals) of Sigmaplot (v. 11.0).
Un-smoothed dataset is shown (Fig. C.4) using filled contour plots including two additional

sampling periods (June 2009 and May 2011).
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Figure V-4: Comparison of intra-site
variations (triplicate core in May 2012) and
seasonal variations between 14 cores
(sampling date detailed in section 1V-4.1.) of
Mn, DOC, YHS, Co, Cu, Ni and Pb
concentrations in seawater column, overlying
water and porewaters. The grey and open
circles represent the mean values of intra-site
and seasonal variations, respectively.
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The usual diagenetic sequence involving Mn, Fe, sulphate and sulphide is clearly
noticeable and was previously described in details (Dang et al., 2014). Briefly, high
mobilization peaks (below SWI down to -15 cm) of Mn and Fe (Fig. \V-5) resulted from the
reductive dissolution of Mn and Fe (oxy)hydroxides (Thamdrup et al., 1994; Rigaud et al.,
2013; Dang et al., 2014). In deeper sediment, sulphate reduction to sulphide occurred (Fig. V-
5). The study of the temporal variation of these elements revealed their relationship. Indeed,
Mn and Fe peaks showed close time variations with highest peaks in July-September 2012
and March to July 2013. In deep sediments, Mn release occurred in July and November 2012,
periods where low sulphide concentrations were recorded. In May 2012, September 2012 and
from January to July 2013, high sulphate reduction and high sulphide concentration jointly
occurred in deep porewater while neither Mn nor Fe was released. This observation confirmed
the strong control of sulphide cycling on Mn and Fe dynamics by sulphide mineral
precipitation (Thamdrup et al., 1994; Scholz and Neumann, 2007).

The porewater DOC is usually attributed to the refractory organic matter toward
bacterial remineralization (Burdige, 2002, 2007; Robador et al., 2010). DOC release, as DIC,
N, P mobilization in porewater indicate the diagenesis reactivity (Rullkotter, 2002). Higher
DOC concentrations were observed in deep sediments (in July, November 2012 and from
January to July 2013) than in surface sediments (May to November 2012 and July 2013).
SUV A4, widely used as a proxy of OM aromaticity, can only be discussed for the deepest
layer (20-50cm) (Fig. V-5) undisrupted by Fe interference (Maloney et al., 2005; Doane and
Horwath, 2010). E,/E; ratio is commonly used as an inverse index of OM mean molecular
weight (Peuravuori and Pihlaja, 1997; Wang et al., 2009). As detailed elsewhere (Dang et al.,
under revision), higher SUV A5, and E,/E; values observed in September 2012 and March to
July 2013 indicated small and aromatic DOM, which could differently behave with trace

metals.
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Figure V-5: Representation by 3D-mesh plot of the concentrations of Mn, Fe, sulphate, sulphide DOC, Ba, Co, Cu, Ni and Pb in overlying water
and porewater from 2012 May to 2013 July, as well as optical quality of DOM (SUVA,s4, E2/E3). The vertical white lines represent the sediment-
water interface.
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On the whole dataset, Ba appeared to behave similarly as DOC (Ba/DOC molar ratio =
3.1x10™%, r2 = 0.60, n = 250). High Ba release was ascribed to barite dissolution (von
Breymann et al., 1992; McManus and Berelson, 1998; McManus et al., 2002; Scholz and
Neumann, 2007). In addition, significant correlations between Ba, NH;" and DIC
concentration were observed (2 varying from 0.69 to 0.98, Fig. C.5) and the Ba/NH," and
Ba/DIC molar ratio varied within the seasons: higher ratio occurred in November 2012 and
July 2013. This observation indicates that a non-negligible fraction of released Ba originated

from biogenic barite or organic matter-bound Ba (Dehairs et al., 1980).

Concerning the studied trace metals, Co, Cu, Ni and Pb showed clear mobilization
peaks in the surface layer (0-10 cm, Fig. V-5). The highest releases were observed in
September 2012, March and July 2013, i.e. at the same periods when strong Mn and Fe
(oxy)hydroxides reduction occured. Consequently, Co, Mn, Ni and Pb concentrations in
porewater below SWI were higher than that of overlying water (Fig. V-4 and 5), probably
inducing a diffusive flux of these elements from the sediment to the overlying water (Rigaud
et al., 2013), as already calculated for As (Dang et al., 2014). Oppositely, the relatively high
Cu concentrations encountered in the water column exceeded the levels in the surface
porewater. In deep sediments (below -15 cm), these 4 metals (Co, Cu, Ni and Pb) underwent
significant increase in the periods corresponding to high sulphate reduction (September 2012)
and high sulphide production (January to July 2013). Such co-variation is not usual
considering the high insolubility of these trace metals with sulphides (Morse and Luther llI,
1999; Scholz and Neumann, 2007). However, these periods of high measured metals and
sulfide concentrations also corresponded to high DOC or changes of DOM quality (higher
SUVAs, and Eo/E3 values, i.e. higher aromaticity and smaller molecules) (Dang et al., under
revision). So, the observed trace metals increase could result from (i) their binding with
DOM, enhancing their solubility despite the sulphides presence (Lourino-Cabana et al., in
press) (ii) the formation of dissolved metal-polysulphide complex (Wang and Tessier, 2009)
and/or (iii) possibly metals-sulphides-DOM ternary interactions, as already demonstrated for
As (Hoffmann et al., 2012).

Cobalt presented additional variations in the deeper layer (July and November 2012,
Fig. V-5 and C.4) related to that of Mn, which confirms that Co sedimentary mobility is
strongly controlled by processes implying Mn, as noticed elsewhere (Gendron et al., 1986;
Rigaud et al., 2013).
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log[% Pbp]

log[% Cup]

Figure V-6 : PHREEQC-modelled percentage of Pb and Cu remaining in dissolved fraction at equilibrium with precipitated phases as a function

of sulphide and organic binding sites concentration using various metal/organic matter binding strength (See section V-2.4. and V-3.4. for model
configuration and further discussions). The complementary percentage is the precipitated amorphous PbS and CusS.
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V-3.4. Chemical speciation calculation

Since Ba and sulphate depth and seasonal variations (Fig. V-5) appeared to be anti-
correlated (i.e. r2 = 0.66, 0.73 and 0.77 for November 2012, May and July 2013, respectively),
speciation calculations with PHREEQC were performed to test the solubility status of barite,
varying Ba and sulphate concentrations (100 to 1200 nM, 20 to 31 mM, respectively)
accordingly to the measured range. Ba solubility varied from 200 to 250 nM when sulphate
concentration decreased from 31 to 20mM, indicating that most of the studied porewaters
were under barite oversaturation status. Such oversaturation was already observed in the
marine sediments (McManus and Berelson, 1998) and the most consistent hypotheses were (i)
the occurrence of mixed barium-sulphate phases which have higher solubility than pure barite
(Dehairs et al., 1980; McManus and Berelson, 1998), (ii) the formation of barite associated to
organic debris due to microcrystalline barite particles precipitation within biogenic

microenvironment (Dehairs et al., 1991; Stroobants et al., 1991).

To distinguish sulphides effect on trace metals deep remobilization from that of DOM,
additional PHREEQC calculations were performed (see section V-2.4), varying the strength
of DOM-metals reactivity (logKm-pom, expressed as free metal ion concentration). Calculated
chemical speciation showed that metal carbonates minerals were under-saturated in porewater
(data not shown), as already noticed elsewhere (Charriau et al., 2011). Accordingly, the
formation of carbonate minerals were not taken into account in the model. Amorphous PbS
(PbS (am)) and chalcocite (Cu,S) are the main sulphide precipitate. The obtained results were
expressed as percentage of remaining Pb and Cu in dissolved fractions as a function of

sulphide and organic binding site concentrations, for 4 different logKy.pom Values (Fig. \V-6).

As expected, at nM levels of sulphides, Pb is fully dissolved even for the weakest
DOM-Pb affinity. In such conditions, Pb mainly occurred as inorganic (carbonate and
chloride) and organic complexes (Fig. \V-7). Increasing the sulphides concentrations to UM or
even mM induced quasi-complete Pb scavenging in amorphous PbS (s) (Fig. V-7). The
remaining fraction (< 5% of total Pb) consisted of dissolved Pb sulphide form. However, Pb
solubility appeared to be significantly increased when logKpy.p0om and/or DOM binding sites
concentrations increased. This suggests that DOM could efficiently control Pb mobility, even
in presence of non-negligible levels of sulphides (Huerta-Diaz et al., 1998; Wang and Tessier,
2009; Charriau et al., 2011). Huerta-Diaz et al. (1998) have suggested that strong organic

ligands, such as thiols, could explain Pb mobilization in sulfidic zone. The occurrence of such
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functional groups could be explained by the interaction of organic molecules with dissolved
sulphide (Burdige, 2007; Zonneveld et al., 2010). Such interaction were characterized by X-
ray absorption spectroscopy: the kinetics was rapid and the formed thio-organic molecules

were highly reactive, for example toward As (Hoffmann et al., 2012).

Unlike Pb, PHREEQC simulations showed a lower efficiency of DOM to maintain
high dissolved Cu concentrations in the presence of sulphides (Fig. \V-6), even for high values
of logKcu-pom and DOM binding sites concentrations, resulting from the stronger insolubility
of Cu vs. Pb (logKscoveliite =-22.27 (Huerta-Diaz et al., 1998) vs. logKspps@am)= -18.3 (Gallon
et al., 2004)). Cu is known to have a strong affinity towards organic ligands (e.g. DOM)
resulting that organic Cu fraction often overpassing 99.8% in marine waters (Bruland and
Lohan, 2003), as predicted by speciation calculation at nanomolar content of sulphide (Fig. V-
7). At increasing sulphide concentration, Cu was reduced to Cu', as chloride complexes and
chalcocite precipitate (Fig. \V-7). At sulphide concentration above 1 puM, the formation of
stable and soluble polysulphide compounds re-increased the Cu solubility (Fig. V-7). The
dominances of such compounds at high sulphide concentrations was already reported (Huerta-
Diaz et al., 1998; Motelica-Heino et al., 2003; Wang and Tessier, 2009), explaining the high
mobility of Cu in sulphidic conditions.
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Figure V-7: Calculated chemical speciation of dissolved Pb and Cu as a function of sulphide and organic binding sites concentration (using log
Kwve-om Value of 10 for both metals).
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V-4. Conclusions

This study confirmed the high multi-contamination state of Toulon Bay. A
multivariate statistic treatment (PCA), applied on a dataset of 33 chemical variables in 130
samples, highlighted different groups of common behavior: marine, terrestrial elements and
contaminants; as well as a classification of 54 stations for surface sediments and 50-cm
interfaces sediment cores. The total and “bioavailable” stock of trace elements in surface
sediments were revised/evaluated, illustrating a potential concern of such contaminated
compartment toward the ecosystem. Selective extractions (ascorbate, acid and alkaline
solution), in addition to the temporal metal-behaviour monitoring in porewaters, evidenced
the high mobility of contaminants as well as the control of carrier phases (iron and manganese

oxides, sulphide minerals) and organic matter on metals dynamics.

Ba dynamics was highly controlled by sulphate and it was observed, like usually in the
literature, that barite (BaSQO,4) was sursaturated in porewater. The correlation between Ba and
DOC, NH,4" and DIC could indicate that (i) either Ba source is biogenic barite whose bacterial
mineralization released high Ba quantity in porewater, or (ii) the neo-formed barite was
associated to organic debris, as observed in seawater column. Mobilization of trace metals in
porewaters showed a seasonal variation, with the highest mobility found in the period of
higher diagenesis activity. Within seasonal variation, the control of Fe/Mn cycling on metal
dynamics was evidenced by (i) the accumulation of highly-extractible metals fraction below
the SWI (Ag, Cd, Cu, ...) and (ii) the release of dissolved metals through reductive dissolution
of Fe/Mn oxides. In deeper sediments, the precipitation of metals sulphide minerals and/or co-
precipitation with Fe or Mn sulphides reduced the contaminant mobility. The acid-
extractability variation between metals was found to be related to the sulphide minerals (MeS)
precipitation kinetics comparing to that of Fe (pyrite). Elements with higher precipitation
kinetics than Fe are avoided from the incorporation in pyrite and are thus potentially more
mobilized than those with slow sulphide precipitation kinetics. However, the metal-organic
matter interaction could impact the element mobility by complexation. Solid/liquid interaction
modelling (PHREEQC) revealed that organic ligands increase Pb solubility against
precipitation with sulphide and Cu polysulphide can increase Cu solubility in anoxic
conditions. Whether it's by sediment cores sampling/treatment or by using passive samplers
such as DGT (e.g. Lourino-Cabana et al., in press), seasonal monitoring of trace metals
mobility in sediments appeared to be a necessity to understand their cycling closely controlled

by diagenetic activities.
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V-5. Bilan du chapitre

Ce travail a été deédié a I’étude de la mobilité des métaux dans des sédiments
suboxiques et anoxiques. Si les niveaux de pollution de la Rade par des éléments comme Hg,
Cu, Pb ou encore les organo-staniques avaient déja été documentés (Tessier et al., 2011;
Cossa et al., 2014; Pougnet et al., 2014), cette étude a permis de montrer que la Rade était
également significativement contaminée par d'autres éléments traces (ex. Ag, Cd) mais
également d'autres éléments (ex. Ba, P), résultant des activités historiques (2" guerre
mondiale) et/ou d'activités plus récentes (peintures anti-fouling, rejets urbains, ...). 1l a
également été montré que, comme pour As, les phases porteuses (ex. (oxy)hydroxydes de Fe
et Mn) semblent contréler la mobilité des éléments traces dans les sédiments suboxiques, et
que leur distribution dans les sédiments semble étre soumise a une variation saisonniére,
principalement contrdlée par l'activité diagénétique. L'observation d'une grande mobilité des
métaux (notamment Cu et Pb) dans des sédiments anoxiques riches en sulfures dissous, pour
atteindre des concentrations dépassant les limites de solubilité de CuS et PbS, a conduit a
I’hypothése de la présence de ligands (probablement organiques) maintenant ces éléments en
solution. A nouveau, la modélisation de la spéciation chimique des éléments s'est avérée étre
un outil complémentaire aux analyses physico-chimiques pour comprendre la dynamique des
éléments étudies et formuler certaines hypothéses qui devront toutefois étre complétées par la
suite. Cette approche de modélisation a combiné le calcul de spéciation dissoute et la
saturation des minéraux susceptibles de précipiter dans des conditions naturelles. Ces calculs
thermodynamiques ont permis de simuler le comportement des métaux (i.e. Cu et Pb) en
présence de sulfures et de ligands organiques dissous dans des concentrations observées au
cours du suivi saisonnier. Dans ces conditions, les formes polysulfures et les complexes
organiques semblent influencer fortement le cycle de Cu et Pb. Pourtant, comme cela a été dit
dans le chapitre précédent, la limite de cette approche repose a nouveau sur le déficit de
connaissances sur les interactions des métaux avec les sulfures dissous et les ligands
organiques. En effet, seules des réactions binaires sont prises en compte dans les modeles,
sans étre nécessairement décrites correctement. Par exemple, s'il existe des modéles (ex.
WHAM VII, NICA-Donnan) permettant de décrire assez correctement la réactivité de matiére
organique (type "substances humiques") vis-a-vis des métaux dans des sols et dans des
rivieres, ce n'est pas le cas dans pour des eaux estuariennes, cOtiéres ou marines, ni pour des
sédiments. Une caractérisation approfondie de la réactivitté de la matiere organique

sédimentaire vis-a-vis des métaux et des metalloides devrait étre réalisée pour correctement
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prendre en compte dans les codes de spéciation chimique ce compartiment influengant
fortement la mobilité de ces éléments, comme cela été observé dans le cadre de ce travail de
these. De plus, des formes plus complexes (ex. complexes ternaires M-S-MQ) pourraient
également intervenir, comme cela a été identifié pour As a l'aide d'outils sophistiqués de
spectroscopie (EXAFS, XANES), sans pour autant que les mécanismes aient été
conceptualisés. En outre, la variabilité saisonniere significative de la dynamique sédimentaire
des métaux et métalloides, mis en évidence par le biais d'un suivi poussé comme celui réalisé
dans cette these, indique gu'il faut mieux prendre en compte ce processus en multipliant les

études et en ayant recours a des approches complémentaires (ex. échantillonneurs passifs).

La mobilité importante du carbone et des éléments nutritifs (Chapitre 111), de I’arsenic
(Chapitre 1V) et des métaux traces (ce chapitre) dans des sédiments fortement contaminés
comme ceux de la Rade de Toulon pourrait conduire a des transferts importants de ces
derniers vers la colonne d’cau et par voie de consequence impacter significativement
I’écosystéme. Afin d'évaluer la réalité de ces processus, le chapitre suivant va étudier le cas
particulier de Pb, en estimant les transferts potentiels entre les compartiments sédiments,

colonne d'eau et organisme filtreur par I'étude de ses isotopes stables.
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CHAPITRE VI : ETUDE DE L'IMPACT DES SEDIMENTS
CONTAMINES SUR L’ECOSYSTEME A L'AIDE DES

ISOTOPES STABLES DE PB

La forte multi-contamination des sédiments de la Rade de Toulon associée a une
mobilité sédimentaire potentiellement non négligeable influencée par les processus
diagénétiques, pose la question du risque résultant pour I'écosystéeme environnant. Si elle est
essentielle notamment pour les gestionnaires, cette question reste trés complexe a aborder.
Toutes les particularités de la Rade de Toulon qui ont été décrites au cours des chapitres
précedents font cependant de cette zone un site atelier trés intéressant puisqu'il concentre a la
fois une contamination chimique sédimentaire excessivement importante avec des activités
socio-economiques (ex. élevages de loups/dorades et mytiliculture dans la baie du Lazaret) ou
des opérations portuaires (ex. dragage de darses militaires) qui sont a priori antagonistes.
Cependant, si (1) la qualité chimique des eaux de la Rade de Toulon n'est pas optimale (au
regard des criteres réglementaires), (2) les teneurs de certains contaminants (ex. Hg, Pb,
PCBI153, ...) dans les moules cultivées dans la baie du lazaret sont relativement importantes,
pouvant méme dépasser les seuils sanitaires, et (3) des activités telles que le dragage de
sédiments pollués pourraient ne pas améliorer la situation, il reste cependant trés compliqué
d'établir scientifiguement un lien de causalité entre ces différents aspects. Ce chapitre va pour
autant essayer d'y apporter certains éléments, en se focalisant sur un seul contaminant: le
plomb. En effet, cet elément présente simultanément des niveaux de contamination importants
dans les sediments (Tessier et al., 2011), dans les moules de la baie du Lazaret (suivi
RNO/ROCCH) et la colonne d'eau de la Rade de Toulon (Casas et al., 2008; Jean et al.,
2012). De plus, l'utilisation de technigques analytiques modernes permet d'étudier sa signature
isotopique. Dans ce contexte, cette étude a consisté a analyser les niveaux de Pb et les ratio de
ses isotopes stables sur des échantillons de sédiments (cartographie de surface, carottes
d'interface), de la colonne d'eau (cartographie de surface) et de moules (archive historique
d'échantillons de la baie du Lazaret). En complément, des expériences de remise en
suspension de sediments ont été realisees en laboratoire afin d'étudier la remobilisation du Pb

et donc d'évaluer si cela pouvait constituer un processus de transfert important. Toutes ces
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approches ont été menées afin d'identifier les sources majeurs de pollution dans la Rade de

Toulon mais également d'étudier le transfert de ce polluant entre ces différents compartiments

environnementaux Ce travail sera valorisé sous la forme d'une publication qui sera

prochainement soumise au journal Environmental Science and Technology:
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VI-1. Introduction

Sources of trace metals in the environment are numerous, either natural or
anthropogenic. The principal natural source of metals is crust weathering/erosion while a
multitude of anthropogenic emissions occur in the environment (mining/smelting/metal
manufacturing, fossil-fuel combustion, urban waste, sewage sludge, etc. (Callender, 2003)).
Among these metals, Pb has been widely used for thousands of years (during Estruscan-
Greek-Roman, medieval and modern periods (Elbaz-Poulichet et al., 2011)) due to its low
melting point and corrosion resistance. Lead geochemical affinity is chalcophilic, resulting in
the predominance of galena (PbS) as the main mineral of economic importance (Callender,
2003). The four main Pb stable isotopes are 2*Pb, ®Pb, *’Pb, ?®®Ph with an average
proportions of 1:17:15:37 (Hopper et al., 1991; Reimann and Caritat, 1998). Except ***Pb
which is not radiogenic, 2®°Pb, ’Pb, “®Pb are the radioactive decay products of *®*U, %°U and
282Th, respectively. The Pb stable isotopes ratio was widely used as a source tracking tool in
environmental samples (Monna et al., 1995; Elbaz-Poulichet et al., 2011; Cossa et al., 2014a)
as well as in organisms (Couture et al., 2010; Besada et al., 2011; Bollhdfer, 2012). Among
these organisms, bivalve mollusc and particularly mussels were consensually used as
biological indicator of coastal pollution due to their advantageous properties of sedentarity,
large spatial distribution, easy sampling and pollutants bioaccumulation (Besada et al., 2011).
Several "mussel watch programs” (MWP) were worldwide active (France: RNO/ROCCH
(Claisse, 1989; Couture et al., 2010), Spain (Besada et al., 2011), USA (Kimbrough et al.,
2008), ...). The most important Pb sources assessed by Pb isotope signatures were coal
combustion, leaded gasoline, metal smelting, battery factories, sewage sludge and waste
incineration (Callender, 2003; Elbaz-Poulichet et al., 2011). Another recent source of metals,
including Pb, could be the antifouling paints use (Turner, 2010). In coastal ecosystems,
sediments accumulate settling polluted particles, providing historical archives of pollution
(Karuppiah and Gupta, 1998). Such sediments could also be a serious concern for the
ecosystem quality (Lourifio-Cabana et al., 2011) due to numerous biogeochemical process
within sediments and at the sediment/water interface (SWI) (Lesven et al., 2010; Rigaud et
al., 2013; Dang et al., 2014). However, it remains a complex issue to interlink the sedimentary
contamination with the degradation of water quality and the living organisms’ exposure to

pollutants.
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Figure VI-1: Map of the studied site with the main anthropogenic activities and location of the 54 sampled surface (0-5 cm) sediments (open
square), 5 50-cm interface sediment cores (grey circle) and 6 seawater collected for Pb isotopes analysis (open diamond).
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Figure V1-2: 2°°Pb/?’Ph ratio of 34 surface sediments (0-5 cm) of the bay. The contour plot represents the Pb content in surface sediments (from
Tessier et al., 2011).
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Toulon Bay (NW Mediterranean sea) sediments are heavily contaminated by a
multitude of metals/metalloids/organometallics (Tessier et al., 2011; Cossa et al., 2014b;
Dang et al., 2014; Pougnet et al., 2014) or organic contaminants (unpublished data). Such
status originated both from historic (bombards, warship scuttling and raising within the 2™
World War, (Tessier et al., 2011)) and more recent activities (main French Navy harbor,
nautical traffic, release of raw sewage from the Toulon urban area, industries, tourism, ...),
coupled with its characteristics (semi-closed area, low tidal amplitude, long water/particle
residence time (Dufresne et al., 2014)). Analysing data from the MWP covering over 1800
km of the French Mediterranean coast, Andral et al. (2004) have observed that Toulon Bay
mussels had, by far, the highest Pb concentrations (~5.4 pg g, dry weight, in comparison to
an average value of 1.0 (n = 91)) together with huge anomalies in other pollutants (DDT,
CB153, Hg, ...). Trace metals concentrations monitoring both in water and mussel samples
from Toulon Bay has shown clear co-variations (Casas et al., 2008), even if the origin of high
Pb and Hg levels still remains unclear. All these observations, associated with the presence of
aquaculture activities (fish and mussel farming) inside the bay, raised numerous questions
about the potential mobility of such pollutants and further risks for the surrounding
environment, making this site a model environment to study such processes which also act in

many other areas.

The present study aimed at investigating the levels, origins and pathways of Pb
between compartments (sediments, seawater and mussels), using its isotopic signature. Lead
levels and isotopes were measured in (i) surface (0-5 cm) and 50-cm interface sediment cores,
(if) mussels from the RNO/ROCCH sample bank covering the 1979-2012 period and (iii)
surface seawater samples from the Toulon Bay. In addition, surface seawater mapping of Pb
concentrations was performed during contrasting seasons. Finally, resuspension experiments
with surface/deep sediments covering a wide range of Pb contamination aimed at simulating

Pb behaviour and at evaluating its kinetic of remobilisation.

VI-2. Results and discussion

VI-2.1. Lead distribution and isotopic composition in sediments

Previous studies (Tessier et al., 2011; Cossa et al., 2014b; Dang et al., 2014; Pougnet
et al., 2014) have evidenced the huge stock of contaminants (inorganic, organometallic and
organic) in the northern little bay and non-negligible levels in the rest of the bay. For instance,
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Fig. VI-2 represents the Pb distribution in surface sediments (0-5 cm) coupled with the
corresponding 2°°Pb/%°’Pb ratios at the 34 studied sites. The “®Pb/?°"Pb ratio range appeared
to be quite narrow, from 1.1562 to 1.1802, with an average value of 1.168+0.005 (n = 34).
The lowest 2®°Pb/*’Pb ratios occurred in the most polluted zones (Navy area, former
shipyard, La Seyne-sur-mer harbour) and the highest “®Pb/%’Pb ratios (~1.174-1.180)
occurred in the less polluted area. Similar results were obtained using 2°Pb/*®®Pb, with an
average value and domain of variation of 0.4752+0.0009 (n = 34) and 0.4736-0.4776,

respectively.

In addition to the already published Pb depth profile from station 12 (Tessier et al.,
2011), Pb content and Pb stable isotopes depth profiles from stations MIS, 3B, 12, 15 and 23
are shown in Fig. VI-3 and D.1. The observed Pb concentrations were extremely high all
down the cores at stations MIS and 3B (380-1300 and 201+29 ug g™, respectively). Such
deep extension of Pb pollution, corresponding to an incoherent period of time if considering a
stable sedimentation rate estimated around 0.2 cm yr for the whole bay (Tessier et al.
(2011)), are probably the consequence of sediments reworking due to past (raising of scuttled
warships) and present (e.g. harbour extension) activities. In these sediments, the 2°°Pb/*’Pb
and 2°°Pb/*®Pb ratio values were stable and close to the values encountered in surface
sediments. Both, high Pb pollution and homogeneous Pb isotope ratios in different parts of
the Toulon Bay support the idea that the Pb sedimentary pollution at the scale of the bay
mainly originated from a unique source, situated in the military area, linked to past events
(World War 11). Hereafter, the Pb stock with 2*°Pb/*’Pb and 2°°Pb/*®Pb values
(1.1652+0.0040 and 0.4752+0.0008 (n = 14), respectively) is called 2"""Pe%enicpp

At station 12, a strong contamination peak occurred for many pollutants (Cu, Hg, Pb,
Zn, Sn, ¥BT) at -11 cm (Tessier et al., 2011; Pougnet et al., 2014) (Fig. \VI-3), together with
deeper smaller peaks at -25, -40 and -50 cm, which were hypothetically attributed to a partial
burying of polluted sediment due to nautical/harbour activities (Tessier et al., 2011). The
present Pb isotope signatures undoubtedly confirm these hypotheses: the main multi-
contamination peak has the typical ®™"°P°%®"ph signature, similar to that of deeper peaks.
Between these small peaks, the non-negligible Pb levels (70-110 pg g™, Fig. VI-3) in deeper
sediment layer show 2%°Pb/*’Pb and 2*°Pb/*®pb ratio values very close to the natural
signature (™™"'pb, 1.1909+0.0048 and 0.4798+0.0016 (n = 9), respectively) (Luck and
Othman, 1998).
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Figure VI-3: Pb stable isotope ratios (**Pb/*’Pb and °Pb/?%Pb, circle and square,
respectively) and Pb contents depth profiles (diamond) at 50-cm interface core of stations
MIS, 12 and 15. The filled areas with increasing grey scale indicate specific signature of
industrial Pb, leaded gasoline and natural Pb, respectively. The full and dashed lines represent
the variation range and the average value of the Pb isotopes ratios recorded in surface
sediments (n = 54) of the Toulon bay, respectively.
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Figure VI-4: Pb content in mussels sampled in summer/fall and winter/spring periods
(respectively close and open circle). The filled areas represent the compared level in mussels
of American coast (see text for more details). The dotted line represents the range of Pb
content in Mediterranean mussels. *®°Pb/?°’Pb ratio (close diamond) is compared to the
average and range of 2°°Pb/?’Pb ratio variation in surface sediments.
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Stations 15 and 23 show similar depth profiles of Pb content and isotopes ratio (Fig.
VI-3 and D.1). Surface layers (0-15 cm) had quasi-constant Pb contents (92+6.9 and 65+5.4
ug g, respectively) with the 2""oPo%Nipy sjgnature. Deeper, both cores display decreasing Pb
concentrations along with increasing 2*°Pb/?°’Pb and 2°°Pb/*®Pb ratios, reaching the local
background of the Toulon Bay (~13.6 pg g™, (Tessier et al., 2011)) and typical signature of
natural Pb.

The accumulation of "M% jn the first 10-12 cm (corresponding to the past 50-
70 years) at the stations 12, 15 and 23 confirmed a main common historical pollution event.
Dispersion of these Pb contaminated particles (and associated pollutants (Tessier et al., 2011;
Cossa et al., 2014b; Pougnet et al., 2014)) probably is still a major source of pollution in the
more distal parts of the bay. This ongoing pollution spreading is most probably activated by
natural (storm, waves, ...) or anthropogenic (large boat traffic, harbour activities, ...)
resuspension of the polluted sediments in the north part of the Toulon Bay, followed by
particles transport-settling-resuspension processes driven by bottom water hydrodynamics
(Duffa et al., 2011; Dufresne et al., 2014).

VI-2.2. Pb content and source in mussels

The Pb concentrations in mussels from 1979 to 2012 ranged from 2.2 to 18.7 pg g™
(dried weight, average value: 8.1+3.4 ug g™, n = 110; Fig. VVI-4). These values were much
higher than those measured in the same species along the French Mediterranean coast (1.0 ug
g™, on average (Andral et al., 2004)) or ltalian coast (0.07 to 4.2 pg g, (Spada and
Annicchiarico, 2013)), and equalled or even exceeded the highest levels recorded on a large
scale survey of the Western Mediterranean coastal waters (Benedicto et al., 2011). Except the
1985-1991 period, it appeared that Pb content in mussels was systematically higher in
winter/spring period than summer/fall due to biological dilution during reproduction cycles
(Couture et al., 2010). Comparing to the pollution levels of the mussel watch program on the
American coast (low: 0-3 pge, g™ medium: 4-6 pge, g™ high: 7-13 pge, g7, (Kimbrough et
al., 2008)), most of the mussels sampled in summer/fall fell in the ‘medium’ range while
mussels sampled in spring/winter period were in the ‘high’ range, or even overpassed this
limit. Apart from such intra-annual variation, the long-term Pb accumulation in mussels
seemed to slightly decrease, inversely to the 2®Pb/?’Pb ratio which tended to increase, still
being in the range of 2"MPO%Nph vialues (Fig. VI-4). A similar trend was observed for

mussels (Mytilus edulis) from sites along the French Atlantic coast (Couture et al., 2010): The
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208pp/207ph ratio in Toulon mussels (~1.162+0.004, n = 22) was close to that reported in the
literature (~1.167 in the Norman-Breton Gulf, ~1.161 in the Seine Estuary (Couture et al.,
2010)). Labonne et al. (2001) have evidenced 3 isotopic domains in Thau lagoon mussels,
corresponding to 3 spatial areas: sea (*>*Pb/**’Pb ~1.170-1.176), harbour (*°**Pb/*°’Pb ~ 1.162-
1.169) and coastal runoff/chemical-impacted zones (*®°Pb/2’Pb ~1.158-1.161). This last
specific signature corresponded to the ®™P°%Miplhy sjgnal measured in both Toulon Bay

sediments and mussels, which suggest that mussels are exposed to similar Pb source.

The observed very high levels of ®™"P%%®Miply jn mussels could be of serious concern,
especially as the observed Pb levels often overpassed the French limit for mussel
consumption (7.5 pg g'l; (Ifremer, 2006; INERIS, 2013)). The common evolution of Pb
isotope signatures encountered both in sediments and mussels from the Toulon Bay suggest a

close link between these compartments.

VI-2.3. Tracking Pb sources and Pb remobilization mechanisms

Different source-specific Pb isotope signatures from the literature were plotted to
define the domains of variations for the main Pb sources (Table D.1; Fig. D.2) and the results
obtained for Toulon Bay sediments, mussels and surface seawater were then compared to
these various sources (Fig. VV1-5). The deeper layers at stations 12, 15 and 23 showed """ph
signatures. All the other sediment samples had typical *""P°%"ph signatures. When
compared to previously published data (Fig. VI-5), this quite characteristic signature
(*°Pb/*"Pb ~ 1.166+0.003 and *°Pb/?%Ph ~ 0.475+0.001, n = 56) is common to the domains
of industries (metal refinery), European coal and urban wastes. Such Pb isotopic ratios were
also close to those of ore deposits in Italia (“°Pb/%’Pb ~ 1.161; *®Pb/*®Pb ~ 0.474) and
Spain (*°Pb/?°’Pb ~ 1.167; *®°Pb/?°®Pb ~ 0.472) (Hopper et al., 1991).
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Figure VI-5 : 2%7/2%pp ratio as a function 2°°Pb/Pb ratio for Toulon bay sediments (circle and square illustrating interface sediments core and
surface sediments, respectively), seawater (open diamond) and mussels (cross) samples in comparison to the range of variation of various Pb
sources from literature (Fig. D.1 and Table D.1).
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As the @mhropogenicply sianature appeared to significantly differ from that of ™#/Pb, it is
possible to estimate the contribution of the Pb pollution in sediments , using a binary mixing

model (Monna et al., 1997), according to the following equation:

natural

i(zoepb/zwpb) _
Xi = anthropogenic(ZOGPb/207Pb) _

(206Pb/207Pb)
natural(zoﬁpb/zmpb)

where X is the percentage contribution of 2"oPo%Nicpyy soyrce in sample i; '(*°°Pb/2%’Pb),
anthropogenic 208 207phy) and "'@(2°ph/2%’Ph) are the isotopic signatures in the sample i and the

main identified Pb sources in Toulon Bay, respectively.

The spatial distribution of X; values in surface sediments of the Toulon Bay (Fig. D.4)
clearly showed the generally dominant contribution of the "°P°%"ipy soyrce, being at least
of 43% in the large bay and >99% in the small bay.

The slight increase in 2°°Pb/2%’Pb observed in mussels to reach ®™P°%Npp ysafye since
the 1990s" (Fig. VVI-4), could partly reflect the decrease of the contribution of leaded gasoline
(9esclineppy 206pp207ply = 1.0941+0.0012 and *°Pb/*®Pb = 0.4614+0.0002 (n = 5)) (Monna et
al., 1997) due to the progressive substitution of leaded gasoline since the 1990s and its total
prohibition in 2000. However, the Pb isotope ratios in mussels in the early 1980s suggest that
the contribution of 9°"™ph (compared to ""°P°%*"p ysing a binary mixing model equation
similar to eq.1)) has decreased from 18% in 1980s to an extremely low level (<0.5%) since
2004. Accordingly, the observed Pb isotope signals provide clear evidence that the local
anthropogenicphy nollution has always been greatly dominant, even during the period of leaded

gasoline use.

However, the exact pathway between polluted sediments and mussels did not become
obvious, considering the various mechanisms controlling metal absorption by mussels and
other bivalves, which can involve (i) direct assimilation of dissolved metals (Markich and
Jeffree, 1994; Roditi et al., 2000; Bollhdfer, 2012), (ii) ingestion of metal-contaminated
phytoplankton (Wang et al., 1995), (iii) ingestion of polluted particles (e.g. sediments)
(Gagnon and Fisher, 1997) or (iv) mixed mechanisms (Chong and Wang, 2000; Ke and
Wang, 2002; Strady et al., 2011).
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Figure VI-6 : Dissolved Pb concentration in surface seawater at 40 stations of Toulon Bay. The diamond size is proportional to the
concentration. A contour map was regenerated by kriging method and the scale layers represent the statistical distribution (centiles) of the
concentration range.
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The two mapping campaigns provided a first view on the spatial distribution of
dissolved Pb levels in surface water of the Toulon Bay. The dissolved Pb concentrations
measured in Winter 2014 were up to 29 times greater than those in unpolluted Mediterranean
waters (0.085 nM, (Morley et al., 1997)) and confirmed previous observations showing that
the Toulon Bay water is strongly contaminated in Pb (Fig. VI-6; (Casas et al., 2008; Jean et
al., 2012). The highest Pb concentrations in surface water occurred in harbour/marina areas
(Fig. VI1-6), coinciding with higher Pb contents in sediments (Fig. VI-2). Results obtained in
summer 2013 (data not shown) displayed similar trends. The total vs. dissolved Pb
concentrations (slope = 1.97, r2 = 0.86, n = 80) showed an equi-repartition of this trace metal
between dissolved and particulate fractions (Kg value ~5x10° kg L™, considering an average
SPM concentration of 2 mg L™), confirming its high affinity for particles (Baskaran and
Santschi, 1993; Botelho et al., 2002). The 6 surface seawater samples collected at various
places of Toulon Bay (Fig. VI-1) to assess seawater Pb isotopic signature covered a
representative range of concentrations (0.2-1.8 nM). Their corresponding Pb isotopic
signature (*°Pb/°’Pb ~ 1.16620.002 and 2®Pb/®Pb ~ 0.475+0.001, n = 6) appeared to fall
exactly in that of 2""°P°%Nph (Fig. \/|-5). Even if these results did not allow distinguishing
the preferential mussel's assimilation pathway between dissolved and particulate Pb fractions,
common spatial distribution and isotope signals strongly support the existence of a direct link
between the Pb contamination of Toulon Bay's water column and polluted sediments, which
could originate both from trace metals diffusive flux through the SWI (Gallon et al., 2004) or
remobilisation during sediment resuspension (Caetano et al., 2002).
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Figure VI-7 : Time variation of dissolved Pb concentration released during sediments
resuspension simulation experiments using sediments from stations MIS, 3B, 12 and 15. Open
and close symbols represent surface and deep sediments, respectively (see text for more
details).
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The obtained kinetic of Pb remobilisation during simulated resuspension of different
Toulon Bay sediment reveal both common points and sediment-specific responses (Fig. VI-7).
As expected, the measured physico-chemical parameters (pH, Eh, O,...) remained stable all
along the experiments (data not shown), maintaining oxic conditions, even if a slight
acidification was noticeable after few days (e.g. surface sediment from station 3B, Fig. D.3).
Confirming previous results, concentrations of Pb initially measured at each site (time of 0.01
h, Fig. VI-7) reflected the pollution pattern in Toulon Bay's waters observed during the
mapping campaign, following a south-north gradient from 0.40 to 1.65 (station 15 and MIS,
respectively). From this initial status, resuspension of surface/suboxic sediments (0-2 cm
layer from the 4 stations, characterized by Eh values ranging from -105 to -2 mVnw)
systematically induced significant Pb remobilisation, reaching maximal values after few hours
of contact time, probably due to desorption processes. The Pb release from sediment
increased the initial Pb concentration by up to 5-13 folds, reaching levels as high as 9.9 nM
(i.e. 120 fold the level in unpolluted Mediterranean waters (Morley et al., 1997)), although the
proportion of Pb remobilization from the solid fraction remained low (0.15 to 0.5%, n = 6).
Deep sediment (20-22 cm) from station 3B presented quasi-similar behaviour as surface
sediments from the same site (Fig. \VI-7). As previously discussed (section VI-2.1.), sediments
from this area were submitted to reworking and partial mixing, resulting in a burying of the
pollution (Fig. D.1) but also of the diagenesis processes, with a sulfidic layer appearing only
at -30 cm (Dang et al., 2014). For all these sediments, the rapid Pb remobilisation was
systematically followed by Pb removal after days to weeks of contact time (Fig. VI-7).
Contrarily, resuspension of the deep/anoxic sediment layer (30-32 c¢cm) from station MIS
induced a first rapid removal until 1h of contact time, followed by a continuous
remobilisation reaching the highest recorded Pb level (22 nM). This succession of Pb
remobilisation/removal steps reflects adsorption/desorption and/or Cco-
precipitation/dissolution processes at different scales, which can partly be explained by the
variations of the other parameters. For example, the Fig. D.3 represents the temporal
variations of pH and dissolved Pb, Fe and Mn concentrations for the surface sediment (0-2
cm) from station 3B. The expected, nearly immediate increase in dissolved metal
concentrations due to porewater dilution was calculated from measured concentrations in
porewater (Dang et al., 2014) and from sediment porosity. The obtained results support
important porewater contribution to measured dissolved Fe and Mn concentrations in the
batch experiment, as suboxic porewater was enriched in Fe" and Mn", due to Fe and Mn

(oxy)hydroxides reduction by early diagenesis (Dang et al., 2014). If Fe is rapidly scavenged
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(~15 min) due to known fast kinetics of reoxydation and precipitation in oxygenated seawater,
Mn remained in dissolved phase for a longer time (~7 h) before being removed following the
same processes. Such differences in Fe and Mn precipitation Kkinetics have already been
observed in previous studies (Rose and Waite, 2003; Morgan, 2005). Concerning Pb
remobilisation kinetic, the rapid release within 5 min, noticeable on most of the performed
experiments (Fig. VI-7 and D.3), could be attributed to a fast solid/liquid repartitioning, as
described by a Ky partition coefficient (Turner et al., 2006). This Pb weakly-bound fraction
was assumed as the "labile™ fraction whose release mechanism was related to cation exchange
reactions (Cappuyns and Swennen, 2008). Then, Pb appeared to be continuously released,
probably from a more strongly particle-bound fraction (Cappuyns and Swennen, 2008) until
~7 h after which Mn oxides started to precipitate. As Mn oxides are known to be efficient Pb
carrying phases in sediments (Eggleton and Thomas, 2004), Pb adsorption onto freshly
precipitated Mn oxyhydroxides could explain the systematic Pb removal observed for the
longest contact times with all the studied surface sediments (Fig. VI-7). The noticeable
discrepancy observed for the deep/anoxic sediments from station MIS could be attributed to
the involvement of sulfidic phases, acting as binding phases prior to be reoxydized within
minutes to hours (Eggleton and Thomas, 2004; Cappuyns and Swennen, 2008). This scenario
highlights that Pb precipitated and definitively fixed as diagenetic sulphides in anoxic

sediments, is released into the oxic water column within hours or days of resuspension.

Therefore, any scenario inducing resuspension of Pb contaminated surface sediments
will lead to a non-negligible Pb remobilisation, resulting in both increased particulate and
dissolved Pb concentrations, which can further be bio-accumulated by filtering organisms
such as mussels. In coastal systems such as the Toulon Bay, which are constantly submitted to
various forcing and sediment perturbation (e.g. storm/waves, tidal current, bioturbation, ship
traffic/trawling, dredging, harbour infrastructure building, ...), such processes are more than
probable to play an important role on surface water quality, although it remains difficult to
quantify their respective contributions. It is, however, evident from sediment contamination
mapping and hydrodynamic studies that resuspension processes actually participate to the
export of contaminants to the open sea (Pougnet et al. 2014, Dufresne et al., 2014), probably
inducing noticeable toxicological/ecological impacts on various marine organisms (Vale et
al., 1998; Vicente-Martorell et al., 2009; Roberts, 2012).
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VI-3. Conclusions

The obtained results on Pb distribution in sediments, water and stable Pb isotopic
signatures clearly evidenced the impact of historical pollution and the dispersion of this
pollutant stock over the whole bay, together with other accompanying pollutants (e.g. Hg). A
specific anthropogenic Pb isotopic signature in Toulon Bay was revealed (**°Pb/*’Pb ~
1.166+0.003 and *®Pb/?°®Pbh ~ 0.475+0.001), close to the southern European ore deposit
signatures (Italy and Spain). Different factors, either natural (storms, waves, bioturbation) or
anthropogenic (ship movement, dredging) most probably explained Pb export (1) to the more
distal surface sediments of the bay and also (2) to other compartments such as water column
through remobilisation (as illustrated by sediment resuspension experiments) and biota.
Combining the spatial distribution of Pb concentrations in surface water and sediments of the
Toulon Bay, isotope signatures in water, sediment and mussels and our observations on Pb
release during sediment resuspension clearly supports Pb transfer between these
compartments. This study confirmed the vulnerability of the Toulon Bay ecosystems in
particular, and those of many coastal areas worldwide affected by Pb contamination, which
can further affect both ecosystem and Human health, given that Toulon Bay mussels are still

consumed, despite their Pb levels in reaching sanitary limits.

VI-4. Bilan du chapitre

Les résultats obtenus dans le cadre de ce chapitre ont permis d'identifier les sources
principales de la pollution au Pb dans les sediments de la Rade de Toulon, pollution qui s'est
ensuite propagée a l'ensemble de la Rade probablement par des processus de transfert hydro-
sédimentaire. De plus, la signature isotopique particuliere des sédiments de la Rade de Toulon
a été retrouvée d'une part dans la colonne d'eau et d'autre part dans les moules de la baie du
Lazaret. Il semble donc indéniable qu'il y ait un lien entre ces 3 compartiments
environnementaux, entre lesquels le Pb (et probablement d'autres polluants) se déplace. La
généralisation de ce risque a d’autres contaminants semble réaliste et la situation de la rade de
Toulon apparait préoccupante. Les mécanismes de mobilisation du Pb des sédiments vers les
autre compartiments peuvent étre lies a un flux diffusif di au gradient de concentration entre
I'eau interstitielle/colonne d’eau (Chapitre V) mais surtout a sa desorption lors de la remise en
suspension de sédiments contaminés tels que cela a été démontré dans ce chapitre (Section
VI1-2.3.). Ce dernier processus, couplé au transport hydrodynamique par des courants de fond

semble étre la cause de I’étendue de la dispersion du stock de Pb historiquement du nord de la
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petite rade (zone militaire, notamment soumise au sabordage des batiments militaires de la
Marine Nationale) a toute la rade. La contamination a grande échelle des sédiments de surface
amplifie les flux de contamination, que cela soit d’une maniére passive ou active. Si les
résultats obtenus pour Pb sont assez convaincants, de nombreuses questions restent posées
notamment pour d'autres contaminants présentant des niveaux de contaminant tout aussi
problématiques (ex. Cu, Hg, TBT, PCB153), mais susceptibles d'étre soumis a des voies de
transfert assez différentes de par leur réactivité chimique particuliere et/ou a une importance
encore plus grande des processus diagénétiques (ex. méthylation d'Hg, débuthylation de TBT)
et/ou a des apports modernes continuant a déteriorer la situation (ex. Cu utilisé comme

biocide dans les peintures anti-fouling).

Ces résultats qui apportent un éclairage nouveau sur les risques potentiels liés a la
contamination sédimentaire des sediments de la Rade de Toulon (et plus généralement de
toute zone cotiére anthropisée) devraient aider les gestionnaires a engager de nouvelles
réflexions et études pour trouver des solutions de protection et de remédiation afin d'améliorer
la qualité de cet écosystéme. L’avenir des sédiments contaminés reste toutefois étroitement lié

a celui des activités économiques de la région (touristiques, aquacoles ou militaires).
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Ce travail de theése a port¢ sur I’é¢tude de la dynamique sédimentaire des
métaux/métalloides dans la Rade de Toulon. Cette étude a bénéficié des résultats du projet
CARTOCHIM, notamment du travail de cartographie de la contamination des sédiments de
surface réalisé dans le cadre de la thése d’Erwan Tessier (2012). Le stock tres important de
polluants dans les sédiments de la Rade de Toulon a en effet imposé de mieux comprendre les

processus pouvant mobiliser ces polluants et leurs transferts dans cet écosysteme particulier.

La particularité de cette étude a été le large spectre des éléments et espéces chimiques
étudiés sur un grand nombre d’échantillons, répartis dans différents compartiments (colonne
d’eau, eau surnageante, sédiment/eau interstitielle, moules), dans le temps (suivi temporel) et
I’espace (différentes stations définies lors du projet CARTOCHIM). Des outils analytiques et
de modélisation ont été développés de maniére complémentaire afin d'améliorer la description
du fonctionnement du systéme. Cette étude n'a pu voir le jour que grace a l'implication sans
faille du LASEM et des moyens logistiques (bateaux, plongeurs) de la Marine Nationale, aux
financements de I'Université de Toulon, de TPM et de MERMEX-C3A, et aussi grace a la
collaboration de différents laboratoires partenaires (RBI-Zagreb/Croatie, EPOC-Université de
Bordeaux, Ifremer-Nantes et La Seyne-sur-mer, IRSN-La Seyne-sur-mer, CAM-Université
de Lausanne, ...). Ainsi, 11 campagnes de prélévement de sédiments et de la colonne d’eau,
réparties sur 3 stations (notamment station 12) ont généré plus de 300 échantillons de
sédiments (et autant d'eaux interstitielles) et une centaine d’échantillons de la colonne d'eau.
Deux campagnes de prélévement d’eau de mer de surface pour cartographier la contamination
dissoute de la Rade ainsi que le suivi mensuel de la qualité d’eau sur 3 points de la Rade
pendant 18 mois ont généré prés de 270 échantillons d’eaux de surface. Des extractions
sélectives et paralléles (ascorbate, HCI 1M, NaOH 0.1 M, eau régale) ont été appliquées sur
150 sédiments. Enfin, deux expériences de remise en suspension de sédiments ont été
réalisées sur des sédiments de surface et de profondeur issues des stations 3B et MIS, a
différents ratios solide/liquide pour la station 3B et en testant une configuration avec ou sans
lumiere naturelle pour la station MIS, en suivant la cinétique de remobilisation pendant 2
semaines de différents éléments (traceurs diagénétiques, COD, éléments traces, ...) Soit plus

de 170 échantillons. Pour tous ces types d’échantillons recueillis, le traitement a été optimisé
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afin de prévenir des modifications possibles, que cela soit d'un point de vue du temps
(traitement et conservation immédiats, stockage jusqu’a 1’analyse) ou du flaconnage (flacon
adapté a I’espéce ciblée). Les échantillons ainsi obtenus ont été analysés afin de déterminer
les concentrations d'une grande diversité d'especes chimiques (C (organique/inorganique), N
(total, ammonium), P (SRP), Si (silicate active), 26 éléments inorganiques (majeurs, traces))
ainsi que d'étudier qualitativement la matiére organique (spectroscopie optique, distribution

par taille,...).

Ces efforts de prélevement et d'analyses physico-chimiques ont permis (i) d'évaluer la
distribution et la dynamique des éléments nutritifs et des élements traces dans les sédiments
de la Rade de Toulon, (ii) d'identifier les mécanismes contr6lant leur mobilité sédimentaire et
a l'interface eau/sédiment, (iii) de décrire les transferts potentiels entre les sédiments et

d'autres compartiments environnementaux (colonne d'eau, organismes filtreurs).

La matiere organique sédimentaire apparait étre une force motrice de I’activité
diagénétique. L’apport de matiére organique terrestre (lessivage des bassins versants autour
de la Rade) et marine (bloom planctonique) et la hausse de la température semblent participer
significativement aux variations saisonniéres des réactions diagénétiques. La matiére
organique est minéralisée et ses eléments constitutifs ainsi que ceux utilisés comme transfert
d’¢électron sont mobilisés dans I’eau interstitielle. Le processus de minéralisation a été
également étudié par 1’analyse élémentaire et les propriétés optiques de la matiere organique
réfractaire, permettant de distinguer et d'implémenter le modeéle conceptuel PWSR avec deux

pools de matieres organiques dans des sédiments suboxiques et anoxigues.

Utilisés comme accepteur d’électron pour minéraliser la matiére organique, les
(oxy)hydroxydes de Mn et Fe sont réduits, libérant ainsi des éléments préalablement adsorbés
ou incorporés. Ce processus apparait en grande partie responsable de la mobilisation des
métaux traces, ainsi que de I’arsenic et du phosphore dans les sédiments suboxiques. Cette
grande mobilité proche de I’interface eau/sédiment pourrait induire un flux diffusif continu de
ces ¢léments vers la colonne d’eau. Dans les sédiments profonds, les sulfates sont réduits par
les bactéries sulfato-réductrices en sulfures dissous qui, de par leur forte affinité vis-a-vis des
éléments chalcophiles, devraient les piéger sous formes de sulfures insolubles. Cependant,
certains éléments (notamment As, Cu, Pb...) ont montré une mobilité inattendue dans ces
conditions, a des périodes de forte production de sulfures et de carbone organique dissous. La

modélisation par le logiciel PHREEQC, en essayant de simuler le comportement (distribution
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entre phases solide et dissoute: adsorption, précipitation, complexation, compétition) d’As, Cu
et Pb dans ces conditions a suggéré un contréle important de la mobilité de ces éléments par
le cycle de C et S, soit par des processus de complexation (par des ligands organiques et

polysulfures) soit par précipitation (en minéraux sulfure).

Si les flux diffusifs a I’interface participent a la redistribution des polluants dans la
Rade, ils ne permettent pas a eux seuls d'expliquer la dispersion des contaminants dans les
sédiments a I’échelle de la Rade entiére (Tessier, 2012) (ex. Fig. V-1 et VI-2 montrant la
cartographie de surface d’Ag et Pb). La remise en suspension des sédiments constitue
certainement le vecteur de transfert le plus important, contribuant toujours actuellement a
redistribuer des sediments historiquement pollués au reste de la Rade, par des mécanismes
d'érosion/remise en suspension/transfert hydrodynamique/sédimentation... Différents
processus naturels (houle, tempéte) ou anthropiques (passage des bateaux, dragage, travaux
maritimes, ...) peuvent entrainer cette remise en suspension, avec des fréquences, durées et
intensités d'érosion treés variables, restant pour le moment difficilement modélisables. Comme
cela a été démontré par les expériences realisées en laboratoire, la remise en suspension de
sédiments pollués peut entrainer une remobilisation significative des polluants, par le biais de

processus de désorption, amplifiant la contamination de 1’eau de mer de la Rade de Toulon.

L’analyse des teneurs en Pb et de sa signature isotopique a permis de démontrer que la
source majeur de Pb (et probablement d'un grand nombre de polluants associés) provenait des
sédiments situés au nord de la petite Rade, dans les zones militaires. Ce stock trés important
de pollution enfoui sur des dizaines de cm a pour principale origine les événements
historiques liés & la 2"* guerre mondiale et notamment au sabordage de la flotte francaise en
1942. Cette signature spécifique a été retrouvée dans les sédiments de surface d’une grande
partie de la Rade, ainsi que dans I’eau de mer de surface, ce qui conforte les hypotheses de

transfert de ces polluants dans la Rade.

La mobilité des polluants dans les sédiments induit d’une maniére directe ou indirecte
leur forte concentration dans la colonne d’eau. L'impact sur les organismes vivants dans cet
écosysteme est donc tres probable. L’analyse des teneurs en Pb et de sa signature isotopique
dans des échantillons issus de la banque de moules collectées depuis 1979 par 'IFREMER a
démontré sans nul doute que l'accumulation importante de Pb dans les tissus de ces
organismes filtreurs avait pour origine la contamination sédimentaire, indiquant ainsi pour la

premiére fois un lien tres clair entre ces différents compartiments environnementaux.

203



CONCLUSION GENERALE ET PERSPECTIVES

Les résultats obtenus au cours de cette thése suggeérent cependant de poursuivre
certaines investigations, dans le but de mieux comprendre les processus de mobilisation de

ces eléments et les risques encourus pour lI'écosystéme:

+ Ladistribution des contaminants au sein de phases solides telles que les sédiments
est souvent étudiée a l'aide d'extractions avec des solutions ciblant une phase spécifique. Ces
méthodes sont normalisées pour des sols et I’efficacité pour des sédiments, notamment
anoxiques, est peu documentée. La compréhension de la distribution d’un élément dans des
sédiments est pourtant indispensable a 1’évaluation de sa mobilité. Des outils sophistiqués de
spectroscopie (EXAFS et XANES) pourraient s'avérer complémentaires, méme si leur acces
est limité.

+ Si les connaissances acquises au cours du projet CARTOCHIM et de cette these
démontrent sans conteste le niveau de contamination trés problématique des sédiments de la
Rade de Toulon, il reste pour autant encore a ce stade relativement délicat de prédire
I'évolution de cet état. Un travail associant (1) des données géochimiques déja acquises (ex.
cartographie de la contamination chimique, granulométrie des sédiments, ...), (2) les outils de
modélisation hydro-sédimentaire développés par I'IRSN et I''FREMER, a (3) de nouvelles
connaissances (ex. évaluation des flux de polluants chimiques apportés par les principaux
tributaires, tests d'érodabilité du sédiment, distribution granulométrique des polluants et
vitesse de chute, ...) devrait étre engagé afin d'implémenter les modélisations existantes de
maniere a pouvoir prédire I'évolution future de la contamination sédimentaire tout en
identifiant les processus majeurs contrdlant la redistribution des polluants dans la Rade. Ces
connaissances pourraient également s'avérer utiles pour trouver des solutions de protection
voire de remédiation de cet écosysteme.

+ Pour mieux caractériser les processus de dégradation de la matiere organique,
I’étude additionnelle des isotopes stables du C et du N pourrait permettre d'identifier la(les)
source(s) et les mécanismes de transformations de la matiére organique sédimentaire. L’étude
sur la matiére organique sedimentaire dans les zones aquacoles de la Rade de Toulon serait
également a investir, compte tenu de son origine différente qui pourrait moduler autrement
I’activité diagénétique et avoir une interaction particuliére avec les ETMM.

+ La réactivité de la matiére organique sédimentaire avec les métaux et métalloides
dans des conditions anoxiques (en présence de sulfures) n’a pour le moment pas fait I'objet de
beaucoup d'études, alors que beaucoup de résultats indiquent qu'elle a certainement un réle

important sur la dynamique sédimentaire de ces éléments traces, comme cela a été démontré
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dans d'autres environnements (ex. sol, riviere). Il conviendrait d'établir un modele de
réactivité de la MOS, intégrable aux codes de spéciation chimique, tout en étudiant également
les interactions possibles en présence de sulfures dissous (ex. possibilité de formation de
fonctions thiols, fortement complexantes vis-a-vis des €léments traces).

+ Les flux diffusifs et la remise en suspension sont des mécanismes majeurs
mobilisant des contaminants a 1’interface eau/sédiment. La quantification exacte de ces flux
nécessite davantage d'études. Optimiser le modele de calcul des flux, en prenant en compte les
barrieres physiques, chimiques et biologiques du flux vers I’interface ainsi que simuler la
cinétique de relargage des contaminants lors de la remise en suspension des sédiments
pourraient apporter une aide significative pour mieux évaluer les flux réels de contaminants
sédimentaires vers la colonne d’eau, par rapport a dautres sources actuelles (apport
atmosphériques, ruissellement, activités nautiques, ...).

+ Si un lien a été établi entre contamination sédimentaire et contamination
d'organismes biologiques tels que les moules par Pb, il reste a comprendre les mécanismes
régissant reellement ces transferts, en étudiant notamment cela a une échelle plus fine (i.e. le
long d'une chaine trophique fortement connectée au milieu benthique), en prenant en compte
d'autres contaminants potentiellement plus toxiques pour les micro-organismes (ex. Cu) et/ou
plus bioaccumulables (ex. Hg), ou encore en s'intéressant a l'influence de la spéciation
chimique des métaux/métalloides sur ces transferts.

+ Le couplage entre contaminants chimiques dans les sédiments et activité
bactérienne (i.e. diagenese précoce) a été clairement établi. Pour autant beaucoup de questions
restent ouvertes concernant l'inter-relation entre polluants et micro-organismes, par exemple:
(1) les niveaux de contamination excessivement élevés dans certaines zones de la Rade
altérent-ils le métabolisme des micro-organismes, voire génerent-ils une sélection
d'organismes plus résistants, (2) comment l'activité bactérienne intervient-elle dans la
modification de la spéciation de certains polluants potentiellement tres toxiques (ex.
méthylation d'Hg, débuthylation de TBT), (3) au cours d'opérations de dragage entrainant
d'une part une trés forte remise en suspension de sédiments, et d'autre part la mise a jour de
sédiments tres pollués et anoxiques, des modifications de l'activité bactériennes pourraient-
elles amplifier significativement le relargage de certains polluants, augmentant egalement leur

biodisponibilité voire leur bioaccumulation dans la chaine trophique (ex. CHsHg"), ... .

En outre, face a la problématique de la contamination sédimentaire, des méthodologies

adaptées devront étre envisagées en fonction des spécificités et de 1’utilisation de ces
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sédiments, dans le but de restaurer cet écosysteme pour atteindre une bonne qualité, comme
cela est prévu dans le cadre des directives cadres (DCE, DCSMM). Des méthodes alternatives

pourraient étre proposées :

+ Des méthodes in situ (i.e. « capping ») consistant a couvrir les sédiments pollués
par une barriére physique (une ou plusieurs couches granulaires ou une combinaison avec des
géotextiles) pour isoler d’une maniére physique, chimique et biologique le stock de
contaminants de 1’écosystéme. Cette méthode, n’entrainant pas une gestion de déchet par la
suite, ne peut étre appliquée pour des zones portuaires, des zones dont la hauteur d’cau est
limitée (EPA, 2005) et des zones en présences d'organismes benthiques protégés (posidonies,
coraux...). Des études supplémentaires seraient cependant nécessaires pour étudier les
modifications possibles des réactions diagénétiques liés a ce procédé de capping.

+ Des méthodes ex situ (i.e. dragage ou excavation) vont permettre d’enlever le
stock de contamination du milieu naturel. Des sédiments pollués dragués étant interdits au
clappage en mer, ils doivent étre stockés a terre comme déchets. Le cout de 1’opération et du
stockage est considérable et nécessite donc une valorisation de ces sédiments a terre. Le suivi
lors du dragage de la qualité de I’eau est également indispensable, au vu de la grande mobilité
des contaminants lors de la modification des conditions physico-chimiques (Vale et al., 1998;
Saulnier and Mucci, 2000; Caetano et al., 2002; Spencer et al., 2006), et des techniques de
dragage plus propres/sélectives pourraient étre développées pour répondre aux spécificités des

ports méditerranéens.

L’impact et 1’avenir de ces sédiments sont
étroitement liés a ceux des activités économiques de
la région. Des décisions seront nécessaires et cette
étude devrait apporter une aide aux gestionnaires
pour bien choisir I’alternative durable pour cet
écosysteme et cette Rade de Toulon, «rapportée

pour exemple comme une des meilleures qu’il y

ait » - Bernard Forest de Bélidor®.

! (1698-1761), « Brigadier des Armées du Roi, Chevalier de 1’Ordre Royal & Militaire de St Louis,
Inspecteur de 1’Arsenal de Paris et des Mines de France, des Académies Royales des Sciences de France,
d’Angleterre et de Prusse » (Grandjean de Fouchy, 1761).
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A-1. Materials and methods

A-1.1. Study site and sediment coring

Sediment cores were collected in Toulon Bay (NW Mediterranean Sea), which is
divided by a seawall into two bays (Fig. I11-1). The maximum water depth in the small bay is
12 m. The sedimentation rate was estimated as close to 0.2 cm yr™* (Tessier et al., 2011). The
cartography of the surface sediments of the bay demonstrated a high level of multi-
contamination by metals/metalloids (Tessier et al., 2011; Cossa et al., 2014), organo-metals
(Pougnet et al., 2014), and organic contaminants (PAH, PCB; unpublished data), especially in
the north of the small bay. The benthic macrofauna appeared limited, and no algal population
was found in the north of the small bay (Bernard et al., 2001). The OM in the Toulon Bay
primarily originates from the inputs of two urbanized rivers (Las and Eygoutier, Fig. 111-1),
treated sewage outlets, aquaculture (south of the small bay), and planktonic activities (Boge et
al., 2006; Nicolau et al., 2006, 2012). Small Mediterranean rivers are characterized by a base
flow and intermittent storm flooding. In the case of Eygoutier, storm floods are responsible
for ~90% and ~70% of annual POC and DOC discharge, respectively (Nicolau et al., 2012).
Wastewater treatment plant inputs were also demonstrated to significantly increase the base
flow OC discharge (e.g., in Marseille, Oursel et al. (2013)). The dissolved nutrients (NO3-
and Si) in Eygoutier were at low concentrations in summer and higher concentrations in
winter, resulting in a seasonal nutrient discharge into the sea (Nicolau et al., 2006). It was also
demonstrated that algal biomass was the most important in winter (February), whereas
bacterial and zooplanctonic abundances were high in spring and early summer (Boge et al.,
2006).

In the current study, two specific stations (3B and 12, Fig. Il1-1 and Table A.1) were
investigated, and seasonal monitoring was conducted at station 12 (every two months for 14
months). Sediments from station 12 (NE of the small bay, 43°6'37.26"N-5°55'42.15"E)
appeared to be weakly mixed, which resulted in a high contamination of surface sediments
and, to a lesser extent, of deep sediments (Tessier et al., 2011). Station 3B (43°7'0.48"N-
5°55'5.78"E) is situated in the Navy area. The constant profile of inorganic contaminants
throughout the sediment core (down to -50 cm, a depth that normally corresponds to ~250
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years of recorded history in the Toulon Bay, according to the average sedimentation rate; data
not shown) suggest that the sediments from this area were highly mixed due to historical

events (World War I1) and frequent traffic/maritime operations.

Sediment sampling campaigns were performed in June 2009, April 2011, and every
two months from May 2012 to July 2013 at station 12 and February 2013 at station 3B (Dang
et al., 2014). The French Navy supported the sampling with the use of its ships and divers to
collect sediment cores (Interface Corer, 10-cm diameter and 1-m long Plexiglas® tube) to
preserve SWI integrity. For each campaign, a duplicate core (Plexiglas® tube with predrilled

holes each cm) was used to measure the pH and Eh profiles.

Each core was sliced every 2 cm in a glove box under an inert atmosphere (N,) to
preserve the redox conditions. Slices were subsequently homogenized and centrifuged (in 50-
mL Corning tubes for 15 min at 4000 g at 20°C, Sigma 3-18K). The porewater was recovered
under a nitrogen atmosphere and filtered through 0.2-um on-line syringe filters (cellulose
nitrate, Sartorius). For DOC and DIC, samples were stored in pre-calcinated glass tubes (24
mL with a Teflon/silicon septum, Wheaton). An aliquot was reserved in polypropylene (PP)
tubes for major element and nutrient analysis. For minor and trace elements, samples were
stored in high density polyethylene (HDPE) bottles (6 mL, Wheaton), pre-cleaned with 10%
HNO3, and rinsed three times with mQ water (18.2 MQcm-1, Millipore). Samples were
respectively poisoned with NaN3 (1 mM final concentration, Sigma Aldrich) for carbon and
acidified (pH<2) with HNOj3 (Merck, suprapur) for minor and trace element analyses. Liquid
samples were held in the dark at 4°C. The solid fraction was homogenized with a Teflon
spoon, placed into pre-cleaned HDPE bottles, deep-frozen, freeze-dried (-18°C), 2-mm
sieved, and kept deep-frozen until analysis.

The seawater physical-chemical parameter depth profile (depth, temperature, dissolved
0,, pH, Eh, salinity, turbidity, chlorophyll-a) was monitored using a multi-parameter probe
(Hydrolab DS5, OTT), which was calibrated before each sampling campaign. Seawater
samples were collected in 1-L FEP bottles by divers at different depths (i.e., 0.5, 2.5, 5 and 10
m). The overlying seawater was sampled in a separate sediment core with a well-preserved
interface and maintained in a vertical position for 24 h. Next, a combination of parallel
syringes equipped with FEP tubing allowed the simultaneous recovery of overlying water at
2, 5and 15 cm from the SWI (Dang et al., 2014).
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Monthly precipitation in the Toulon area was recorded and provided by the “Le Baou”
station situated at 43.13°N, 5.93°E at 118-m altitude (“La météo de Toulon-Le Baou”, 2013).

A-1.2. Sedimentary organic matter analysis and selective extractions

The OC and IC sedimentary content were analyzed using a TOC-VCSH analyzer
connected to a SSM-5000A unit, as previously described (Tessier et al., 2011). The total Fe,
P, and Si contents were measured by X-Ray fluorescence (Philips PW 2400) equipped with an
Rh-tube (Tessier et al., 2011; Dang et al., 2014).

Alkaline extraction is well known as the most efficient tool for extraction of OM
(Milori et al., 2002; Ho et al., 2012). Sediments were head-over-head shaken in 0.1 M NaOH
(suprapur, Merck) (solid/liquid ratio of 0.6/20 (w/w)) for 24 h (protocol previously described
in Dang et al. (2014)). After centrifugation (4000 g for 10 min at 20°C), supernatant water
was recovered and 0.2-um filtered (Sartorius). Aliquots of these alkaline extracts were UV-
digested (2 h, 500 W, Metrohm 705 UV Digester, Louis et al. (2009)) in a 12-mL quartz tube
with 200 pL of H,O;, (suprapur., Merck) to oxidize OM and further analyze the total P and Si
concentrations. The OC, IC, and total N concentrations in alkaline extracts were measured
with a TOC-VCSH analyzer (see Section 111-4.3.). The fluorescence variations of peaks A,
A’, M, C, and T within pH were verified as quasi stable in the pH range of 3-10. Prior to
absorbance and fluorescence measurements, alkaline extracts were diluted at least 100-fold to
avoid the inner filter effect, and the final pH values were verified in the stability range for
further results comparison. The Soluble Reactive Phosphate (SRP) and silicate concentrations
were measured in the bulk and UV-digested extracts via colorimetric methods (see Section
2.3.). The difference was attributed to the organic P and organic Si concentrations (OP and
OSi).

The inorganic phosphate content was obtained by acid extraction (1-M HCI, trace
metal grade, Merck) following the same procedure as the alkaline process. The difference
between the total phosphorus and the concentration in acid extracts is usually considered as
sedimentary organic phosphorus (Ingall and Van Cappellen, 1990; Ruttenberg and Goiii,
1997).

Throughout the following text, for an element/compound ‘X’, {X} corresponds to the

XNaOH

solid fraction content, { } to the NaOH-extracted fraction, and [X] to the porewater

concentration.
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A-1.3. Porewater analysis

Major elements, nutrients, DOC, and DIC analyses were validated using certified
reference materials (MISSIPPI-03, Environment Canada). Sulfate and sulfide concentrations
were analyzed by spectrophotometry (DR 2800, Hach Lange) according to the method
described by Metzger et al. (2007). The SRP was analyzed according to Murphy and Riley
(1958, 1962). The method of Aminot and Kérouel (2004) was performed to measure the
active silicate concentration. The DOC and DIC concentrations were determined using the
TOC-Vcsy analyzer (Shimadzu) with an accuracy of 0.1 mgC L™ (Louis et al., 2009). The
sum of DIC and DOC is hereafter assumed as the total dissolved C (C+). The ammonium
concentration was assessed using the Spectroquant® 1.14752 kit (Merck), and the
concentration was compared with the total N (N1) measured with a TNM-1 unit (Shimadzu)
connected to the TOC-Vcsy analyzer. Iron speciation (Fe'/Fe'') was assessed by the
Ferrozine method (Viollier et al., 2000), and the total Fe concentration was validated by HR-
ICP-MS measurements (Dang et al., 2014).

The UV-Vis absorbance spectra (200-600 nm, 0.5-nm slit) were measured using a
double beam UV-1800 spectrophotometer (Shimadzu) in 1-cm quartz SURPRASIL® cuvettes.
The mQ water was used as reference. The absorbance values measured at 254 nm (Azs4) and
355 nm (Asss) and DOC were used to calculate the E,/E; ratio (Wang et al., 2009) and
SUVAs, (Weishaar et al., 2003). The Srratio was calculated as the ratio of the spectral slope
of 275-295 nm to that of 350-400 nm (Sz75.205 and Ssso400). These spectral slopes were

obtained by fitting the absorption spectra after linearization with the equation:
In(a;) = In (a,%f) - S(l— lref)

These values are inversely correlated with the mean DOM molecular weight (Helms et
al., 2008; Wang et al., 2009).

The OM samples were diluted until Azs4 was below 0.10 to minimize the inner filter
effect and were subsequently analyzed for 3D-FEEMs (3D-Fluorescence Excitation Emission
Matrix) using an HITACHI Fluorescence Spectrophotometer F4500 in a 1-cm mirrored quartz
SURPRASIL® cuvette following a previously described procedure (Mounier et al., 2011).
Briefly, the scan speed was 2400 nm min™ at the excitation (250-500 nm) and emission (250-

600 nm) wavelength ranges with a 5-nm step. The photo-multiplier voltage was set to 700 V,
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and the response was obtained every 100 ms. The fluorescence response was monitored using
a 6BF set (Starna kit) to prevent wavelength and intensity shifts. Rayleigh and Raman
physical diffusion of light were numerically corrected by Zepp’s method (Zepp et al., 2004).
The fluorescence intensity was normalized to the quinine sulfate unit (QSU) (Burdige et al.,
2004). The full set of obtained 3D-FEEMs was treated with an algorithm based on PARAFAC
statistical methods (Stedmon et al., 2003; Luciani et al., 2008) to decompose the 3D-FEEMs
into a set of fluorescent components. Such operation allows monitoring of the OM properties
linked to the modification of the relative fluorescence contribution of each component. The
matrix product of the fluorescence contribution and the excitation and emission spectra of
each component are used to reconstruct their individual fluorescence intensities. The initial
3D-FEEM was the sum of all components present in a considered sample (Kowalczuk et al.,
2009). Hereafter, only the relative fluorescence contribution is given. However, the emission
and excitation spectra, either normalized to QSU or to 1, (Fig. A.3) could be used to evaluate

the fluorescence intensity of each component in QSU.

The 3D-FEEM and PARAFAC treatment of the entire dataset (n=388) showed three
fluorescence components (C;, C,, and Cgs; Fig. A.3). The 3-component model was validated
by the half-split method (Fig. A.3). Indeed, C; and C, represented the humic-like fluorophores
and were composed of a coupling of two peaks (peaks A/M for C; and A’/C for C,, (Coble,
1996)), as observed by Burdige et al. (2004) in the Chesapeake Bay SOM. The C3; was
identified as the T-peak fluorophore referred to a protein-like substance (Coble, 1996;
Stedmon et al., 2003). Burdige et al. (2004) suggested that the fluorophore C, indicated the
red-shift of C;, and that the aging/alteration process on the A/M fluorophores resulted in a
coupling of the A’/C peaks. In this work, the C,/C; ratio was considered to be an indicator of
the aging/alteration transformation of the humic-like OM in sediments. In parallel, because
the third component represented a protein-like fluorophore (C3), a ratio of C3 on the sum of C;
and C, (C3/(C1+Cy)) will be used as a protein contribution index relative to the fluorescence
(Dang et al., 2014).

A-1.4. Centrifugal ultrafiltration

Ultra-filtration is a rapid and suitable tool used to perform size separation on natural
samples (Burdige and Gardner, 1998; Marsac et al., 2010; Garnier et al., 2011). In this study,
porewater samples taken from station 12 in July 2012, March 2013, and July 2013 were ultra-
filtered at 3 kDa (Vivaspin 2-PES VS0291, Sartorius). The membranes were previously rinsed
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twice with 0.15 M HCI, and with mQ water (7 times) until the filtrate DOC concentration did
not exceed 0.5 mgC L™, and vivaspin centrifugations were performed (20°C, 4000 g, 10 min).
The ultra-filtration concentration factor varied between 5 to 20 times. The DOC recovery was

verified by the reserve spin and was approximately 103 + 6%. The obtained filtrates were
analyzed for DOC, UV-Vis absorbance, and 3D-FEEM.
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A-2. Supporting information

Table A.1: Characteristics of the studied sampling stations. The errors represent the

parameter variation all along the water column.

Station 12 3
. 43°06°33.0” N 43°0.7°00.5” N
Location 05°55°33.6” E 05°55°05.8"E
Water column
depth (m) 12 10.5
Sampling May July Sept. Nov. Jan. March May July Feb. 2013
period 2012 2012 2012 2012 2013 2013 2013 2013 '
Temperature  16.0 226 231 165 118 12,5 14.9 20 11
(°C) +0.2 03 #01 0.1 01 01 03 0.3 +0.1
Chlorophyll-a 1.8 1.4 1.4 0.9 2.2 11 0.8 11 11
(g L) #0.7 03 #03 0.1 #03 02 02 0.1 +0.1
O, saturation 107 108 106 97 99 98 98 108 98
(%) 0.2 1 05 08 #02 1 +2 *1 +0.1

Fig. A.1: The temporal variation recorded at the station 12 of weather conditions, seawater
physical-chemical parameters, the quantity and spectroscopy characteristics (Fluorescence
and UV absorbance) of DOM. The error bars represent the parameter variations along the

water column.
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Fig. A.2: Distribution of total phosphorus (P) and particulate organic phosphorus (POP) in 0-

5 cm, 5-10 cm surface sediment layer of the Toulon Bay.
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Fig. A.3: Representative position of the three fluorophores components separated by
PARAFAC treatment on the whole dataset of FEEM measurements.
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Fig. A.4: Fluorescence (C,/C;) and absorbance (rs) indexes as the function of depth of the
alkaline-extracts (gray circle) at station 12. The dotted vertical line shows the rs values
obtained in the reference river natural organic matter (IHSS Suwannee River Natural Organic
Matter). The vertical dashed line represents the mean C,/C; ratio in porewater (0.96, rz2 = 0.98,
n = 309).
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Fig. A.5: Individual vertical profiles of the diagenetic products and DOM characteristics in supernatant seawaters and porewaters in stations 12
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Fig. A.6: Relationship between the three fluorophores components and DOC in seawater and bulk porewater (grey diamonds), ultrafiltered

porewater (black diamonds) and alkaline extracts (open diamonds).
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B-1. Materials and methods

B-1.1. Study site

The Toulon bay, located on the north-western part of the Mediterranean Sea, is
divided in two non-equivalent parts by a seawall (N-S straight line, Fig. 1V-1). The larger part
(~42.2 km?) is opened to the sea and subsequently less polluted than the smaller, more closed
part (~9.8 km?, average depth of 15 m) heavily submitted to anthropogenic inputs. Surface
spatial distributions and depth profiles have demonstrated its huge contamination by various
metals and metalloids (Tessier et al., 2011), which makes the Toulon Bay a case study site,
representative of numerous similarly polluted coastal ecosystems. In the recent Marine
Strategy Framework Directive 2008/56/EC of the European Parliament, such high
contamination raises the question of the sediment role in determining water column quality,
highlighting the need for new studies to investigate the main mechanisms involved in trace
metals/metalloids dynamics regarding sediments and their transfer through the SWI. In the
extension of the previous study of Tessier et al. (2011), the study on arsenic dynamics was
assessed at three specific points (sampling stations 3, 12 and 15, Fig. IV-1 and Table 1V-A.1)
in different seasons. Station 3 is situated in the Navy area, an area submitted to dredging
operations just after the sampling campaign. Contrarily to most of the stations distributed in
the whole Toulon bay which presented an important pollution peak around -10 cm due to
historic events (2" World War) (Tessier et al., 2011), station 3 interface core showed quasi-
constant inorganic contaminants (Pb, Zn, Hg ...) profiles associated to high contents (in
comparison to local background) all along the sediments core (down to -50 cm, data not
shown). This unusual vertical distribution evidences that these sediments were highly mixed,
most probably during historic events and frequent maritime operations. Station 12 is situated
in the north-east part of the small bay, at the location of a former Navy submarine base. The
station 15 is close to a fish/mussel farm area in the south of the small bay. The urban river

outlets (Le Las and L’Eygoutier, Nicolau et al. (2012)) are also depicted in the Fig. I'V-1.

B-1.2.  Sampling

Sediment sampling campaigns were performed (i) in February 2013 at station 3; (ii) in
June 22-24" 2009, April 30™ 2011 and then every two months from May 2012 to July 2013 at
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station 12 and (iii) in October 28" 2009 at station 15. More details on physic-chemical
parameters (T, O, Chlorophyll-a...) are gathered in the Table IV-A.1. These samplings were
performed with the help of the French Navy (boats, divers and material). Sediments were
collected with interface corer (10-cm diameter and 1-m long Plexiglas® tube) and at least 3
cores presenting integrally-preserved SW1 were kept for further study. For each campaign,
another core (Plexiglas® tube with predrilled holes each 2 cm) was sampled and only used to
measure pH (5-mm combined electrode, ref. 90435, Fisher Scientific) and Eh depth profiles
(Pt wire electrode vs. calomel electrode, XM100/XR100, Radiometer analytical). In May
2012 and at the station 12, triplicate cores were sampled to estimate the intra-station

heterogeneity.

Arriving to the laboratory, each core was sliced every 2cm in a glovebox under inert
atmosphere (N) to preserve the redox conditions. Slices were then centrifuged (in 50-mL
Corning tubes, for 15 min, 4000 rpm, Sigma 3-18K). The porewater was recovered under
nitrogen atmosphere, filtered (0.2-um on-line syringe filters, cellulose nitrate, Sartorius) and
stored in required vessels depending on the further chemical analysis. The supernatant
seawater was sampled in a second sediment core, having a well-preserved interface and let to
be vertically stabilized for 24h. Then, a combination of parallel syringes equipped with FEP
tubing allowed the simultaneous recovering of supernatant water at 2, 5 and 15 cm from the
SWI.

For dissolved organic and inorganic carbon (DOC and DIC), samples were stored in
pre-calcinated (4h, 450°C) glass tubes (24 mL with Teflon/silicon septum, Wheaton). An
aliquot (4 mL)was frozen in High Density Poly Ethylene (HDPE) tubes for the analysis of
major and nutrient elements. For minor and trace elements, samples were stored in HDPE
bottles (30 mL, Nalgene) which were carefully pre-cleaned (10% HNO3 (Pro Analysis, Fisher
Scientific), rinsed three times by milliQ (18.2 MQ, Millipore) water and filled with 1% HNO3
(suprapur, Merck) until use). Samples were respectively NaN3; poisoned (1mM final
concentration, Sigma Aldrich) for carbon and acidified with HNO3; (0.2% v/v, Merck,
suprapur) for minor and trace element analyses. Liquid samples were kept in the dark at 4°C.
The solid fraction was homogenized with a Teflon spoon, placed into pre-cleaned HDPE
bottles, freeze-dried, 2-mm sieved and kept deep frozen (—18°C) until analysis.
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B-1.3. Sediment analysis

Major elements (Al, Na, Mg, Si, Cl, K, Ca, Ti, Fe, S) were determined by X-Ray
Fluorescence (Philips PW 2400) equipped with a Rh-tube (detection limit around 0.5%).
Based on the obtained results, an estimation of the main sediment constituents (clays, calcite,
silica, iron sulfide...) was performed (Fig. I\V-A.1).Particulate Organic and Inorganic Carbon
(POC and PIC) were analyzed using a TOC-V sy analyzer (Shimadzu) as previously detailed
(Tessier et al., 2011).Semi-total element concentrations were measured after aqua regia and
microwave digestion according to a previously described protocol and validated using PACS-
2 certified material (National Research Council of Canada; n=20, accuracy between 0.9 and

7% according to the considered element; Tessier et al., 2011),

The same extraction protocol was applied for the extractions (ascorbate solution, acid
and alkaline): solid/liquid ratio of 0.6/20 (w/w); samples head-over-head shaken (6 rpm,
Heidolph Reax 20) for 24 hours, centrifuged (4000 rpm, 15 min), filtered through 0.2 pm
syringe filters and stored in the dark at 4°C. Ascorbate extraction at pH 8.2 (0.6 M NaHCOs,
0.2 M CgHsNazO7 and 0.1 M CgHgOg (Merck, pro analysis)), used to dissolve the poorly
crystalline iron oxyhydroxides (i.e. hydrous ferric oxides (HFO),Haese et al., 2000), was
carried out to selectively extract elements associated to such phases (Paul et al., 2009). Acid
extraction (1-M HCI, Merck, suprapur) was performed to assess the potential bioavailability
and mobility of major and trace elements (Larrose et al., 2010). To prevent the interaction of
H.S released by the dissolution of AVS which could further react with As producing
compounds that re-adsorb onto solid phase, leading to the underestimation of the extracted As
amount (Wilkin and Ford, 2002), the reacting vessel was left open after acid addition to allow
the formed gas (mixture of CO, and H,S) release. The acid-extractable iron minerals include
iron oxyhydroxides (ferrihydrite), carbonates (siderite), phosphate (vivianite) (Paul et al.,
2009) and acid-volatil sulfides (Larner et al., 2008). Alkaline conditions are known to
efficiently extract arsenic from natural soils (Pantsar-Kallio and Manninen, 1997), and
freshwater sediments (Ho et al., 2012). Therefore, alkaline extraction (0.1-M NaOH,Merck,
suprapur) was performed under oxic conditions to estimate the arsenic quantity available for
sorption. This extraction was also expected to extract a significant fraction of particulate
organic matter (POM) (Ho et al., 2012). The obtained extracts were filtrated (0.2 pm) and
then digested under UV irradiation (2h, 500 W, Metrohm 705) in quartz tubes for further

analysis.
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The concentrations of minor/trace elements in extracts were analyzed by High
Resolution Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometer (HR ICP-MS, Element 2, Thermo

Finnigan, more details in Lenoble et al., 2013).

B-1.4. Porewater analysis

Major elements (CI', Na*, K*, Mg**, Ca®") were analyzed by ionic chromatography
with conductivity detection (DX-120, Dionex). Soluble reactive phosphate (SRP) was
analyzed by spectrophotometry (DR 2800, Hach Lange) according to Murphy and Riley
(1958). Soluble sulfide (XHS") and sulfate analyses were performed by the method described
in Metzger et al. (2007). The sample aliquot for sulfate analysis was conserved and analyzed
under oxic conditions and the measured sulfate concentration (TS) corresponds to the sum of
sulfate and oxidized sulfide (total sulfur, TS = SO, + THS). Dissolved Organic and
Inorganic Carbon (DOC and DIC) concentrations were determined using a TOC-Vcsy
analyzer (Shimadzu, more details in Louis et al.(2009)) with an accuracy of 0.1 mgc L™
Major element, DOC and DIC analysis were validated using certified reference material
(MISSIPPI-03, Environment Canada; n=16, accuracy of 5%).HR ICP-MS was used for the
determination of dissolved minor/trace elements concentration. Arsenic speciation was
assessed by the coupling of High Performance Liquid Chromatography (Thermo, anionic-
exchange column Hamilton PRP-X100, mobile phase: 20 mM NaH,PO4/Na,HPO, buffer at
pH 6.2) and Hydride Generation-Atomic Fluorescence Spectroscopy (PSA, reduction by a
mixing of NaBH,/NaOH (1/0.04%, respectively) and 3M HCI).

OM quality was studied by UV-Vis fluorescence spectroscopy on a HITACHI
Fluorescence Spectrophotometer F4500 (the protocole was described in Mounier et al., 2011).
Fluorescent properties led to the characterization of molecules or organic matter through the
measurement of excitation-emission matrices (EEM). An algorithm based on PARAFAC
statistical methods (Stedmon et al., 2003; Luciani et al., 2008) was applied to decompose the
EEMs in a set of fluorescent components. Such operation provides an easier monitoring of
any change of OM properties linked to the modification of the fluorescent components

contribution.
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B-1.5. Modeling

PROFILE (Version 1.0, Berg et al., 1998; Couture et al., 2010) was used to (i) fit
element profiles in porewater, (ii) estimate the arsenic, phosphate and iron
production/consumption net rate (Rne), (iii) calculate the diffusive fluxes at the SWI. In the
studied zone, no benthic community information was available. Due to the weak presence or
even total absence of noticeable macrofauna and plant/algae in the north of the small bay
(Bernard et al., 2001), bioirrigation and bioturbation coefficients were assumed to be
negligible. The average sedimentation rate was estimated around 0.21 + 0.05 cm yr™ (Tessier
et al., 2011). The Peclet number (Boudreau, 1997) was calculated for each sediment core and
the obtained values (Pe< 0.1) indicated that porewater advection and sediment compaction
could be considered as minor processes. The production/consumption rates were limited from
-10%° to 10%° nmol cm™ s™.The porosity was calculated from the water content in sediment
(Avnimelech et al., 2001).The compound diffusive coefficients in water were corrected for
temperature and salinity (Li and Gregory, 1974; Leaist, 2007) and the sediment diffusivity
was calculated by multiplying the water diffusivity by the square of the porosity (Boudreau,
1999).
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B-2. Supporting information

Table B.1: Characteristics of the studied sampling stations. The error represents the variations of the parameter all along the water column depth.

Station 15 12 3
. 43°05.3644 43°06.5496 43°0.68735
GPS Location 05°54.6679 05°55.6100 05°54.9437
Water column
depth (m) 11 12 105
. . July April May July Sept. Nov. Jan. March  May July
Period sampling Nov.2009 o009 2011 2012 2012 2012 2012 2013 2013 2013 2013  'ep-2013
R 160 226 231 165 118 125 149 20 11
Temperature (°C) 198 22 163 102 103 +01 01 401 01 +03 03 +0.1
Chlorophyll-a iy iy iy 18 1.4 1.4 09 22 11 08 11 11
(ugL™h o o o #0.7 03 #03 +0.1 #03 #02 02 01 +0.1
. 107 108 106 97 99 98 98 108 98
0,
O, saturation (%) n.d n.d. n.d. +0.2 +1 +0.5 +0.8 +0.2 +1 +2 +1 +0.1
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Table B.2: Major reactions involving As and their corresponding equilibrium constants
implemented in the PHREEQC database.

# Reactions Log K Ref.
lonization

1 AsO;¥ + HY = HAsOz> 15 a
2 AsOz> + 2H" = H,AsO3 29.2 a
3 AsO;¥ + 3H* = H3AsO; 38.3 a
4 AsO,> + H' = HAsO,* 11.8 a
5 AsO,* + 2H* = H,AsO, 18.79 a
6 AsO,> + 3H" = H3AsO, 21.09 a
Complexation

7 AsO,> + 2H" + Fe** = FeH,AsO," 5.15 b
8 AsO,* + H* + Fe** = FeHAsO, 6.1 b
9 AsO,* + Fe** = FeAsO, -13.6 b
10 AsO,* + H' + Mn* = MnHASO, 15.54 b
11 AsO,> + Mn*" = MnAsO, 6.1 b
12 AsO,+ Mg* = MgAsO, 6.3 b
13 AsO;* + H' + Mg®* = MgHASO, 14.7 b
14 AsO, >+ 2H" + Ca®* = CaH,AsO," 20.09 c
15 AsO,> + H* + Ca** = CaHASO, 14.46 c
16 AsO, ¥+ Ca** = CaAsO, 4.36 c
17 HsAsOj3 + Fulvate? = H3AsOsFulvate® X d
18 HAsO,* + Fulvate® = HAsO,Fulvate* X d
Sulfidation

19 AsO;¥ + HS+ 2H" = HAsSO,” + H,0 27.9 e
20 AsO;¥ + HS™ + 3H" = H,AsSO,” + H,0 41.8 f
21 AsO;¥ + HS™ + 4H" = H3AsSO, + H,0 47 f
22 AsO3> + 2HS + 3H* = HAsS,0% + 2H,0 46.9 f
23 AsO;¥ + 2HS+ 4H* = H,AsS,0" + 2H,0 52.8 e
24 AsO3> + 2HS + 5H* = H3AsS,0 + 2H,0 56.5 e
25 AsO3> + 3HS + 3H* = AsS;* + 3H,0 50.8 f
26 AsO;¥ + 3HS + 4H" = HAsS;® + 3H,0 58.7 f
27 AsO;¥ + 3HS + 5H" = HyAsS; + 3H,0 65.3 e
28 AsO;* + 3HS + 6H" = H3AsS; + 3H,0 69 e
29 AsO3¥ + 4HS + 6H" = As(SH),” + 3H,0 74.8 f

References: a, Nordstrom and Archer (2003); b, Whiting (1992); ¢, Bothe and Brown
(1999);d, this study; e, Helz and Tossell (2008); f, Wilkin et al. (2003).
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Table B.3: Main precipitation and adsorption reactions with their corresponding equilibrium

constant. The surface complexation constants are intrinsic ones.

# Reactions Log K Ref.
Arsenic precipitation
1 As;0ss) + 3H,0 = 2As0,> + 6H" -61.95 a
2 As;03 (Arsenolite) + 3H,0 = 2As05” + 6H" -77.92 a
3 As;05) (Claudetite) + 3H,0 = 2As0;” + 6H* -77.95 a
4 As;S3(s (Orpiment) + 6H,0 = 2As05> + 9H" + 3HS -122.8 a
5 As,S; (Orpiment(am)) + 6H,0 = 2AsO3> + 9H* + 3HS’ -121.4 a
6 AsS (Realgar) + 2.5H,0 + 0.250, = AsO5;* + 4H* + HS® -36.9 a
7 Fes(AsO4)z) = 2As0,> + 3Fe” -34.41 b
8 Mn3(As04)2:8H:0() = 2As0,% + 3Mn*" + 8H,0 -29.02 b
9 Mgs(AsOy)z) = 2As0,* + 3Mg** -30.02 b
10  Cag(AsOq4)2:4H,0() = 2As0,> + 3Ca”* + 4H,0 -21.15 c
11 Cas(OH)(AsOyu)ss) = 3AsO,> +5Ca”" + OH’ -38.3 c
12 CaHASOys = AsO,> + Ca® + H* -16.34 c
13 Cas(HASO4)2(AsO.) (Ferrarisite) = 4AsO,* + 5Ca** + 2H* -56.61 c
14 Cas(HASO4)2(AsO4)z (Guerinite)= 4AsO,* + 5Ca** + 2H* -55.81 c
Main inorganic mineral precipitation
15  CaCOjs (Calcite) = Ca®* + CO5™ -8.48 d
16  CaCOjs (Aragonite) = Ca®* + CO5* -8.304 d
17 CaMg(COs); = Ca™ + Mg®* + 2CO5~ -17 d
18  FeCOs (Siderite) = Fe** + CO3~ -10.59 e
19 Fe(OH)s (Ferrihydrite) + 3H" = Fe** + 3H,0 3.191 e
20 S +H'+2e =HS 2.2 f
21 FeS() (FeS(am))+ H* = Fe** + HS’ -2.95 f
22 FeSg) (Mackinawite) + H* = Fe?* + HS’ -3.6 f
23 FeSg (Pyrrhotite) + H* = Fe®* + HS’ 5.1 f
24 FeS (Troilite) + H" = Fe** + HS -5.25 f
25  FeSyg (Pyrite) + 2H" + 2" = Fe®* + 2HS -11.47 f
Adsorption reaction
26  >FeOH + H" = >FeOH," 7.29 g
27  >FeOH =>FeO + H* -8.93 g
28  >FeOH + AsO,* +3H" = >FeH,As0, + H,0 29.31 h
29  >FeOH + AsO,* +2H" = >FeHAsO, + H,0 23.51 h
30 >FeOH + AsO,> +H* = >FeAsO,” + H,0 10.58 h
31  >FeOH + AsO;* + 3H" = >FeH,AsO; + H,0 40.2 h
32  >FeOH + Ca®* = >FeOCa" + H* -5.85 h
33  >FeOH + Ca** = >FeOHCa™* 4.97 h
34  >FeOH + CO3” + H* = >FeOCO; + H,0 17.78 i
35  >FeOH + COz* + 2H" = >FeOCO,H + H,0 20.37 i
36  >FeOH + Fe** = >FeOFe" + H* -2.98 i
37  >FeOH + Fe** +H,0 = >FeOFeOH + 2H* -11.55 i
38  >FeOH + H,PO4 + H" = >FePO4H; + H,0 9.39 j
39  >FeOH + H,PO, = >FePO,H  + H,0 3.7 j
40  >FeOH + H,PO, = >FePO,* + H,0 +H* -1.62 j
41  >FeOH + H* + SO,* = >FeSO,4 + H,0 7.78 k
42 >FeOH + SO,* = >FeHSO,* 0.79 k
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43  >CaCOj5 + H,0 = >CaOH," + COs* -5.25 |
44  >CaCOj; + HCO5; = >CaHCO; + CO3* -3.929 |
45  >sCaCO; + H,0 = >sCaOH," + COz* -5.25 |
46  >sCaCO;3 + HCOj3 = >sCaHCO; + CO5” -3.929 |
47 >sCaCOj; + CaHAsO, = >sCaHAsO,Ca" + C032' -0.44 m
48 >sCaCO; + CaAsO, = >sCaAsO,Ca + COz> 1.99 m
49  >CaCOs- + CaHPO, = >CaHPO,Ca* + CO3* -1.55 m
50 >CaCO; + CaPO, = >CaP0O,Ca + CO3* -0.65 m
51  >sCaCOj + CaHPO, = >sCaHPO,Ca" + CO5* 1.06 m
52  >sCaCOj + CaPO, = >sCaP0O,Ca + COz~ 2.34 m
53  >lIOH + H* = >IIOH," 3.53 n
54  >IOH=>Il0" +H" 71 n
55  >llOH + H3PO, = >1IH,PO, + H,0O 8.3 n
56  >IIOH + H3PO, = >IIHPO, + H,0 + H' 3.38 n
57  >IIOH + H3PO, = >IIPO,* + H,0 + 2H* -5.98 n
58 >|IOH + H3AsO,4 = >1IH,AsO, + H,O 6.5 o
59  >IIOH + H3AsO, = >IIHAsO, + H,O + H* 3.25 0
60  >IIOH + H3AsO4 = >11AsO,* + H,0 + 2H* -1.95 0
61  >llIOH + H3AsO; = >IIH,AsO; + H,0O 4.49 0
62  >llOH + H3AsO; = >IIHAsO; + H,O + HY -1.85 0
63  >IIOH + H3AsO;5 = >11AsOz* + H,0 + 2H* -11.2 0
64 >0+ Na'=>IIONa 0.78 p
65 >0+ K'=>IIOK 1.17 p
66 >0+ Mg** = >IlOMg* 2.17 p
67  >IlO0 +Ca* =>llOCa" 2.9 p
68  >PySH + H3AsO, = >PySH;AsO, 3.87 q
69  >PySH + H3AsO; = >PySH;AsO3 3.22 q
70 >PomOH + H3AsO3; = >PomOH;AsO; r
71 >PomOH + HAsO,* = >PomOH,As0,* r

References: a, Nordstrom and Archer (2003); b, Essington (1988); c, Bothe and
Brown (1999); d, Boudreau (1997); e, Seving Sengér et al. (2007); f, Davison (1991); g, Dixit
and Hering (2003); h, Wilkie and Hering (1996); i, Appelo et al. (2002); j, Romero-Gonzalez
et al. (2007); k, Fukushi and Sverjensky (2007); I, Sg et al. (2008); m, Sg et al. (2012); n,
Manning and Goldberg (1996); o, Manning and Goldberg (1997); p, Polubesova and Nir
(1999); g, Wolthers et al. (2005); r, this study.

Concerning HFO, only one site type was defined (>FeOH), accordingly to Wilkie and
Hering, (1996) and the reaction mechanism was monodentate binding, as demonstrated by
EXAFS for a system at high Fe/As ratio (100-1000) by Waychunas et al., (1993).
Contrariwise, calcite was modeled in the CCM model with “strong” (>sCaCO3") and “weak”
(>CaCOz3) sites (Sg et al., 2008, 2011). lllite, previously suggested as the main clay in the
Toulon Bay, was modeled in CCM model (Manning and Goldberg, 1996, 1997). Arsenite and
arsenate adsorption on iron sulfide compounds was evidenced (Bostick and Fendorf, 2003;

Wolthers et al., 2005). The site density of pyrite was calculated around 3.7 sites nm™ and the
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BET surface area was estimated close to 41 m2 g™ (Bostick and Fendorf, 2003). The As
adsorption on disordered mackinawite was characterized by a Kq value of 9 and 2 for As and
As"' respectively (Wolthers et al., 2005). In order to use this parameter as an input for
PHREEQC, these Kq4 values were converted to adsorption constants by taking account of the
site density. Proposed reactions and calculated adsorption constants values used in this study

were confirmed by Wolthers et al. (personal communication).

B [> B — A]
~ [A7] x [> Br]

For: A +>B =>B-A

- [Aree] _[Ar]1=[>B—-A] _ [A7] )
‘¢ [Aadsorbed ] a [> B — A] a [> B — A]

And

1

K= &+ D> B

Then
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Figure B.1: Estimated contents of the sediment main components at stations 3, 12 and 15.
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Figure B.2: Main fluorescence components determined by PARAFAC treatment.
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Figure B.3: Total (closed symbols) and 0.1 M-NaOH (open symbols) extracted amount of As (circle) and POM (square) measured at stations 3,

12 and 15.
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ANNEXES C: COMPLEMENTS AU CHAPITRE V

C-1. Materials and methods

C-1.1. Study site and sampling

Samples were collected in Toulon Bay, located on the French Mediterranean coast.
The semi-closed situation, low tide, intermittent fresh water input in addition to high
anthropogenic activities have resulted in a high multi-contamination of the ecosystem,
especially in sediments (Tessier et al., 2011; Cossa et al., 2014; Pougnet et al., 2014). Fig. V-1
represents Toulon Bay map with the location of three main anthropogenic activities (Navy,
civil harbour, aquaculture) and the two urban river outlets (Las and Eygoutier). As previously
detailed (Tessier et al., 2011), different sampling campaigns were conducted in 2008 and
2009 to get an exhaustive mapping of Toulon Bay's surface sediments, 54 stations being
sampled using an interface corer (Fig. \V-1). The corresponding samples were analysed for
main trace metals total contents (Tessier et al., 2011), Hg/MeHg (Cossa et al., 2014) and
Sn/butyl-Sn compounds (Pougnet et al., 2014).

In order to study trace metals sedimentary dynamic over both spatial (i.e. gradient of
pollution) and temporal (i.e. seasons) variations, three specific stations (3B, 12, 15, Fig. V-1)
were selected for further studies, considering the following specificities: station 3B is located
in the Navy area, station 12 is close to a former Navy submarine base and station 15 is located
close to fish/mussel farming area. Previous studies (Tessier et al., 2011; Dang et al., 2014)
have evidenced that station 3B sediments were highly mixed, leading to an abnormal deep
extension of the Fe/Mn-reactive layer and station 12 sediments were moderately mixed,

resulting in buried contaminations peaks at -40 and -50 cm.

Sampling campaigns were performed by the assistance of the French Navy. For each
campaign, sediments, overlying water (i.e. few cm above the SWI) and seawater column were
sampled by divers. Samples from stations 3B and 15 were collected in February 2013 and
October 2009. , respectively 10 campaigns were realized at station 12 in July 2009, April
2011 and every 2 months from May 2012 to July 2013 (Dang et al., 2014).

Sediments were recovered with an interface corer (10-cm diameter and 1-m long

Plexiglass® tube) and only SWI well-preserved cores were kept. In May 2012, triplicate cores
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were collected to assess the intra-site variation, in comparison with the expected seasonal
variation. pH and Eh were measured with a 1-cm vertical resolution on separated predrilled
cores using specific electrodes (Dang et al., 2014). The sediment cores were sliced each 2 cm
under inert atmosphere (N,) and centrifuged (4000 rpm, 15 min, 20°C, Sigma 3-18K).
Porewater was recovered also under glove-box by filtration (0.2-um on-line syringe filters,
cellulose nitrate, Sartorius) and stored in the required vessels for further chemical analysis.

For each sampling campaign, seawater column samples were collected by divers
filling 1L-FEP bottles at 0.5, 2.5, 5 and 10 m from the surface. Overlying water was sampled
from a devoted sediment core, having a well-defined SWI, with a combination of parallel
syringes to simultaneously recover water at 2, 5 and 15 cm above the SWI (Dang et al., 2014).
Water samples were then filtered (0.2-um on-line syringe filters) and stored in required

vessels.

Samples for dissolved organic matter analysis were stored in pre-calcinated (4h,
450°C) glass tube (24 mL with Teflon/silicon septum, Wheaton) and preserved with NaN3;
(ImM final concentration, Sigma Aldrich). All the material used for minor/trace elements
analysis was carefully pre-cleaned (10% HNO;3; (Pro Analysis, Fisher Scientific), rinsed at
least three times by MQ (18.2 MQ, Millipore) water and filled with 0.2% HNO3 (s.p., Merck)
until use. Protocol for Fe, Mn and SO, overlying/porewater analysis was described elsewhere
(Dang et al., 2014). For sulfide analysis, 1 mL of porewater was added in 2-mL Eppendorf®
tube containing 0.5 mL of trap solution (ZnCl,, gelatin, chloroform, (Metzger et al., 2007)).
For minor and trace elements analysis by HR ICP-MS, an aliquot of samples was stored in 6-
mL HDPE tubes. Aliguot of water column and overlying water samples was stored in 60-mL
FEP bottles for trace metals analysis by voltammetry. All the samples for minor and trace
elements analysis were stored in acid condition (0.2% v/v, HNOg3, s.p. Merck). Liquid
samples were kept in the dark at 4°C until analysis and solid fraction was placed in HDPE
bottles, freeze-dried, 2-mm sieved and kept deep frozen (-18°C) until use.

C-1.2. Sediment analysis

Semi-total elements contents were measured after aqua regia and microwave
digestion, according to a previously described protocol and validated using PACS-2 certified
material (National Research Council of Canada; n = 20, accuracy between 0.9 and 7%
according to the considered elements; Tessier et al., 2011). Selective extractions (ascorbate
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solution, acid and alkaline solution (1M HCI and 0.1M NaOH, respectively)) were also
performed on the sediment samples. Ascorbate extraction at pH 8.2 was carried out to
selectively extract the elements associated to the poorly crystalline Fe (oxy)hydroxides (Paul
et al., 2009). Acid extraction (1M HCI, s.p. Merck) was performed to assess the potential
bioavailability and mobility of major and trace elements (Larrose et al., 2010). Alkaline
conditions are known to efficiently extract a significant fraction of particulate organic matter
(POM), Al, P, As and a lower fraction of trace metals (Ho et al., 2012). More details about

protocols and cautions were presented elsewhere (Dang et al., 2014).

The concentrations of minor/trace elements (Al, Ag, As, Ba, Be, Bi, Cr, Cs, Cu, Cd,
Co, Fe Li, Mn, Mo, Ni, Pb, Rb, Sb, Sn, Sr, Ti, Tl, U, V, Zn) in all extracts were analyzed by
High Resolution Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometer (HR ICP-MS, Element 2,
Thermo Finnigan; Lenoble et al., 2013).

C-1.3. Porewater and seawater analysis

Dissolved Organic and Inorganic Carbon (DOC and DIC) concentrations were
determined using a TOC-V sy analyzer (Shimadzu) (Dang et al., 2014). UV-Vis absorbance
spectra (200-600 nm, slit 0.5 nm) were recorded using a double beam UV-1800
spectrophotometer (Shimadzu) on 1-cm quartz SURPRASIL® cuvette. The MQ water was
used as reference solution. More details were presented in Dang et al. (under revision).
Absorbance measured at 254 nm (Azs4), 355 nm (Aszss) and DOC were used to calculate E,/E;
ratio (Wang et al., 2009) and SUVA,s4 (Weishaar et al., 2003) which indicate the mean
molecular weight of DOM and its aromaticity, respectively.

Soluble sulfide (XHS") were performed by the method described in Metzger et al.
(2007). HR ICP-MS was used for the determination of dissolved minor/trace elements (Al,
As, Ba, Be, Bi, Cr, Cs, Cu, Co, Fe Li, Mn, Mo, Ni, Pb, Rb, Sb, Sn, Sr, Ti, Tl, U, V, Zn)
concentrations in porewater. Ag and Cd concentrations in porewater were not determined by
ICP due to the too high matrix/interference effects associated to low levels. Trace
concentrations of Cd, Cu, Ni, Co, Pb and Zn in overlying water and seawater were measured
by voltammetric method (Differential Pulse Anodic Stripping Voltammetry (DPASV) for Cd,
Cu, Pb and Zn and Adsorptive Differential Pulse Cathodic Stripping Voltammetry (ADPCSV)
for Ni and Co using nioxime (10° M) as a complexing ligand). Measurements were

performed on a fully-automated system based on homemade autosampler, Autolablll
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(EcoChemie) potentiostat and VA663 (Metronm) mercury drop electrode, controlled by
GPES 4.9 software (EcoChemie). Details about instruments, analysis conditions and data

treatment were provided elsewhere (Louis et al., 2009a; Oursel et al., 2013).
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C-2. Supporting information

Table C.1: Implemented reactions in minteq database of PHREEQC.

# Reactions Log K Ref.
Sulfate/sulfide
1 HS + 4H,0 = SO,* + 9H" + 8¢” -34 a
2 HS + H* = H,S 6.98 b
3 HS =S* + H* -18.57 c
Dissolved copper and lead interactions
4 Cu* +e =Cu* 2.7 d
5 Cu" +S* =CuS 25.99 e
6 Cu* + S% + H+ = Cu(HS) 27.72 e
7 Cu* + 25% + 2H+ = Cu(HS)," 53.86 e
8 Cu* + 3S% + 3H+ = Cu(HS)s* 74.28 e
9 Cu* +4S% + 4H+ = Cu(HS),> 94.4 e
10 Pb* + S% = PbS 22.17 e
11 Pb** + S* + H" = Ph(HS)" 23.9 e
12 Pb%* + 2S% + 2H* = Pb(HS), 50.04 e
13 Pb** + 3S% + 3H* = Pb(HS)3 70.46 e
14 Pb%* + 4S% + 4H" = Pb(HS),* 90.58 e
Solid precipitation
15 Sulfur; S+ H" + 2" = HS- 2.2 f
16 Covellite: CuS + H* = Cu®* + HS’ -22.27 g
17 Chalcocite: Cu,S + H" = 2Cu* + HS” -34.6 h
18 PbS(am): PbS + H" = Pb** + HS’ -13.8 i
19 Galena: PbS + H" = Pb*" + HS’ -12.25 j
20 Anglesite: PbSO, = Pb®* + SO4% -7.79 K
21 Pb(OH),: Pb(OH), = Pb** + 20H -15.3 k
22 PbCO3: PbCO;3 = Pb** + COz” -13.2 K

References: a, (Stumm and Morgan, 1981); b, (Boudreau, 1997); c, (Schoonen and Barnes,
1988); d, (Emerson et al., 1983); e, (Balistrieri et al., 1992); f, (Jacobs and Emerson, 1982); g,
(Shea and Helz, 1988); h, (Martell and Smith, 1977); i, (Villegas-Jiménez, 2000); j, (Uhler
and Helz, 1984); k, (Martell et al., 2002)
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Figure C.1: Representation of two principal components (PC) obtained by PCA treatment of the dataset on (a) 33 elements and (b) 130 sediment
samples. On the right figure, cross, circle, square symbols represent sediments cores of stations 3B, 12 and 15, respectively. Grey and black
symbols (circle and square) represent sediments below -10 cm and sediments from SWI to -10 cm layer, respectively. Surface sediments (54
stations, 0-5 cm) from the small and large parts of the Toulon Bay are depicted by black and open triangles, respectively.

9t (b) 7
Sediments

6 F below -10 cm -

3r Sr\]
o\o Terrigenous o\o
[{e} elements ©
o o Fe ‘
© © 0k o A .
N N A AA .

Little bay A‘A

N N surface sediments
(@] Ca O A A
o Cﬁc Y o 3+ S

- 4 Ca

Marine - A
element A Station 3
1 -6 I Pb .
_ Hg
-9 —
-0.8 0.4 0.0 -9 6 -3 0 3 6 9
PC1 44.36 % PC1 44.36 %

266



ANNEXES C : COMPLEMENTS AU CHAPITRE V

Figure C.2a: Total concentration of Ba and P as a function of Al in 130 samples all around
the Toulon Bay. Cross, circles, square symbols represent sediment cores of stations 3B, 12
and 15, respectively. Grey and black symbols (circle and square) represent sediments below -
10 cm and sediments from SW1 to -10 cm layer, respectively. Surface sediments (54 stations,
0-5 cm) from the small and large parts of the Toulon Bay are depicted by black and open

triangles, respectively.
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Figure C.2b: Relationship of anthropogenic Ba, P ({Baantnr} and {Pantnr}) and Cu in

the small Toulon bay. The symbols are the same as previously described.
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Figure C.3: 3D Representation of the three principal components (PC) obtained by PCA

treatment of the dataset on 24 elements and 194 selectively-extracted fractions of sediments at
stations 3B, 12 and 15.
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Figure C.4: Contour plots of Co, Mn, Cu, DOC, Ni, Pb and sulphide depth profiles of the 10 sampling campaigns at station 12.
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Figure C.5: Temporal variations of Ba/NH," and Ba/DIC molar ratio recorded at station 12. The correlation coefficients were shown for each

campaign.

1 4 I T T

Ba/NH," molar ratio x10*

12

10

r? 0.94

r: 0.85

r:0.90 rz0.85

r 0.69

r? 0.96

r20.92

r? 0.98

May Jul Sep Nov Jan
2013

Mar

May Jul

14

12

10

2013

Ba/DIC molar ratio x10°
2 0.95 r*0.96
r: 0.85
= 0.85 r20.78 r2 0.98
- r2 0.90 r20.98 I
May Jul Sep Nov Jan Mar May Jul

270



ANNEXES D : COMPLEMENTS AU CHAPITRE VI

ANNEXES D: COMPLEMENTS AU CHAPITRE VI

D-1. Materials and methods

D-1.1. Study site and sampling

The Toulon Bay hosts a large urban area on the French NW Mediterranean coast
where various anthropogenic activities (Navy/civil harbours, aquaculture, urban sewage
release, industries...) have resulted in severe multi-contamination of the ecosystem, especially
in sediments (Tessier et al., 2011; Cossa et al., 2014b; Dang et al., 2014; Pougnet et al., 2014).
Two urban river outlets (Las and Eygoutier Rivers) represent the main freshwater inputs to
the bay, located on the north shore, whereasthe main anthropogenic activities cover large
areas around the Toulon Bay (Fig. VI-1).

The studied sediments were collected at 54 stations covering the whole bay using an
interface corer (10-cm diameter and 1-m long Plexiglass® tube; Fig. \VI-1) with the support of
French Navy (boats, materials, divers), as detailed elsewhere (Tessier et al., 2011; Dang et al.,
2014). Briefly, for each site, duplicate cores were sliced for surface sediments (0-5 cm) and
slices were pooled, homogenized in HDPE 1-L bottles and deep-frozen (-18°C). Moreover,
five specific stations (MIS, 3B, 12, 15 and 23, Fig. \VI-1) were investigated to collect interface
sediment cores (~50 cm). Only cores with SWI well-preserved were kept. The stations MIS
and 3B are located in the Navy area, the station 12 is close to a former Navy submarine base
and the station 15 is in the aquaculture area. Finally, the station 23 is situated in the large bay,
in front of the Eygoutier River outlet. The interface cores were sliced each 2 cm under inert
atmosphere (Ny). Slices were then centrifuged (4000 rpm, 15 min, Sigma 3-18K). Porewater
was recovered in a glove-box by filtration (0.2-pum on-line syringe filters, cellulose nitrate,
Sartorius) and stored in the adapted vessels. The solid fraction was deep-frozen in HDPE

bottles, freeze-dried, 2-mm sieved and kept deep-frozen (-18°C) until analysis.

To evaluate the surface (0.5 m) distribution of Pb concentrations in the water column
of Toulon Bay, water samples were collected at 40 stations covering the whole bay in early
summer (June 24™ 2013) and winter (February 17" 2014). At each station, raw (unfiltered)
and filtered (0.2 um cellulose nitrate filter, Sartorius) seawater samples were stored in FEP
bottles (Nalgene), previously acid-cleaned (10% HNO3, pro analysis), thoroughly rinsed with
mQ water (18.2 MQ, Millipore) and acid-conditioned (0.1% HNOs, s.p., Merck) before being
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rinsed with raw/filtered water from the site. Samples were acidified (0.2%, HNOg;, s.p.,
Merck) and digested for 24h under UV irradiation (100W, (Louis et al., 2009)) to assess the
total acid-leachable (hereafter considered as "total™) and the dissolved trace metal
concentrations. Additional surface water (0.5 m) was sampled in 2-L HDPE pre-cleaned

bottles at 6 stations the 21% of October 2013 (Fig. VVI-1) to analyse Pb isotopic signature.

Mussels (35-65 mm, Mytilus galloprovincialis) were sampled in the aquaculture area
close to the station 15 within the framework of the RNO/ROCCH program since 1979.
Samplings were performed seasonally until 2002 and twice a year (February and November)
since 2003. The mussels were depurated for 24 h in a polyethylene aquarium filled with
filtered seawater from the station. The soft tissues were separated from shell, freeze-dried and
deep-frozen (-20°C).

D-1.2. Sediment and mussel samples analysis

Semi-total element concentrations in sediments were measured after aqua
regia/microwave digestion according to a previously described protocol and validated using
PACS-2 certified materials (National Research Council of Canada; accuracy between 0.9 and
7% according to the considered element; Tessier et al., 2011). Mussel (Mytilus
galloprovincialis) samples from Lazaret Bay were taken from the French national mussel
watch project (RNO/ROCCH) sample bank operated by IFREMER. Samples were available
as dried powder. Aliquots (150 — 205 mg) were digested with 8 mL of HNO3 (ultrapure),
under microwave using a MARS-5 (CEM Corporation) equipped with a carousel holding 12
Teflon vessels and controlled both on temperature and pressure. Digests were then diluted to
50 mL with mQ (18.2 MQ) before analysis.

Lead concentrations in sediment extracts (54 from surface cartography, 125 from
interface cores) were analyzed by High Resolution Inductively Coupled Plasma Mass
Spectrometer at RBI laboratory (HR ICP-MS, Element 2, Thermo Finnigan, more details in
Lenoble et al., 2013).

Stable Pb isotopes (**°Pb, 2’Pb, ®®Pb) were measured by quadrupole ICP-MS (1) on a
representative set of sediments samples (34 surface sediments, 53 from interface cores) at
EPOC-Bordeaux laboratory (XSeries 2, ThermoScientific, more details in Petit et al. (2013));
and (2) on mussels extracts at LBCP-IFREMER laboratory (Element X series, Thermo
Electron Corporation). Mass bias and instrumental drift were corrected with a standard
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bracketing method by analyzing NIST SRM-981 certified reference material every 2 samples.
The 2°’Pb/?°Pb and 2®Pb/?°®Pb internal relative standard deviation were in the range of 0.16-
0.24% (n = 192) and 0.10-0.16% (n = 10) for sediments and mussels analysis, respectively.
Accordingly, the standard deviation on Pb isotopes ratio wasn't plotted in the following

figures as it falls within the symbol size.

D-1.3. Seawater sample analysis

Total and dissolved Pb concentrations in seawater samples were determined by
Differential Pulse Anodic Stripping Voltammetry (DPASV). More details on instruments and
analytical procedure were described elsewhere (Oursel et al.,, 2013). Fe and Mn
concentrations in water samples from sediment resuspension experiments (see part 2.4) were
measured by HR ICP-MS.

Seawater samples for analysis of Pb isotopes analysis were filtered (0.45 pm,
polycarbonate, Nucleopore) in a laboratory clean room, under nitrogen pressure. Filtrates
were acidified (0.1% HNO3 s.p.) and stored in polyethylene bottles protected by double bags.
Lead extraction from the seawater matrix was performed by dithiocarbamate chelation,
extraction into an immiscible organic solution and back-extraction with diluted HNO;
following an adapted protocol of (Danielsson and Magnusson, 1982), as described by
(Chiffoleau et al., 2004). In brief, a sample aliquot (400 - 500 g) was buffered to pH 5.5 with
ammonium acetate (ultrapure) solution. APDC/DDDC chelating solution was then added and
shaken to homogenize. Freon was added next and shaken vigorously. After phase separation,
the freon phase was carefully collected. This freon extraction step was repeated twice.
Collected organic phase was then treated with 0.5 mL HNO3 (ultrapure) and 2 mL mQ water
to degrade the dithiocarbamate chelates. After vigorous shaking and phase separation, the
aqueous phase was collected. 1 mL of the extract was diluted to 5 mL with mQ before
analysis. Stable Pb isotope ratios were measured according to the same procedure as mussel

digest samples.

D-1.4. Sediment resuspension experiments

In order to assess the potential of Pb mobilization during sediment resuspension events
(e.g. storm, boat traffic, dredging ...), experiments were performed in laboratory using
sediments from various sites presenting a large range of contamination. Sediment cores were

collected at stations MIS, 3B, 12 and 15 as previously described, sliced under N, conditions,
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and aliquots of surface/suboxic (0-2 cm, stations MIS, 3B, 12 and 15) and deep/anoxic (20-22
and 30-32 cm for stations 3B and MIS, respectively) sediments were kept under
inertatmosphere until the start of the resuspension experiments. The solid/liquid (S/L) ratio
was setup to ~1 g L™ (expressed in dry weight), a value close to in-situ levels of SPM
measured during surface sediment reworking (personal data). Sediment aliquots were then
transferred into pre-cleaned 1L or 2L FEP bottles (Nalgene), and filled with the corresponding
unfiltered surface (0.5 m) seawater from each sampling station. FEP bottles were then
immediately submitted to head-over-head agitation (15 rpm, Heidolph Reax 20) for 2 weeks.
After 10 different contact times (5, 15, 30 min, 1, 3, 7 h, 1, 2 days and 1, 2 weeks), agitation
was stopped for few minutes in order to allow particles settling, then a 50 mL aliquot was
sampled from the surface of the supernatant using pre-cleaned syringes and FEP tube,
immediately filtered through 0.45 um filters (hydrophilic PTFE, Millex LCR, Millipore),
stored in 60 mL FEP bottles, acidified (0.2% HNO3, suprapur, Merck) and UV digested as
previously described, before dissolved Pb, Mn/Fe concentrations measurement. To minimize
S/L ratio variations, 50 mL of unfiltered ambient seawater were injected at each sampling
time. In order to maintain stable oxic conditions (i.e. as encountered in the bay water column
during sediment resuspension due to dredging or boat traffic), FEP bottles were opened at
least once a day during the two weeks. Parallel resuspension batches were performed in
separate HDPE bottles to monitor the daily variations of physico-chemical parameters (T, pH,

Eh, dissolved O,) using multi-probes (Hach Lange), without sample contamination.
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D-2. Supporting information

Table D.1: The Pb stable isotope ratios (“°Pb/?’Pb and 2°°Pb/*®®Pb) of different Pb sources.

“pp/A’pp  “°pp/Pph Sample type Reference
1.1730 0.4780 Sediment pre 1870 (Hamilton and Clifton, 1979)
1.1770 0.4810 Sediment pre 1870 (Hamilton and Clifton, 1979)
1.1970 0.4840 Pre/early industrial sediments (Monna et al., 1997)
1.2100 0.4864 Inland whole soil (Harlavan et al., 2010)
1.1900 0.4840 Emission pre1992 (Harlavan et al., 2010)
1.2002 0.4833 Miocene rock and soil (Monna et al., 1995)
= 1.1783 0.4768 Pelagic sediments (Chow and Patterson, 1962)
5 1.2028 0.4869 Miocene carbonate (Luck and Othman, 1998)
T 1.2046 0.4868 Palaeocene carbonate (Luck and Othman, 1998)
Z 1.2019 0.4856 Soil carbonate (Luck and Othman, 1998)
1.2219 0.4872 Miocene silicate (Luck and Othman, 1998)
1.2043 0.4840 Palaeocene silicate (Luck and Othman, 1998)
1.2034 0.4848 Soil silicate. (Luck and Othman, 1998)
Mean 1.1947 0.4832
Minimal 1.1730 0.4768
Maximal 1.2219 0.4872
1.1158 0.4665 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
1.1219 0.4680 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
1.1094 0.4647 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
1.1091 0.4649 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
1.1123 0.4653 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
1.1124 0.4658 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
1.1212 0.4676 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
1.1219 0.4680 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
S 1.1211 0.4681 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
?, 1.1159 0.4668 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
I= 1.1181 0.4672 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
@ 1.1069 0.4643 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
.g 1.1008 0.4629 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
+ 1.1221 0.4681 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
-g 1.1342 0.4709 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
= 1.1319 0.4706 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
1.1042 0.4638 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
1.1453 0.4721 Airbone Particulate matter (Monna et al., 1997)
1.1150 0.4662 Emission post1992 (Harlavan et al., 2010)
1.1530 0.4744 Emission Cairo (Harlavan et al., 2010)
1.1230 0.4671 Emission Turkey (Harlavan et al., 2010)
Mean 1.1196 0.4673
Minimal 1.1008 0.4629
Maximal 1.1530 0.4744
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1.1549 0.4736 impacted soil-Pb, Zn refinery (Cloquet et al., 2006)
1.1576 0.4738 impacted soil-Pb, Zn refinery (Cloguet et al., 2006)
1.1569 0.4737 impacted soil-Pb, Zn refinery (Cloquet et al., 2006)
1.1563 0.4735 impacted soil-Pb, Zn refinery (Cloquet et al., 2006)
1.1565 0.4737 impacted soil-Pb, Zn refinery (Cloquet et al., 2006)
1.1579 0.4741 impacted soil-Pb, Zn refinery (Cloquet et al., 2006)
1.1565 0.4737 impacted soil-Pb, Zn refinery (Cloguet et al., 2006)
1.1574 0.4739 impacted soil-Pb, Zn refinery (Cloguet et al., 2006)
n 1.1583 0.4743 impacted soil-Pb, Zn refinery (Cloquet et al., 2006)
-f:’ 1.1575 0.4741 impacted soil-Pb, Zn refinery (Cloquet et al., 2006)
GC-’ 1.1584 0.4743 impacted soil-Pb, Zn refinery (Cloguet et al., 2006)
% 1.1667 0.4767 impacted soil-Pb, Zn refinery (Cloquet et al., 2006)
= 1.1633 0.4755 impacted soil-Pb, Zn refinery (Cloquet et al., 2006)
8 1.1040 0.4638 Slag-Ph, Zn refinery (Cloquet et al., 2006)
% 1.1305 0.4712 dust-Pb, Zn refinery (Cloquet et al., 2006)
1.1273 0.4706 dust-Pb, Zn refinery (Cloquet et al., 2006)
1.1176 0.4672 Fe-Mn metallurgy plant (Véron et al., 1999)
1.1064 0.4635 Fe-Mn metallurgy plant (Véron et al., 1999)
1.1099 0.4643 Fe-Mn metallurgy plant (Véron et al., 1999)
1.1336 0.4703 Lead smelter (Véron et al., 1999)
1.1323 0.4700 Lead smelter (Véron et al., 1999)
Mean 1.1438 0.4717
Minimal 1.1040 0.4635
Maximal 1.1667 0.4767
1.0693 0.4550 (Monna et al., 1997)
1.0806 0.4580 (Monna et al., 1997)
1.0942 0.4604 (Monna et al., 1997)
1.0942 0.4607 (Monna et al., 1997)
GC') 1.0753 0.4565 (Monna et al., 1997)
% 1.0878 0.4592 (Monna et al., 1997)
% 1.0736 0.4563 (Monna et al., 1997)
O 1.0856 0.4588 (Monna et al., 1997)
1.0943 0.4602 (Monna et al., 1997)
Mean 1.0839 0.4584
Minimal 1.0693 0.4550
Maximal 1.0943 0.4607
1.1840 0.4799 (Farmer et al., 1999)
1.1809 0.4786 (Chlaradlgo%%d) Cupelin,
= 1.1675 0.4778 (De Vleeszcgg;)wer etal.,
8 1.1700 0.4776 (Walraven et al., 1997)
- 1.1550 0.4779 (Diaz-Somoano, 2009)
8 1.1800 0.4830 (Walraven et al., 2013)
g 1.1740 0.4820 (Walraven et al., 2013)
S 1.1810 0.4820 (Walraven et al., 2013)
LLl 1.1710 0.4800 (Walraven et al., 2013)
1.1710 0.4790 (Walraven et al., 2013)
1.1770 0.4820 (Walraven et al., 2013)
1.1820 ‘ 0.4830 (Walraven et al., 2013)
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1.1800 0.4830 (Walraven et al., 2013)
1.1840 0.4830 (Walraven et al., 2013)
1.1820 0.4840 (Walraven et al., 2013)
Mean 1.1760 0.4808
Minimal 1.1550 0.4776
Maximal 1.1840 0.4840
1.2226 0.4991 (Véron et al., 1999)
é 1.2064 0.4953 (Véron et al., 1999)
S 1.1944 0.4922 (Véron et al., 1999)
c=5 -E 1.1829 0.4886 (Véron et al., 1999)
D © 1.1786 0.4869 (Véron et al., 1999)
E Q 1.1897 0.4904 (Véron et al., 1999)
L Mean 1.1958 0.4921
) Minimal 1.1786 0.4869
Maximal 1.2226 0.4991
1.1540 0.4742 French southern cities/villages ~ (Luck and Othman, 1998)
1.1620 0.4755 French southern cities/villages  (Luck and Othman, 1998)
1.1552 0.4772 French southern cities/villages  (Luck and Othman, 1998)
1.1543 0.4734 French southern cities/villages  (Luck and Othman, 1998)
1.1673 0.4766 French southern cities/villages ~ (Luck and Othman, 1998)
1.1600 0.4741 French southern cities/villages (Monna et al., 1995)
. 1.1609 0.4738 French southern cities/villages (Monna et al., 1995)
% 1.1600 0.4743 French southern cities/villages (Monna et al., 1995)
g 1.1613 0.4752 French southern cities/villages (Monna et al., 1995)
p 1.1547 0.4741 French southern cities/villages (Monna et al., 1995)
8 1.1585 0.4737 French southern cities/villages (Monna et al., 1995)
5 1.1476 0.4722 French southern cities/villages (Monna et al., 1995)
1.1494 0.4724 French southern cities/villages (Monna et al., 1995)
1.1479 0.4734 French southern cities/villages (Monna et al., 1995)
1.1578 0.4741 French southern cities/villages (Monna et al., 1995)
1.1577 0.4745 French southern cities/villages (Monna et al., 1995)
Mean 1.1587 0.4743
Minimal 1.1476 0.4722
Maximal 1.1673 0.4772
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ANNEXES D : COMPLEMENTS AU CHAPITRE VI

Figure D.1: Pb stable isotope ratios (**Pb/*’Pb and 2*°Pb/?®Pb, circle and square,
respectively) and Pb contents depth profiles (diamond) at 50-cm interface core of stations 3B
and 23. The filled areas with increasing grey scale indicate specific signature of industrial Pb,
leaded gasoline and natural Pb, respectively. The full and dashed lines represent the variation
range and the average value of the Pb isotopes ratios recorded in surface sediments (n = 54) of
Toulon Bay, respectively.
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ANNEXES D : COMPLEMENTS AU CHAPITRE VI

Figure D.2: The Pb stable isotope ratios (**°Pb/?’Pb and 2°Pb/*®Pb) of different Pb sources.
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ANNEXES D : COMPLEMENTS AU CHAPITRE VI

Figure D.3: Time variation of pH, dissolved Pb, Fe and Mn concentrations released during
sediment resuspension simulation using sediments from station 3B. The open circles illustrate
the initial values measured in seawater. The grey circles represent the contribution of

porewater dilution and the black circles represent the measured values at 10 contact time.
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ANNEXES D : COMPLEMENTS AU CHAPITRE VI

Figure D.4: Assessment of the contribution of ™°P°%Mph source in Pb contamination of Toulon Bay's surface sediments (see text for more
details).
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DYNAMIQUE  SEDIMENTAIRE ET  MECANISMES DE  TRANSFERTS DES
METAUX/METALLOIDES DANS UN ECOSYSTEME CONTAMINE : LA RADE DE TOULON

Résumé : Les écosystemes cOtiers méditerranéens sont soumis & de multiples sources de
contamination (activités agricoles, industrielles et touristiques) impactant a des degrés divers les
compartiments environnementaux (colonne d'eau, sédiments, biota, ...). En particulier, des études
précédentes ont démontré que les sédiments de la Rade de Toulon présentent un niveau de multi-
contamination tres important, qui pourrait avoir des conséquences non-négligeables sur I'écosysteme
cotier, ce qui nécessite la réalisation de différentes études complémentaires visant a mieux comprendre
les processus régissant le transfert potentiel des polluants vers le milieu environnant. Dans ce contexte,
les objectifs de cette thése consistent a étudier les processus contrdlant la dynamique des polluants
inorganiques dans la colonne sédimentaire et a l'interface eau/sédiment et a évaluer leur remobilisation
potentielle vers la colonne d'eau. Trois modes principaux de dispersion peuvent conduire a une
remobilisation des contaminants: (1) la diagenese précoce mobilisant des éléments nutritifs et des
éléments traces métalliques et métalloides, (2) la remobilisation des contaminants lors de remises en
suspension sédimentaire, et (3) le flux diffusif a l'interface eau/sédiment en lien avec la mobilité des
contaminants dans la colonne sédimentaire. Pour atteindre ces objectifs, ce projet de thése combine
des approches in-situ (carottage d'interface, extraction de I'eau interstitielle, traitement/analyse des
eaux interstitielles et des fractions solides, ...), des expériences en laboratoire (suivi cinétique de la
remobilisation des contaminants lors des mélanges cau/sédiment, extractions séquentielles...), des
outils de modélisation (calcul de la spéciation chimique, simulation de la partition dissous/particulaire,
simulation des profils sédimentaires, réactivité de la matiére organique, ...) ainsi que le tragage des
sources de contamination et de leur transfert entre différents compartiments environnements a l'aide
des isotopes stables du Pb. Ces travaux ont été réalisés en étroite collaboration avec le LASEM et avec
la contribution de différents partenaires (EPOC/Université de Bordeaux, Ruder Boskovié¢
Institut/Croatie, CAM/Université de Lausanne/Suisse, IFREMER, IRSN, ...).

Mots-clés : rade de Toulon, dynamique sédimentaire, processus de transfert, diagénese précoce,
éléments traces métalliques et métalloides, matiére organique.

SEDIMENTARY DYNAMICS AND TRANSFER MECHANISMS OF METALS/METALLOIDS
WITHIN A CONTAMINATED ECOSYSTEM: TOULON BAY

Abstract : Mediterranean coastal ecosystems are exposed to several contamination sources
(agricultural, industrial and touristic activities) impacting the environmental compartments (water
column, sediment, biota ...) at various scales. Some previous studies showed, in particular, that the
sediments of Toulon Bay present important contents of several contaminants, which may have non-
negligible impacts on the coastal ecosystem, and which require further studies to better understand the
processes governing the potential pollutants transfer to the surrounding environment. In this context,
the objectives of this PhD are to study the processes controlling the inorganic pollutants dynamic in
the sediment column and at the sediment/water interface and to assess their potential remobilization to
the water column. Three main modes of dispersion can lead to contaminants remobilization : (1) the
early diagenesis mobilizing nutrients, trace metals and metalloids, (2) the contaminants remobilization
during sediment resuspension events, and (3) the diffusive flux from the sediment/water interface due
to the sedimentary mobility of contaminants. To achieve its goals, this PhD project combines in-situ
approaches (interface coring, extraction, treatment and analysis of porewater and solid fractions, ...),
laboratory experiments (kinetic monitoring of contaminants remobilization during sediment
resuspension, sequential extractions, ...), modeling tools (chemical speciation calculation,
dissolved/particulate partition simulation, depth profiles simulation, organic matter reactivity, ...) and
contamination sources tracking and transfer between various environmental compartments using Pb
stable isotopes. These studies were performed in close cooperation with the LASEM and with the
contribution of different partners (EPOC/University of Bordeaux, Ruder Boskovi¢ Institute/Croatia,
CAM/University of Lausanne/Suisse, IFREMER, IRSN, ...).

Keywords : Toulon Bay, sedimentary dynamics, transfer process, early diagenesis, metallic and
metalloid trace elements, organic matter.



