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Les estuaires et les zones côtières sont des écosystèmes clefs dans la compréhension du 

cycle global du carbone (Cai et al., 2011 ; Bauer et al., 2013). Ces interfaces entre milieux 

continental et océanique constituent moins de 10% de la surface de l’océan global (Laruelle et 

al., 2013), pourtant leur impact sur les flux de carbone est très important (Raymond et Bauer, 

2000 ; Bianchi et al., 2011). Parmi les apports de matière continentale transitant par ces 

écosystèmes, la matière organique dissoute (MOD) constitue un des principaux vecteurs de 

carbone à l’océan. Les flux d’origine terrestre, estimés entre 0,2 et 0,4 Gt C par an, suffisent à 

expliquer un renouvellement de la MOD océanique en moins de trois mille ans (Del Vecchio et 

Blough, 2004 ; Köhler et al., 2003). Cependant, les substances terrigènes ne représentent qu’une 

très faible part des structures chimiques caractérisées dans le milieu océanique. Ce paradoxe est 

expliqué par la grande réactivité de la MOD lors de son transit dans les zones de mélange 

estuariennes et son séjour au niveau du plateau continental. A l’intérieur de ces écosystèmes, la 

MOD est susceptible d’être altérée chimiquement par de nombreux processus biologiques (e.g. 

dégradation bactérienne), photochimiques ou encore physiques (e.g. adsorption sur les 

particules). La combinaison de ces processus conditionne la qualité et la quantité de la MOD 

exportée effectivement vers l’océan. 

Outre son importance dans le cycle du carbone, la MOD joue un rôle prépondérant dans 

les processus biogéochimiques (Carlson et al., 2002 ; Carlson  et Hansell, 2015). Elle est 

constituée d’un ensemble de composés organiques structurellement variés, aux propriétés 

physico-chimiques hétérogènes, dont les concentrations et l’origine sont propres à chaque 

environnement. Du fait de cette hétérogénéité, la MOD peut être à la fois une source de 

nutriments pour les microorganismes et un vecteur de nombreux métaux et autres polluants 

organiques dissous (Hirose et al., 2007).  

De nombreuses études ont été menées sur la MOD dans les estuaires et les zones 

côtières. Ces travaux visaient à identifier la nature et les sources de la matière organique, à 

mieux contraindre les différents processus d’altération de la MOD au sein du transfert terre-

mer estuarien (Sholkovitz, 1976; Abril et al., 2002; Huguet et al., 2010; Markager et al., 2011; 

Bauer et Bianchi, 2012) ou encore à étudier le devenir de la MOD terrigène et estuarienne dans 

la zone côtière (Cauwet, 2002; Jahnke, 2010; Laruelle et al., 2013; Villacorte et al., 2015; 

Osterholz et al., 2016).  

Néanmoins, le manque de techniques analytiques permettant de rendre compte de la 

complexité de la MOD rend les études difficiles. Deux voies sont le plus souvent privilégiées : 

l’analyse à caractère global comme la mesure du COD (Mantoura et Woodward, 1983) dont les 

résultats permettent une vision d’ensemble de la quantité de MOD dans les échantillons sans 



Introduction générale 

- 27 - 

apporter d’information sur sa composition ; et les approches spécifiques ciblant des groupes de 

composés ou des molécules isolées, qui ne sont pas représentatives de l’ensemble de la MOD 

bien qu’elles permettent une caractérisation plus fine d’une partie des substances la composant.  

 

Dans ce contexte, l’objectif de ce travail est de déterminer la spéciation de la MOD en 

milieu estuarien afin d’identifier les processus environnementaux intervenant lors de son 

transfert du continent vers l’océan. Sa dynamique en zone côtière sera également étudiée. Il 

s’agira plus particulièrement : 

 

- D’étudier le transfert terre-mer de la MOD dans l’estuaire de l’Aulne via les sources, 

les concentrations et la nature des substances la composant. Plusieurs gradients de salinité 

seront étudiés sur la base de périodes contrastées du cycle hydrologique de l’estuaire afin de 

déterminer la variabilité de la composition et de la distribution de plusieurs familles de 

composés.  

- D’examiner l’influence du bloom phytoplanctonique printanier en zone côtière sur la 

composition de la MOD lors de deux cycles annuels en rade de Brest. Pour ce faire, un suivi 

hebdomadaire a été réalisé à une station située au niveau du goulet de la rade de Brest et sous 

forte influence à la fois de l’Aulne et de la Mer d’Iroise. 

 

Une méthode d’analyse globale et semi-spécifique permettra une approche complète de 

la spéciation de la MOD en milieux estuarien et côtier. La chromatographie d’exclusion stérique 

multi-détection (SEC-mDEC) permet de séparer la MOD en six classes de tailles aux propriétés 

chimiques différentes tout en analysant le carbone organique dissous (COD) global de 

l’échantillon. Cette technique, performante dans les thématiques liées au traitement de l’eau, a 

été peu utilisée dans le cadre d’analyses environnementales et très peu en milieu marin. A ce 

jour, aucune information sur les performances de la méthode pour l’analyse des milieux à 

salinité variable n’existe, à notre connaissance. Un développement analytique préalable a donc 

été nécessaire à toute étude en milieux estuarien et côtier. 
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Ce travail est structuré en six chapitres : 

 

Le premier chapitre, est un état de l’art sur la composition, les cycles biogéochimiques 

et les techniques d’analyse de la MOD. 

 

Le second chapitre, décrit le cadre des études, les stratégies de prélèvements et les 

méthodes analytiques utilisées. 

 

Le troisième chapitre se présente sous la forme d’une publication scientifique complétée 

de plusieurs remarques. Elle décrit le développement analytique de la chromatographie 

d’exclusion stérique multi-détection à l’analyse des milieux environnementaux à salinité 

variable. Les limites de détection et les répétabilités des différents paramètres mesurés y sont 

présentés. 

 

Le quatrième chapitre concerne les résultats décrivant le suivi saisonnier de la MOD 

dans l’estuaire de l’Aulne. Cette étude présente pour la première fois, la distribution des 

différentes familles de composés séparées par SEC-mDEC dans un estuaire tempéré macrotidal 

dans différentes périodes du cycle hydrologique. La dynamique de ces composés a été reliée 

avec succès à plusieurs sources de MOD mais aussi à certains processus internes à l’estuaire de 

l’Aulne. Certaines des fractions de taille ont bénéficié d’une analyse complémentaire par 

fluorescence 3D. 

 

Le cinquième chapitre discute du suivi hebdomadaire de la MOD qui a été mené dans 

la rade de Brest durant presque deux ans. L’influence du bloom phytoplanctonique et de 

l’activité biologique en général est démontrée. Une attention particulière a été donnée à la 

possibilité d’utiliser les différentes classes de composés séparées par SEC-mDEC comme 

« proxys » des différents stades du développement phytoplanctonique. 

 

Ce manuscrit se termine par une conclusion générale qui rappelle les principaux 

résultats de ce travail et les perspectives envisagées. 
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I.1. Introduction 

 

En milieu aquatique, le terme matière organique (MO) désigne l’ensemble des 

composés hydrocarbonés d’origine naturelle et anthropique à l’exception des organismes 

vivants, et des composés manufacturés (Rashid, 1985; Filella, 2009). Sa nature modifie les 

qualités organoleptiques des eaux (tels que la couleur, le goût ou l’odeur), détermine la 

spéciation et le transport des contaminants organiques (hydrocarbures polyaromatiques, HAP 

ou substances aromatiques polychlorés, PCB, par exemple) et inorganiques (tel que le cuivre 

ou le mercure), est à l’origine de composés toxiques résultant du traitement des eaux 

(trihalométhanes) et régule les processus photochimiques dans les eaux de surface. De plus, la 

MO peut être une source ou un puits de carbone atmosphérique. Dans ce contexte, l’étude de 

sa nature et de ses propriétés en milieu aquatique est un sujet environnemental majeur.  

Les communautés océanographiques et limnologiques séparent la MO en deux 

fractions ; l’une particulaire (MOP) et l’autre dissoute (MOD). Cette séparation est arbitraire et 

consiste en une filtration sur des filtres d’une porosité de 0,45µm (Aminot et Kérouel, 2004). 

A l’échelle océanique, la MOP constitue un faible réservoir (3 Gigatonnes de C) au regard de 

l’abondance de la MOD  qui constitue un réservoir de carbone quasi-équivalent à celui du 

carbone atmosphérique (685 Gigatonnes de C, (Bianchi, 2011). Les concentrations en MOD 

sont généralement exprimées en équivalent de carbone organique dissous (COD). Néanmoins, 

les concentrations en COD présentent de grandes variabilités spatiales selon les différents types 

de systèmes aquatiques (Clair et al., 1996; Kaiser et al., 2002; Aoki et al., 2004; Guéguen et al., 

2006; Minor et al., 2006; Biber et al., 2012). 

 

En milieu océanique, les concentrations en COD sont relativement faibles et varient 

entre 0.4 et 1 mgC.L (Hansell et al., 2009) ; elles sont plus élevées en surface et diminuent avec 

la profondeur. Par ailleurs, les concentrations en COD diminuent le long de la circulation 

thermohaline dessinant un fractionnement inter bassin entre les eaux profondes de l’Atlantique 

(riches en MO) et celles du Pacifiques (pauvres en MO). 

Dans les eaux de rivière, les concentrations en COD sont généralement comprises entre 

1 et 11 mgC.L-1 (Ertel et al., 1986; Pettersson et al., 1997; Nagao et al., 2003; Chanudet et 

Filella, 2007) et vont dépendre principalement du climat et de l’occupation des sols du bassin 

versant (Dai et al., 2012; Bauer et al., 2013). L’activité anthropique est responsable d’une 

augmentation des concentrations en COD dans les rivières aux bassins versants agricoles 
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(Royer et David, 2005; Dalzell et al., 2007; Oeurng et al., 2011), pouvant aller jusqu’à une 

multiplication par 4 dans les rivières urbanisées (Pernet-coudrier et al., 2008; Pernet-Coudrier 

et al., 2011; Louis et al., 2014). 

 

Les eaux estuariennes et côtières se situent à l’interface entre les eaux océaniques 

pauvres en COD et les eaux de rivières riches en COD. Dans ces écosystèmes, la concentration 

en COD varie selon la saison, le type et la taille du bassin versant. Dans les estuaires, les 

concentrations en COD ne dépassent que rarement les 10 mgC.L-1 et le COD présente un 

comportement conservatif le long du gradient halin (Sholkovitz, 1976; Mantoura et Woodward, 

1983; Aminot et al., 1990; Abril et al., 2002). Cette distribution conservative du COD résulte 

de l’existence de sources et de puits simultanés le long du gradient halin qui se compensent et 

font que la dilution l’emporte sur les processus biogéochimiques (Moran et al., 1999; Raymond 

et Bauer, 2000). En revanche, dans les écosystèmes côtiers la distribution du COD est non 

conservative entre l’embouchure de l’estuaire et l’océan ouvert. En effet, seuls 20 à 50% du 

COD apportés par les fleuves, les eaux souterraines et la désorption sédimentaire en estuaire 

échappent aux processus de photo-oxydation, de respiration bactérienne et d’enfouissement 

sédimentaire sur les marges continentales (Cai, 2011). Cependant, ces distributions globales de 

COD ne sont pas représentatives des différent composés qui constituent la MOD car celle-ci est 

composée d’un mélange moléculaire hautement hétérogène dont les constituants présentent de 

multiples structures et fonctions chimiques (Repeta et al., 2002). La majorité de ces composés 

organiques dissous n’ont pas encore été identifiés (Kracht, 2000; Filella, 2009).  

 

La MOD peut également être définie selon des critères de solubilité (hydrophobicité) et 

de qualité (biodisponibilité). Les structures phénoliques et de doubles liaisons conjuguées 

augmentent le caractère hydrophobe de la matière organique. En revanche, le caractère 

hydrophile de la MOD est accentué par la présence de structures carbonées aliphatiques, 

oxydées et azotées, tels que les acides aminés, les glucides, les protéines, ou les 

polysaccharides.  

Les eaux douces sont caractérisées par une proportion importante de composés 

hydrophobes, décrits le plus souvent sous le nom de « substances humiques » (SH), qui 

constituent en moyenne plus de la moitié de la MOD (Świetlik et al., 2004; Filella, 2009). La 

composition et la taille des SH sont très variables. Les SH semblent être constituées de petites 

molécules (100-2000 Da), dérivées de la dégradation de la lignine, s’agrégeant par liaisons 

hydrogènes, interactions hydrophobes et liaisons ioniques, formant ainsi des macromolécules 
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(Leenheer et Croué, 2003). En revanche, les eaux marines présentent des teneurs élevées en 

composés hydrophiles de tailles < 1000 Da (Repeta et al., 2002; Dittmar et Kattner, 2003; Penru 

et al., 2013). En milieu marin, la qualité de la MO est définie selon la classification de Hansell 

et Carlson, (2002) ; la MOD est ainsi divisée en trois fractions distinctes : la MOD labile 

(LDOM), la MOD semi labile (SLDOM) et la MOD réfractaire (RDOM). La notion de labilité 

est basée sur la capacité d’une substance organique à être utilisée par les organismes aquatiques 

(biodisponibilité). Ces fractions ont donc des comportements, des distributions et des temps de 

résidence différents. La LDOM est principalement constituée de petites molécules simples 

(acide aminés, sucres, lipides) et a un temps de résidence court qui peut varier des quelques 

minutes à quelques jours. Cette fraction n’a pas le temps de s’accumuler et elle n’est 

significative, en termes de concentration, que dans les eaux de surface. Pour la SLDOM, le 

temps de résidence est compris entre quelques mois et un an selon le type d’écosystème. Cette 

fraction est constituée de molécules de faible poids moléculaire ainsi que de polymères 

(polysaccharides, protéines) issus de la lyse cellulaire ou sécrétés par le phytoplancton. La 

SLDOM peut être exportée des écosystèmes côtiers vers le large, elle représente une proportion 

significative de la MOD en surface mais diminue le long de la colonne d’eau en raison de sa 

minéralisation par les bactéries hétérotrophes. Enfin, la RDOM qui par définition n’est pas 

dégradée par des processus microbiologiques, est constituée à la fois de grosses et des petites 

molécules très oxydées. La RDOM a un temps de résidence de l’ordre de cent à mille ans, elle 

s’accumule au cours du temps et représente de ce fait la fraction majoritaire de la MOD en 

milieu marin (Hansell et Carlson, 1998). 

 

En milieu estuarien et côtier, la MOD possède à la fois des sources naturelles et 

anthropiques. Les sources naturelles peuvent être externes, allochtones au système (pluies, 

ruissellement, rivière) fournissant des composés terrigènes ; ou internes, autochtones au 

système (lyse cellulaire, transformation microbienne, excrétion), source de composés 

aquagéniques (voir figure I.1). Les composés terrigènes, proviennent des sols et ont pour origine 

la dégradation biotique (utilisation par les bactéries hétérotrophes) et abiotique (hydrolyse, 

photo-oxydation) des végétaux supérieurs ainsi que des microorganismes responsables de cette 

dégradation. Il s’agit principalement d’un matériel réfractaire constitué de molécules complexes 

et aromatiques (Hansell et Carlson, 2014) tels que les SH (McDonald et al., 2004). Les 

composés aquagéniques sont issus principalement de la dégradation et des excrétions des 

communautés phytoplanctoniques et bactériennes  (Labanowski, 2004; Chen et Jaffé, 2014) ; 

la proportion apportée par des végétaux supérieures et des animaux aquatiques étant considérée 
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comme faible (Buffle et Chalmers, 1988). Les produits de l’activité biologique in situ sont 

considérés comme plus labiles du fait de la relative simplicité de leur structure et de leur faible 

caractère aromatique. Il est courant d’identifier des composés tels que les acides aminés ou les 

sucres, ou encore des macromolécules (biopolymères) comme les protéines et les  TEPs 

(substances transparentes exopolymériques) (Panagiotopoulos et al., 2012; Villacorte et al., 

2013, 2015). Néanmoins des composés ayant des caractéristiques similaires aux substances 

humiques peuvent aussi être produits in situ par l’activité biologique (Tranvik, 1993).  

 

Aux sources naturelles, s’ajoutent les sources anthropiques par les eaux de ruissellement 

(lixiviats de décharges, ruissellement de chaussées) et les rejets urbains d’origine domestique, 

industriel et agricole, traités et non traités (Pernet-coudrier et al., 2008; Meng et al., 2013; 

Waeles et al., 2013). Il a été montré (Pernet-coudrier, 2008) que la MOD issue des effluents 

traités et plus largement d’origine urbaine, possède une nature plus hydrophile que la MOD 

d’origine naturelle. En effet, cette MOD présente, entre autre, un fort taux de protéines, des plus 

faibles teneurs en SH, une faible absorbance UV spécifique (SUVA) ainsi qu’une masse molaire 

moyenne plus faible.  

A la diversité de ces sources s’additionne une multitude de processus biogéochimiques 

de transformations et de dégradations qui modifient la structure de la MOD dans les systèmes 

estuariens et côtiers (figure I.1). La photoxydation (Liu et al., 2010) et l’activité microbienne 

altèrent l’aromaticité, la taille de molécules ainsi que la qualité de la MOD (Jiao et al., 2010). 

Par ailleurs, d’autres processus peuvent constituer des puits pour la MOD dans ces systèmes. 

Ainsi, le changement de force ionique en estuaire peut entrainer une floculation massive des 

SH le long du gradient halin (Sholkovitz, 1976; Markager et al., 2011), les processus de 

fractionnement et de minéralisation bactérienne induisent l’oxydation de la MOD en CO2 ; et 

les processus de coagulation-floculation et d’adsorption sur les particules entrainent un 

enfouissement sédimentaire de la MOD (Dittmar et Kattner, 2003).  
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Figure I.1: Processus majeurs affectant les sources et les flux de MOD dans les estuaires 
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I.2. Réservoirs, sources et cycles de la matière organique 

dissoute 

 

Comme indiqué précédemment, l’océan est un réservoir de MOD particulièrement 

important estimé à environ 685 gigatonnes de carbone (GtC) (Bianchi, 2011) (figure I.2). 

Chaque année, 50 GtC de MOD marine sont produits par l’activité biologique. Par comparaison, 

les apports allochtones à l’océan ne représentent que 1 % de cette production primaire globale 

océanique (Hedges, 1992; Burdige, D., 2007; Jurado et al., 2008; Bauer et Bianchi, 2012; 

Hansell, 2013). Les sources allochtones de MOD à l’océan sont représentées principalement 

par les apports fluviaux (Panagiotopoulos et al., 2012) avec un flux continental estimé entre 

0,17 et 0,45 Gt.C.an-1 (Cauwet, 2002; Boyd et Osburn, 2004; Cai, 2011; Dai et al., 2012; 

Hansell et Carlson, 2015) et par diffusion à partir du sédiment avec environ 0,28 Gt.C.an-1 

(Hansell et Carlson, 2015). Rien que la moyenne des apports continentaux suffirait à renouveler 

le réservoir de MOD océanique en seulement 2800 ans (Bauer et al., 1992; Köhler et al., 2003). 

Pourtant, les structures terrigènes ne représentent qu’une faible part de la MOD marine (Hedges 

et al., 1997; Opsahl et Benner, 1997; Opsahl et al., 2007). Ce paradoxe met en évidence des 

interactions beaucoup plus complexes entre les différents réservoirs du cycle du carbone (figure 

I.2). 

 

 
Figure I.2 : Réservoirs majeurs du cycle du carbone. Les flèches pleines indiquent les principaux 

transferts de matière entre les réservoirs de carbone organique. Les flèches hachurées indiquent les 
principaux échanges avec le réservoir atmosphérique. Les mentions « transformations internes » qui font 
référence aux processus in situ dans les réservoirs concernés (e.g. photo-oxydation, production 
autotrophe«). COD : carbone organique dissous ; COP : carbone organique particulaire ; CID : carbone 
inorganique dissous.  Modifié à partir de Richey, 2004; Bianchi et al., 2011 ; Bauer et al., 2013) 
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Dans la suite de cette section, les principaux réservoirs de MOD sont présentés en 

commençant par le plus important, le réservoir océanique, avant de poursuivre avec les 

réservoirs continentaux (fluvial et souterrain) et le réservoir sédimentaire. Puis, l’importance 

des estuaires, écosystèmes clés des zones côtières, sera mise en avant pour aborder leur rôle 

d’interface entre ces différents réservoirs. Enfin, une explication plus détaillée des différents 

processus biogéochimiques majeurs régissant le cycle de la MOD dans les estuaires sera 

proposée pour mieux appréhender le transfert terre-mer. 

 

I.2.1. Le réservoir océanique 

 

 La MOD océanique est considérée comme le réservoir de carbone le plus biodisponible 

du compartiment marin (Hansell et al., 2009; Jiao et al., 2010). Dans l’océan de surface (<200 

m), l’origine de la MOD est principalement autochtone ; la MOD peut être produite par 

excrétion des procaryotes, par lyse cellulaire ou à partir de la matière particulaire par 

dégradation bactérienne (Nagata, 2000, 2008; Jiao et al., 2010). La pompe biologique de 

carbone fixe chaque année, via la photosynthèse, 53,6 Gt.C dont 21,4 Gt.C sous forme dissoute 

(Hansell et Carlson, 2015). Sur ces 21,4 Gt.C.an-1 de COD, seulement 1,9 Gt.C.an-1 est exportée 

à des profondeurs supérieures à 100m (figure I.3), ce qui représente un flux d’export d’environ 

30% de la production annuelle nette de carbone (Hansell et al., 2009) (figure I.3).  Ces différents 

flux sont rappelés sur la figure I.3  avec d’autres flux d’origine externe à l’océan comme l’apport 

fluvial de 0,36 Gt.C.an-1 ou l’apport d’origine sédimentaire de 0,28 Gt.C.an-1. 

 

L’hétérogénéité des sources de MOD dans l’océan (production primaire, activité 

hétérotrophe, sources allocthones…) rend sa classification complexe. Cette complexité peut 

être simplifiée en la représentant selon un continuum de réactivité, ou de labilité, avec des temps 

de séjour allant de la minute aux millénaires. (Hansell, 2013). Un rappel de cette classification 

ainsi qu’une répartition verticale des différentes classes de composés sont présentés sur la figure 

I.4.  
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Figure I.3 : Estimation des flux de carbone dans l'océan en Gt.C.an-1. Les lignes en pointillées 

indiquent le COD, les lignes pleines indiquent le COP. Tous les flux sont considérés à l¶équilibre. Extrait  et 
adapté de Carlson et Hansell, 2015. 

 

 

La MOD dégradée sur des échelles de temps très courts (de plusieurs minutes à quelques 

jours) est considérée comme réactive ou labile. Cette MOD labile (LDOC) représente 0,2 Gt.C 

soit moins de 1% du COD contenu dans l’océan (Hansell, 2013). Les principales sources de la 

LDOC sont l’excrétion par les microorganismes, la lyse virale ou la consommation du 

phytoplancton par le zooplancton (Nagata, 2008). Entre 15 et 25 Gt.C.an-1 de LDOC sont 

produites chaque année (Hansell, 2013). La LDOC est composée principalement de molécules 

de petits poids moléculaires bio-assimilables comme les monosaccharides, les acides aminés 

simples et les protéines (Benner, 2002). Les concentrations de ces composés sont maintenues à 

l’échelle du nanomolaire du fait de la demande importante des communautés bactériennes 

hétérotrophes dans les eaux de surface (environ 1.1029 cellules) ; (Fuhrman, 1987; Skoog et 

Benner, 1997; Carlson,  2002; Kaiser et Benner, 2009).  
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Figure I.4 : (a) Distribution verticale des fractions de COD définis selon leurs réactivités. (b) 

Estimation des concentrations en COD et des taux d¶export des différentes fractions de MOD dans des eaux 
stratifiées oligotrophiques. (Hansell et Carlson, 2015). Un pentagramme de carbone est égal à une gigatonne 
de carbone (1Pg.C = 1Gt.C) 

 

La MOD plus résistante à la biodégradation, avec des durées de vie supérieures aux 

mois mais inférieures aux siècles, est dite « semi-labile ». Récemment, cette classification a été 

revue afin de distinguer deux fractions : la MOD semi-labile (SLDOC) et la MOD semi-

réfractaire (SRDOC) (Hansell, 2013; Hansell et Carlson, 2014). La SLDOC est produite à un 

taux de 3,4 Gt.C.an-1. Elle représente une quantité de 6 Gt.C dans l’océan de surface, soit au 

moins 25% du COD (Carlson, 2002; Hansell, 2013). La SLDOC est composé principalement 

de polysaccharides mais aussi de protéines plus complexes que celles composant la LDOC 

(Aluwihare et al., 1997; Carlson, 2002). Ces polymères biogéniques nécessitent une hydrolyse 

enzymatique préalable avant de pouvoir être utilisés par les bactéries (Arnosti, 2011). La 

différence de temporalité entre la production/excrétion de SLDOC et sa consommation 

effective par les bactéries explique son accumulation dans la zone mésopélagique (100-

500m) (Hansell, 2013). La SRDOC est, elle, caractérisée par des temps de séjour de l’ordre de 

la dizaine d’années. Son accumulation est observée dans les zones régies par des pycnoclines 



La matière organique dissoute dans le continuum terre-mer 
 

- 41 - 

permanentes. Ces zones où l’eau change brutalement de densité (pour cause de température ou 

de salinité) accumulent la SRDOC jusqu’à des profondeurs supérieures à 500m (Hansell et 

Carlson, 2015). 

La MOD réfractaire (RDOC) est la principale fraction de carbone dans l’océan (630 

Gt.C) (Hansell, 2013). Par définition, la RDOC ne se dégrade pas via les processus microbiens 

ou chimiques qui recyclent la MOD labile et semi-labile. Son temps de résidence est de l’ordre 

de la centaine aux milliers d’années (Bauer, 2002; Hansell et Carlson, 2015) et excède l’échelle 

de temps de la circulation thermohaline, ce qui rend sa distribution sur la colonne d’eau 

homogène (Benner, 2002). Les molécules de petits poids moléculaires (<1kDa) représentent 

une part significative de la RDOC (Amon et Benner, 1996 ; Benner et al., 2002 ; Kattner et al., 

2011 ). Les concentrations de ces structures chimiques sont trop faibles pour être détectées par 

les microorganismes consommateurs (Kujawinski, 2011) ou trop coûteuses à métaboliser pour 

être utilisées de manière significative (Arrieta et al., 2015). 

 Environ 2 % de la RDOC est considérée comme inerte ou dite « ultra réfractaire » 

(URDOC). L’URDOC est constituée de structures hydrocarbonées provenant des 

hydrocarbures ou de la combustion des forêts terrestres (Hansell, 2013). Son temps de séjour 

en phase dissoute est estimé à environ 14 000 ans avant d’être transférée aux sédiments par 

adsorption sur les particules sédimentaires (Hansell et Carlson, 2014). 

 

I.2.2. Le réservoir fluvial 

 

 A l’échelle globale, selon les études, les rivières drainent entre 0,17 et 0,45 Gt.C.an-1 

(Cauwet et al., 2002 ; Bauer et Bianchi, 2011 ; Cai et al., 2011 ; Dai et al., 2012 ; Boyd et al., 

2013 ; Hansell et Carlson, 2015). La variabilité des précipitations et l’occurrence d’évènements 

particuliers comme les tempêtes  permettent d’expliquer jusqu’à 30% des flux continentaux 

(Dai et al., 2012). Le lessivage des sols représente le principal apport de MOD terrigène aux 

eaux fluviales (Laraque et al., 2009; Marie et al., 2015; Lambert et al., 2016). Les concentrations 

en MOD terrigène dans les rivières sont contrôlées par les conditions hydrologiques de 

l’environnement étudié (Jaffé et al., 2008). Dans les régions soumises à des climats tempérés, 

le lessivage intervient lors des périodes de crues, dues aux fontes des neiges ou aux premières 

pluies automnales. Ce drainage est particulièrement important dans les écosystèmes de haute 

altitude (Landon, 2004) et dans les zones humides où le contact permanent eau-sol-plantes et 
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les conditions de faible oxygénation produisent de grandes quantités de MOD (Fellman et al., 

2009). 

 

Les concentrations en COD dépendent à la fois de la région étudiée, de la nature du 

bassin versant et de la période de l’année. Ainsi, les concentrations en COD restent faibles dans 

les rivières alpines, entre 0,2 et 1 mgC.L-1 (Nagao et al., 2003; Chanudet et Filella, 2007). En 

revanche, dans les rivières équatoriales, elles fluctuent entre 3 et 11 mgC.L-1 (Ertel et al., 1986) 

et atteignent 20 mgC.L-1 dans les rivières boréales (Pettersson et al., 1997). Les zones humides 

(tourbières, marais…) présentent de très fortes concentrations en COD, pouvant atteindre 

jusqu’à 100 mgC.L-1. Les bassins versants soumis aux pressions anthropiques (agricoles, 

urbaines) peuvent présenter des concentrations en COD jusqu’à 40 mgC.L-1 (Pernet-coudrier et 

al., 2008; Pernet-Coudrier et al., 2011; Louis et al., 2014).  

La MOD fluviale est constituée principalement de molécules provenant des sols ou de 

la végétation terrestre en décomposition (Thruman, 1985). La MOD terrigène est classiquement 

décrite comme réfractaire à la dégradation et hydrophobe (Perdue et Ritchie ; Hedges, 1992; 

Bianchi, 2011). Entre 50 et 70% du COD des rivières est constitué de substances humiques 

(SH), macromolécules aromatiques à la structure hétérogène (Ertel et al., 1986; Blasioli et al., 

2008; Tremblay et Gagné, 2009). La lignine, composé uniquement synthétisé par les plantes 

vasculaires, a aussi servi de traceur de l’origine continentale de la MOD (Hernes et Benner, 

2006). La MOD fluviale est également riche en composés chromophoriques (i.e. caractère 

structurel permettant l’absorption d’une partie du rayonnement lumineux) et photosensibles, 

responsables de 20 à 40% de l’absorption des UV (Del Vecchio et Blough, 2004) pouvant 

réduire le rayonnement biodisponible aux microorganismes (Frenette et al., 2006, 2012).  

La MOD fluviale n’est pas complètement terrigène. Sa composition évolue avec le 

temps par des phénomènes biotiques et abiotiques (Lambert et al., 2016). Une matière d’origine 

autochtone, plus aliphatique, peut ainsi être produite in situ dans les rivières par l’activité 

phytoplanctonique (Raymond et Hopkinson, 2003; Creed et al., 2015) ou par la transformation 

de la MOD terrigène par les bactéries hétérotrophes (Kellerman et al., 2015). La MOD terrigène 

peut aussi subir de nombreux changements causés par la photo-oxydation ou la floculation 

(Sholkovitz, 1976; Spencer et al., 2009; Asmala et al., 2014; Asmala et al., 2014). 

Les activités anthropiques ont une forte incidence directe et indirecte sur la dynamique 

et la composition de la MOD dans les rivières. Les rejets anthropiques dus aux activités 

agricoles ou aux centres urbains représentent également une source de MOD non-négligeable 

aux propriétés différentes de la MOD naturelle (Griffith et Raymond, 2011). La MOD 
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anthropique urbaine est plus hydrophile que la MOD naturelle (Pernet-Courdrier et al., 2011) 

et peut provenir des rejets de station d’épuration ou des lixiviats de décharges (Abril et al., 

2002; Seo et al., 2007). Les bassins versants soumis à de fortes activités agricoles sont enrichies 

en substances humiques (Markager et al., 2011; Waeles et al., 2013; Marie et al., 2015) mais 

aussi en MOD d’origine bactérienne (Wilson et Xenopoulos, 2009). De manière indirecte, les 

changements climatiques peuvent contribuer à une modification de l’intensité du lessivage des 

sols ou encore à une augmentation de l’activité bactérienne avec la température (Bauer et al., 

2013). 

 

I.2.3. Le réservoir souterrain 

 

Les sols constituent un réservoir de 1500 Gt.C (Jobbagy et Jackson,  2000), stabilisés 

sur des périodes de l’ordre de la dizaine à la centaine d’année via l’association des molécules 

carbonées sur les particules minérales constitutives de ce type d’environnement. Les sols sont 

constitués d’une superposition de couches homogènes, appelées horizons, caractérisés par une 

épaisseur, une granulomètrie et un degré d’alétration de la roche-mère. La MOD dans les 

horizons organiques (couches de surface riches en MO) peut provenir : (i) de la végétation par 

excrétion directe ou par lessivage des débris végétaux en décomposition (Kuzyakov, 2010; 

Klotzbücher et al., 2013), (ii) de la biomasse microbienne par excrétion directe ou mobilisation 

biotique de complexes MOD-particules (Hagedorn et al., 2004 ; Kawasaki et Benner, 2006), ou 

(iii) de l’épandage d’amendements organiques et de lisiers lessivés par les pluies (Plaza et al., 

2004).   

La nature des sols joue un rôle prépondérant dans la séquestration du carbone organique 

dissous. Par exemple, dans les forêts de conifères riches en humus, 20% du COD est séquestré 

au-dessus d’un mètre de profondeur tandis que dans les prairies, cette séquestration n’est que 

de 10%. (Sanderman et al., 2008). Bien que la majorité de la MOD fluviale provienne des 

écoulements de surface et de subsurface du bassin versant, les écoulements souterrains peuvent 

en apporter jusqu’à 2mg.C L-1 dans certains environnements (Billett et al., 2006). 

La solubilisation et le transport vertical de la MOD sont contrôlés par les conditions 

hydrologiques (climat), le type de sol et la topographie du bassin versant (Detty et McGuire, 

2010; Jencso et McGlynn, 2011). L’évolution saisonnière du niveau de la nappe phréatique 

permet l’interaction entre la rivière, les zones humides (connectées la majeure partie de l’année) 

et les hauts de versants, (connectées quelques moins par an) (Nippgen et al., 2015; Covino, 
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2017). Les transferts de MOD entre les horizons organiques du haut des bassins versants et les 

rivières est dépendant de plusieurs facteurs comme la taille du bassin versant, la composition 

du sol mais aussi l’hydrologie de la rivière (Humbert et al., 2015). 

La litière végétale de surface et l’horizon superficiel riche en MO sont lessivés par les 

eaux de pluie. Cette solution de sol riche en MOD d’origine végétale (Guggenberger et Zech, 

1984; Kaiser et al., 2004) percole à travers les différents horizons du sol (Kaiser et Kalbitz, 

2012). Au cours de ce transfert, les composés hydrophobes sont préférentiellement adsorbés 

sur les particules du sol alors que les molécules hydrophiles, comme les carbohydrates ou les 

composés riches en azote, restent en solution (figure I.5) (Kaiser et al., 2004; Hernes et al., 

2007; Sanderman et al., 2008).   

 

 
Figure I.5 : Représentation schématique du concept de circulation verticale de la MOD dans les sols 

et de ses transformations.  Extrait de Kaiser et Kalbitz (2012). 
 

Les concentrations en COD diminuent avec la profondeur principalement par l’effet 

d’adsorption de la MOD sur les particules du sol (entre 60 et 90% selon Kaiser et Zech, 1999) ; 

entre 40 et 70% pour Sanderman et al., 2008). Cependant, cette MOD adsorbée n’est pas 

réfractaire et peut subir une minéralisation ou des transformations en composés métaboliques 

par l’action des microorganismes (figure I.5). Ces processus augmentent le caractère autochtone 

de la MOD avec la profondeur (Mikutta et al., 2007; Tipping et al., 2012). L’influence de 

l’activité bactérienne est plus importante dans les milieux insaturés en eau où l’isolement 

saisonnier de la MOD augmente son temps de rétention (Kalbitz et al., 2000). Par ailleurs, ces 
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processus induisent la formation de composés soufrés réduits comme les thiols, les disulfides 

ou les thiophènes (Henen et Lauwers, 1996; Schäfer et al., 2005; Einsiedl et al., 2008; 

Longnecker et Kujawinski, 2011). Ces composés sont générés dans les nappes phréatiques en 

présence de MO sous conditions anaérobies et sont incorporées aux rivières lors des périodes 

d’étiage (Marie et al., 2015). 

 

I.2.4. Le réservoir sédimentaire 

 

Les eaux interstitielles représentent une source importante de MOD à l’océan par 

diffusion avec des flux de COD d’environ 0,35 Gt.C.an-1, similaires à ceux des rivières (Burdige 

et Komada, 2015). La majeure partie de cette MOD est constituée de structures de hauts poids 

moléculaires libérées lors de la dépolymérisation de la MOP par les bactéries (Blackburn et al., 

1996; Landén-Hillmeyr, 1998; Burdige et Komada, 2015). Les structures réfractaires ne 

représentent qu’entre 3 et 8% de ce flux de MOD (Bauer et Bianchi, 2012). Dans les eaux 

interstitielles du sédiment, les concentrations en COD augmentent avec la profondeur, passant 

de 2,4 mg.C.L-1 en subsurface à plus de 12mg.C.L-1 au-delà de quelques centimètres (Burdige 

et Zheng, 1998; Komada et al., 2013), mettant en évidence l’accumulation de formes 

réfractaires à la biodégradation (Burdige et Komada, 2015). 

Le modèle conceptuel présenté par Burdige et Komada (2015) propose un continuum 

de taille et de réactivité basé sur la dégradation du flux de MOP venu de la colonne d’eau (figure 

I.6). Des composés labiles de hauts poids moléculaires, comme les protéines ou les 

polysaccharides, produits à partir de la dégradation de la MOP sédimentée (figure I.6-1), 

subissent des réactions de dépolymérisation successives via l’activité bactérienne. Le résultat 

se trouve sous la forme de monomères (figure I.6 : m-LMW-DOM)  comme les acides aminés, 

les carbohydrates ou les acides organiques aliphatiques. (Repeta et Aluwihare, 2006). 

 L’augmentation du rapport C/N des eaux interstitielles avec la profondeur illustre cette 

utilisation préférentielle de composés labiles plus riches en azote (Burdige, 2006). Ces 

molécules simples peuvent être utilisées dans les processus de respiration bactériens (Repeta et 

Aluwihare, 2006). 

A chacune des étapes de minéralisation de la MOD labile, des formes réfractaires de la 

MOD sont libérées sous la forme de composés de petits poids moléculaire (figure I.6-2, -3 et -

4). Les interactions entre ces molécules peuvent créer des assemblages supramoléculaires de 

plus haut poids moléculaire (Piccolo, 2001). La lyse cellulaire est également une source 
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potentielle de composés réfractaires dans le sédiment (Hedges et al., 1988). L’adsorption de ces 

composés réfractaires sur la MOP est le principal vecteur de la séquestration de la MOD dans 

le sédiment (Liu et Lee, 2007) et peut expliquer l’augmentation des concentrations en carbone 

avec la profondeur du sédiment (Burdige et Komada, 2015). 

 

 

 
Figure I.6 : Schéma conceptuel du cycle de la MOD dans les sédiments, proposé par Burdige et 

Komada, 2015. Les termes fast (rapide) et slow (lent) sont utilisés au sens relatif pour indiquer que le 
renouvellement de certaines fractions intervient plus rapidement que pour d¶autres. 

 

I.2.5. Le réservoir estuarien 

 

L’océan côtier est constitué d’un vaste ensemble d’écosystèmes interconnectés incluant 

estuaires et plateaux continentaux.  (Cole et al., 2007; Cai, 2011; Bauer et al., 2013; Regnier et 

al., 2013). Les zones côtières représentent des interfaces entre les systèmes terrestre et 

océanique (Bauer et al., 2013). Leur implication dans le cycle global du carbone est 
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particulièrement importante. A titre d’exemple, les plateaux continentaux concentrent jusqu’à 

30% de la production primaire globale et contribuent à 80% du stockage de carbone organique 

dans les sédiments (Jahnke, 2010) alors qu’ils ne représentent que 10% de la surface de l’océan 

globale (Laruelle et al., 2013). 

Les apports fluviaux de MOD ont été proposés comme constitutifs de cette dynamique 

propre à l’océan côtier (Cauwet, 2002). Néanmoins, alors que les flux continentaux suffiraient 

à expliquer les temps de résidence du COD dans les océans (Bauer et al., 1992; Köhler et al., 

2003), seule une faible part de la MOD océanique (0,7 – 2,4%) peut être qualifiée de terrigène 

(Hedges et al., 1997; Opsahl et Benner, 1997). Ce paradoxe est expliqué par le rôle central que 

jouent certains processus majeurs de transformation de la MOD dans les zones côtières comme 

l’activité bactérienne, la photo-oxydation ou l’adsorption sur la phase particulaire (Kujawinski, 

2011; Bauer et Bianchi, 2012). Parmi ces écosystèmes, les estuaires forment des milieux 

particulièrement réactifs en termes de biogéochimie, transformant la quantité et les 

caractéristiques de la MOD le long du continuum terre-mer (Bauer et Bianchi, 2011; Bianchi et 

Bauer, 2011; Cai, 2011). 

 

I.2.5.1. Définition d’un estuaire 

 

Les estuaires constituent des entités hydrologiques transitoires entre des eaux fluviales 

douces (salinité  0) et des eaux de mer (généralement à salinité 35). Ces zones d’échanges sont 

caractérisées par de forts gradients physico-chimiques de salinité, mais aussi de pH et de 

température et  par une intense productivité biologique (Renjith et al., 2013). Deux 

classifications sont utilisées pour caractériser les écosystèmes estuariens. D’abord, la 

classification géomorphologique différencie plusieurs types d’estuaires en fonction de 

l’importance des apports sédimentaires fluviaux et des caractéristiques hydrodynamiques du 

mélange des eaux. Elle permet de distinguer deltas, estuaires intérieurs, lagunes ou encore fjords 

(Perillo, 1995). En parallèle, une classification en fonction de la structure saline permet de 

distinguer les estuaires en fonction de l’intensité du mélange des eaux. Elle distingue trois types 

d’estuaires : les estuaires très stratifiés, partiellement stratifiés et les estuaires bien mélangés 

(Elliott et McLusky, 2002; Tagliapietra et al., 2009). 

L’hydrologie des estuaires est régie à la fois par le débit du fleuve, en amont, et par la 

marée, en aval. Le débit du fleuve est contrasté de manière saisonnière selon les périodes de 

crue (fort débit) et d’étiage (faible débit). Les marées sont contrôlées par deux cycles : un cycle 
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semi-diurne de 12h15 (pleine mer/basse mer) et un cycle bimensuel de 14,5 jours (vives 

eaux/mortes eaux). Ces phénomènes favorisent le mélange des eaux selon les périodes de 

l’année. Au point d’équilibre entre ces deux flux, se trouve le point nodal, une zone de l’estuaire 

où va s’accumuler la matière particulaire en suspension (Brenon et Hir, 1999). 

De la même manière que dans les systèmes fluviaux, les concentrations en COD dans 

les systèmes estuariens varient principalement selon la saison, le type d’estuaire, la taille et la 

nature du bassin versant. Les concentrations ne dépassent que rarement les 20 mg.C.L-1 comme 

il a été observé dans de nombreuses études effectuées dans les estuaires d’Europe (Mantoura et 

Woodward, 1983; Aminot et al., 1990; Abril et al., 2002; Markager et al., 2011; Asmala et al., 

2014) et d’Amérique du Nord (Benner et Opsahl, 2001; Goñi et al., 2003; McKenna, 2004; 

Hernes et Benner, 2006; Tremblay et Gagné, 2009). Cependant, de plus fortes concentrations 

peuvent être observées dans les estuaires dont le bassin versant est soumis à l’agriculture 

(Alberts et al., 2004; Waeles et al., 2013) ou dans les systèmes connectés à des zones humides 

comme les tourbières (Spencer et al., 2007; Graeber et al., 2012). 

 

I.2.5.2. Comportement de la MOD dans les estuaires 

 

Lors de son parcours dans les estuaires, la MOD peut être modifiée ou éliminée par de 

multiples processus physico-chimiques comme l’agrégation-floculation ou la photo-oxydation, 

et biologiques comme la dégradation bactérienne. La MOD peut également être apportée au 

milieu estuarien via la production autochtone ou par des phénomènes abiotiques tels que la 

désorption ou la remise en suspension de sédiments. 

Afin de décrire de façon simple le comportement des composés dans la zone de mélange 

entre les eaux douces et les eaux marines, un outil essentiel est le diagramme de mélange (Boyle 

et al., 1974). Ce dernier relie la concentration du composé considéré à la salinité. Sur la figure 

I.7, les droites de type (a) représentent les droites de dilution théoriques du composé entre les 

eaux fluviales et marines. Les composés présentant ce genre de comportement de mélange sont 

dits « conservatifs », seul le mélange physique des eaux douces et marines modifie les 

concentrations et aucun processus biogéochimique n’intervient. Il peut aussi résulter de 

l’existence simultanée de sources et de puits qui se compensent et rendent majeur le phénomène 

de dilution le long du gradient salé (Moran et al., 1999; Raymond et Bauer, 2000).  Dans le cas 

des courbes de type (b) et (c), le mélange est qualifié de non-conservatif avec, respectivement, 

soit un enrichissement, soit une élimination de l’élément dans la zone de mélange. Néanmoins, 
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ce type de diagramme ne fournit pas d’information sur les processus biogéochimiques 

impliqués dans ces pertes ou enrichissements. 

 

 
Figure I.7 : Diagrammes de mélange en milieu estuarien. (A) Diagramme de mélange dans le cas 

o� les concentrations de l¶élément sont plus élevées dans les eaux fluviales que dans les eaux marines et (B) 
diagramme de mélange lorsque les concentrations de l¶élément sont plus importantes dans les eaux marines 
que dans les eaux fluviales. 

 

Dans les estuaires, le COD (proxy de la MOD) peut présenter ces trois types de 

diagramme de mélange (Abril et al., 2002; Middelburg et Herman, 2007; Bauer et Bianchi, 

2011). Certaines études ont démontré le comportement conservatif du COD (Mantoura et 

Woodward, 1983; Álvarez-Salgado et Miller, 1999; Goñi et al., 2003). Au contraire, d’autres 

études présentent des comportements de mélange non-conservatifs du COD avec de grands 

écarts de la droite de dilution qui sont imputés à différentes modifications (apports ou retraits). 

Par exemple, une diminution par consommation nette du COD a été observée par Abril et al. 

(2002) dans l’estuaire de l’Escault (Belgique). Inversement, une production de COD est visible 

dans l’estuaire de la Gironde (France) au niveau de la zone de maximum de turbidité (Abril et 

al., 2002). Une production autochtone de COD peut également être observée en période de 

bloom phytoplancontique et engendrer un comportement non-conservatif le long du gradient 

salé (Rochelle-Newall et Fisher, 2002; McKenna, 2004). Ce genre d’anomalies positives a aussi 

été expliqué par des apports des nappes phréatiques directement en milieu estuarien 

(Swarzenski et al., 2006; Santos et al., 2008). D’autres études, comme celles menées par 

Spencer et al., (2007) dans l’estuaire de Tyne et Tweek (UK) et celle de Benner et Opsahl 

(2001) dans l’estuaire du Mississippi montrent des variations des concentrations en COD encore 

plus importantes. Ainsi, la perte en COD observée aux faibles salinités serait le résultat de la 

dégradation microbienne mais aussi de plusieurs processus abiotiques comme la dégradation 

photochimique, l’adsorption dans la zone de forte turbidité (point nodal) et la floculation. Les 
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gains observés dans les zones de plus fortes salinités seraient liés à des apports d’eaux usées 

citadines ou à la production phytoplanctonique.  

Les principaux processus biogéochimiques impliqués dans la dynamique de la MOD le 

long du mélange estuarien (Bauer et Bianchi, 2012) sont présentés ci-après. 

 

I.2.6. Principaux processus de transformation de la MOD dans les 

estuaires 

 

Le transport de MOD via les estuaires représente une source majeure de carbone pour 

les océans (Bianchi, 2011). L’absence de fortes concentrations en biomarqueurs d’origine 

végétale dans les eaux marines démontre la transformation et/ou la consommation de la MOD 

terrigène dans les estuaires (Bauer et Bianchi, 2012). Lors de son passage dans les estuaires, la 

MOD peut (i) disparaitre totalement par dégradations bactérienne ou photochimique, le flux 

positif de CO2  nette des estuaires soutenant cette hypothèse (Raymond et Bauer, 2000; Richey, 

2004; Cai, 2011; Bauer et al., 2013), (ii) être modifiée structurellement, ce qui pourrait 

expliquer la différence entre l’apport de MOD terrigène supposée transférée aux océans et la 

difficulté de détecter des composés d’origine terrestre en milieu marin, ou (iii) adsorbée 

préférentiellement sur des particules minérales ou organiques.  

 

I.2.6.1. Influence de l’activité biologique sur la matière organique dissoute 

 

Les microorganismes influent directement sur leur environnement à travers leurs 

besoins métaboliques. La membrane cellulaire est une barrière physique qui, de la même 

manière qu’un filtre, interagit avec son environnement pour sélectionner les substances 

chimiques d’intérêt. Parmi les microorganismes, se distinguent : les autotrophes, capables de 

synthétiser les macromolécules nécessaires à leur survie par photosynthèse, des hétérotrophes, 

consommateurs de matière organique.  

 

I.2.6.1.a.  Excrétion directe par le phytoplancton 

Le phytoplancton constitue l’ensemble des microorganismes autotrophes, capables de 

subvenir à leurs besoins à partir d’une source d’énergie et de nutriments inorganiques. Sous 

certaines conditions, comme les stress environnementaux (température, salinité, etc.), la nature 
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du substrat (qualité et quantité de la MOD) ou la structure des communautés microbiennes, le 

phytoplancton peut excréter une partie de son contenu cellulaire in situ dans le milieu aquatique. 

Les protéines, les polysaccharides et leurs monomères composent la majeure partie de cet 

exsudat (Granum et al., 2002; Hansell, 2013). Néanmoins, la composition de la MOD excrétée 

reste peu caractérisée du fait de sa variabilité en fonction des expérimentations (Barofsky et al., 

2010) et peut évoluer en fonction de la présence d’autres algues ou de la présence de bactéries 

(Grossart et Simon, 2007; Paul et al., 2009). 

 

I.2.6.1.b. IQflXeQce de l¶acWiYiWp hpWpURWURShe 

Les bactéries hétérotrophes et les archées représentent jusqu’à 90% de la biomasse dans 

les milieux aquatiques (Whitman, et al., 1998). Ces microorganismes utilisent la MOD  comme 

source d’énergie et sont les principaux consommateurs de carbone dans les milieux aquatiques 

(Azam et Malfatti, 2007). Les formes labiles de la MOD sont consommées rapidement et 

transformées en MOP (Pomeroy et Darwin, 2007) ou reminéralisées sous la forme de 

nutriments et de dioxyde de carbone (Carlson et al., 2007). 

L’assimilation de composés organiques par les bactéries est contrainte par la taille des 

molécules (Kirchman, 2012). Ainsi, au-dessus de 500 Da, les molécules biodisponibles doivent 

être transformées, ou « découpées », avant de pouvoir être assimilées (Amon et Benner, 1994, 

1996). Pour ce faire, les bactéries produisent des enzymes spécifiques (protease, glucosidase, 

etc.) capables d’hydrolyser les composés de haut poids moléculaires ciblés (Azam et Malfatti, 

2007; Arnosti, 2011). Les bactéries excrètent aussi d’autres types de composés organiques 

comme  des composés sidérophores afin d’acquérir les métaux traces indispensables à leur 

développement (Vraspir et Butler, 2009), ou encore des molécules liées à la détection du 

quorum (quorum sensing, i.e. composés permettant à une population de bactéries de réagir en 

tant que colonie ; Hmelo et al., 2011).  

 

I.2.6.1.c. Conséquences de la prédation par le zooplancton et de la 

lyse cellulaire 

Le contenu des cellules est libéré dans les eaux environnantes autant par sénescence des 

microalgues (Borsheim et al., 2005 ; Maie et al., 2006) que par la rupture physique de la 

membrane via broutage par le zooplancton ou lyse cellulaire des microorganismes par infection 

(Middelboe et Lyck, 2002; Suttle, 2005). 
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Le zooplancton représente une source significative de MOD pour la colonne d’eau 

(Nagata et Kirchman, 1992). Il libère des composés intracellulaires par le phénomène de sloppy 

feeding, ou « nourrissage bâclé », qui consiste en une rupture partielle de la cellule par broutage 

(Jumars et al., 1989; Møller et al., 2007). Dans le cas des diatomées, le sloppy feeding entraine 

la libération de 50 à 70% du COD présent dans la cellule (Moller et al., 2007). L’excrétion 

directe de MOD par le zooplancton représente aussi un mécanisme important de production de 

MOD (Kujawinski, 2011). Entre 20 et 40% de la biomasse ingérée est excrétée sous la forme 

de composés organiques pouvant représenter une source significative d’azote via l’excrétion 

d’urée et d’acides aminés (Nagata, 2000). 

La lyse, i.e. rupture de la membrane cellulaire par un agent physique, chimique, ou 

biologique, peut être provoqué de plusieurs manières. La mortalité du phytoplancton provoquée 

par les virus représente entre 3 et 20 GtC.an-1 de contenu cellulaire libéré dans le milieu 

(Wilhem et Suttle, 1999). Les bactéries peuvent aussi provoquer une lyse cellulaire. Le lysat 

est constitué de composés labiles (acides aminés et carbohydrates, entre autre) mais aussi de 

composés plus récalcitrants comme des débris de membrane cellulaire (Dittmar et Kattner, 

2003; Cava et al., 2011; Calleja et al., 2013; Borcier et al., 2017).  

 

I.2.6.2. Principaux processus abiotiques impactant la MOD 

 

I.2.6.2.a. Photo-oxydation de la MOD 

Dans la couche de surface de la colonne d’eau, la MOD est sujette aux effets du 

rayonnement lumineux. La photo-oxydation agit de manière directe en détruisant les structures 

aromatiques de haut poids moléculaire en les transformant en molécules de plus en plus petites. 

La production de ces photoproduits implique une libération de structures chimiques labiles, 

riches en azote et en phosphore, favorisant l’activité microbienne (Moran et Zepp, 1997) (figure 

I.8). 

La MOD chromophorique (CDOM), i.e. les structures de la MOD absorbant les 

ultraviolets, est particulièrement sensible à l’incidence des rayons lumineux (Del Vecchio et 

Blough, 2004). Ce processus analogue appelé photo-blanchiment (photobleaching), touche 

particulièrement les composés réfractaires dont l’abondance de structures aromatiques les rends 

plus sensibles aux UVs que les molécules aliphatiques (Gonsior et al., 2009).  
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Figure I.8 : Interactions globales entre le rayonnement UV, la MOD et les hétérotrophes dans les 

estuaires. Les structures de haut poids moléculaires sont oxydées sous formes de composés plus petits et 
réactifs, utilisables par les hétérotrophes. CDOM : matière organique dissoute chromophorique. Extrait de 
Bauer et Bianchi, 2012. 

 

Le photoblanchiment entraine une diminution de la fluorescence des molécules et a été 

corrélé avec la production d’espèces inorganiques, surtout en amont des estuaires où les 

concentrations en composés aromatiques terrigènes sont les plus importantes (Minor et al., 

2006). Les processus de photoblanchiment et de photooxydation n’ont pas le même impact en 

fonction de la nature de la MOD. En amont de l’estuaire, ils auront tendance à transformer les 

structures aromatiques terrigènes comme les substances humiques en composés biodisponibles 

de petits poids moléculaires (figure I.8). En aval, l’abondance de composés d’origine algale 

peut entrainer la formation de structures de plus hauts poids moléculaires apparentées aux 

substances humiques via polymérisation photocatalysée (Mopper et al., 2014). 

 

I.2.6.2.b. Adsorption sur les particules 

De nombreux facteurs physico-chimiques contrôlent les processus 

d’adsorption/désorption sur les particules dans les estuaires dont la nature des particules 

minérales, le pH, la force ionique ou la nature des structures chimiques composant la MOD 

(Bauer et Bianchi, 2012). 
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L’augmentation de la force ionique et du pH dès l’entrée des eaux fluviales dans 

l’estuaire impose une transformation de la phase dissoute à la phase particulaire à environ 10% 

de la MOD (Sholkovitz, 1976). Les  acides humiques sont plus sensibles à la floculation (Marie 

et al., 2017). En milieu marin, les composés de hauts poids moléculaires peuvent précipiter 

spontanément dans la colonne d’eau sous la forme de microgels (ou self assembled microgels) 

dans le cas de changements physicochimiques brutaux (Verdugo, 2011). 

Néanmoins, les échanges entre les phases particulaire et dissoute se fait aussi dans le 

sens de la désorption et va dépendre principalement de la nature des structures chimiques qui 

composent la MOD et la phase particulaire (Keil et al., 1997; Komada et Reimers, 2001; 

Satterberg et al., 2003). La désorption de certaines structures peut être favorisée par le 

rayonnement (photodissolution) via des changements structurels analogues à ceux qui se 

produisent lors de la photooxydation de la MOD (Mayer et al., 2006). Ces échanges entre phases 

particulaire et dissoute peuvent modifier la structure de communautés bactériennes ou du moins 

l’efficacité de l’hydrolyse et de la reminéralisation des composés biodisponibles comme les 

protéines. (Nagata et Kirchman, 1996; Borch et Kirchman, 1999; Lønborg et al., 2017) 

 

I.2.7. R{le de l¶estuaire dans le cycle global du carbone organique 

dissous 

 

Sur la figure I.9, les sources et les puits majeurs qui influencent la biogéochimie de la 

MOD dans les estuaires sont rappelés. Les estuaires constituent une interface entre les milieux 

terrigènes et océaniques. Ainsi, les rivières représentent en moyenne un flux de 0,25 Gt.C.an-1 

(Raymond et Spencer, 2014) de MOD terrigène. Entre 0,3 et 25% de ce flux peut être attribué 

à des sources souterraines (Burnett et al., 2003; Santos et al., 2008) soit via la rivière soit in situ 

dans l’estuaire. Un flux de MOD, similaire en magnitude, provient du sédiment estuarien 

principalement par diffusion des eaux interstitielles mais aussi par remise en suspension et 

dissolution des particules benthiques lors des variations des courants de marée (Guo et al., 1995; 

Mitra et al., 2000; Bauer et Bianchi, 2012). Les estuaires sont des milieux dominés par les 

hétérotrophes, consommateurs de MOD. Le bilan entre la production primaire brute et la 

respiration des microorganismes est estimée à -0,2 GtC.an-1. Ceci confirme l’hypothèse que les 

estuaires constituent une source de CO2 pour l’atmosphère (Bauer et al., 2013). La quantité de 

carbone exportée vers l’océan côtier n’est pas encore estimée avec exactitude et est souvent 

ramenée à la quantité de carbone drainée par les rivières. Ceci fait écho avec le consensus selon 
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lequel la majeure partie de la MOD terrigène serait altérée chimiquement (voir section I.2.6)  

lors de son transfert vers l’océan plutôt que d’être totalement oxydée sous forme de dioxyde de 

carbone (Bauer et al., 2013).  

 

 
Figure I.9 : Flux de COD à travers les différents compartiments centrés autour des estuaires. Les 

flux sont considérés pour une année. La production nette de l¶écosystème est le résultat de l¶équilibre entre 
la production primaire et la respiration des microorganismes. Figure adaptée à partir de Bauer et al., 2013 
et Bauer et Bianchi, 2012. 

 

 

Cette grande variabilité de sources et de processus est à l’origine de la forte diversité 

structurelle de la MOD, véritable barrière analytique, qui complexifie son étude. Dans la mesure 

où la qualité et la quantité de la MOD sont extrêmement variables d’un système à un autre, des 

choix analytiques sont nécessaires lors de la mise en place d’une étude environnementale
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I.3. Techniques de caractérisation de la MOD 

 

Il n’est pas réaliste d’envisager la caractérisation de chaque composé sur la base de 

structures uniques à grande échelle (Croué et al., 2000). C’est pourquoi de très nombreux 

travaux étudient la MOD selon des critères opérationnels qui visent soit l’analyse « globale » 

sous la forme de COD soit l’analyse « spécifique » de classes de molécules aux propriétés 

similaires. L’analyse globale est représentative de l’échantillon mais ne donne pas 

d’information sur une structure chimique ou un groupement fonctionnel caractérisé (Sposito, 

1981). A l’inverse, l’analyse spécifique offre une caractérisation fine mais sans être 

représentative de l’ensemble de la MOD (e.g. analyse par émission de fluorescence). Autre 

point déterminant, l’analyse spécifique peut nécessiter une phase de prétraitement durant 

laquelle les groupes ciblés sont séparés du reste de la MOD par des techniques de 

fractionnement (critères de taille, de charge, d’hydrophobicité) et de concentration 

(évaporation, lyophilisation, techniques membranaires ; Frimmel et Abbt-Braun, 1999; 

Peuravuori et al., 2002). Ces opérations peuvent altérer les caractéristiques des composés ciblés 

(Baghoth et al., 2011). 

 

I.3.1. Techniques de séparation 

 

I.3.1.1. Séparation selon la taille 

 

La séparation par classes de taille a été le plus souvent réalisée par ultrafiltration (UF) 

et chromatographie d’exclusion stérique (SEC). 

L’ultrafiltration est utilisée pour extraire et caractériser la taille des molécules de la 

MOD de nombreux milieux aquatiques naturels comme les rivières (Guo et al., 2003), les 

estuaires (Huguet et al., 2009), les eaux marines (Ogura, 1974) ou encore les eaux interstitielles 

(Burdige et Gardner, 1998). Cependant, des phénomènes d’agglomérations peuvent conduire à 

une surestimation des composés à hauts poids moléculaires (Aiken et Malcolm, 1987 ; 

Peuravori, 2005). Les molécules hydrophobes retenues sur les membranes sont également une 

source de contamination possible. 

La chromatographie par exclusion stérique permet d’obtenir une répartition « continue » 

des molécules dans l’échantillon selon leur taille, exprimée en poids moléculaire rapporté à une 
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molécule modèle. La répartition des poids moléculaires moyens donne un aperçu rapide de 

l’hétérogénéité en taille de l’échantillon considéré (Chin et al., 1994). Les fractions peuvent 

être caractérisées directement après leur séparation par un détecteur en ligne comme un 

détecteur de carbone (Huber et al., 2011) ou de fluorescence (Shimotori, 2009). L’étude de la 

répartition des tailles de la MOD permet de suivre la dynamique des cycles biologiques 

(Villacorte et al., 2015), l’évolution de sa nature le long des transferts continent-océan (He et 

al., 2016) ou encore d’identifier les sources de la MOD (Rutlidge et al., 2015). La SEC est 

idéale pour de petits volumes d’échantillons malgré que ceux-ci empêchent la récupération de 

grandes quantités de fractions en vue d’études ultérieures (He et al., 2003). Des effets de charge 

peuvent aussi interférer lors de la séparation (Zhou et al., 2000). 

I.3.1.2. Séparation selon la polarité 

 

Le fractionnement selon des caractéristiques d’hydrophobicité est basé sur le passage 

de la MOD sur des résines retenant de manière sélective certains composés organiques. Ces 

composés hydrophobes retenus sont opérationnellement définis comme substances humiques 

(SH). Plusieurs types de résines existent ; XAD, DEAE, PVP et C18. Elles sont détaillées ci-

dessous. 

Reconnue comme méthode standard pour l’isolation et le fractionnement des substances 

humiques (Janoš, 2003) par l’IHSS (International Humic Substances Society), la méthode 

d’extraction sur résines XAD est la plus utilisée. Les résines XAD sont constituées d’un substrat 

macroporeux non ionique (styrène – divinylbenzène ou polymères de méthacrylate de méthyle 

– voir figure I.10.) avec différents types de groupements greffés. Différentes résines XAD 

existent (XAD-1, XAD-2, XAD-3, XAD-7, XAD-8) mais seule la résine XAD-8, par son 

rendement d’extraction et l’efficacité de sa séparation, est fréquemment utilisée pour les 

substances humiques (Aiken et al., 1979; Thurman et Malcolm, 1981). 

D’autres résines, plus récentes, composées de méthacrylate de polyméthyle (figure 

I.10.a) ont été développées. Ces résines DAX-8 possèdent des propriétés de sorption et 

désorption hydrophile – hydrophobe plus précises (Peuravuori et al., 2002; Labanowski, 2004) 

et permettent une séparation plus fine entre SH et substances non-humiques (SNH – acides 

aminés, sucres, polymères biogéniques). Il existe différents protocoles variant en fonction de la 

nature et du nombre de colonnes utilisées ainsi que du type d’élution appliquée (Leenheer, 

1981 ; Aiken et Leenheer, 1993 ; Namour et Muller, 1998 ; Imai et al.  2001 ; Ma et al., 2001 ; 

Peuravuori et al., 2005). 
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Les résines C18 sont composées de chaines alkyles hydrophobes greffées sur un gel de 

silice (figure I.10.b). Elles ne sont pas aussi spécifiques que la DAX-8 et concentrent aussi bien 

les substances humiques que les composés protéiques (Kieber et al., 2006), ce qui la rend 

intéressante dans le cas de l’analyse des composés chromophoriques contenus dans les eaux 

faiblement concentrées en MOD comme les eaux de pluie (Amador et al., 1990 ; Kieber et al., 

2005).  

Les résines DEAE (cellulose de diéthylaminoéthyle – figure I.10.c) présentent 

l’avantage par rapport aux résines XAD de ne pas soumettre la MOD à des conditions de pH 

acide, ce qui peut changer la structure des molécules et leur solubilité (Miles et al., 1983 ; Green 

et Blough, 1994 ; Peuravuori et al., 1997 ). Cependant, une élution complète de la MOD 

adsorbée semble difficile à obtenir (Peuravuori et al., 2005).  

Les résines PVP (polyvinylpyrrolidone – figure I.10.d) donnent des résultats 

comparables aux résines XAD pour l’isolement des SH. En revanche, une disparition des 

composés de grande taille suite à des réarrangements lors du fractionnement rend cette méthode 

inadéquate (Peuravuori, et al., 2005). 

 

 

 

 
Figure I.10 : Structures chimique des résines (a) XAD et DAX, (b) C18, (c) DEAE et (d) PVP 
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I.3.1.3. Séparation selon la charge 

 

La séparation des composés selon leur charge est obtenue grâce aux méthodes 

électrophorétiques. La migration des composés électriquement chargés en solution est obtenue 

par l’application d’un champ électrique entre deux électrodes. Ces techniques sont relativement 

sensibles puisque des acides fulviques de même origine ont pu être différenciés (Dunkelog et 

al., 1997). Cependant, si elles ne sont pas couplées à l’osmose inverse,  ces techniques séparent 

également les sels inorganiques, entrainant des interférences sur les analyses suivant la 

séparation (Vetter et al., 2007 ; Koprivnjak et al., 2009).  

 

I.3.2. Techniques d¶analyse de la matière organique dissoute 

 

I.3.2.1. Analyses élémentaires et isotopiques 

 

L’analyse élémentaire de la MO permet d’obtenir sa composition relative en C, H, O, N 

et S (Huffman et Stuber, 1985). Cette mesure fournit des informations sur la nature saturée et 

polaire des composés de la MOD. La polarité des composés peut être évaluée par le ratio 

(N+O)/C et le caractère aromatique (saturation des chaines de carbone) par les rapports O/C et 

H/C. Ainsi, Ma et al. (2001) observent que le ratio H/C est de l’ordre de 1 pour les acides 

humiques hydrophobes et de 1.5 pour les acides humiques plus hydrophiles. De même, le 

rapport O/C est deux fois plus élevé pour les molécules hydrophiles que pour les substances 

humiques, traduisant le caractère aromatique insaturé de celles-ci. Le diagramme de Van 

Krevelen (figure I.11) permet en fonction des rapports H/C et O/C de retrouver des classes de 

composés chimiquement différents. Néanmoins, l’analyse élémentaire peut être faussée par le 

pourcentage de résidu lié à la méthode d’extraction de l’échantillon. Celui-ci peut représenter 

jusqu’à 5% dans les échantillons de substances humiques (Thurman, 1985), entrainant une sous-

estimation des différents éléments. 

Le rapport C/N est aussi très utilisé en océanographie. Ce ratio permet de discriminer 

les sources de matière organique, en particulier le matériel terrigène (C/N > 12)  du matériel 

planctonique (C/N < 10). Il est classiquement utilisé pour déterminer l’origine de la matière 

organique dans les écosystèmes côtiers (Savoye et al., 2003). 
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Figure I.11 : Diagramme de Krevelen avec les principales régions marquant les compositions 

élémentaires de composés moléculaires de la MOD. (Kim et al., 2003) 
 

Les isotopes stables du carbone et de l’azote sont utilisés pour identifier des sources de 

matière (e.g. des polluants, McClelland et Valiela, 1998), des processus (e.g., la nitrification ou 

la dénitrification ; Carini et al., 2010), ou encore déterminer les interactions trophiques 

interspécifiques (i.e. contributions relatives des proies au régime alimentaire d’un 

consommateur, Lemons et al., 2011). Les rapports isotopiques stables du carbone (δ13C) et de 

l’azote (δ15N) sont exprimés par un ratio « δ », exprimé en ‰ par rapport à une référence 

internationale (e.g. PDB Pee Dee Belmnite rostre de bélemnite pour le carbone et CDT Cañon 

Diablo Troilite, pour l’azote), selon la formule : 

 𝛿ଵଷ𝐶é௖௛௔௡௧௜௟௟௢௡ 𝑜𝑢 𝛿ଵହ𝑁é௖௛௔௡௧௜௟௟௢௡ ൌ ቆ𝑅é௖௛௔௡௧௜௟௟௢௡𝑅௥é௙é௥௘௡௖௘ െ 1ቇ 

avec R= 13C / 12C ou  15N / 14N 

 

Ce ratio est obtenu par la combustion complète des échantillons et l’analyse des gaz de 

combustion par spectrométrie de masse isotopique. Les valeurs de δ13C et de δ15N sont 

fonctions des voies de synthèse organiques de la MO (O’Leary, 1981) ainsi que de la signature 

isotopique et de la disponibilité des nutriments (Montoya al., 2007). Dans les systèmes côtiers, 

une des principales applications du δ13C est l’identification des sources de substances naturelles 

(Figure I.12). 
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Figure I.12: Ordre de grandeur des į13C selon la source de MO. Extrait de Kracht 2001. 
 

Néanmoins, le δ13C ne permet pas une discrimination totale des différents groupes de 

producteurs primaires (sur la figure I.12, plusieurs ordres de grandeurs se chevauchent). Son 

association avec le δ15N permet une meilleure identification de ces différents groupes (figure 

I.13). 

Les signatures de ces différents groupes de producteurs primaires permettent la 

quantification des contributions relatives de chacun à la MO (e.g. mélange estuarien avec 

signature continentale ou océanique, Papadimitriou et al., 2005 ; Zhou et al., 2006 ; Ramaswany 

et al., 2008 ).  

Cette composition isotopique peut être préservée au cours des transferts trophiques (Fry 

& Sherr, 1984). Ainsi, lors du transfert de MO d’une proie à un prédateur, un fractionnement 

isotopique a lieu avec un enrichissement en isotopes lourds dans les échelons trophiques 

supérieurs (DeNiro et Epstein, 1989). Cet enrichissement entre échelons trophiques est estimé 

à 1‰  pour le δ13C et à 2,54 ± 0,11‰ pour le δ15N (Vanderklift et Ponsard 2003) . Les rapports 

isotopiques stables sont largement utilisés dans l’identification des transferts de matière dans 

les réseaux trophiques (Takai et al., 2004 ; Bode et al., 2007 ; Schaal et al., 2008 ; Lebreton et 

al., 2012 ; Ouisse et al., 2012).  Bien que ces techniques apportent une information sur les 

sources de la MOD et les processus pouvant l’impacter, elles ne fournissent pas d’informations 

sur les structures moléculaires (Li et al., 2009). 
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Figure I.13 : Exemple de diagramme de l'isotopie stable du carbone et de l'azote de différents 

groupes de producteurs primaires. SPOM : matière organique particulaire de sol. D'après Dubois et al., 
(2012). 

 

I.3.2.2. Analyses moléculaires 

 

Plusieurs composés ou groupes de composés sont identifiables dans la MOD. Que ce 

soit de manière directe ou indirecte (prétraitement), les acides aminés, les sucres ou des 

biopolymères plus complexes (protéines, polysaccharides, lipides) sont identifiables et 

quantifiables par dosages colorimétriques, hydrolyses ou par chromatographie. Des techniques 

comme la pyrolise couplée à la chromatographie en phase gazeuse et à la spectrométrie de 

masse (pyrolise-GC-MS) ou la chromatographie en phase liquide couplée à la spectrométrie de 

masse (LC-MS) sont très lourdes à mettre en œuvre mais possèdent l’avantage d’être précises 

et sensibles (Hatcher et al., 2001 ; Reemstsma, 2001 ; Labanowski, 2004).  

La pyrolise- GC-MS ne nécessite pas de prétraitement des échantillons et permet de 

limiter les risques de contamination (Dignac, 1998). Les fragments moléculaires obtenus par 

spectrométrie de masse permettent l’identification simultanée de l’ensemble des molécules 

analysables de l’échantillon (voir exemple sur figure I.14). Jusqu’à 322 composés ont été 

identifiés dans les pyrolisats de substances humiques de sols (Saiz-Jimenez et De Leeuw, 1986). 

La proportion des sucres, protéines et composés aromatiques polyhydroxylés peut être 
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déterminé dans l’échantillon (Bruchet et al., 1990). Néanmoins, toutes les molécules ne sont 

pas détectables par pyrolyse-CG-SM et certains fragments peuvent provenir d’une 

recombinaison lors de l’étape de la pyrolise. De même, l’identification de composés à partir de 

fragments ne permet pas de définir les structures complexes dont ils sont issus (Leenher et 

Croué, 2003). Une utilisation quantitative de la pyrolise nécessite une calibration externe de 

chacun des composés quantifiés car leurs réponses ne sont pas les mêmes. Cette méthode est 

utile en tant qu’outil de comparaison qualitatif entre différents échantillons. 

 

 
Figure I.14 : Pyrogramme GC-MS de substances humiques extraits de marécages. Chaque pic 

identifié par un numéro correspond à une structure chimique connue. Extrait de Lu et al., 2000. 
 

La FT-ICR-MS, spectroscopie de masse à résonnance cyclotronique ionique possède un 

haut pouvoir de résolution et une bonne exactitude de la détermination des masses (Amster, 

1996). Cette technique est particulièrement adaptée à l’analyse de mélanges organiques 

complexes. Les sous-groupes de molécules résolues par la FT-ICR-MS ont été identifiés 

comme des biomarqueurs de sources de la MO (Koch et al., 2005) ou de processus (Einsiedl et 

al., 2007). Le couplage de cette technique avec la chromatographie en phase liquide permet de 

réduire la complexité de la MON en séparant les centaines de fragments en plusieurs groupes 

(figure I.15). L’identification de biomarqueurs d’intérêt est simplifiée (Koch et al., 2008) et 

permet de suivre des processus ciblés (e.g. métabolisme cellulaire ; Ward et al., 2018). 
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Figure I.15 : Analyses par FT-ICR-MS de quatre fractions séparées par chromatographie en phase 

liquide. Chaque point représente une structure contenant des atomes C, H et O. Au total cela représente 
entre 400 et 900 structures par fraction chromatographique. Extrait de Koch et al., 2008. 

 

I.3.2.3. Analyses fonctionnelles 

 

L’analyse fonctionnelle regroupe plusieurs techniques qui identifient des types de 

structures et de fonctions chimiques comme l’aromaticité (cycles benzéniques et doubles 

liaisons) ou l’acidité (structures carboxyliques). Ces méthodes n’analysent pas l’ensemble des 

composés mais permettent, par comparaison entre plusieurs échantillons, d’obtenir des 

informations sur la composition de la MOD. 

 

I.3.2.4. Spectroscopie UV-visible 

 

La spectroscopie d’absorption UV est la plus utilisée dans la caractérisation de la MOD. 

L’absorption dans l’UV est liée à l’existence de transitions π-π* dans les cycles benzéniques et 

les fonctions alcènes, responsables du caractère aromatique des molécules de la MOD (Traina 

et al., 1990). Néanmoins, les ions nitrates peuvent fortement contribuer à l’absorption de la 

lumière jusqu’à 230 nm (figure I.16). Cette technique est donc peu spécifique et ne permet pas 

d’identifier clairement les classes de chromophores présentes dans l’échantillon. Le caractère 

aromatique de la MOD est estimé par le SUVA (Specific UV Absorbance) (Leenheer et Croué, 

2003), c’est-à-dire la mesure de l’absorbance spécifique à une longueur d’onde, souvent fixée 

à 254 nm, relative à la concentration en COD. L’absorption de la MOD dans le domaine du 

visible a été utilisée, par exemple, pour estimer le degré d’humification de la MOD par le 

rapport des absorbances E465/E665 (Chen et al., 1977). 
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Figure I.16 : Spectres UV-visible typiques de l'eau de mer. Extrait et adapté de Olivier Thomas et 

al., UV-Visible Spectrophotometry of Water et Wastewater, 2017. 
 

 

I.3.2.5. Spectroscopie Infrarouge à transformée de Fourrier (IRTF) 

 

La facilité d’obtention des spectres, la grande quantité d’information fournie par ceux-

ci (figure I.17) et la faible quantité d’échantillon exigée font de la spectroscopie infrarouge à 

transformée de Fourrier (IRTF) une technique attrayante pour la caractérisation de la MOD 

(Davis et al., 1999 ; Matilainen et al., 2011). L’IRTF met en évidence la nature des liaisons (C-

C, C-O, C-H, C-N, O-H, etc. ; voir figure I.17) et ainsi les groupes fonctionnels des molécules 

par la vibration et la rotation de ces liaisons suite à l’absorption d’énergie.  

Cette technique reste cependant uniquement qualitative du fait de l’impossibilité à 

réaliser des pastilles solides parfaitement homogènes et des spectres complexes dans leur 

interprétation. Par ailleurs, la détection d’un grand nombre d’espèces inorganiques permet 

également de contrôler la pureté de l’échantillon (Croué et al., 2000). Le plus grand défaut de 

cette technique vient de la manière de préparer les échantillons. En effet, c’est souvent le 

bromure de potassium (KBr) qui est utilisé dans la confection des pastilles contenant 

l’échantillon à étudier. Or, le KBr peut, dans certaines conditions, catalyser la décarboxylation 

des groupes fonctionnels acides, altérant de ce fait les substances humiques (Davis et al., 1999). 
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Figure I.17 : Spectres FT-IR du standard international Suwanee River Fulvic Acid et de plusieurs 

fractions de MOD isolées de la Seine. (Band 1 : liaison O ± H ; Bandes 2, 6 et 7 : groupes azotés ; bandes 3 
et 8 : chaines aliphatiques ; bandes 4 et 5 : groupes carboxyliques ; bande 9 : liaison C ± O ; Bande 10 : 
groupes sulfurés). De Pernet-Coudrier et al., 2008. 

 

I.3.2.6. Spectroscopie de fluorescence 

 

La spectroscopie de fluorescence a l’avantage d’offrir une meilleure résolution des 

spectres par rapport à la spectroscopie UV-visible, ce qui permet une discrimination plus aisée 

des composés de la MOD (Kalbitz et al., 1999 ; Peruavuori et al., 2002). Les molécules 

fluorescentes ne constituent qu’une partie de la MOD  mais celle-ci est caractérisée par des 

cycles aromatiques condensés et/ou des chaines aliphatiques fortement insaturées (Miano et 

Senesi, 1990, 1992). Ces molécules absorbent dans le domaine UV-visible et réémettent dans 

des longueurs d’onde plus élevées que celles absorbées. La spectroscopie de fluorescence a été 

largement appliquée à l’étude des SH (Senesi, 1990) et sa bonne sensibilité explique son 

application précoce sur la MOD marine (Coble, 1996). 
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Figure I.18 : Matrice 3D de fluorescence d¶une eau de mer (rade de Brest). Les principales zones 

identifiées par Coble et al. (1996) sont représentées en noir. 
 

Aujourd’hui, la fluorescence à trois dimensions (3D) est la plus utilisée. Elle permet 

l’analyse spécifique de la MOD en enregistrant l’intensité et la position des maxima de 

fluorescence (figure I.18). Les longueurs d’onde d’excitation et d’émission de ces maxima 

varient avec la nature et la structure des fluorophores. Cinq fluorophores sont particulièrement 

bien identifiables, trois liés aux SH, les deux autres aux composés protéiques (Coble, 1996; 

Parlanti, 2000; Hudson et al., 2007). 

 

I.3.2.7. Spectroscopie de résonnance magnétique nucléaire 

 

La spectroscopie de résonnance magnétique nucléaire (RMN) a été utilisée dans l’étude 

des SH (Hatcher et al., 2001 ; Cook, 2004). La RMN est basée sur l’absorption nucléaire de 

longueurs d’onde située dans la gamme des radiofréquences. Bien que cette technique soit à 

l’origine exploitée pour résoudre les problèmes de détermination de structure des composés 

moléculaires et des matériaux, l’identification de composés spécifiques de la MOD n’est pas 

possible du fait de la grande diversité de molécules présentes.  
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L’information se fait par l’intermédiaire de la répartition des divers groupes fonctionnels 

répartis sur les spectres. Le signal est néanmoins perturbé par les interactions entre composés. 

Ainsi, un signal bien défini est observé seulement quand un type de structure semblable 

prédomine. En dépit des difficultés dans l’interprétation des spectres, la RMN a contribué à une 

meilleure compréhension de la structure des SH. Par exemple, la RMN du carbone a permis de 

démontrer que les SH n’étaient pas constituées que de structures aromatiques mais étaient aussi 

dotées d’une forte structure aliphatique (Malcolm, 1990). Elle a aussi permis d’identifier 

différentes classes de polysaccharides en milieu estuarien et de montrer une évolution dans leurs 

proportions le long du gradient halin (Abdulla et al., 2010).  

 

 
Figure I.19 : (a) Spectre RMN HMBC d'un acide humique (13C en ordonnées et 1H en abscisses). 

Les régions sont précisés sur le graphique : I (méthyl), II (méthylène), III (carbohydrates/hétéroatomes), IV 
(aromatiques/oléfines) et V (carbonyles/acides carboxyliques) ; (b) agrandissement de la région V avec les 
structures associées aux corrélations proton-13C. Extrait de DiDonato & Hatcher (2017). 
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La RMN du carbone a été préférée à celle du proton (hydrogène) car elle permet 

d’obtenir des informations sur le squelette carboné des structures organiques plutôt que sur leur 

périphérie. De plus, la RMN du solide est souvent privilégiée à la RMN du liquide car certains 

composés comme les SH se dissolvent mal dans les solvants adaptés à ce genre d’analyse. Ceci 

entraine des biais analytiques (Peuravuori et al., 2003). Néanmoins, l’analyse de ces composés 

reste possible et permet d’identifier certaines structures les composant (figure I.19). La 

quantification par cette méthode reste approximative du fait de la difficulté de mise en œuvre 

des ajustements requis pour ce genre de manipulation (Dudley et Fyfe, 1982 ; Gonzalez-Vila et 

al., 2001 ; Poirier et al., 2000). 

 

I.3.2.8. Techniques électrochimiques pour le dosage de certains composés 

de la MOD 

 

Les substances humiques forment des complexes avec le fer, le cuivre ou le molybdène. 

Une méthode électrochimique basée sur la redissolution cathodique des complexes SH -  

Mo(VI) (Quentel et al., 1986 ; Chanudet et al., 2006 ; Pernet-Coudrier et al., 2013), SH - Fe 

(Laglera et al., 2009) ou SH - Cu (Whitby et al., 2015) préalablement adsorbés sur goutte de 

mercure permet le dosage des substances humiques. Dans le cas des complexes SH – Mo(VI), 

le molybdène n’est pas électroactif dans le domaine de potentiel autorisé par la goutte de 

mercure (-1 V / +0.1V). L’utilisation d’un ligand est donc nécessaire pour mesurer sa 

redissolution. Ici, ce sont les substances humiques qui jouent ce rôle. En présence d’un excès 

de molybdène, le signal ne dépend que de la quantité de ligand adsorbé sur la goutte de mercure 

et non de la force ou de la capacité de complexation des MOD vis-à-vis du Mo(VI) (Quentel et 

Filella, 2008). Ainsi, le signal mesuré est proportionnel à la quantité de substances humiques 

présentes dans le milieu (Chanudet et al., 2006 ; Pernet-Coudrier et al., 2013).  

La grande sensibilité de cette méthode en présence d’acides fulviques et humiques et le 

signal négligeable attribué aux protéines ou aux polysaccharides rendent cette méthode 

particulièrement adaptée pour le dosage des substances humiques dites réfractaires (Chanudet 

et al., 2006 ; Filella et al., 2013 ). Cette méthode a été utilisée dans les lacs et les rivières 

(Chanudet et Filella, 2007 ; Filella et al., 2013 ; Waeles et al., 2013 ; Marie et al., 2016) et dans 

les estuaires (Marie et al., 2017). Récemment, une adaptation de cette technique (Pernet-

Coudrier et al., 2013) a permis le dosage simultané de deux familles de composés soufrés 
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réduits (type glutahtione et type thioacétamide) en milieu naturel (Marie et al., 2016 ; 2017) 

(figure I.20). 

 

 
Figure I.20 : Voltampérogramme d¶un échantillon de mer contenant des composés de type 

glutathione (GSH-like), de type thioactémide (TA-like) et de type acides fulviques (FA-like) (Marie L., 2016) 
 

Le dosage par technique électrochimique dépend de l’étalon choisi. Ainsi, le principal 

désavantage de cette technique se situe dans le choix d’un standard (acide humique ou fulvique) 

proche structurellement aux substances contenus dans les échantillons étudiés (Quentel et 

Filella, 2008). 

 

I.3.2.9. Titrations acido-basique 

 

Les propriétés acido-basiques de la MOD font partie des facteurs primordiaux 

influençant son pouvoir complexant vis-à-vis des métaux traces (Perdue et Lytle, 1983 ; Buffle, 

1988 ; Christensen et Christensen, 2000 ; Louis et al., 2009). La densité des sites de types 

carboxyliques et phénoliques est particulièrement étudiée (Lu et Allen, 2002 ; Ritchie et Perdue, 

2003 ; Garnier et al., 2004). Le suivi de ce rapport carboxylique/phénolique peut ainsi permettre 

de suivre la variabilité des propriétés de la MOD voire de déterminer ses origines. Il a ainsi été 

démontré que la MOD terrigène a un caractère phénolique plus marqué que la MOD d’origine 
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aquagénique (Davi et Gnudi, 1999). La manière la plus simple et courante d’analyser et 

caractériser les sites acides d’une molécule organique de structure simple ou complexe, repose 

sur une mesure potentiomètrique de la concentration en proton libre, c’est-à-dire le pH, au cours 

d’une titration acido-basique (Christensen et al., 1998 ; Smith et Kramer, 1999 ; De Souza 

Sierra et al., 2001 ; Richie et Perdue, 2003) (figure I.21).  

 

 
Figure I.21 : courbes de titration potentiométriques d'acide humique (LRHA ± Laurentian River 

Humic Acid) et d¶acide fulvique (LFRA ± Laurentian River Fulvic Acid). 
 

Il faut néanmoins appliquer un traitement mathématique (linéarisation de Gran, méthode 

des dérivés première et seconde, fitting non-linéaire, etc.) pour représenter le comportement de 

la molécule vis-à-vis du proton. Cette combinaison entre la technique d’analyse et le traitement 

analytique a été initialement appliquée à la caractérisation de molécules organiques de 

structures simples (EDTA, acide phénolique, acétique, salicylique…) présentant des fonctions 

d’acidité distinctes, visibles par des inflexions marquées de la courbe de titration. Toutes les 

techniques de complexation ne sont cependant pas étudiées. 
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I.3.2.10. Chromatographie d’exclusion de taille à haute performance 

 

La chromatographie par exclusion de taille à haute performance (HPSEC) permet 

l’obtention d’un continuum de molécules réparties selon leurs tailles (exprimée en poids 

moléculaire rapportée à une molécule modèle). De cette répartition, il est possible d’extraire le 

poids moléculaire moyen en nombre de molécules (Mn), le poids moléculaire moyen en taille 

(Mw) et la polydispersité (Mw/Mn), qui fournit une idée de l’hétérogénéité en taille de la MOD 

considérée (Chin et al., 1994). Le principe de fonctionnement consiste en une séparation des 

composés de la MOD en fonction de leur taille sur un gel ou une résine macroporeuse de silice. 

L’étape critique de cette méthode est plus le choix de la phase mobile que celui de la colonne 

ou du gel (Peuravuori et Pihlaja, 1997). Différentes méthodes sont utilisées pour détecter les 

composés précédemment séparés tels que l’absorbance UV, la fluorescence, l’indice de 

réfraction, l’analyseur de carbone organique, la spectrométrie de masse à plasma induit (Mc 

Donald et al., 2004). Par exemple, le couplage de l’HPSEC avec un analyseur UV et un 

analyseur de carbone permet d’obtenir le SUVA qui, tracé en fonction de la taille des substances 

humiques, permet d’obtenir des diagrammes de substances humiques révélant leur sources 

(aquagénique, pédogénique) et leur nature (substance humique ou substance fulvique). Ce 

diagramme a principalement été utilisée dans les eaux douces (Huber et al., 2011 ; He et al., 

2016). 
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I.4. Conclusion 

 

La MOD joue un rôle primordial dans les cycles biogéochimiques. De par ses propriétés, 

elle représente à la fois une source de nutriments pour les microorganismes, un puissant vecteur 

des métaux ou d’autres polluants organiques et un agent photochimique altérant la pénétration 

de la lumière dans la colonne d’eau.  

La position centrale des estuaires et des milieux côtiers dans le transfert de carbone entre 

les continents et les océans incite à étudier de plus près les mécanismes de perte et de création 

de MOD, qu’ils soient biotiques ou abiotiques. Contrainte par de nombreux forçages 

biogéochimiques, la MOD s’altère le long du gradient de salinité. Les processus à l’œuvre 

laissent une empreinte dans la composition de la MOD. Ainsi, mieux caractériser la MOD 

permettrait de mieux décrire les cycles régissant sa dynamique.  

Malheureusement la MOD est constituée d’une infinité de composés et un des enjeux 

de la chimie environnementale moderne consiste à développer des outils et des méthodes 

toujours plus performants pour décrire cette hétérogénéité. Cette étude n’est pas aisée et des 

choix analytiques s’imposent. D’une part, il y a l’analyse globale, ne fournissant que peu 

d’informations sur la composition et d’autre part l’analyse spécifique permettant d’isoler et de 

caractériser certains groupes de molécules sur la base de critères communs.  

Au croisement entre ces deux catégories de techniques analytiques, la SEC-OCD-UVD- 

OND (SEC-mDEC) permet d’allier en partie les avantages de l’analyse de type globale et 

spécifique. Dans sa version la plus récente (Huber et al., 2011), elle consiste en une 

chromatographie liquide par exclusion stérique couplée à trois détecteurs (carbone, azote et 

UV-visible). En plus de quantifier le COD de manière globale, la SEC-mDEC permet la 

séparation de l’échantillon en six classes de composés de caractéristiques spécifiques. 

Principalement utilisée dans le cadre des études pour le traitement de l’eau (Huber et al., 2011 ; 

Simon et al., 2013 ; Peiris et al., 2013) la SEC-mDEC a cependant été appliquée avec succès 

dans la description de la MOD dans quelques systèmes naturels. Cependant, les possibilités et 

limitations de l’utilisation de la SEC-mDEC en milieu marin ne sont pas clairement établies.  

Devant cet état de fait, les travaux de recherche présentés ci-après auront pour objectif 

principal d’utiliser la SEC-mDEC pour étudier la spéciation de la MOD en milieux estuarien et 

côtier. 
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II.1. Cadre des études : le système Aulne ± rade de Brest 

 

Comme expliqué précédemment, l’océan côtier est constitué d’un continuum 

d’écosystèmes incluant rivières, estuaires et plateaux continentaux.  Le bassin semi-fermé 

qu’est la rade de Brest (figure II.1) constitue un écosystème intéressant dans l’étude des 

transferts de la MOD dans le continuum « terre-mer » car il est soumis à de fortes influences 

continentale et océanique. D’une part, l’influence océanique est importante avec des marnages 

pouvant atteindre 8m. L’eau de mer entre dans la rade via le goulet de Brest et provient 

principalement de la mer d’Iroise qui est située à la confluence entre les eaux de l’Atlantique et 

de la Manche. D’autre part, la rade de Brest est également sous influence continentale 

puisqu’elle est l’exutoire côtier de deux rivières : l’Aulne au Sud-Est et l’Elorn au Nord-Est 

(figure II.1). 

 

 
Figure II.1: Carte du système estuaire de l¶Aulne - rade de Brest. L¶encadré présente l¶aire de 

répartition du bassin versant de la rivière de l¶Aulne 
 

L’Aulne représente 70% des apports en volume d’eau douce dans la rade de Brest 

(Delmas, 1981). Lors des périodes de crues, les salinités dans le sud de la rade de Brest peuvent 

chuter à des valeurs inférieures à 32, faisant de ce bassin semi-fermé une partie intégrante de 

l’estuaire de l’Aulne.  

Pour mieux appréhender l’évolution de la MOD le long de ces deux environnements à 

salinité variable que sont l’estuaire de l’Aulne et la rade de Brest, une description succincte de 
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leur hydrologie et de celle des écosystèmes naturels interconnectés est proposée ci-après en 

quatre points : (i) le bassin versant de l’Aulne, (ii) l’estuaire de l’Aulne, (iii) la rade de Brest, 

et (iv) la mer d’Iroise  

 

II.1.1. Bassin versant de l¶Aulne 

 

Située en Bretagne, l’Aulne est une rivière de 140km de long qui prend sa source dans 

les Monts d’Arrée sur la commune de Lohuec (Côtes d’Armor) et se jette dans la rade de Brest. 

Son bassin versant de 1900km² (figure II.1) est peu industrialisé et l’activité agricole y est 

largement majoritaire, occupant jusqu’à 60% de la superficie drainée (Marie, 2016). 

L’évolution du débit est typique d’un climat océanique tempéré. Le cycle hydrologique de la 

rivière se compose d’une période d’étiage en été avec des débits faibles (autour de 5 m3.s-1) et 

d’une période de crue en automne - hiver avec des débits importants (autour de 200 m3.s-1). Son 

débit annuel moyen est de 25±8 m3.s-1. 

La contribution du milieu souterrain à l’écoulement total de la rivière de l’Aulne est 

non-négligeable. Il varie de 40% en période de crue à 88% en période d’étiage (Marie ; 2016). 

 

II.1.2. L¶estuaire de l¶Aulne 

 

L’estuaire de l’Aulne est un estuaire macrotidal typique des écosystèmes littoraux ouest-

européens dont le cours inférieur est fortement influencé par la marée. Le gradient salé s’étend 

sur 40km. 

Les principaux facteurs qui vont définir les états hydrologiques de l’estuaire sont le 

volume d’eau de mer introduit par la marée et le débit fluvial (Bassoulet, 1979; Delmas, 1981). 

Ainsi, on distingue deux périodes : (i) une période de crue automnale et hivernale caractérisée 

par des débits importants et une structure stratifiée en coin salé, et (ii) une période d’étiage 

estival caractérisée par de faibles débits où l’estuaire est plutôt bien mélangé avec des isohalines 

proches de la verticale. Le temps de résidence des eaux estuariennes varie de la même manière, 

allant de 3 jours en période de crue jusqu’à 25 jours en période d’étiage (Bassoulet, 1979, Marie 

et al., 2017). 

Les estuaires macrotidaux sont souvent caractérisés par un point nodal où les eaux 

douces de surface et les eaux marines de fond se rencontrent et bloquent les sédiments en 
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suspension apportés par la rivière (Brenon et Hir, 1999). Cette zone de maximum de turbidité, 

aussi appelée « bouchon vaseux » (Bassoulet, 1979; Allen et al., 1980; Abril et al., 2002), est 

riche en matière organique. Sa position dépend de l’état hydrologique de la rivière et de la force 

de la marée (Delmas, 1981; Brenon et Hir, 1999; Middelburg et Herman, 2007; Savoye et al., 

2012; Waeles et al., 2013).  

Les données en carbone organique particulaire (COP) extraites de l’étude de Marie 

(2016), permettent d’identifier la présence d’une zone de maximum de turbidité (figure II.2). 

En 2014, les concentrations en COP dans l’estuaire de l’Aulne sont comprises entre 30 et 12300 

µgC.L-1. Les concentrations les plus élevées sont observées en Juillet et en Août (>3000 µgC.L-

1). Les diagrammes de mélange de ces deux mois présentent des anomalies positives 

importantes avec le maximum d’environ 12 300 µgC.L-1 observé à salinité 2 au mois d’Août 

(figure II.3). 

 

 
Figure II.2 : Diagrammes de mélange mensuels du Carbone Organique Particulaire (COP) dans 

l'estuaire de l'Aulne en 2014. L¶échelle des concentrations en COP est trois fois plus élevée pour les mois de 
Juillet et Août. 

 

Ces observations coïncident avec les conclusions de l’analyse des matières en 

suspension sur le même cycle hydrologique (figure II.3c), publiées dans une étude récente 

(Marie et al., 2017). La présence d’un bouchon vaseux en période estivale a été mis en évidence 
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aux faibles salinités (0-10) par la présence de fortes concentrations en matière en suspension 

(maximas entre Juin et Août - figure II.3c). 

 

 
Figure II.3 : Evolution des concentrations en (a) chlorophylle a (Chla), (b) du ratio 

Chla/phaeophytine et (c)  des matières en suspension (SPM) le long du gradient salé de l'Aulne de Décembre 
2013 à Décembre 2014. 

 

Les auteurs ont aussi étudié l’évolution annuelle de la biomasse phytoplanctonique via 

le suivi des concentrations en chlorophylle a (figure II.3.a). Deux périodes de production 

phytoplanctoniques ont été mises en évidence : une première période en Juin-Juillet sur une 

grande partie de l’estuaire (S= 0 – 25) et une seconde période en Septembre de moindre intensité 

entre 15 et 20 de salinité. La figure II.3.b illustre les variations du rapport chlorophylle a/ 

phaeophytine (Chla/phaeo) qui fluctue entre 0 et 10 sur l’année étudiée. Des valeurs supérieures 
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à 4 sont observées en Juin-Juillet sur l’ensemble du gradient de salinité. Les valeurs maximales 

(5-10) sont observées en Septembre entre 10 et 25 de salinité. Elles indiquent la présence d’un 

phytoplancton en bonne condition physiologique. En effet, la production de phéophytine (i.e. 

oxydation de la chlorophylle a) est liée à la sénescence du phytoplancton due à des conditions 

environnementales peu optimales ou au broutage par le zooplancton (Vernet et Lorenzen, 

1987). 

 

II.1.3. La rade de Brest 

 

La rade de Brest est une vaste étendue d’eau saumâtre d’environ 181 km². En raison de 

la forte amplitude des marées dans cette région, le marnage peut atteindre jusqu’à 8m en 

périodes de vives eaux et le volume de la rade peut être renouvelé du tiers de son volume. Cette 

eau provient de la mer d’Iroise, à l’ouest de la rade de Brest. 

 Trois cycles contraignent les évolutions de température et de salinité (Delmas, 1981) : 

(i) une variation semi-diurne liée à l’alternance pleine mer, basse mer, d’environ 12h15 qui 

influe directement sur les maximum (marée haute) et minimum (marée basse) de salinité (figure 

II.4), (ii) une variation bimensuelle du cycle vives eaux, mortes eaux de 14,7 jours engendrant 

une homogénéisation de la colonne d’eau en période de vives eaux et une stratification en 

période de mortes eaux, et (iii) un cycle annuel en lien avec les états hydrologiques de l’Aulne 

et l’Elorn qui, en période de crue, peuvent apparenter la rade de Brest à un estuaire avec des 

diminutions drastiques de la salinité des eaux de surface (figure II.4). 

Le bassin Nord de la rade de Brest peut être dissocié du bassin Sud sous influence 

majeure de l’Aulne (Le Jehan et Tréguer, 1985). L’agglomération de Brest augmente 

artificiellement les concentrations en azote dissous total dans la partie Nord (Le Jehan et 

Tréguer, 1984). Les eaux de ces deux bassins se mélangent avec celle venue de la mer d’Iroise 

dans une zone spécifique située entre les points d’Armorique, de Lanvéoc et la jetée sud du port 

de commerce (CNEXO, 1977; Delmas, 1981). 

La production primaire est importante dès le mois d’Avril sous l’effet de bloom 

successifs (Delmas et Tréguer, 1983). Les concentrations en chlorophylle a (Chla) augmentent 

dès le mois de Mars et atteignent leur maximum en Avril. (Birrien, 1991). Ces efflorescences 

phytoplanctoniques récurrentes sont visibles sur la figure II.5 où les maxima annuels sont 

supérieurs à 2µg.L-1 ces dix dernières années. Ces blooms phytoplanctoniques interviennent 

relativement tôt du fait d’une stratification horizontale des eaux de la rade de Brest au printemps 
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Les blooms phytoplanctoniques sont constitués principalement de diatomées 

(Chaetoceros. Sp.) dans des proportions >40% (Morin et al., 1989) et associées à de forts taux 

d’absorption des nitrates (Cadier , 2016).  En période estivale l’activité phytoplanctonique, plus 

faible, est basée sur les formes régénérées de l’azote (55% de l’absorption d’azote total ; 

(L’Helguen et al., 1997). La diversité spécifique du phytoplancton est alors plus importante 

avec moins de diatomées (<40%, Morin et al., 1989) remplacées par des cellules plus petites 

(i.e. picoplancton, Landeira et al., 2014) comme les dinoflagellés (Morin et al., 1989; Cadier et 

al., 2017). L’activité bactérienne est principalement basée sur la MOP phytoplanctonique au 

printemps et en été avant de se spécialiser dans l’utilisation de la MOP sédimentée et 

estuarienne en automne et en hiver (Le Jehan et Tréguer, 1984). Environ 20% des bactéries sont 

considérées comme actives en automne contre <5% en hiver (Jacq et al., 1985). 

 

 
Figure II.5 : Succession annuelle des efflorescences phytoplanctoniques dans la rade de Brest de 

2008 à 2017, suivies par la mesure des concentrations en chlorophylle a (Chla). Les maxima de chaque année 
sont mesurés entre les mois de Mars et Mai.  (Données du Service d'Observation du Milieu Littoral) 

 

 

II.1.4. La mer d¶Iroise 

 

La rade de Brest fait partie d’un ensemble de milieux naturels marins de l’ouest de la 

Bretagne qui comporte, entre autre, la baie de Douarnenez et la mer d’Iroise. Les interactions 

entre ces milieux varient d’une saison à l’autre. En été, un système de front thermique apparait 

au large du Finistère (figure II.6). Ces fronts matérialisent trois zones distinctes : 
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(Cadier et al., 2017) importante durant tout l’été (environ 1,5 µg.L-1 de Chla) avec un pic en 

Mai (>2 µg.L-1) (Wafar et al., 1983). Le brassage permanent permet une utilisation immédiate 

de la MO par les bactéries, responsables de taux de concentrations en ammonium importants 

durant l’été (> 0,5 µg.N.L-1) (Wafar et al., 1983; Maguer et al., 1999). 

Au printemps et en été, les eaux côtières, notamment celles de la rade de Brest, sont 

isolées des eaux du plateau continental. A chaque marée, l’eau marine pénétrant en rade Brest 

provient de cette masse d’eau plus froide de la mer d’Iroise. En hiver, les fronts thermiques 

disparaissent. Les eaux du plateau continental se mélangent avec celles venues de la Manche 

dans la mer d’Iroise (Delmas, 1981). 

 

II.2. Prélèvements 

 

Lors de cette étude, deux types de prélèvements ont été effectués : (i) dans le gradient 

salé de l’estuaire de l’Aulne, entre l’écluse de Port-Launay et le goulet de la rade de Brest, à 

différentes périodes hydrologiques ; et (ii) à un point fixe à l’entrée de la rade de Brest, sous 

influence côtière et océanique, à basse fréquence.  

 

II.2.1. Prélèvements dans l¶estuaire de l¶Aulne et traitement des 
échantillons  

 

Sept campagnes de prélèvements dans l’estuaire ont été réalisées le long du gradient de 

salinité entre Janvier 2017 et Novembre 2018. L’échantillonnage s’est fait par ordre croissant 

de salinité, à marée descendante. Seize points de prélèvements ont été choisis en fonction de la 

salinité pour couvrir au mieux la zone du gradient salé (figure II.7). De façon à s’affranchir 

d’un potentiel effet « marée », les différentes campagnes de prélèvements ont été réalisées avec 

des coefficients de marée moyens compris entre 57 et 73. Les campagnes ont été programmées  

à diverses périodes du cycle hydrologique (début et apogée de la crue annuelle ainsi que période 

d’étiage) et biologique (bloom phytoplanctonique au printemps) de l’Aulne (figure II.8).  

 Les mesures de salinité et de température ont été effectuées avec une sonde multi-

paramètres (HANNA, HI 9828). Les précisions des mesures sont de ± 0,01 pour la salinité et 

de ± 0,015 °C pour la température. Les prélèvements ont été effectués en subsurface (0,5m) 

directement dans des flacons en verre Schott de 500mL préalablement grillés à 450°C pendant 
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4 heures. Dans le but d’éviter la contamination des échantillons, des gants en plastique de 92 

cm (Polysem®) ont été utilisés. Du fait de la relative courte durée des prélèvements (2-3h) et 

de la difficulté d’effectuer des filtrations à bord du bateau (Hésione, navire de station IUEM – 

UBO), les échantillons ont été stockés à l’abri de la lumière après prélèvement puis filtrés sur 

filtres GF/F (0,7µm de porosité) préalablement grillés (450°C pendant 4h), dès l’arrivée au 

laboratoire. L’ensemble du matériel de prélèvement et de filtration utilisé, a été rincé trois fois 

à l’eau acidifiée pH ~ 2 (HCl 10-2 M, qualité suprapur  Merck ®) puis trois fois à l’eau ultra 

pure et enfin une fois avec l’échantillon. L’eau utilisée pour tous les rinçages était de qualité 

ultra pure (Eau Milli-Q, Element system®). Les filtres ont été placés dans des piluliers en verre 

préalablement grillés puis conservés au congélateur pendant plusieurs mois avant d’être 

analysés pour l’analyse élémentaire (voir tableau II-1). 

 

 

 
Figure II.7 : En rouge, exemple de stations de prélèvements d'une campagne en estuaire. En bleu, 

point de prélèvement du suivi hebdomadaire des eaux de la rade de Best 
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II.2.1. Prélèvements et traitements des échantillons de la rade de 

Brest 

 

Les prélèvements dans la rade de Brest ont été effectués à la station du Service 

d¶ObVeUYaWiRQ dX MilieX LiWWRUal (SOMLIT) dans la baie de Sainte Anne du Portzic au niveau 

du goulet de Brest (figure II.7) de Février 2017 à Décembre 2018. L’échantillonnage 

hebdomadaire a été réalisé à marée haute et à des coefficients de marée compris dans un 

intervalle de 50 à 70. Les 90 échantillons ont été prélevés à 1m de profondeur avec une bouteille 

de prélèvement de type Niskin®. Ils sont stockés dans des flacons en verre préalablement grillés 

(450°C pendant 4h), rincés à l’eau ultra pure puis trois fois avec l’échantillon. Les flacons ont 

été stockés à l’abri de la lumière jusqu’à leur analyse, moins d’une heure après le prélèvement. 

Lors de chaque prélèvement, la température et la salinité ont été mesurées in situ grâce à une 

sonde CTD (Conductivity Temperature Depth) SBE19 plus calibrée tous les deux ans. Les 

précisions pour ces deux paramètres sont de ±0.01°C et ±0.01, respectivement.  

 

II.3. Analyses des paramètres hydrologiques et biologiques du 

réseau SOMLIT 

 

L’étude de l’évolution de la MOD dans la rade de Brest a été réalisée sur le site de Sainte 

Anne du Portzic à la même fréquence d’échantillonnage que le suivi hydrologique 

hebdomadaire organisé par le service d’observation du milieu littoral (SOMLIT). Le tableau II-

1 compile les principales caractéristiques de l’analyse des paramètres utilisés dans cette étude. 
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II.4. Analyse globale sélective de la matière organique dissoute 

 

II.4.1. Chromatographie d¶exclusion stérique à multi-détection 

 

Le système de chromatographie d’exclusion stérique couplée à trois détecteurs (carbone, 

azote et UV) - appelée SEC-mDEC par la suite - utilisé dans cette étude est construit par la 

compagnie DOC-Labor® (Allemagne). Cet outil a été développé afin de caractériser la MOD 

dans le cas particulier du traitement de l’eau et permet la mesure du carbone organique, de 

l’azote ainsi que de l’absorbance UV à 254nm. Bien que la SEC-mDEC ait été utilisée avec 

succès pour l’analyse de la MOD des eaux naturelles, son utilisation en étude environnementale 

reste rare aussi bien dans les eaux douces (Huber et al., 2011; Chen et Hur, 2015; He et al., 

2016; Marie et al., 2017) que dans les eaux marines (Dittmar et Kattner, 2003; Baghoth et al., 

2008; Penru et al., 2013). Dans cette étude l’adaptation de cette technique analytique aux 

milieux estuarien et marin a fait l’objet d’un développement analytique qui est détaillé dans le 

chapitre III. Seul le principe de la méthode sera présenté ci-après. 

 

II.4.1.1. Principe 

 

Le principe de la SEC-mDEC repose sur la séparation des composés en six classes de 

tailles, variant de plus de 10 000 Da à moins de 350 Da, par deux colonnes d’exclusion stérique. 

Sont alors définis par ordre croissant de temps de rétention, les biopolymères (BP), les 

substances humiques (SH), les building-blocks (BB), les molécules de faibles poids 

moléculaires acides (LMWA) et les molécules de faibles poids moléculaires neutres (LMWN). 

Des flacons d’environ 15 mL préalablement grillés à 450°C sont utilisés pour placer les 

échantillons dans un passeur d’échantillon (PS 61 FIA – mle.dresden.com). Une boucle 

d’injection permet d’injecter jusqu’à 4 mL de l’échantillon. Le volume injecté est ensuite 

poussé dans le circuit par la phase mobile à un débit de 1,5 mL /min. Cette phase mobile est 

constituée d’un tampon phosphates (pH = 6.85, 7.5g Na2HPO4 (EMSURE® - 99.5+%) + 12.5 

KH2PO4 (EMSURE® - 99.5+%) dans 5L d’eau ultrapure (Eau Milli-Q, Element system). Elle 

est purifiée de toute contamination en carbone organique par irradiation au sein d’un réacteur 

UV (DOCOX Reactor, figure II.9). Avant son passage au travers des colonnes d’exclusion 

stérique, l’échantillon est filtré sur des filtres (Polyether sulfone ; PES, Sartorius®, Germany) 
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de 0,45 µm de porosité. Les différentes classes de composé sont ensuite séparées par passage 

au travers de deux colonnes chromatographiques montées en série (250mm x 20mm, TSK HW 

50S, Tosoh, Japan, (figure II.9). Il s’agit de colonnes type échangeuses de cations faibles, 

composées d’un gel de polyméthacrylate. Le choix d’utiliser deux colonnes 

chromatographiques en série a été fait par anticipation à l’analyse en matrice salée, la séparation 

des différentes classes des composés étant supposée plus délicate en raison de la contraction du 

signal des chromatogrammes. En contrepartie d’une meilleure séparation des classes de 

composé le temps d’analyse est allongé, trois à quatre heures environ, pour chaque échantillon 

dans notre cas.  

La détermination du COD se fait par l’intermédiaire d’un circuit parallèle aux colonnes 

chromatographiques, le « bypass » (figure II.9). Une fraction de 10% de l’échantillon injecté 

ne passera pas au travers des colonnes et son signal apparaitra entre 5 et 10 minutes de temps 

de rétention sur les chromatogrammes (figure II.10). Le logiciel prend en compte les 

fractionnements de l’échantillon durant l’analyse pour donner  la valeur de COD global de 

l’échantillon à partir de l’aire du pic. 

Au cours de son trajet, l’échantillon est d’abord analysé par un premier détecteur UV 

non destructif (UVD Knauer S200) dont la mesure est effectuée à une longueur d’onde de 254 

nm, particulièrement adaptée pour l’identification des structures insaturées (figure II.9). 

L’aromaticité de certaines fractions (échantillon global : SUVA ; et SH) est déterminée par le 

logiciel en faisant le rapport entre l’absorbance spécifique à 254 nm , déterminée par le 

détecteur UV, et la concentration en carbone, déterminée par le détecteur de carbone organique 

par la suite. Après le détecteur UV, l’échantillon est de nouveau séparé en deux fractions ; 10% 

servent à l’analyse du contenu en azote ; le reste permet la quantification du carbone organique.  

La détermination du contenu en azote de l’échantillon est effectuée à l’aide d’un réacteur 

UV (DOCOX-reactor, figure II.9) qui oxyde l’azote organique dissous (NOD) ou l’azote réduit 

(NH4
+, NO2

-) en nitrate. Le nitrate produit est ensuite quantifié par un détecteur UV (OND 

Knauer Azura 2.1S) à une longueur d’onde de 220nm.  
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La détermination du carbone organique dissous (COD) se fait dans le réacteur de 

Gräntzel, un cylindre de quartz au centre duquel se trouve une lampe UV fonctionnant à 185nm. 

La rotation de ce cylindre permet la dispersion de l’échantillon sur toute sa surface, ralentissant 

ainsi sa chute et favorisant l’oxydation de la MOD en CO2.  Préalablement, une solution acide 

(2.5g de peroxodisulfate (Alfa Aesar – 97%) + 20mL d’H3PO4 (EMSURE® - 85%,) dans 5L 

d’eau Milli-Q) est ajoutée (figure II.9) à un débit de 0.3mL.min-1, dans le but d’éliminer le 

carbone inorganique. Le dioxyde de carbone (CO2) produit par l’acidification est éliminé dans 

la partie supérieure du  réacteur de Gräntzel (figure II.9). 

La réaction d’oxydation du COD est une réaction radicalaire initiée par la formation 

d’OHÚ produit par action du rayonnement UV sur l’eau au cœur du réacteur (Huber et Frimmel, 

1996). Cette réaction est catalysée par le peroxodisulfate présent dans la solution acide ajoutée 

précédemment, en amont. Le CO2 formé est transporté par un gaz porteur (Azote U - N2 - 

99.995+%) jusqu’à un détecteur infrarouge (IR) (NDIR ABB A2020). Sa quantification est 

effectuée dans une gamme de longueurs d’onde variant de 3 à 8 µm (infra-rouge). 

 

II.4.1.2. Classes de composés séparés et autres grandeurs 

 

Les résultats de la SEC-mDEC s’acquièrent à partir de chromatogrammes dont l’allure 

évolue suivant les variations des concentrations des différentes fractions séparées par les 

colonnes d’exclusion stérique. La figure II.10 présente, à titre d’exemple, un chromatogramme 

type d’une eau de rivière. Les différentes classes de composés séparés sont identifiées. Il est 

également possible d’analyser certaines espèces de l’azote ; les nitrates, l’urée et l’ammonium 

à l’aide du détecteur OND, dans le cas particulier des eaux douces (Huber et al., 2011). 

 

II.4.1.2.a. Analyse globale (carbone organique dissous et 

SUVA) 

 

La fraction globale de la MOD est déterminée à partir des 10% d’échantillon non-

séparés sur les colonnes d’exclusion stérique. Plus communément appelé « bypass », le pic 

correspondant à cette fraction sort entre 5 et 10 min de temps de rétention (voir figure II.10). 

Deux grandeurs sont quantifiées à partir des aires correspondants au bypass : (i) le carbone 

organique dissous (COD), représentatif des concentrations globales en carbone et (ii) 
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l’absorbance-UV spécifique (SUVA) qui exprime l’aromaticité globale de l’échantillon. Le 

COD est calculé à partir de l’aire du pic de carbone et est exprimé en µgC.L-1. Le SUVA est le 

rapport entre l’absorbance UV de la fraction globale, déterminée à partir du pic d’absorption 

UV, et le COD. Il est exprimé en L.(mg-C.m)-1. 

 

 
Figure II.10 : Chromatogrammes de carbone, d'UV et d'azote d'un échantillon de la rivière de 

l'Aulne. Les domaines des rétentions sont rappelés : (a) fraction globale ou « bypass », (b) biopolymères 
(BP), (c) substances humiques (SH), (d) building-blocks (BB), (e) molécules de petits poids moléculaires 
acides (LMWA), et (f) molécules de petits poids moléculaires neutres (LMWN). 

 

II.4.1.2.a. Biopolymères 

 

La fraction des biopolymères (BP) est définie par la limite de perméation (ou volume 

mort) des colonnes d’exclusion stérique (environ 40min). Elle est composée principalement de 

polysaccharides et de protéines d’une taille supérieure à 10 000 Da. D’après Huber et al. (2011), 

l’éventuelle réponse UV des BP ne peut être attribuée au contenu organique de la fraction mais 
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à la présence de « colloïdes inorganiques » comme les hydroxydes de fer. Néanmoins, la 

réponse de l’UVD est utilisée pour calculer « manuellement » l’aromaticité des BP à l’aide de 

leurs concentrations en carbone (voir Ch.III).  Il est considéré que la réponse du détecteur 

d’azote est principalement expliquée par son contenu protéique (Huber et al., 2011). 

 

II.4.1.2.b. Substances Humiques 

 

Les substances humiques (SH) composent une part importante de la MOD et sont 

majoritaires dans les eaux douces (Świetlik et al., 2004; Filella, 2009). Cette fraction a une taille 

qui varie entre 600 et 1000 Da. Elle est principalement caractérisée par des molécules plutôt 

hydrophobes qui absorbent les UV. Sur le même principe que la détermination du SUVA, 

l’aromaticité des SH (arm-SH) est déterminée en faisant le rapport de l’absorbance de la fraction 

sur sa concentration en carbone. La détermination de la masse moléculaire (M-SH) de cette 

fraction est également disponible grâce à une calibration de masse. A partir de ces deux 

grandeurs (arm-SH et Mn-SH), un diagramme des SH proposé par Huber et al., 2011peut être 

tracé. Ce diagramme permet de classer les SH selon un continuum d’humification qui va de 

petites structures peu aromatiques typiques des acides fulviques aquagéniques, jusqu’aux 

structures plus grandes et très aromatiques typiques des acides humiques terrigènes (figure 

II.11).  

 

II.4.1.2.a. « Building-Blocks » 

 

Les building-blocks (BB) sont de même nature que les substances humiques. Sur la base 

d’expérimentations de dégradation des substances humiques par sonication, Huber et al., 2011 

ont proposé de considéréer ces substances organiques comme des sous-produits de dégradation 

de ces dernières ou des substances humiques de plus petites tailles que leur fraction nominative 

(Huber et al., 2011). La taille de cette fraction varie entre 350 et 600 Da. 
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Figure II.11 : Continuum d'humification tel que proposé par le diagramme des SH dans Huber et 

al., 2011. 
 

II.4.1.2.b. Molécules de petits poids moléculaires acides et 

neutres 

 

Ces deux fractions sont constituées de composés de petites tailles, inférieures à 350 Da. 

La fraction des composés de petits poids moléculaires acides (LMWA) est définie par un pic 

unique situé vers 70min (figure II.10e). Ce dernier résulte de la répulsion par le gel de la colonne 

des anions de petits poids moléculaires. Le pic résultant, connu sous le nom de « pic d’exclusion 

de sel » (Swift et Posner, 2006), est représentatif de structures chimiques négativement chargées 

au pH de la phase mobile comme les acides organiques de petite taille (e.g. acide oxalique, 

acide malique…). La fraction des LMWA peut aussi être composée de SH de faibles poids 

moléculaires (LMW-SH). La détermination de la contribution des LMW-SH à cette fraction se 

fait de manière empirique par le logiciel. La concentration en COD correspondant aux LMW-

SH est estimée en multipliant le signal UV de la fraction des LMWA par l’aromaticité des SH. 
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La fraction des composés de petits poids moléculaires neutres (LMWN) est la fraction 

la plus étendue en termes de temps de rétention. Elle s’étend de la fin du domaine de rétention 

des LMWA (70min) jusqu’à la fin de l’analyse. Cette fraction est composée d’un mélange 

hétérogène de composés (alcools, aldéhydes, cétones, sucres, acides aminés dont les temps de 

rétention dépendent des interactions hydrophobes avec le gel de la colonne d’exclusion stérique 

(Hubert et Frimmel, 1996). 

 

II.4.1.2.c. Carbone organique hydrophobe 

 

Lors de l’analyse, il peut exister une différence entre la valeur de COD total déterminée 

à partir du bypass (COD) et la somme des cinq fractions séparées sur les colonnes d’exclusion 

stérique la fraction hydrophile du COD, (CDOC, Huber et al., 2011). Par opposition avec le 

CDOC, la fraction retenue sur les colonnes est appelée carbone organique hydrophobe (COH). 

Le COH quantifie de manière indirecte la fraction de MOD adsorbée sur les colonnes 

d’exclusion stérique ou qui éluent très lentement par interactions hydrophobes sur le gel des 

colonnes d’exclusion stérique (Huber et al., 2011). 

 

 

II.4.1.3. Domaine de perméation 

 

Le domaine de perméation d’une colonne d’exclusion stérique permet de définir les 

capacités de séparation propres à la colonne. Ce domaine est compris entre le volume 

d’exclusion du gel, limite pour laquelle les molécules sont trop grandes pour être séparées, et 

le volume de perméation totale au-delà duquel les molécules sont trop petites et éluent toutes 

en même temps.  Ces diagrammes sont construits avec le rapport Ve/Vc (Ve = volume 

d’élution ; Vc = volume des colonnes) en abscisses et le logarithme de la masse molaire en 

ordonnées. 

Le constructeur des colonnes d’exclusion stérique (TOYOPEARL®) qui équipent la 

SEC-mDEC  a établi ce diagramme pour un mélange de protéines dans des conditions proches 

de celles utilisées dans ce travail (phase mobile : 0,06mol.L-1, pH tampon phosphate = 7,0). Sur 

la figure II.12a, le domaine de perméation est compris entre Ve/Vc = 0.35 et Ve/Vc= 0.72.  
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Figure II.12 : (a) Domaine de perméation (1 colonne) du constructeur des colonnes d'exclusion 

stérique utilisées dans l'appareillage de la SEC-mDEC. Le diagramme a été tracé à parti d¶un mélange de 
« standards de protéines ª (protein standards); (b) Structure de la résine d¶exclusion stérique selon le 
fabricant des colonnes. (Extraits du site du constructeur: Toyopearl®)  

 

Si l’on considère les dimensions des colonnes et le débit interne effectif qui passe par 

les colonnes (1,35 mL.min-1), le domaine de perméation en termes de temps de rétention est 

compris entre 59 et 122 min. Or, des analyses de composés pures réalisées au cours de ces 

travaux de thèse (figure II.13a)  mais aussi lors du travail de développement analytique d’Huber 

et al., (2011) (figure II.13b)  ont démontré que le domaine de perméation de la colonne pouvait 

aller de 40 min à 206 min, soit des Ve/Vc compris entre 0,28 et 1,2. 

 

Les figures II.13a et II.13b présentent les diagrammes de perméation réalisé lors de ce 

travail et celui tracé à partir des données d’Huber et al. (2011). Dans le diagramme II.13a, 

l’amidon, dont le poids moléculaire atteint 100kDa, marque la limite haute d’exclusion de gel 

à Ve/Vc=0,28 (40min). Ensuite, le domaine de perméation sélective est tracé à partir de 

composés de poids moléculaires variant de 60kDa pour l’albumine de sérum bovin (BSA) 

jusqu’à 700 Da pour le standard international « Suwanee River Fulvic Acid » (SRFA). 

Cependant, à l’inverse des données constructeur, le domaine de perméation sélective 

expérimental (fig II.13b) ne présente pas de limite de perméation totale. Les molécules de petits 

poids moléculaires éluent sur une grande gamme de temps de rétention allant de 70,3min 

(Ve/Vc = 0,46) à 159,7min (Ve/Vc= 1,15).  
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Figure II.13 : Domaines de perméation (a) réalisé lors de ces travaux (2 colonnes); et (b) tracé à 

partir des données de Huber et al., 2011 (1 colonne). Dénomination des standards : 1:acide oxalique, 2: acide 
malonique, 3: acide acétique, 4: acide formique, 5 : acide glycolique, 6 : acide pyruvique, 7 : acide caproïque, 
8 : cystéine, 9 : serine, 10 : glycine, 11 : théronine, 12 : glutamine, 13 : asparagine, 14 : alanine, 15 : 
asparagine, 16 : glutamine, 17 : proline, 18 : valine, 19 : isoleucine, 20 : lysine, 21 : leucine, 22 : méthionine, 
23 : histidine, 24 : formaldéhyde, 25 : arginine, 26 : méthanol, 27 : éthanolamine, 28 : éthanol, 29 : 
acétaldéhyde, 30 : acétone, 31 : phénylalainine, 32 : n-propanol, 33 : butanol, 34 : éthylènediamine, 35 : 
pentanol, 36 : benzylamine, 37 : tryptophane, 38 : hexanol. 

 

Cette particularité peut également s’observer dans le travail d’Huber et al., (2011). Les 

auteurs avaient injecté 38 composés de petits poids moléculaires (fig II.13b). Le diagramme de 

perméation tracé à partir de ces données présentent des temps de rétention s’étendant de 63,6 

min (Ve/Vc=0,38) à 206 min (Ve/Vc=1,2). L’absence de limite de perméation totale est 

expliquée par les interactions entre le gel polymétacrylate hydrophobe des colonnes et les 

composés de petits poids moléculaires (Huber et Frimmel, 1996 ; Huber et al., 2011) (figure 
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II.12b). Les composés neutres ou cationiques peuvent être retenus par des interactions de type 

Van der Waals avec les chaines alkyles du gel des colonnes (groupements R sur la figure 

II.12b), rendant la famille des LMWN dispersés sur de très grands temps de rétention 

(>100min). Lorsque ces interactions sont très fortes, les composés peuvent rester adsorbés sur 

le gel d’exclusion stérique et former la fraction du carbone organique hydrophobe (Huber et al., 

2011). 

 

II.4.1.4. Traitement des données 

 

L'acquisition et le traitement des données ont été réalisés avec le logiciel ChromCALC 

développé par les constructeurs de l’appareillage (DOC-LABOR, Karlsruhe, Allemagne).  

Le principal enjeu du traitement du signal analytique repose sur l’intégration de pics co-

élués. La modélisation des différentes fractions se fait via une procédure semi-automatique de 

déconvolution de pic qui nécessite la définition de bornes. Cette étape délicate est illustrée par 

la figure II.14. 

 

 
Figure II.14 : Placement des bornes permettant de résoudre les fractions de la MOD séparées par 

SEC-mDEC lors de l¶intégration. 
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Le tableau  II-2, ci-après, présente les résultats de l’analyse globale et semi-spécifique 

de la MOD de l’échantillon correspondant au chromatogramme de la figure II.14. Il est divisé 

en trois parties. La colonne de gauche (a), présente le résultat en pourcentage et en ppb (µg/L) 

de C de l’analyse globale (DOC). On observe également des concentrations en carbone 

hydrophile (CDOC) et en carbone hydrophobe (HOC).  

La deuxième colonne (b) présente les résultats obtenus pour l’analyse semi-

spécifique des cinq classes de composé séparées. Pour la fraction dite des « biopolymères », en 

plus de la concentration en COD sont présentées les concentrations en NOD, les rapports N/C 

et le pourcentage des protéines dans les biopolymères (estimé à partir du rapport C/N). Les 

substances humiques sont caractérisées par leur concentrations en COD et en NOD, leur rapport 

N/C, leur aromaticité (exprimé en L.(mg-C.m)-1) ainsi que par leur masse molaire moyenne 

(g.mol-1), ce qui permet de définir leur origine à l’aide d’un diagramme aromaticité vs masse 

molaire (figure  II.10). Finalement la dernière colonne (c) donne les valeurs de l’absorbance 

UV globale de l’échantillon (SUVA) ainsi que des informations concernant la présence des 

colloïdes inorganiques (signal UV sortant au temps de rétention des BP). Cette valeur 

d’absorbance en m-1 permettra par la suite de calculer une valeur d’aromaticité pour les BP. 

 

Tableau II-2 :Tableau type brut des résultats d'analyse par SEC-mDEC 
 

 

 

II.4.1.5. Etude du fractionnement chromatographique de la SEC-mDEC 

 

Pour mieux contraindre la composition de certaines fractions et comprendre le processus 

de fractionnement des colonnes, des composés purs ont été analysés en SEC-mDEC. 

 

II.4.1.5.a. Fraction des biopolymères 

 

La fraction définie comme « biopolymères » est composée de substances biogéniques 

de haut poids moléculaire définissant la limite d’exclusion des colonnes (Huber et al., 2011). A 

a) b) c) 
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ce jour, il n’existe pas d’information sur un potentiel biais dû à l’hydrolyse des protéines ou à 

la dépolymérisation des polysaccharides qui interviendrait lors de l’élution. En plus d’entrainer 

la sous-estimation des concentrations en BP, cela augmenterait artificiellement la part des 

fractions de plus petits poids moléculaires. 

Pour étudier ces processus deux composés représentatifs des molécules constituant cette 

fraction ont été injectés : (i) de l’amidon, polysaccharide de poids moléculaire supérieur à 100 

kDa, et (ii) de l’albumine de sérum bovin (BSA), une protéine d’un poids moléculaire de 66,5k 

Da. Les chromatogrammes de carbone ont été superposés et comparés avec celui typique d’une 

eau de mer naturelle sur la figure II.15. 

 

 
Figure II.15: chromatogrammes de carbone superposés d'une protéine (BSA), de l'amidon et d'une 

eau de mer naturelle. 
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Comme attendu, les deux composés éluent principalement dans la fraction des BP. 

L’amidon sort majoritairement à 43,4 min et marque le temps mort expérimental de 

l’appareillage utilisé dans cette étude. La BSA sort légèrement après à 50,4 min, indiquant de 

ce fait que le volume mort de la colonne est représentatif de composés d’un poids >70kDa. 

Néanmoins, une réponse est également observée dans les autres fractions de taille. Dans le cas 

de la BSA, environ 30% du carbone injecté est retrouvé dans la famille des LMWN. Ces 

résultats indiquent qu’une hydrolyse partielle de la BSA a lieu au sein des colonnes 

chromatographiques et forme des peptides de petites tailles et des acides aminés. Ceux-ci 

enrichissent artificiellement la fraction des LMWN en composés labiles. La réponse de 

l’amidon est divisée en deux parties. D’abord un premier pic à 43,4 min puis un long signal 

pouvant atteindre 75 min. L’amidon est constitué de structures polymériques de tailles variables 

comprises entre 10kDa et 100kDa. Ceci explique une partie du signal. La dépolymérisation des 

polysaccharides lors du passage sur le gel d’exclusion stérique semble être une hypothèse 

plausible pour expliquer l’intensité du signal à des temps de rétention propres aux SH (1kDa) 

ou inférieurs. 

 

II.4.1.5.b. Standards internationaux de Substances 

Humiques 

 

Les substances humiques constituent la fraction majeure de la MOD dans les eaux 

douces. L’analyse de cette fraction par SEC-mDEC quantifie, en plus de leurs concentrations 

en carbone et en azote, leur aromaticité (arm-SH) et leur poids moléculaire (M-SH). Cette 

dernière caractéristique est déterminée par étalonnage en calibrant le temps de rétention au 

poids moléculaires moyen à partir de l’analyse de deux standards de l’International Humic 

Substances Society (IHSS) : un acide humique (Suwanee River Humic Acid ± SRHA) et un acide 

fulvique (Suwanee River Fulvic Acid ± SRHA). Ces deux standards sont les plus couramment 

utilisés en chimie environnementale (Filella et al., 2014). 

Pour évaluer la variabilité des temps de rétention des SH en fonction de leurs origines, 

huit standards de substances humiques certifiés par l’IHSS ont été injectés (figure II.16). Leur 

temps de rétention varie de 52,8min à 60,1 min (tableau II-3). Sur la figure II.16, deux 

échantillons naturels ont été superposés aux standards internationaux. Les SH de la rivière de 

l’Aulne (eau douce, salinité 0) présentent un temps de rétention de 61,8 min (tableau II-3). Le 

pic des SH de la rade de Brest (eau de mer, salinité 35) est situé à 63,4min (tableau II-3). Ces 
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deux échantillons naturels présentent des temps de rétention supérieurs à ceux des standards 

internationaux (Tableau II-3), néanmoins, le temps de rétention de l’échantillon SRFA (60,1 

min) est voisin de celui de l’échantillon fluvial (61,8 min). Ainsi, la rivière de l’Aulne apportent 

principalement des acides fulviques dans à l’estuaire de l’Aulne. 

 

 

 
Tableau II-3 : Signification des acronymes des standards de l'IHSS et leurs temps de rétention 

maximum mesurés par SEC-mDEC et présentés sur la figure II.16. 
 

Acronyme de 

l¶IHSS 
Nom du standard Tr SH (min) 

PPFA Pahokee Peat Fulvic Acid 56,2 

NAFA Norse Aquatic Fulvic Acid 57,1 

SRNOM Suwanee River Natural Organic Matter 58,3 

UMRNOM Upper Mississippi River Natural Organic Matter 59,2 

ESHA Elliott Soil Humic Acid 52,8 

-- Leonardite 56,1 

SRFA Suwanee River Fulvic Acid 60,1 

SRHA Suwanee River Humic Acid 55,4 

 

 
 
 

Tableau I-4 : Temps de rétention maximum de la fraction des SH d'échantillons naturels mesurés 
par SEC-mDEC et présentés sur la figure II.16. 

 

Origine de l¶échantillon naturel Tr SH (min) 

Rade de Brest 63,4 

Rivière de l’Aulne 61,8 
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Figure II.16 : Chromatogrammes de carbone de huit standards internationaux de substances 

humiques (concentrations similaires) superposés à un chromatogramme d'eau de mer naturelle (Aulne) et 
d'eau douce naturelle. L¶encadré rappelle les temps de rétention des maximums de chaque pic de la fraction 
des SH. 
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Afin de vérifier que l’aromaticité des SH déterminée par SEC-mDEC est quantitative, 

les valeurs mesurées pour les différents standards ont été comparées avec leurs pourcentages 

de carbone aromatique déterminée par spectroscopie RMN du carbone. Une corrélation 

significative (R²>0,96 ; pvalue < 0.005) est observée entre les deux paramètres (figures II.17). 

La relation entre le pourcentage de carbone aromatique des SH standards de l’IHSS déterminé 

par RMN et leur aromaticité mesurée par SEC-mDEC présente un coefficient de régression de 

0.97. Les valeurs les plus élevées en pourcentage de carbone aromatique sont atteintes par les 

standards présentant des origines fortement terrigènes (Leonardite, ESHA, PPFA, SRHA). Ces 

résultats démontrent que l’aromaticité des SH mesurée par SEC-mDEC est bien représentative 

de la contribution en carbone aromatique des substances humiques et peut être utilisée comme 

indicateur de l’origine terrigène des SH. Expérimentalement, l’aromaticité des SH avait déjà 

servie à tracer l’ajout de MOD terrigène dans des lacs dominés par de la MOD d’origine 

phytoplanctoniques (Ilina et al., 2014). 

 

 
Figure II.17: Pourcentage de carbone organique déterminé dans les standards internationaux de 

SH en fonction de l¶aromaticité des SH déterminée par SEC-mDEC. Les données de pourcentage 
proviennent du site officiel de l¶International Humic Substanes Society et sont fournies parThorn et al, 
(1989). 

 

 

Proposé par Huber et al. (2011), le diagramme des SH est présenté comme un outil 

visuel permettant de comparer l’origine des SH sur la base de leur aromaticité et de leur poids 

moléculaire des SH. La figure II.18 présente ce diagramme pour les huit standards 

internationaux analysés lors de cette étude et pour les deux eaux naturelles. 
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La variabilité des caractéristiques des standards internationaux dépasse l’échelle 

proposée par Huber et al., (2011). Les standards ESHA (Ulu et al., 2015) et PPFA sont extraits 

d’environnement fortement impactés par l’agriculture. L’épandage régulier de MO sur les sols 

augmente artificiellement le degré d’humification des SH (Plaza et al., 2004), ce qui peut 

expliquer des valeurs de poids moléculaires particulièrement importantes. 

 
Figure II.18 : Diagramme des SH construits à partir de huit standards internationaux (points 

rouges)  et deux échantillons expérimentaux (points verts). L¶incertitude sur la masse molaire est de 2%. 
Les standards et les eaux de surface de référence (IHSS-HA, IHSS-HA et Siberian Seawater) sont extraits 
de Huber et al., 2011). 

 

Les SH de l’Aulne sont des acides fulviques pédogéniques. Cette particularité avait déjà 

été observée dans une précédente étude (Marie et al., 2017). Les SH de la rade de Brest sont 

plus petites et moins aromatiques que les SH de l’Aulne. Elles sont classées dans les acides 

fulviques aquagéniques, i.e. synthéthisées in situ dans le milieu. Le continuum d’humification 

permet de visualiser les différences qualitatives entre les SH, au-delà de la simple mesure de 

leurs concentrations. Des valeurs d’aromaticité supérieures à 4 indiquent des molécules 

hydrophobes et particulièrement aromatiques tandis que des valeurs inférieures à 3 
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correspondent à des composés plus hydrophiles (Minor et Stephens, 2008; Matilainen et al., 

2011). Ces ordres de grandeur permettent de déterminer l’impact des apports de MOD 

allochtone ou autochtone dans le milieu aquatique, aussi bien que l’incidence des dégradations 

bactérienne et photochimique (Ilina et al., 2014). 

 

 

II.4.1.5.c. Fraction des petits poids moléculaires 

 

Six substances de faibles poids moléculaires ont été analysés afin d’étudier la répartition 

de molécules biogéniques au sein des fractions de petits poids moléculaires LMWA et LMWN: 

l’acide acétique, l’acide formique, l’urée, l’acide urique, le tryptophane et la riboflavine 

(vitamine B2). Les chromatogrammes de ces substances sont présentés sur la figure II.19. 

L’acide formique et l’acide acétique éluent tous les deux au même temps de rétention (75min). 

La riboflavine, l’acide urique et l’urée sortent dans un ordre de taille décroissante. Néanmoins, 

le tryptophane (204,22 g.mol-1), d’un poids moléculaire supérieur à celui de l’acide urique 

(168,1 g.mol-1) élue à 180 min, soit 85 min de plus que l’acide urique. L’urée (60,0 g.mol-1) 

sort à un temps de rétention relativement proche de l’acide urique (107 min) alors que leur 

différence de poids moléculaire est de plus de 100 g.mol-1. La riboflavine qui possède un poids 

moléculaire la classant théoriquement dans la fraction des BB (376 g.mol-1), sort dans le 

domaine de rétention des LMWA vers 78 min. 

 La séparation des différents composés de petits poids moléculaires est contrainte par 

leurs interactions avec la phase mobile et le gel polymétacrylate des colonnes d’exclusion 

stérique (Figure II.12 ; Huber et al., 2011). Le gel de polymétacrylate peut être considéré 

comme une résine échangeuse de cations de faible efficacité. Ces interactions permettent de 

distinguer la fraction des LMWA, caractérisée par un pic unique (~75 min) où éluent 

rapidement les substances organiques anioniques au pH de la phase mobile, de la fraction des 

LMWN qui est composée d’un ensemble hétérogène de composés organiques aux structures 

chimiques variées et éluant sur une grande gamme de temps de rétention (80 – 180 min). 

Au pH de travail, les acides formique (46 g.mol-1) et acétique (60 g.mol-1), présentés sur 

la figure II.19, éluent sous la forme de leurs bases conjuguées, les ions formiate (HCOO-) et 

acétate (CH3COO-). Ces deux molécules polaires sortent toutes deux dans la fraction des 

LMWA. Dans la même gamme de poids moléculaire, l’urée (60,0 g.mol-1) est une molécule 

polaire mais non chargée, qui n’est pas soumise à des interactions ioniques ou hydrophobes 
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Bien que le poids moléculaire du tryptophane (204 g.mol-1) soit 6 fois plus grand que 

celui de l’urée, son temps de rétention (180min) est supérieur. L’absence de charge au pH de la 

phase mobile et la présence d’un hétérocycle indole (figure II.19) le rendent particulièrement 

sensible aux interactions hydrophobes avec le gel polymétacrylate des colonnes. Ces 

interactions augmentent fortement son temps de rétention par rapport à l’urée. 

La riboflavine (ou vitamine B2) élue au niveau du temps de rétention des LMWA à 78 

min. Cette molécule, composée d’un ensemble d’hétérocycles aromatiques propices aux 

interactions hydrophobes, n’est pas chargée. Une telle structure aurait pu justifier un temps de 

rétention similaire à celui du tryptophane (>150min). Cette particularité peut s’expliquer par la 

résonnance des cycles avec les groupements carbonyles, stabilisant des charges négatives au 

niveau des atomes d’oxygène. Par ailleurs, la chaine aliphatique poly-hydroxylés rend la 

molécule particulièrement dense en doublet non-liant, créant une configuration riche en charges 

négatives (tout autour d’elle). La forte densité de charge négative de la riboflavine pourrait alors 

expliquer que cette molécule élue rapidement de la colonne, par répulsion de charge à l’instar 

des anions. 

Un autre cas particulier est celui de l’acide urique. Au pH de la phase mobile, l’acide 

urique est sous sa forme conjuguée, l’ion urate (pKa = 5,4) et présente une charge négative. 

Pourtant, cette molécule n’élue pas dans la fraction des LMWA et son temps de rétention 

(100min) est proche de l’urée. L’acide urique peut se présenter sous forme tautomérique énol. 

Les fonctions carbonyles sont protonées en hydroxyles, rendant l’hétérocycle aromatique. Sous 

cette forme, l’acide urique peut être sujet aux interactions hydrophobes avec le gel, limitant les 

répulsions électroniques et augmentant son temps de rétention. 

Le résultat global de la série d’analyse présentée sur la figure II.19 a permis de mettre 

en évidence l’importance des interactions ioniques et hydrophobes pour les molécules de petits 

poids moléculaires au sein de la colonne. Le pH de la phase mobile et les structures des 

molécules sont des paramètres analytiques importants dans la séparation de la MOD de petits 

poids moléculaires (<350g.mol-1) par SEC-mDEC.   

 

II.4.1.6. Etalonnage de l’appareil 
 

Les trois détecteurs (carbone – bypass et chromatogramme -, azote et UV) ont été 

calibrés selon les recommandations du constructeur. Les détecteurs de carbone (OCD) et UV 

(UVD) ont été calibrés avec de l’hydrogénophtalate de potassium (C8H5KO4 - Alfa Aesar – 
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99.95-100.05% ; Huber et al., 2011). La gamme d’étalonnage comportait cinq concentrations 

se répartissant entre 100 et 5000 ppb-C. Le détecteur d’azote (OND) a été calibré avec cinq 

concentrations de nitrate de potassium (EMSURE® - 99.0+%) se répartissant entre 0.2 et 750 

ppb-N.  

L’obtention de la masse molaire des Substances Humiques nécessite une calibration de 

masse afin de lier le temps de rétention de cette famille de composés à leur masse molaire. Deux 

standards de l¶International Humic Substances Society (IHSS) ont été utilisés : l’acide humique 

de la rivière Suwanee (1S101H), et l’acide fulvique de la rivière Suwanee (1S101F). Leurs 

valeurs nominales de masses molaires sont respectivement de de 1066 et 711 Da  (Aiken et 

Malcolm, 1987). Des concentrations d’environ 4mg.L-1 sont nécessaires pour mener à bien cette 

opération. 

 

II.4.1.7. Efficacité de l’oxydation des composés azotés et carbonés 

 

La mesure du carbone organique se fait après l’oxydation des molécules carbonées dans 

le réacteur de Gräntzel. Selon le même principe, la mesure de l’azote organique se fait via 

oxydation des molécules azotées en nitrates dans un réacteur UV précédent le détecteur d’azote. 

Afin de déterminer l’efficacité de ces processus d’oxydation, un dosage de l’urée a été réalisé 

à partir d’une gamme étalon de quatre échantillons (0,1 ; 5 ; 10 ; 20 µmol.L-1). Les résultats de 

cette expérience sont présentés sur la figure II.20. 

 

 
Figure II.20 : Validation de la mesure d'azote organique du détecteur d'azote de la SEC-mDEC 
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Les courbes de tendance linéaires pour l’analyse de carbone et d’azote présentent, 

respectivement des coefficients de régression égaux à 0,9999 et 0,999. Les pentes des droites 

sont de 0,9932 pour le carbone et de 1,7717 pour l’azote. En sachant que théoriquement une 

mole d’urée est constituée d’une mole de carbone et de deux moles d’azote ; le taux de 

recouvrement de cette molécule est de 99% pour la mesure de carbone organique et de 89% 

pour la mesure d’azote. L’oxydation incomplète des structures azotées est à l’origine d’une 

sous-estimation de la mesure d’environ 10%. 

 

II.4.1.1. Extraction des fractions 

 

A partir des temps de rétention des différentes fractions d’un échantillon donné, il est 

possible d’extraire les fractions via un robinet installé après le détecteur UV et après 

l’intersection entre les circuits de l’analyse de carbone et l’analyse d’azote (figure II.21). 

L’extraction des fractions permet leur analyse spécifique par un détecteur non-installé sur la 

SEC-mDEC.  

Néanmoins, les échantillons extraits subissent une dilution opérationnelle 

proportionnelle à la répartition de leurs temps de rétention. Le facteur de dilution est également 

lié au débit de la phase mobile et aux différentes scissions opérationnels de l’échantillon initial 

(i.e : ponction de 10% dans le bypass et utilisation de 9% pour l’analyse du contenu en azote). 

Dans cette étude, l’extraction a été réalisée pour étudier les fractions des BP, ainsi que la 

combinaison des fractions SH et BB. Les fractions SH et BB ont été extraites ensemble du fait 

de la co-élution des deux pics et de la nature très proche de ces deux fractions (Huber et al., 

2011). A cause de l’étendue de ses temps de rétention (>100 min), la fraction des LMWN n’a 

pas été extraite. Le volume récupéré aurait été bien trop important et le facteur de dilution trop 

élevé pour des analyses ultérieures. La fraction des LMWA a été jugée trop peu concentrée 

pour essayer de l’extraire et de l’analyser par une autre méthode analytique. 

Les fractions BP et SH-BB ont été extraites dans des flacons en verre brun en fonction 

des temps de rétention déterminées par une première analyse. Les volumes moyens des extraits 

sont d’environ 12mL pour les BP et  25mL pour les SH. Les facteurs de dilution moyens sont 

de l’ordre de 3 pour les BP et de 6,5 pour les SH. Le temps de stockage à l’obscurité jusqu’à 

l’analyse par fluorescence 3D sont d’une semaine maximum. 
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doivent être de nature aromatique (donneur) et comporter des fonctions chimiques permettant 

les transferts de charge (accepteur) comme un carbonyle, une thiocétone ou encore un halogène 

(MacCarthy et Rice, 1985; Bloom et Leenheer, Jerry, 1989; Carstea, 2012). Plusieurs structures 

de la MOD naturelle répondent à ces spécificités comme certains acides aminés (tyrosine et 

tryptophane), le phénol ou les substances humiques (Coble, 1996). 

Les variations de la composition chimique et des structures moléculaires de la MOD 

fluorescente peuvent être visualisées via l’étude de l’intensité maximale de fluorescence (Coble, 

1996), des ratios de fluorescence spécifiques (Diane M McKnight et al., 2001; Conmy et al., 

2004), par la localisation des bandes d’excitation et d’émission ainsi que par traitement 

mathématique des matrices (PARAFAC ; Bro, 1997). 

 

Dans cette étude, les spectres de fluorescence ont été obtenus à l’aide d’un 

spectrofluorimètre Cary Eclipse Varian (Agilent®) équipé d’une lampe Xénon (150Watts) 

comme source excitatrice. Une cuve en quartz de 1cm a été utilisée pour les mesures optiques. 

Pour toutes les mesures, les bandes passantes d’excitation et d’émission ont été fixées à 

5nm. Les matrices d’excitation-émission (EEM) ont été enregistrées avec un intervalle de 10nm 

pour des λex allant de 200 à 400nm et des λem allant de 200 à 650nm. La vitesse  d’analyse a 

été fixée à 1200 nm.min-1. Des spectres d’émission et d’excitation aux longueurs d’ondes des 

bandes de fluorescence détectées ont également été enregistrés. Entre chaque analyse, la cuve 

est rincée à l’eau acidifiée, à l’eau ultrapure et deux fois avec l’échantillon. Des blancs ont été 

réalisés dans les mêmes conditions avant chaque série d’analyses pour vérifier la présence 

éventuelle de contaminations. 

Pour éviter tout effet de filtre interne, les échantillons trop concentrés, c’est à dire dont 

l’absorbance à 254nm était supérieure à 1, ont été dilués dans l’eau ultrapure. 

 

II.4.2.2. Fluorophores d’intérêt 
 

Chaque molécule organique fluorescente présente une intensité de fluorescence 

maximale à un couple de longueurs d’onde d’excitation/émission (Ex-Em) qui lui est propre. 

Les spectres de fluorescence de la MOD naturelle contiennent les contributions simultanées de 

différents fluorophores (Vacher, 2004). La position de leurs maxima d’intensité ont été attribués 

à différents groupes de composés chimiques « types » de la MOD par comparaison avec les 

spectres de fluorescence de standards aux propriétés optiques similaires (Henderson et al., 
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2009). Deux familles de composés type ont été différenciées : (i) les substances humiques, 

subdivisées entre acides humiques et acides fulviques ; et (ii) les composés protéiques, dont la 

fluorescence provient de deux acides aminés aromatiques : la tyrosine et le tryptophane, qu’ils 

soient constitutifs des protéiques ou qu’ils soient sous forme libres (Coble, 1996). Ainsi la 

fluorescence des composés protéiques est subdivisée entre les protéines de type tryptophane et 

les protéines de type tyrosine en fonction des acides aminés qui les composent.  

Plusieurs nomenclatures spécifiques existent pour désigner les bandes de fluorescence 

correspondant à ces groupes. La nomenclature de Coble (1996) définit les bandes A et C 

relatives aux composés fulviques et humiques, la bande T pour les composés protéiniques de 

type tryptophane, la bande B pour les composés protéiniques de type tyrosine et enfin la bande 

M caractéristiques de composés qualifiés de substances humiques d’origine marine. Une autre 

nomenclature correspondante a également été introduite par Parlanti et al.( 2000). Les bandes 

A et C correspondent aux bandes α et α’, la bande M devient la bande β et les bandes T et B 

correspondent aux bandes δ et γ. Les bandes de fluorescence et leurs nomenclatures sont 

rappelées dans le tableau II-5 et présentées sur la figure II.22.  

 

Tableau II-5 : Composants fluorescents majeurs de la MOD et leurs nomenclatures (Coble, 1996 ; 
Hudson et al., 2007 ; Parlanti et al., 2000) 

 

Type de fluorophores 
λex (nm)  

excitation 

λem (nm) 

émission 

Nomenclature 

(Coble, 1996) Parlanti et al., 2000) 

Protéines type  

tyrosine 
225-250 300-320 T δ 

Protéines type  

tryptophane 
225-275 320-380 B γ 

Substances humiques 

(acides fulviques) 
230-260 380-480 A α 

Substances humiques 

(acides fulviques et 

humiques) 

330-370 420-480 C α’ 

Substances humiques 

marines 
310-320 380-420 M β 
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Figure II.22: Matrice d¶un échnatillon estuarien (Aulne ± salinité 0) . Les localisations spectrales 

théoriques des fluorophores de la MOD sont marquées (Coble et al., 1996). 
 

II.4.2.2.a. Fluorescence des composés de type protéines 

 

Deux bandes de fluorescence caractéristiques des composés de type protéique et 

peptidique ont été identifiés (Coble, 1996). Ces bandes sont produites par la fluorescence du 

cycle benzénique de trois acides aminés : la tyrosine, le tryptophane et la phénylalanine 

(Hudson et al., 2007). Néanmoins, en raison de son rendement quantique dix fois inférieur à 

celui de la tyrosine et du tryptophane, la phénylalanine n’est pas détectable dans les milieux 

aquatiques (Determann et al., 1994). 

La tyrosine est associée au fluorophore T (λEx / λEm : 270-280 / 300-320 nm) et le 

tryptophane au fluorophore B (λEx / λEm : 270-280 / 320-380 nm). Les bandes de fluorescence 

B et T sont associées à l’activité biologique du milieu ou à l’état de dégradation de la MOD 

(Determann et al., 1998; Repeta et al., 2002). 

Ces deux bandes, proches en gamme de longueurs d’onde, peuvent se superposer et être 

interférées par la fluorescence des substances humiques, rendant leur distinction complexe 

(Vacher, 2004). 

 



Chapitre II - Analyse sélective de la MOD – Fluorescence 3D 
 

- 116 - 

II.4.2.2.b. Fluorescence des composés de type substances 

humiques 

 

Les bandes de fluorescence A et C sont associées aux substances humiques terrigènes 

(Coble, 1996; Sierra et al., 2005). Le fluorophore A (λEx / λEm : 230-260 / 380-480 nm) est 

généralement associé aux acides fulviques  (Mounier et al., 1999; Baker et Spencer, 2004). Du 

fait d’un plus grand nombre de composantes aromatiques (Mobed et al., 1996), les acides 

humiques ont des longueurs d’onde d’excitation plus élevées et sont associées au fluorophore 

C (λEx / λEm : 330-370 / 420-480 nm). 

La bande de fluoresce M (λEx / λEm : 310-320 / 380-420 nm) est associée à des 

composés type substances humiques d’origine marine (Coble, 1996). A l’inverse des bandes A 

et C qui sont considérées comme provenant de sources pédogéniques (Sierra et al., 2005), le 

fluorophore M est produit in situ par l’activité microbienne récente ou la dégradation des 

microalgues en milieu marin (Parlanti, 2000; Stedmon et Markager, 2005; Huguet et al., 2009). 

Ce type de structure a aussi été détecté dans les eaux douces (Huguet et al., 2010). L’intensité 

des fluorophores A et C ont tendance à masquer la bande de fluorescence M. 

 

II.4.2.2.c. Indices de fluorescence 

 

Les indices d’intensité de fluorescence permettent d’avoir un aperçu de l’origine de la 

MOD. Trois indices de fluorescence peuvent être calculés pour caractériser la MOD : 

- Indice de fluorescence (FI) : ratio entre les intensités d’émission à λEm = 450nm 

et à λEm =500 nm pour une longueur d’onde d’excitation de λEx = 370 nm (McKnight et al., 

2001). Le FI est associé à la fluorescence des pics M et C (Coble, 1996; Burdige et al., 2004). 

Cet indice permet de déterminer la part relative des sources de MOD autochtone et allocthone 

dans les eaux naturelles. Des valeurs égales ou inférieures à 1,4 indiquent une MOD d’origine 

terrestre. Des valeurs égales ou supérieures à 1,9 indiquent une prédominance de composés 

d’origine microbienne.  

- Indice biologique (BIX) : ratio entre les intensités d’émission à λEm = 380 nm 

et à λEm = 430 nm pour une longueur d’onde d’excitation de λEx = 310nm (Huguet et al., 

2009). Comme le FI, le BIX est influencé par l’intensité de fluorescence des pics M et C (Coble, 

1996). Un BIX en dessous de 0,6 est considéré comme peu autochtone alors que des valeurs de 

BIX entre 0,8 et 1,0 correspondent à de la MOD biogénique. 
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- Indice d’humification (HIX) : ratio entre l’intensité d’émission des régions de 

fluorescence λEm = 435-480 nm et λEm = 300-345 nm mesurées à une longueur d’onde 

d’excitation de λEx = 254nm (Zsolnay et al., 1999). Le HIX est bas pour de la MOD fraiche, 

dérivée de la biomasse végétale (Hunt et Ohno, 2007). Il augmente avec le degré de 

décomposition et l’avancée du processus d’humification. 

 

II.4.2.3. Etalonnage de la mesure de fluorescence 

 

Les mesures de fluorescence ont été réalisées sur des extraits de BP et de SH-BB. Afin 

de donner un aspect quantitatif à ces analyses, un étalonnage de la mesure de fluorescence a été 

réalisé à partir de quatre standards : le tryptophane et l’albumine de sérum bovin (BSA) pour la 

mesure du fluorophore B/δ ; le SRFA et le SRHA pour la mesure du fluorophore A/α’ (figure 

II.23). 

Les coefficients de régression des droites d’étalonnage sont supérieurs à 0,99. 

L’étalonnage de la bande de fluorescence A (λEx / λEm : 230-260 / 380-480 nm) 

présente des coefficients de régression > 0,99 pour le SRFA et le SRHA. La pente de la droite 

du SRFA est plus élevée que la pente de la droite du SRHA. Cette différence provient du 

rendement quantique de ces deux standards, plus important dans le cas du SRFA. Comme 

précisé précédemment, les SH de l’estuaire de l’Aulne possèdent des caractéristiques de taille 

et d’aromaticité proches de celles du standards SRFA dans une grande partie de l’estuaire. Cette 

calibration sera donc utilisée préférentiellement dans la suite de ce travail.  

L’étalonnage de la bande de fluorescence B (λEx / λEm : 270-280 / 320-380 nm) a été 

réalisé avec un standard de tryptophane et avec de la BSA. Le tryptophane est la 

« molécule modèle » fluorescente de la fluorescence de cette bande protéique (Coble, 1996). 

La pente de la droite de calibration réalisée avec le tryptophane est beaucoup plus élevée que 

celle réalisée à partir de BSA. Le rendement quantique du tryptophane est particulièrement 

important du fait que c’est une molécule simple. A contrario, la BSA est constituée d’environ 

583 acides aminés, dont seulement 3 sont du tryptophane (soit moins de 1% en masse de la 

BSA). La complexité plus importante de cette molécule réduit l’intensité de fluorescence à 

concentrations égales avec le tryptophane. Le mélange complexe de composés présents dans 

les eaux naturelles ne permet pas de déterminer une structure unique pour les protéines 

contenues dans la fraction des BP. Néanmoins, les protéines de grandes tailles contenues dans 

cette fraction sont constituées d’un grand nombre de structures et d’acides aminés, à l’instar de 
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la BSA (voir section II.4.1.5.a). Ainsi, dans la suite de cette étude, l’étalonnage de la mesure de 

fluorescence par la BSA sera préférentiellement utilisé.  

 

 
Figure II.23 : Etalonnage de la mesure de fluorescence de : (a) la bande de fluorescence A/Į¶ et (b) 

de la bande B/į. Plusieurs standards ont été utilisés (SRFA: Suwanee River Fulvic Acid ; SRHA : 
Suwanee River Humic Acid ; BSA : Bovine Serum Albumine). 

 

II.4.2.4. Diffusions de Raman, Rayleight 

 

La diffusion de Raman (voir figure II.22), ou effet Raman, est un phénomène optique 

issu de la diffusion inélastique de la lumière. L’interaction du milieu avec le rayonnement 

incident change la fréquence du rayonnement diffusé dans le milieu. Ainsi, en solution aqueuse, 

les vibrations moléculaires de la liaison covalente O-H provoquent par rétrodiffusion une perte 

d’énergie de 3600 cm-1 (Hudson et al., 2007). Cette perte d’énergie est propre à chaque solvant 

et présente une sensibilité à la composition de l’échantillon (Spaak, 2014). 

La diffusion de Rayleigh (voir figure II.22) est produite lors de la réémission d’un 

photon à la même énergie que la lumière résultant de l’excitation (Andrade-Eiroa et al., 2013a, 

2013b). La diffusion de la lumière est dite élastique. La diffusion de Rayleigh sera alors 

observée aux mêmes longueurs d’onde d’excitation et d’émission. Les électrons des molécules 

vont vibrer à la même fréquence que la lumière incidente induisant l’absorption et l’émission 

de la lumière à la même énergie. 

Pour chacune de ces diffusions, il existe deux ordres. Le premier ordre est observé à la 

longueur d’onde pour laquelle l’échantillon est excité. Le second au double de la longueur 

d’onde d’excitation.  

 

 

a) b) 



Matériel et méthodes 
 

- 119 - 

II.4.2.5. Facteurs influençant le signal de fluorescence 

 

Le signal de fluorescence émis par les fluorophores dépend des propriétés intrinsèques 

aux molécules fluorescentes mais aussi des propriétés physico-chimiques du milieu de 

l’échantillon comme le pH, la salinité ou, la température (Hudson et al., 2008). Ces facteurs 

influencent l’intensité de fluorescence mesurée et les couples de longueurs d’onde associées 

aux fluorophores. Ces décalages peuvent être bathochromiques (vers des longueurs d’onde plus 

élevées) ou hypsochromiques (vers des longueurs d’onde moins élevées).  

 

II.4.2.5.a. Rendement quantique 

Le rendement quantique représente l’efficacité d’émission d’un fluorophore donné, 

c’est-à-dire sa capacité à émettre des photons par rapport à celle d’en absorber. Plus le 

rendement quantique est important, plus le composé, ou la structure, sera fluorescent. Le 

rendement quantique est dépendant de la structure du fluorophore. La présence de désactivateur 

de fluorescence, comme les complexes métalliques, ou la formation d’excimères peuvent être 

responsables d’un transfert d’énergie interne à la molécule et influencer le rendement quantique 

(Lakowicz, 2013). 

 

II.4.2.5.b. Effet du pH 

Le pH altère la nature chimique d’un fluorophore en augmentant ou en diminuant les 

échanges d’énergie. Ainsi, la protonation de groupes accepteurs d’électrons, comme les 

carboxyles, induit un décalage bathochromique alors que la protonation de fonctions alcools ou 

amines induit un décalage hypsochromiques (Sheng et Yu, 2006). L’intensité de fluorescence 

de certaines eaux de différentes origines varient avec des changements de pH (Spencer et al., 

2007). Néanmoins, du fait de la séparation sur SEC-mDEC, les échantillons extraits de 

l’appareil sont dans la phase mobile (tampon phosphate), et non dans la matrice d’origine. 

 

II.4.2.5.c. Structure et poids moléculaire 

La composition hétérogène de la MOD rend complexe l’association de spectres de 

fluorescence avec des structures moléculaires spécifiques (Spencer et al., 2007b).  

Il existe un lien entre taille des composés et longueurs d’onde de fluorescence (Lavaud, 

2010). Ainsi, les acides humiques, qui sont des structures aromatiques comportant un grand 
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nombre de cycles benzéniques, émettent dans des longueurs d’ondes élevées (partie rouge du 

spectre UV-visible) alors que les composés moins aromatiques et comportant des chaines 

aliphatiques comme les acides aminés, émettent à des longueurs d’onde basses (partie bleu du 

spectre UV-visible). Les processus physico-chimiques altérant le contenu aromatique ou la 

taille des grosses molécules comme le photoblanchiment (photobleaching), causent des 

déplacements hypsochromiques des bandes de fluorescence (Korshin et al., 1999).  

La nature et la position des groupements liés aux noyaux aromatiques influent 

également le signal de fluorescence observé (Valeur, 2003). La présence de groupes donneurs 

d’électrons (-OH,-OR, -NH2 –NR, -NR2) augmentent le coefficient d’absorption molaire et la 

probabilité de fluorescence d’une molécule. A l’inverse, les groupes électroattracteurs (-

COOH ; -NO2 ; NO2) réduisent la probabilité de fluorescence d’une molécule (Chen et al., 

2003). 

 

II.4.2.5.d. PhpQRPqQe d¶e[WiQcWiRQ de flXRUeVceQce RX 

« quenching » 

Le phénomène d’extinction de fluorescence, ou « quenching », est une diminution de 

l’intensité de fluorescence provoquée par des échanges énergétiques entre les molécules de 

l’échantillon. Ces échanges d’énergies ont diverses origines et peuvent être statique, dynamique 

ou provoqués par des effets de filtres internes. 

La formation de complexes intramoléculaires avec d’autres espèces du milieu bloque la 

fluorescence. C’est l’extinction de fluorescence statique. Par exemple, les acides fulviques 

complexés avec des métaux (Cu2+, Fe3+) fluorescent moins intensément (Esteves da Silva, 

1998).  

L’extinction de fluorescence dynamique est la désexcitation d’une molécule par contact 

avec une autre. Ce phénomène est observé lorsque la température augmente (Lakowicz, 2013). 

Les acides aminés sont plus sensibles au quenching thermique que les substances humiques 

(Baker, 2005). La viscosité du milieu influence également les possibilités de collisions causant 

des variations de l’intensité de fluorescence (Valeur, 2003). 

L’effet de filtre interne se produit lors de l’analyse de matrice à forte densité optique ou 

à forte turbidité (Lakowicz, 2013). La perte d’intensité de fluorescence est due à l’absorption 

spécifique des molécules les plus proches du rayon lumineux incident. Les molécules plus 

éloignées ne peuvent pas fluorescer, ce qui provoque un biais dans l’intensité mesurée. L’effet 

de filtre interne ne dépend pas de la concentration en fluorophores mais de la section efficace 
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d’absorption de l’échantillon, i.e la distance sur laquelle la lumière peut être absorbée par les 

composés fluorescents (Reynolds, 2003). Pour résoudre ce phénomène, l’échantillon est dilué 

afin d’avoir une absorbance à 254nm inférieure à 0,1cm-1 et de conserver la linéarité de la loi 

de Beer-Lambert (Valeur, 2003). Cette dilution présente un risque de contamination et peut 

modifier le pH du milieu ou les propriétés de fluorescence de l’échantillon (Andrade-Eiroa et 

al., 2013a, 2013b).  

 

II.4.2.6. Acquisition des spectres de fluorescence 

 

Le scan simultané à des longueurs d’onde d’excitation et d’émission et l’acquisition de 

matrices en trois dimensions d’excitation-émission (3D-EEM) est la méthode la plus 

couramment utilisée à ce jour. Elle permet d’avoir une vision globale de l’échantillon. Dans 

cette étude, la méthode du « peak-picking » a été choisie pour identifier les couples λex-λem 

des maximums de fluorescence observés sur les 3D-EEM. Les fluorophores correspondant ont 

été identifiés selon la nomenclature définie dans la littérature (Tableau II-5). Des spectres 

d’émission simples ont été acquis aux longueusr d’onde caractérisant les fluorophores observés. 
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II.5. Conclusion 

 

Le système estuaire de l’Aulne-rade de Brest est particulièrement intéressant pour 

étudier le transfert continent-océan de la MOD. Dans le cadre de ce travail, deux sites d’études 

ont été choisis : 

- L’estuaire de l’Aulne. La rivière de l’Aulne draine un bassin versant de 1900km² et 

est responsable de 70% des apports d’eau douce à la rade de Brest. Le gradient de 

salinité de son estuaire a été échantillonné à plusieurs périodes contrastées des cycles 

hydrologique et saisonnier.  

- A la sortie de la rade de Brest, la station « SOMLIT » est idéalement placée pour 

étudier les interactions entre les eaux côtières fortement influencées par les apports 

continentaux de la rade de Brest et les eaux océaniques venues de la Mer d’Iroise. 

A cette station fixe, la MOD a été échantillonnée de manière hebdomadaire. 

 

Les échantillons de ces deux sites d’étude ont été analysés par chromatographie liquide 

d’exclusion stérique à multi-détection (SEC-mDEC), une technique d’analyse globale et semi-

spécifique qui permet de caractériser la MOD en plusieurs fractions de taille et de nature 

différentes via trois détecteurs de carbone, d’azote et d’UV. Un des objectifs principaux de ce 

travail est d’explorer les possibilités de cette méthode pour analyser la MOD dans les milieux 

environnementaux et particulièrement les milieux estuarien et marin. 

La fluorescence 3D est un outil facile à mettre en œuvre qui permet d’identifier certains 

composants de la MOD de nature différente. Le couplage de cette méthode avec la SEC-mDEC 

a été réalisé pour l’analyse de certaines campagnes estuariennes afin de fournir une meilleure 

caractérisation des fractions séparées par SEC-mDEC.  

Néanmoins, en amont de ces études, il est nécessaire de réaliser un développement 

analytique sur la SEC-mDEC telle que présentée par Huber et al., 2011. En effet, bien qu’il 

existe quelques rares études environnementales en milieu marin (Baghoth et al., 2011 ; Penru 

et al., 2013), il n’existe pas, à notre connaissance, de données sur les performances et les 

limitations de cette technique pour l’analyse des milieux à salinité variable. C’est le cœur du 

sujet présenté ci-après dans le chapitre III. 
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III.1. Contexte 

 

La MOD est omniprésente dans les cycles biogéochimiques. Elle peut tenir le rôle de 

nutriments, complexer les métaux ou encore capter une partie du rayonnement lumineux 

incident. De fait, les structures chimiques composant la MOD sont nombreuses et constituent 

autant d’empreintes de processus environnementaux à l’œuvre dans les écosystèmes comme le 

mélange entre les masses d’eaux ou l’activité biologique. Ces processus environnementaux sont 

particulièrement importants dans les estuaires, principales interfaces entre les milieux 

continentaux et océaniques.  

Ainsi, l’identification de groupes de composés spécifiques au sein de la MOD et 

l’observation de leurs dynamiques devrait permettre de tracer les processus environnementaux 

auxquels ils sont associés. Néanmoins, l’hétérogénéité de la MOD constitue un frein analytique 

à sa description. Pour résoudre ce problème, la chimie environnementale moderne a été 

conduite selon deux axes : (i) l’analyse globale qui ne fournit que très peu d’informations sur 

la composition chimique, et (ii) l’analyse spécifique, qui permet de caractériser un groupe isolé 

de composés sur la base de critères communs, sans pour autant être représentative de l’ensemble 

des composés présents dans l’échantillon. 

La chromatographie d’exclusion stérique à multi-détection (SEC-mDEC) permet 

d’allier les avantages des deux axes analytiques. En effet, cette technique analytique semi-

spécifique permet de quantifier le COD de manière globale mais aussi six fractions de la MOD 

de taille et de nature différente (Huber et al., 2011). De plus, la SEC-mDEC permet d’obtenir 

plusieurs facteurs qualitatifs comme l’aromaticité via une mesure d’absorbance UV à 254 nm 

ou le rapport C/N via une mesure des concentrations en azote. 

Cette technique relativement récente a été appliquée à plusieurs reprises en milieu 

naturel d’eau douce (Chen et al., 2013 ; He et al., 2016) et parfois en milieu marin (Baghoth et 

al., 2008 ; Penru et al., 2013). Néanmoins, à ce jour, il n’existe pas d’étude approfondie sur les 

performances de la méthode en présence d’une matrice salée de type eau de mer ou eau 

estuarienne. 

C’est pourquoi les performances analytiques de la méthode ont été explorées dans le 

cadre de l’analyse d’un gradient de salinité de l’estuaire de l’Aulne. Les objectifs étaient de : 

- Déterminer l’influence de l’augmentation de la salinité sur les paramètres 

analytiques de la SEC-mDEC 
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- Adapter la méthode à l’analyse des eaux de salinité variable dans le cas où les 

performances analytiques de la SEC-mDEC en étaient altérées. 

- Appliquer le nouveau protocole à l’analyse de la MOD le long du gradient de salinité 

de l’Aulne 

 

III.2. Observations préalables à l¶adaptation de la méthode 

 

L’analyse visuelle des chromatogrammes obtenus après l’analyse d’un gradient de 

salinité de l’estuaire de l’Aulne apporte plusieurs indices sur les conséquences de 

l’augmentation de la salinité sur la détermination des concentrations de carbone et des autres 

paramètres fournis par la SEC-mDEC. 

La figure III.1 présente les chromatogrammes de carbone et d’UV superposées tous les 

4 de salinité. La figure III.2 présente les chromatogrammes d’azote pour ces mêmes 

échantillons. 

Sur la figure III.1, plusieurs différences sur les chromatogrammes de carbone peuvent 

être observées le long du gradient salé : 

- Entre salinité 0 (S0) et salinité 35 (S35), le temps de rétention maximal de la fraction 

des SH augmente d’environ 4 min (ΔTrSH). 

- Entre S0 et S35, le temps de rétention maximal de la fraction des LMWA diminue 

de 4min (ΔLMWA). 

- Un nouveau massif apparait à partir de S4 et est entrecoupé d’un creux de plus en 

plus large jusqu’à S35 (massif des 90 min). 

 

Le temps de rétention des SH est directement lié à leur poids moléculaire, et donc à leur 

taille (Huber et al., 2011). 5 min d’écart entre les temps de rétention des standards 

internationaux SRFA et SRHA permettent d’expliquer un écart de 200g.mol-1 (810g.mol-1 pour 

SRFA et 1110 g.mol-1 pour SRHA ; voir figure II.9 et tableau II-3 ; Huber et al., 2011). Ainsi, 

la différence de poids moléculaire observée sur la figure III.1 pourrait être expliquée par la 

persistance de formes plus petites le long du gradien halin ou alors par la production de SH plus 

petites en milieu marin. Néanmoins, la contraction des structures chimiques avec 

l’augmentation de la force ionique le long de l’estuaire pourrait aussi expliquer une perte de 

taille des SH le long du gradient salé, sur le même modèle que ce qui peut se produire lors de 

la floculation en début de mélange estuarien (Sholkovitz et al., 1976). 
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Figure III.1: Chromatogrammes de carbone (en noir) et d¶UV (en bleu) superposés d'un gradient 

de salinité de l'estuaire de l'Aulne. Salinité 0 = S0, salinité 4 = S4, etc. Les temps de rétention maximum des 
BP et des BB n¶évoluant pas, ils sont marqués d¶une simple ligne. Les temps de rétention maximum des SH 
et des LMWA semblent évoluer avec la salinité, les maxima de S0 et S35 sont indiqués pour visualiser leur 
écart (ǻTr). La potentielle interférence du sel dans le domaine des LMWN est délimitée par une zone 
appelée « massif des 90min). 
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A l’inverse des SH, le temps de rétention maximal de la fraction des LMWA diminue. 

Ce pic d’exclusion de sel est composé préférentiellement d’anions (Huber et al., 2011). Une 

augmentation de la densité ionique dans la matrice naturelle pourrait avoir comme conséquence 

une contraction du chromatogramme dû aux effets de répulsion entre la matrice et les LMWA 

(Huber et al., 2011).  

 

L’impact de la matrice naturelle sur les chromatogrammes s’observe aussi aux alentours 

de 90min, dans la fraction des LMWN. En effet, dès le début de la présence de sel (S2) une 

réponse du détecteur de carbone est mesurée jusqu’à S35. De plus, à partir de S6, une dépression 

dans le signal est observée jusqu’en milieu marin. Cette déformation du signal avait déjà été 

mise en évidence lors du passage d’échantillons marin lors d’études précédentes sur des 

techniques similaires (Huber et Frimmel, 1994; Baghoth et al., 2008). Appelé « effet de sel », 

il est produit lors de la formation préférentielle de composés hydrochlorés entre les radicaux 

hydroxy formés par l’oxydation de l’eau à l’intérieur du réacteur de Gräntzel et les chlorures 

qui sortent à ~90min (Huber et Frimmel, 1994).  

Cette déformation du signal due aux chlorures est observée aussi dans les 

chromatogrammes du détecteur UV (figure III.1) aux même temps de rétention (~90min) et aux 

mêmes salinités. Ainsi, la quantification des concentrations de carbone en LMWN et la mesure 

de l’aromaticité globale de l’échantillon (SUVA) semblent être perturbées lors de l’analyse 

d’échantillons salés. 

 

Sur la figure III.2, les chromatogrammes d’azote présentent un signal important aux 

alentours de 90 min, temps de rétention théorique des nitrates (Huber et al., 2011). L’intensité 

de ce pic diminue avec la salinité, probablement de manière proportionnelle avec les 

concentrations en nitrates le long de l’estuaire. La correspondance des temps de rétention de 

cette espèce chimique et de l’interférence relevée sur les chromatogrammes de carbone et d’UV 

(figure III.1) nous encourage à remettre en question la faisabilité de cette mesure. En effet, la 

présence de chlorures, surtout en grandes concentrations, a été présentée comme source 

d’interférences pour le dosage des nitrates par absorption UV (Sah, 1994). La mesure d’azote 

reposant sur une oxydation des formes azotées en nitrates avant mesure par absorption UV à 

220nm (voir Ch.II), il nous apparait logique que la mesure d’azote totale de l’échantillon 

(bypass) et des nitrates ne soit pas viable dans le cas de matrices salées, comme cela a été précisé 

par les constructeurs de l’appareil (DOC Labor®, Karslruhe, Allemagne).  

 



Ch.III – Observations préalables à l’adaptation de la méthode 
 

- 130 - 
 

 
Figure III.2: Chromatogrammes d¶azote superposés d¶un gradient de salinité de l¶estuaire de 

l¶Aulne. Salinité 0 = S0, salinité 4 = S4, etc. 
 

III.3. Application de la SEC-mDEC à la caractérisation de la 

MOD dans les eaux estuariennes et marines. 

 

Dans ce chapitre présenté sous la forme d’un article publié en 2018 (Dulaquais, G. ; 

Breitenstein, J. ; Waeles, M. et Riso, R. ± Environmental Chemistry 15(7) ± 436-449), les 

possibilités et limitations de la SEC-mDEC à l’analyse de la MOD dans les eaux estuariennes 

et marines ont été déterminées à partir d’échantillons estuariens de l’Aulne (Bretagne, France). 

 

Les objectifs étaient de : (i) déterminer l’impact d’une matrice salée sur les 

performances analytiques de la SEC-mDEC, (ii) adapter la méthode à l’analyse des eaux 

estuariennes et marines et (iii) proposer l’analyse de la MOD d’un gradient salé de l’Aulne avec 

le nouveau protocole d’analyse. 
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III.4. Expérimentations supplémentaires 

 

Le poids moléculaire des SH est calculé en fonction du temps de rétention de cette 

fraction (Huber et al., 2011). Sur la figure III.1, l’évolution de ce temps de rétention dans les 

eaux naturelles pouvait être attribuée à un changement de nature des SH. Les résultats de 

Dulaquais et al., 2019 indiquent que les SH marines sont plus petites et plus aliphatiques que 

celles provenant de la rivière, en amont de l’estuaire. Néanmoins, des expériences sur une 

solution du standard international SRFA, Suwanee River Fulvic Acid, dont la salinité a été 

augmentée de manière artificielle permettent d’apporter quelques éléments supplémentaires sur 

l’impact de la matrice salée sur l’analyse des échantillons de MOD. La figure III.3 présente les 

chromatogrammes de carbone de ce standard à cinq salinités différentes 

 

 
Figure III3 : Chromatogrammes de carbone superposés du standard SRFA à cinq salinités 
 

La différence entre les temps de rétention à S=0 et à S=35 est de 0,8 min, soit une 

différence de poids moléculaire de 32 g.mol-1, ce qui représente une perte de 5% par rapport au 

poids moléculaire théorique du SRFA. La perte par unité de salinité est estimée à 0,9 g.mol-1. 
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Il est donc important, en plus de corriger le SUVA ou les concentrations en COD et en LMWN, 

de corriger le poids moléculaire des SH dès lors que l’on travaille en milieu halin.  

III.5. Conclusion 

 

Un des avantages de la SEC-mDEC est de pouvoir utiliser les échantillons sans 

traitement préalable. Cette particularité qui permet d’éviter les artefacts consécutifs à la 

manipulation des échantillons, n’empêche pas l’apparition d’interférences dues aux sels 

inorganiques présents dans les matrices salées. Les sels, comme les chlorures, peuvent entrer 

en interaction avec le processus d’oxydation de l’eau, préalable à l’oxydation de la MOD, et 

conduire à une mésestimation des concentrations en carbone (COD ou LMWN). Les chlorures 

sont également responsables d’une certaine absorbance aux longueurs d’onde de travail des 

détecteurs UV et OND, ce qui rend les mesures UV non viables pour l’analyse des échantillons 

marins. Ces interférences faussent la mesure de l’aromaticité globale (SUVA) et la mesure des 

nitrates, dont le temps de rétention correspond à celui de cette interférence.  

La solution proposée ici est d’étalonner la méthode originelle selon le même protocole 

en rajoutant la salinité. Ceci s’est concrétisé par l’élaboration de plusieurs gammes 

d’étalonnage, réalisées à différentes salinités. Cette adaptation a été validée par : 

- une intercomparaison de la mesure du COD dans les eaux estuariennes avec un 

analyseur TOC de type Shimadzu. 

-  l’analyse d’un standard international marin de COD (DSR ; Hansell ; Laboratory : 

Miami, USA)  

De plus, les limitations et les performances de cette nouvelle méthode ont été définies. 

Les limites de détection sont un peu plus élevées que celles estimées par le constructeur de 

l’appareillage. Globalement, l’ensemble des concentrations et des paramètres qualitatifs 

associés sont utilisables. Néanmoins, des limitations perdurent comme la mesure de l’azote 

organique dissous dans les BP, la détermination du SUVA ou celle du poids moléculaire des 

SH. Pour ce dernier paramètre, il semble que la diminution du poids moléculaire avec la salinité 

soit révélatrice d’un processus de contraction des structures analogues au processus de 

floculation en début de mélange estuarien (Sholkovitz et al., 1976 ; Baalousha et al., 2006). 

 

La SEC-mDEC présente plusieurs avantages pour l’étude de la MOD le long du 

continuum terre-mer. La détermination des concentrations en carbone, de l’aromaticité et du 

rapport C/N pour un volume d’injection minime, a été réalisée pour des échantillons présentant 
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une grande gamme de concentrations en MOD (1000 – 6000 µgC.L-1) correspondant à toute 

une variété d’environnements allant des écosystèmes d’eau douce au milieu marin. L’analyse 

semi-spécifique proposée ici permet de déterminer la variabilité de chaque fraction de la MOD 

(perte de SH en début de mélange ou anomalie positive en LMWN), qui serait camouflée par 

la seule et unique mesure du COD global des échantillons.  

L’utilisation de plusieurs détecteurs pour qualifier la MOD a permis d’identifier et de 

qualifier les sources de la MOD dans l’estuaire de l’Aulne, et de suivre les changements de 

composition et de structure le long du mélange estuarien. Ces avancées permettent d’envisager 

un suivi à plus long terme de la MOD dans l’estuaire de l’Aulne.  
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IV.1.  Introduction 

 

Les apports de MOD transitant par les estuaires sont considérés comme une source 

majeure de carbone pour l’océan côtier (Bianchi, 2011), pourtant, seule une faible part (0,7 – 

2,4 %) de la MOD océanique hauturière peut être qualifiée de terrigène (Opsahl et Benner, 

1997 ; Hedges et al., 1997). 

 Ce paradoxe peut être expliqué par la grande variabilité de sources et de processus mis 

en œuvre au sein des zones côtières tels les plateaux continentaux et les estuaires. Dans un 

estuaire, la MOD peut avoir une origine continentale (allochtone), être produite in situ 

(autochtones) ou être d’origine marine (De Souza Sierra et al., 1997; Hansell et Carlson, 2015). 

Les composés constitutifs de la MOD peuvent être ensuite altérés par l’ensemble des processus 

biogéochimiques qui ont lieu au sein des estuaires comme la dégradation ou la production de 

MOD par  les microorganismes, la photo-oxydation ou les transferts entre phases dissoute et 

particulaire (Cai et al., 2011 ; Kujawinsky et al., 2011 ; Bauer et Bianchi, 2012 ; Bauer et al., 

2013).  

La rivière de l’Aulne est responsable de 70% des apports d’eau douce dans la rade de 

Brest et son estuaire est macrotidal. En raison des importantes pratiques agricoles sur son bassin 

versant (épandages, élevages), le lessivage des sols du bassin versant enrichi les eaux fluviales 

de l’Aulne en MOD terrigène . A l’autre extrémité de l’estuaire, la rade de Brest est renouvelée 

du tiers de son volume à chaque marée avec une eau d’origine océanique provenant de la mer 

d’Iroise. Ces deux types d’eaux, fluviale et marine, n’ont pas les mêmes caractéristiques 

physico-chimiques (T°, Salinité, pH) et se mélangent dans l’estuaire.  

Dans ce chapitre, les distributions du COD et du contenu en carbone organique des 

différentes fractions de la MOD (séparées par chromatographie d’exclusion stérique) sont 

présentées le long de l’estuaire de l’Aulne pour des périodes contrastées du cycle hydrologique 

entre l’été 2017 et l’automne 2018.  L’absorbance spécifique UV à 254nm, la composition en 

azote organique ainsi que les propriétés de fluorescence de deux fractions séparée par 

chromatographie d’exclusion stérique (biopolymères et substances humiques) sont aussi 

étudiées afin de mieux identifier les processus biogéochimiques responsable de la dynamique 

de la MOD au sein de l’estuaire de l’Aulne. Dans un contexte plus global, cette étude permet 

de mieux caractériser le cycle saisonnier de la MOD des estuaires tempérés macrotidaux ainsi 

que de définir les dynamiques spatiales et saisonnières de la MOD le long du continuum terre-

mer.  
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IV.2. Description générale de l¶estuaire de l¶Aulne 

 

Dans le but de décrire les caractéristiques physico-chimiques des différentes campagnes 

de prélèvements, le régime hydrologique de l’estuaire de l’Aulne, l’évolution des 

concentrations en COP le long du gradient de salinité et les niveaux de concentrations en COD 

dans les eaux fluviales et marines sont présentés ci-après. Le tableau IV-1 synthétise les 

informations principales caractérisant chaque campagne de prélèvements, comme le jour du 

prélèvement, le débit moyen (Qj), le temps de résidence des eaux dans l’estuaire, le coefficient 

de marée et les concentrations en COD aux extrêmes de l’estuaire : eau douce et eau de mer. 

 

Tableau IV-1 : Récapitulatif des paramètres hydrologiques de l¶estuaire de l¶Aulne lors de chaque 
campagne. Les concentrations en COD à chaque extrémité de l¶estuaire sont données : COD0 pour la salinité 
0 et COD35 pour la salinité 35. 

Campagne Date 
Qj 

(m3.s-1) 
Etiage/Crue 

Temps de 
résidence des 
eaux (jours) 

Coefficient 
de marée 

COD0 
(µgC.L-1) 

COD35 
(µgC.L-1) 

Juin 2017 12/06/2017 3,08 Etiage 34 73 6413 792 

Septembre 2017 26/09/2017 7,56 Etiage 13 58 6562 1202 

Janvier 2018 29/01/2018 79,7 Crue 1 72 4019 670 

Avril 2018 06/04/2018 47,7 Crue 2 60 3826 1539 

Juillet 2018 20/07/2018 3,03 Etiage 31 57 7909 1422 

Octobre 2018 05/10/2018 1,88 Etiage 52 62 5468 1073 

Novembre 2018 19/11/2018 9,46 Crue 10 57 9702 1846 

 

IV.2.1. Débit fluvial et temps de résidence des eaux douces 

Le temps de résidence des eaux dans l’estuaire a été calculé selon l‘équation IV-1 

proposée par Bassoullet et al., (1979) :  

 

Équation IV-1 : calcul du temps de résidence des eaux dans l'estuaire de l'Aulne 
 ࣎ ൌ 𝑳࢛࢚࢙ࢋ𝒂࢛࢚࢙ࢋ࢜ࢋ࢘࢏𝒂ࢋ࢘࢏ ൌ 𝑳࢛࢚࢙ࢋ𝒂ࢋ࢘࢏𝑸𝑨࢛ࢋ࢔࢒𝑺࢛࢚࢙ࢋ𝒂ࢋ࢘࢏ ൌ 𝑳࢛࢚࢙ࢋ𝒂ࢋ࢘࢏𝑸𝑨࢛࢛࢚࢙ࢋ࢒ࢋ࢔࢒𝒂ࢋ࢘࢏ ൈ  𝑯࢘𝒂ࢋࢊ  

 

où τ est le temps de séjour ; Lestuaire la longueur de l’estuaire (27,5 km) ; vestuaire la vitesse 

d’écoulement dans l’estuaire ; QAulne le débit de l’Aulne mesuré à Châteaulin ; Sestuaire la section 

de l’estuaire ; lestuaire la largeur de l’estuaire ; et Hrade la hauteur d’eau mesurée dans la rade de 

Brest pour inclure l’influence du marnage dans l’équation. 
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Sur la période d’étude, les débits moyens étaient compris entre 0,9 m3.s-1 (08/07/2017) 

et 232 m3.s-1(05/01/2018). Le cycle hydrologique de la rivière peut être séparé en deux périodes 

distinctes : une période de crue de Novembre à Avril  avec des débits élevés ou en cours 

d’augmentation ; et une période d’étiage de Mai à Octobre avec des débits plutôt faibles. 

Pour ces débits, le temps de résidence des eaux dans l’estuaire varie entre un jour en 

plein cœur de la crue annuelle en Janvier, à 52 jours lors de la période des débits minimaux 

observés en fin d’étiage. Les temps de résidence estimés sont compris entre les limites calculées 

par Bassoullet (1979) entre < 5 jours et ~30 jours. Le temps de résidence particulièrement long 

observé en Octobre 2018 dans notre étude est directement lié à un débit particulièrement faible 

en comparaison avec les autres mois de la période d’étiage (Juin et Septembre 2017 ; Juillet 

2018). 

Le débit moyen de l’Aulne sur les deux années étudiées est de 25,4 m3.s-1, ce qui est 

quasi-identique à la moyenne sur les vingt dernières années de 25 ± 8 m3.s-1 (données Hydro 

Eau France). Cependant, les années 2017 et 2018 sont différentes hydrologiquement. En effet, 

la moyenne observée en 2017 (17,3 m3.s-1) est deux fois moins importante que celle calculée 

pour l’année 2018 (33,5 m3.s-1). Cette différence vient de la puissance de la crue annuelle qui, 

en Janvier-Février 2017 n’a pas dépassé 150 m3.s-1 (Marie et al., 2017) alors qu’à l’hiver 2018 

les débits ont pu atteindre des valeurs supérieures à 200 m3.s-1 (figure II.8). 

 

IV.2.2. Concentrations en carbone organique particulaire et 

rapports C/N de la MOP 

 

Les mesures de COP dans l’estuaire de l’Aulne ont été réalisées pour six des sept 

campagnes présentées dans cette étude (figure IV.1). Les concentrations en COP sont comprises 

entre 57 et 5530 µgC.L-1. Les valeurs de COP mesurées sont du même ordre de grandeur que 

celles observées dans d’autres estuaires tempérés macrotidaux français tel que  la Gironde ou 

dans la baie de Seine, sous forte influence terrigène (Savoye et al., 2003; Liénart et al., 2017). 

Ces concentrations ne sont cependant pas aussi élevées que celles qui peuvent être observées 

dans des bassins fortement anthropisés comme le Scheldt en Belgique (Abril et al., 1999).  

La figure IV.1 présente les diagrammes de mélange COP-salinité lors des différentes 

campagnes de prélèvements. On note un comportement non-conservatif avec un enrichissement 

des concentrations entre 0 et 20 de salinité. Cet enrichissement varie en fonction de la période 
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concernée.  Les concentrations maximales en COP sont atteintes en Juillet et Octobre 2018 avec 

des valeurs > 2000 µgC.L-1 entre les salinités 2 et 18 pour Juillet et entre 6 et 14 pour le mois 

d’Octobre. Le diagramme de mélange de Juillet 2018 présente également un pic de 

concentrations supplémentaires > 5000 µgC.L-1 pour les salinités 14 et 16. Ces comportements 

ont déjà été observés précédemment dans le système (figure II.3) et sont révélateurs de la 

présence d’un bouchon vaseux permanent, ou zone de turbidité maximale (MTZ), en début 

d’estuaire et se prolongeant jusqu’à salinité 18 pour les mois d’été (Brenon et Le Hir, 1999 ; 

Middleburg et Herman, 2007 ; Savoye et al., 2012 ; Waeles et al., 2013 ; Marie et al., 2017).  

 

 
Figure IV.1 : Variations du COP le long du gradient salé de l'Aulne.  
 

Le rapport C/N de la MOP peut être utilisé pour appréhender son origine ou son état de 

dégradation (Savoye et al., 2012). Des rapports compris entre 3 et 6 sont généralement attribués 

à une forte contribution de la biomasse bactérienne ou zooplanctonique (Faganeli et al., 1988; 

Fagerbakke et al., 1996), ceux compris entre 6 et 10 au phytoplancton (Montagnes et al., 1994; 

Creach, 1995), et les rapports supérieurs à 12 sont typiquement considérés comme résultant 

d’une forte contribution de MOP terrigène (Goñi et al., 2003; Perdue et Koprivnjak, 2007). 

L’évolution de ce rapport renseigne sur certains processus (Savoye et al., 2003) : l’azote 

organique particulaire (NOP) phytoplanctonique est préférentiellement dégradé comparé au 

COP, ce qui conduit à une augmentation du rapport C/N (Bordovskiy, 1965; Smith et al., 1992). 
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A l’inverse, la colonisation des particules terrigènes par les bactéries spécialisée dans leur 

dégradation peut diminuer le rapport C/N mesuré (Bordovskiy, 1965; Thornton et McManus, 

1994). 

Lors de cette étude, le rapport C/N de la MOP est compris entre 6 et 11 (figure IV.2). A 

salinité 0, les rapports sont compris entre 7 et 11 tandis qu’à salinité 35 ils sont plus bas et 

compris entre 6 et 8. 

 

 
Figure IV.2 : Variations du rapport C/N particulaire le long du gradient de salinité de l'Aulne. Les 

bornes des rapports C/N de la MOP des bactéries, du phytoplancton et des particules terrigènes sont 
rappelées en pointillés.    

 

D’après les valeurs mesurées dans l’estuaire de l’Aulne, la MOP fluviale n’est pas 

constituée uniquement de particules terrigènes caractérisées par de forts rapports C/N ; celles-

ci sont mélangées avec de la MOP dérivée du phytoplancton fluvial aux rapports C/N plutôt 

faibles, ce qui rend sa signature élémentaire sujette aux variations saisonnières (Harmelin-

Vivien et al., 2010). A l’exception du mois de Janvier 2018 avec des rapports C/N ~10 jusqu’en 

milieu d’estuaire, les autres campagnes présentent des rapports compris entre 6 et 9 ; ce qui 

suggère  que le COP est principalement composé de résidus de microalgues dans l’estuaire pour 

la plupart des périodes étudiées. Dans la partie marine de l’estuaire (S >28), et d’une manière 

générale, le rapport C/N  est compris entre 5 et 8 et peut être associée avec une MOP dérivée 

du phytoplancton (Thornton et McManus, 1994 ; Savoye et al., 2003).  
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Dans l’ensemble, la diminution du rapport C/N le long du gradient halin démontre la 

présence de particules de plus en plus azotées associées avec une MOP de type aquagénique, 

potentiellement amenée depuis le milieu marin par les courants de marée ou produite in situ 

dans l’estuaire (Linéart, 2017). La diminution des rapports C/N le long du gradient estuarien 

pourrait aussi être la marque d’une floculation des formes terrigènes de la MOD.  

 

IV.2.3. Carbone organique dissous 

 

Les concentrations en COD dans l’estuaire de l’Aulne varient entre 555±17 et 9702±291 

µgC.L-1 (figure IV.3). Le tableau IV-2 compare les valeurs mesurées à salinité 0 et 35 de notre 

étude avec celles d’autres estuaires. La moyenne des concentrations en COD à salinité 0 de 

notre étude (4571 µg.C.L-1) est du même ordre de grandeur que ce qui a pu être observé dans 

l’estuaire de la Penzé, un autre estuaire breton soumis à l’agriculture intensive (Waeles et al., 

2013). Les variations de concentrations à salinité 0 sont également équivalentes à celles qui 

peuvent être observées dans d’autres rivières soumises à l’urbanisation (Goffin et al., 2017) ou 

à l’agriculture intensive (Oeurng et al., 2011; Marie et al., 2017). Les concentrations maximales 

à S = 0 observées en Novembre 2018 (9702 µgC.L-1) sont du même ordre de grandeur que 

celles observées dans la rivière de l’Aulne au début de la crue annuelle (Marie, 2016). Les 

teneurs minimales de COD à salinité 0 sont mesurées pour les mois de Janvier et d’Avril 2018 

(3039 et 3826 µgC.L-1, respectivement) et restent supérieures à celles observées en été pour 

l’estuaire de la Gironde (tableau IV-2).  

Un des facteurs déterminant concernant les concentrations en COD mesurées dans les 

eaux fluviales est la présence d’activités de nature anthropique et surtout agricole sur le bassin 

versant de la rivière alimentant l’estuaire (Marie et al., 2017). Ainsi, ces différences de 

concentrations mesurées entre notre système et l’estuaire de la Gironde proviennent 

probablement du fait que l’estuaire de la Gironde n’est pas considéré comme perturbé par les 

activités agricoles (Huguet et al., 2009). A l’inverse, le maximum observé en Novembre à 

salinité 0 dans l’Aulne est proche des concentrations observées à salinité équivalente dans la 

même rivière par Marie et al., 2017, dans l’estuaire du Fjord Roskilde (Asmala et al., 2018) et 

relativement  proche des concentrations observées toute l’année à cette salinité dans l’estuaire 

du Horsens Fjord (Markager et al., 2011), tous sous influence des activités agricoles. Les 

valeurs maximales dans l’Aulne restent néanmoins inférieures aux valeurs observées dans les 
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rivières arctiques (Lobbes et al., 2000) où des concentrations particulièrement élevées (>12 000 

µgC.L-1) sont dues à une érosion importante des sols lors du dégel. 

 

Tableau IV-2 : Ordres de grandeur des concentrations en COD d¶autres estuaires pour les extrêmes 
de salinité (salinité 0 (S=0) et salinité 35 (S=35) 

 

Milieux Eaux douces Eaux côtières 

Notre étude 3039 – 9702 µgC.L-1 555 – 1529 µgC.L-1 

Rivière de l’Aulne 

(Marie, 2016) 
2000 – 9500 µgC.L-1 --- 

Rivières arctiques (Russie) 

(Lobbes et al., 2000) 
2800 – 12100 µgC.L-1 --- 

Rivière du Save (Aquitaine) 

(Oeurng et al., 2011) 
1500 – 7900 µgC.L-1 --- 

La Seine 

(Goffin et al., 2017) 
1900 – 6800 µgC.L-1 --- 

Estuaire de la Penzé 

(Waeles et al., 2013) 
2000 – 4000 µgC.L-1 900 – 2000 µgC.L-1 

Estuaire du Horsens Fjord 

(Markager et al., 2011) 
6170 – 7100 µgC.L-1 2300 – 2800 µgC.L-1 

Panache du Mississippi 

Benner et Opsahl (2001) 
3610 – 4300 µgC.L-1 780 – 1300 µgC.L-1 

Estuaire de la Gironde 

(Huguet et al., 2009) 
2000 – 2350 µgC.L-1 1170 µgC.L-1 

Estuaire de la Seine 

(Savoye et al., 2003) 
2800 µgC.L-1 2050 µgC.L-1 

Estuaire du Fjord Roskilde 

(Asmala et al., 2018) 
9600 µgC.L-1 3600 µgC.L-1 

 

 

Dans la partie marine de l’estuaire de l’Aulne, les concentrations mesurées sont du 

même ordre de grandeur que celles observées dans les études résumées dans le tableau IV-1. 

Elles restent cependant inférieures à celles observées dans la partie marine de l’estuaire du Fjord 

Horsens. Ce dernier se jette dans la mer de Belt à l’interface entre la mer Baltique et la mer du 



Spéciation de la MOD en milieu estuarien : cas de l’estuaire de l’Aulne 
 

- 159 - 

Nord. Les salinités dans cette région sont relativement instables et fluctuent entre 12 et 33 en 

fonction des échanges avec la Mer Baltique (Markager et al., 2011). Cette particularité rend la 

mer de Belt particulièrement sujette aux apports d’origine continentaux, d’où des 

concentrations en COD plus importantes dans ce milieu (Markager et al., 2011). L’estuaire du 

Fjord Roskilde est également limité dans ses échanges avec le milieu marin, ce qui rend ses 

concentrations en COD particulièrement élevées (Asmala et al., 2018).  

Le long de l’estuaire, les teneurs en COD sont décroissantes ; les teneurs les plus faibles 

sont observées dans les eaux marines tandis que les teneurs les plus élevées sont observées dans 

la partie amont de l’estuaire. De plus, des différences saisonnières importantes peuvent être 

mesurées selon les campagnes essentiellement en amont de l’estuaire (Figure IV.3).  

Deux périodes peuvent être distinguées : en hiver (Janvier) et au printemps (Avril), les 

concentrations ne dépassent pas les 4000 µg.C.L-1. En été et en automne, les concentrations 

sont supérieures à 5000 µg.C.L-1 avec le maximum observé en Novembre au début de la crue 

annuelle à 9702 µgC.L-1. Ce comportement de type « purging » est typique des substances 

lessivés par les sols au moment des pluies automnales. Ainsi, les concentrations augmentent 

rapidement avec le début de la crue puis, l’épuisement relatif des sols réduit les concentrations 

observées dans les eaux de rivière (Nagorski et al., 2003; Waeles et al., 2013). 

 

  
Figure IV.3 : Diagrammes de distribution en quartile des concentrations en COD en fonction de la 

salinité dans l¶estuaire de l¶Aulne. Les concentrations de chaque campagne sont représentées en couleur. 
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Dans la partie marine de l’estuaire (salinité 35), les concentrations sont réparties entre 

670 et 1846 µg.C.L-1 sans reproduire la dynamique saisonnière mesurée à S0 (fig IV.3). 

Néanmoins le minimum est mesuré en hiver et le maximum en Novembre 2018, selon la même 

répartition qu’en amont de l’Aulne.  

Les diagrammes de mélange COD-salinité pour chaque campagne de prélèvement sont 

présentés sur la figure IV.4. Seuls ceux de Juin 2017 et d’Avril 2018 montrent un comportement 

globalement conservatif. Les campagnes de Septembre 2017, Janvier, Juillet et Novembre 2018 

présentent un comportement non-conservatif avec une perte de COD   lors du mélange 

estuarien. La campagne d’Octobre 2018 montre un gain de COD aux faibles salinités.   

 

 
Figure IV.4 : Diagrammes de mélange du carbone organique dissous pour les sept campagnes de 

prélèvements. Les droites de mélange conservatif sont indiquées en pointillés. 
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Les anomalies aux diagrammes de mélange théoriques  peuvent être expliquées par des 

transferts de matière entre phases dissoute et particulaire, par l’activité des bactéries 

hétérotrophes dans la MTZ ou encore par une remise en suspension des eaux interstielles 

sédimentaires (Sholkovitz, 1976; Turbidity et al., 1999; E. Asmala et al., 2014). La MTZ, 

présente en début d’estuaire selon la distribution des données de COP, pourrait permettre 

d’expliquer en partie l’origine de ces anomalies (Herman et Heip, 1999; Huguet et al., 2009; 

Marie et al., 2017). 

La figure IV.5 superpose les diagrammes de mélange du COT, du COD et du COP pour 

six des sept campagnes de prélèvement. Le transfert entre phase dissoute et phase particulaire 

est visible sur les diagrammes de Septembre 2017, Janvier 2018 et Juillet 2018. En effet, les 

pertes enregistrées pour le COD correspondent aux gains du COP. Néanmoins, en Juillet 2018, 

ce transfert n’a lieu qu’en amont de l’estuaire (S < 10) puisque le pic de milieu d’estuaire ne 

correspond pas à un puits dans la phase dissoute.  

 

 
Figure IV.5 : Diagrammes de mélange du carbone organique total (COT), du carbone organique 

dissous (COD) et du carbone organique particulaire (COP) pour les sept campagnes de prélèvement. 
 

En Avril 2018, le mélange conservatif du COD n’est pas associé à un mélange 

conservatif du COP. En Octobre 2018, l’anomalie du COD en amont de l’estuaire correspond 

à une anomalie toute aussi positive en COP. Dans ces deux cas, les anomalies de mélange ne 
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peuvent être expliquées par un transfert de phase mais bien par d’autres processus 

environnementaux comme l’activité bactérienne. 

 

IV.2.4. Evolution de l¶absorbance UV spécifique à 254nm (SUVA) 
de la MOD 

 

Les valeurs de SUVA dans l’estuaire de l’Aulne sont comprises entre 0,4 et 6,3 

L.(mg.m)-1 (figure IV.6). A salinité 0, les valeurs de SUVA sont élevées à (3 – 5,5). Ces valeurs 

sont supérieures à celles observées dans d’autres systèmes fluviaux comme la Seine (Goffin et 

al., 2017) ou la vallée de la Bassée, un territoire relativement préservée des activités humaines 

(Parlanti et al., 2018). Dans le cas de la Seine, les valeurs relativement basses du SUVA (1,2 – 

4,3) sont possiblement dues à des apports important en MOD hydrophiles et moins aromatiques 

depuis les stations d’épuration vers le milieu récepteur (Pernet-Coudrier et al., 2011). Dans la 

vallée de la Bassée, le SUVA dans les eaux de surface est relativement bas (< 4) et indiquerait 

la présence de molécules peu hydrophobes dues à la préservation du bassin versant de 

l’agriculture intensive (Milori et al., 2002) ou d’échanges importants avec le compartiment 

souterrain riche en MOD plus hydrophile (SUVA < 3) (Parlanti et al., 2018). 70% du bassin 

versant de l’estuaire de l’Aulne est soumis aux activités agricoles (Marie, 2016). L’impact de 

l’agriculture intensive sur la qualité de la MOD avait déjà été observée dans une précédente 

étude sur ce système (Marie et al., 2017) et peut expliquer la présence de structures aromatiques 

à forts SUVA à salinité 0 dans notre étude. 

Le SUVA dans la partie marine (S > 30) de l’estuaire de l’Aulne est compris entre 1 et 

4 L.(mg.m)-1. Pour la plupart des campagnes, les valeurs de SUVA sont relativement faibles à 

S=35 (entre 1 et 2). Dans une étude réalisée en milieu marin, Penru et al. (2013) ont séparé la 

MOD en trois fractions par résine XAD. La fraction hydrophobe présente un SUVA d’environ 

5 L.(mg.m)-1et correspond à une MOD riche en structures aromatiques telles les SH (Weishaar 

et al., 2003). Les deux autres fractions transphiliques et hydrophiles présentent un SUVA <1 

L.(mg.m)-1 qui correspond à des structures peu aromatiques et labiles (Weishaar et al., 2003). 

Cette différence dans les propriétés d’absorbance UV a été présentée comme un outil de suivi 

de l’origine de la MOD ; les formes terrigènes et aromatiques possèdent un SUVA plus élevée 

que les formes biogéniques (DeSouza Sierra et al., 1997).  

Pour la quasi-totalité des campagnes de prélèvements, lors du mélange estuarien le 

SUVA reste supérieure à 4 L.(mg.m)-1 sur une grande partie de l’estuaire (S < 28) ; avant de 
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chuter brutalement à des valeurs plus basses comprises entre 1,3 et 2,5 à salinité 35. La fin du 

palier change selon les saisons et est compris entre les salinités 25 et 32,5. Dans le cas particulier 

de la campagne de Juillet 2018, le rapport augmente à nouveau à partir de S = 28 pour atteindre 

une valeur équivalente à celles observées dans la partie fluviale (~4).  

 

 
Figure IV.6 : Evolution de l¶absorbance spécifique à 254nm le long de l¶estuaire de l¶Aulne pour 

l¶ensemble des campagnes de prélèvement. Les mélanges conservatifs sont tracés en pointillés. Les points 
grisés n¶ont pas été comptés dans le calcul du mélange théorique 

 

La MOD des  eaux marines de la rade de Brest a une signature aromatique distincte de 

celle des eaux fluviales. Dans les eaux marines  la MOD semble être dominées par des structures 

peu aromatiques (< 2) tandis que la MOD des eaux continentales serait constituée de molécules 

fortement aromatiques (~5). Le changement de prédominance d’une source sur l’autre a lieu à 

une salinité donnée (entre 25 et 32,5) et varie selon les campagnes et les saisons. En Janvier et 



Chapitre IV – Variations des concentrations des différentes fractions de la MOD  
 

- 164 - 

Avril 2018, les forts débits pourraient favoriser la persistance de composés aromatiques 

d’origine continentale jusque dans les eaux marines puisque les formes terrigènes semblent être 

dominantes jusqu’à la fin du gradient halin (SUVA > 4). L’évolution du SUVA le long des 

gradients de salinité ne suit pas la même tendance que les mélanges théoriques calculés et 

présentés sur la figure IV.6. Des anomalies importantes sont relevées en Juin 2017, Avril 2018 

et Juillet 2018. L’évolution du SUVA de Juin 2017 et Avril 2018 est très intéressante puisque 

malgré le mélange conservatif du COD enregistré pour ces deux campagnes (figure IV.4), 

l’absorbance spécifique ne peut être expliquée par la seule dilution entre deux sources de 

composés aux propriétés d’absorbance à 254 nm différentes. Ces dynamiques non-

conservatives indiquent donc la présence de processus internes à l’estuaire qui modifient la 

nature des composés organiques dissous. L’analyse semi-spécifique de la MOD devrait 

permettre d’identifier les fractions de composés impliqués dans ces changements de nature le 

long de l’estuaire de l’Aulne et de préciser les processus responsables de ces modifications.  

IV.3. Variabilité saisonnière des différentes fractions de la MOD 

obtenues par chromatographie d¶exclusion stérique multi-détection 

 

La chromatographie d’exclusion stérique multi-détection permet la séparation de la 

MOD en six fractions de tailles et de nature différentes. L’exploitation des résultats de l’étude 

des variabilités saisonnières de la MOD le long du mélange estuarien de l’Aulne est ici 

appréhendée de deux manières : (i) une présentation de l’évolution de la composition 

moléculaire, en pourcentages ; et (ii) une description des diagrammes de mélange des 

concentrations de chaque fraction et des grandeurs de leurs paramètres associées. 

 

IV.3.1. Composition de la MOD en pourcentages 

 

La figure IV.7 présente l’évolution des pourcentages de chaque fraction le long du 

gradient de salinité de l’estuaire de l’Aulne. Les formes de MOD possédant les plus forts 

pourcentages sont les substances humiques (SH) (27-89%), le carbone organique hydrophobe 

(COH) (0-62%) et les molécules de petits poids moléculaires neutres (LMWN) (0-47%). Les 

building-blocks (BB) et les biopolymères (BP) présentent des gammes plus restreintes en 

composant, entre 3-14% et 2-13% de la MOD, respectivement. Les molécules de petits poids 

moléculaires acides (LMWA) sont essentiellement sous la limite de détection et ne représentent 
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que moins de 1% de la MOD lorsqu’ils sont détectés. La composition moléculaire de la MOD 

dans l’estuaire de l’Aulne est donc faite majoritairement de composés de nature plutôt 

hydrophobe (SH et COH) et de relativement hauts poids moléculaires (SH : ~750g.mol-1). 

 

 

 

Figure IV.7 : Evolution de la composition de la MOD le long du gradient salé de l¶estuaire de 
l¶Aulne, exprimée en pourcentages de chaque fraction de tailles séparées par SEC-mDEC. 
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Une comparaison directe de la composition de la MOD de notre système avec celles 

d’autres études utilisant un appareillage similaire en milieu naturel est difficile car la fraction 

du COH n’est pas présentée dans les résultats de ces autres études (tableau IV-3). Néanmoins, 

sans modifier les pourcentages de ce travail en retirant le COH du calcul, la composition en 

pourcentage correspond à celle précédemment observée dans d’autres milieux naturels.  

La prédominance des SH dans l’estuaire de l’Aulne est caractéristique de la forte 

influence continentale de la rivière dans ce système. La présence relativement importante d’une 

autre fraction de nature hydrophobe (COH) renforce l’idée que la MOD dans l’estuaire est 

principalement apportée par le lessivage des sols fortement fertilisés sur le continent. 

Tableau IV-3: Composition de la MOD (%) dans différentes études utilisant la SEC-mDEC  

Système 

(Etude) 

SH     

(%) 

LMWN 

(%) 

BB 

(%) 

BP 

(%) 

LMWA 

(% 

COH 

(%) 

Zone humide 

He et al., 2016) 
42 26 25 6 0 X 

Réservoir d¶eau 
douce 

(Chen et al., 2013) 

40 - 60 18 - 27 16 - 30 1-5 0.5 - 1 X 

Zone côtière 

(Penru et al., 2013) 
37 40 14 3 6 X 

Rivière de l¶Aulne 

(Marie, 2016) 
40 - 61 7 - 16 9 - 13 2 - 8 0 - 6 X 

Estuaire de l¶Aulne 

(Cette étude) 
27 - 89 0 - 47 3 - 14 2 - 13 0 - 1 0 - 62 

 

A salinité 0, les pourcentages présentent une faible variabilité saisonnière. La moyenne 

est de 54 ± 5 % pour les SH, 21 ± 4 % pour le COH, 11 ± 1 % pour les BB, 8 ± 2 % pour les 

LMWN, 6 ± 1 % pour les BP et 0,4 ± 0,5 % pour les LMWA. 

A salinité 35, la composition de la MOD est plus variable d’une saison à une autre. La 

moyenne des pourcentages de chaque fraction est de 48 ± 17 % pour les SH, 26 ± 24 % pour le 

COH, 7 ± 4 % pour les BB, 12 ± 11 % pour les LMWN et 7 ± 3 % pour les BP. Les LMWA ne 

sont pas détectés.  

Entre les salinités 0 et 35, les variations de concentrations des BB et des LMWN 

n’excèdent pas les 5%, sauf pour quelques cas particuliers, comme au mois de Juin 2017 où la 
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contribution en BP double entre S0 (6%) et S35 (12%) ou au mois de Septembre 2017 où la 

contribution des LMWN passe de 10 à 35% d’un bout à l’autre de l’estuaire.  

La contribution des BB est systématiquement divisée par deux entre S0 (~10%) et S35 

(~5%) pour l’ensemble des campagnes. 

L’évolution des pourcentages en SH et en COH montrent une plus grande variabilité le 

long du gradient halin. Alors que la contribution en COH varie peu pour une grande majorité 

des mois d’étiage  (Juin 2017, Juillet 2018 et Octobre 2018), les campagnes de Septembre 

2017 ; Janvier et Avril 2018, présentent une diminution de la contribution en COH le long de 

l’estuaire qui peut même devenir nulle dès S = 16 pour Septembre 2017 et Janvier 2018 ; ou à 

S=30 pour Avril 2018. Ces diminutions pourraient s’expliquer par l’adosrption du COH par les 

particules en amont de l’estuaire. En effet, en Septembre 2017 et Janvier 2018, les 

concentrations en COP (figure IV.4) atteignent des valeurs basses (< 300 µgC.L-1) à S = 14 

alors qu’en Avril 2018, les concentrations se maintiennent à des valeurs relativement hautes 

jusqu’à S=30 (~500 µgC.L-1 soit les concentrations en COP mesurées à S=0 pour les trois 

campagnes considérées ici). D’après ces résultats, la présence de COP influencerait les 

concentrations en COH pour les campagnes de Septembre 2017, Janvier et Avril 2018. La 

disparition de la fraction hydrophobe le long de l’estuaire de l’Aulne semble être liée à une très 

faible turbidité. Ce raisonnement pourrait se faire également pour l’évolution des pourcentages 

en COH d’Octobre 2018. En effet, ceux-ci suivent une dynamique proche des pourcentages en 

COH d’Avril 2018 avec une diminution de 30 % à S=12 jusqu’à 10% à S=26 ; ce qui correspond 

aux valeurs minimales des concentrations en COP mesurées pour Octobre 2018. Néanmoins, la 

réaugmentation des pourcentages à partir de S=30 suggère qu’au moins un autre processus que 

l’adsorption/désorption sur les particules régie les concentrations en COH. 

En effet, en Novembre 2018,  40% de la fraction des SH disparait entre les salinités 0 et 

35, tandis que le COH augmente de 40%. Les concentrations en COP sont faibles et 

n’expliquent pas l’augmentation de la part de COH dans la composition de la MOD. Le débit 

était faible (9,46 m3.s-1) mais Novembre 2018 marque le début de la crue annuelle et du 

lessivage des sols. Un enrichissement en SH était donc attendu (Marie, 2016). Sur la base de 

ces résultats, nous pouvons faire l’hypothèse que des SH particulièrement hydrophobes (type 

acides humiques) sont mobilisés depuis les sols et drainées vers l’estuaire. Au fur et à mesure 

du mélange estuarien, ces SH pourraient s’agglomérer entre elles pour former des assemblages 

supramoléculaires et très hydrophobes, augmentant ainsi la part du COH au détriment de la 

fraction des SH. Ce type d’agglomération est facilitée par la formation de ponts ionique lorsque 

la concentration en cations majeurs (Ca2+, Mg2+) augmente (Baalousha et al., 2006). Le temps 
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de séjour relativement long (10 jours) et les faibles concentrations en COP (e.g. limitation des 

phénomènes d’adsorption) pourraient avoir amplifié ce processus. 

Les différents scénarii d’évolution de ces pourcentages le long du gradient halin 

semblent mettre en évidence deux théories sur la nature du COH : (i) molécules associées à la 

MOP dans les cas de Septembre 2017, Janvier et Avril 2018 ou, (ii) composés hydrophobes 

apparentés aux SH drainées depuis les sols au début de la crue en Novembre 2018. 

 

 

IV.3.2. Variations des concentrations des différentes fractions le 

long du gradient halin 

 

IV.3.2.1. Substances Humiques 

 

Les SH constituent la majeure partie de la MOD dite « réfractaire ». Ce sont des 

molécules aromatiques et d’un poids moléculaire d’environ 1000 Da. 

Les concentrations en SH sont comprises entre 489 et 5745 µg.C.L-1 (figure IV.8). La 

dynamique dans l’estuaire est à tendance décroissante avec les concentrations les plus élevées 

mesurées en amont à salinité 0, et les concentrations les plus basses observées dans la partie 

marine de l’estuaire (salinité 35).  

A salinité 0, les concentrations ont une grande variabilité saisonnière. Trois périodes 

peuvent être distinguées : (i) une période de faibles concentrations en hiver et au printemps 

(Janvier et Avril 2018) avec des concentrations < 2000 µg.C.L-1 ; (ii) une période de 

concentrations élevées en été et en automne avec des concentrations > 3000µg.C.L-1 ; et (iii)  le 

début de la crue annuelle (Novembre) avec des concentrations en SH particulièrement élevées 

(5745 µg.C.L-1), presque trois fois supérieures aux maxima de la période hivernale/printanière. 

A salinité 35, les concentrations sont quasi-identiques et présentent une moyenne de 531 ± 37 

µg.C.L-1. 

Les diagrammes de mélange présentent des anomalies en amont de l’estuaire (salinités 

0 – 10). Dans le cas des campagnes de Janvier et Avril 2018, les anomalies sont si faibles que 

l’on peut parler de quasi-conservativité.  Ces anomalies sont souvent négatives à l’exception du 

mois d’Octobre 2018 qui présente un gain de SH. 
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Figure IV.8 : Diagrammes de mélanges des SH en µg.C.L-1. Les diagrammes conservatifs sont tracés 

en pointillés 
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IV.3.2.2. Carbone Organique Hydrophobe 

 

La fraction du COH représente l’ensemble des composés très hydrophobes retenus par 

les colonnes d’exclusion stérique. Leur taille moléculaire moyenne n’est pas connue avec 

certitude. Il pourrait s’agir de composés de petites tailles (<350 Da) retenus sur le gel des 

colonnes ou dont le temps de rétention excède celui de l’analyse (180 min dans notre cas). 

L’hypothèse qu’il s’agisse également de composés de hauts poids moléculaires hydrophobes 

du même type que les SH ne peut être exclue. 

Les concentrations en COH sont comprises entre 0 et 2200 µg.C.L-1. Les concentrations 

les plus fortes sont mesurées en amont de l’estuaire et celles les plus faibles dans la partie marine 

(figure IV.9).  

A S0, les concentrations sont globalement comprises entre 1100 et 1800 µg.C.L-1, à 

l’exception du mois d’Avril 2018 où les concentrations sont deux fois moins importantes (600 

µg.C.L-1). A S35, les concentrations sont comprises entre 0 µg.C.L-1 et 1160 µg.C.L-1 

(Novembre 2018). 

Les diagrammes de mélanges montrent globalement un comportement de mélange non-

conservatif. Dans la plupart des campagnes, les concentrations en COH chutent brutalement 

pour atteindre dès la salinité 20 des valeurs minimales (Juillet, Octobre et Novembre 2018). 

Dans le reste des campagnes, l’évolution des concentrations le long du gradient halin est plus 

aléatoire. Le mode de détermination des concentrations en COH par différence entre le COD et 

la somme des cinq autres fractions effectivement séparées par les colonnes d’exclusion stérique 

peut expliquer en partie la forte variabilité des concentrations.   
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Figure IV.9 : Diagrammes de mélanges du COH en µg.C.L-1. Les diagrammes conservatifs sont 

tracés en pointillés. 
 

 

 

 

 



Chapitre IV – Variations des concentrations des différentes fractions de la MOD  
 

- 172 - 

IV.3.2.3. Molécules de petits poids moléculaires neutres 

 

Les LMWN sont un ensemble hétérogène de molécules de petites tailles (< 350 Da) qui 

peuvent contenir des aldéhydes, des cétones, des alcools, des acides aminés… 

Les concentrations en LMWN sont comprises entre 0 et 1900 µg.C.L-1. Les 

concentrations sont décroissantes le long de l’estuaire (figure IV.10). 

A salinité 0, les concentrations sont généralement comprises entre 400 et 600 µg.C.L-1, 

sauf pour le mois d’Avril 2018 où elles ne sont que de 300 µg.C.L-1. A salinité 35, les 

concentrations sont plutôt variables et sont comprises entre 60 et 420 µg.C.L-1. 

Seul le diagramme de mélange de Juin 2017 peut être considéré comme quasi 

conservatif. Des anomalies négatives sont relevées en amont (Avril, Juillet et Octobre 2018), 

en aval (Novembre 2018) ou en milieu d’estuaire (Septembre 2017 et Janvier 2018). Deux 

anomalies positives sont observées en amont (S<8)  en Novembre 2018 et en aval (S>24) en 

Juin 2017.  
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Figure IV.10 : Diagrammes de mélanges des LMWN H en µg.C.L-1. Les diagrammes conservatifs 

sont tracés en pointillés 
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IV.3.2.4. Building-Blocks 

 

Les BB peuvent être considérées comme des SH de taille intermédiaire (~500 Da). 

Les concentrations en BB sont comprises entre 45 et 845 µg.C.L-1 et diminuent avec la 

salinité (figure IV.11).  

Sur la base des concentrations à salinité 0, deux périodes peuvent être distinguées : une 

période de concentrations plus faibles < 400 µg.C.L-1 et une période de concentrations plus 

élevées avec des concentrations > 600 µg.C.L-1. Des valeurs maximales > 800 µg.C.L-1 sont 

observées au mois de Novembre 2018 mais aussi en Juillet 2018. A salinité 35, les variations 

sont moins importantes. La moyenne des concentrations dans la partie marine (S35) de 

l’estuaire est de 72 ± 17 µg.C.L-1. 

Les diagrammes de mélange illustrent des pertes importantes dès le début du mélange 

estuarien (fig IV.11). Le déficit de concentration commence plus tard, à salinité 6, pour la 

campagne d’Octobre 2018. 
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Figure IV.11 : Diagrammes de mélanges des BB en µg.C.L-1. Les diagrammes conservatifs sont 

tracés en pointillés 
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IV.3.2.5. Biopolymères 

 

Les BP constituent la fraction de limite de perméation des colonnes. Les composés la 

constituant ont des tailles supérieures à 10 000 Da. On y trouve principalement des 

polysaccharides et des protéines mais aussi potentiellement de SH de haut poids moléculaire. 

Les concentrations en BP sont réparties entre 40 et 640 µg.C.L-1. Les concentrations les 

plus élevées sont mesurées en amont et les plus basses dans la partie marine de l’estuaire (figure 

IV.12).  

La variabilité saisonnière des concentrations à S0 dans l’estuaire de l’Aulne permet de 

distinguer trois périodes sur le même modèle que pour la fraction des SH : des concentrations 

basses  < 200 µg.C.L-1 en Janvier et Avril 2018 ; des concentrations élevées > 400 µg.C.L-1 en 

été et en automne et un maximum enregistré en Novembre 2018, avec une concentration trois 

fois plus importante qu’en hiver (640 µg.C.L-1). A salinité 35, cette dynamique saisonnière n’est 

pas reproduite. En été, en automne et au printemps, les concentrations sont comprises entre 70 

et 120 µg.C.L-1. Des minima sont observés en Janvier 2018 (~40 µg.C.L-1) et en Novembre 

2018 (50 µg.C.L-1). 

Seul le diagramme de mélange de Janvier 2018 peut être considéré comme quasi-

conservatif. Les autres campagnes présentent des déficits de concentrations en amont entre les 

salinités 0 et 10 (Juin 2017 et Avril 2018) ou dans la quasi-totalité du mélange estuarien 

(Septembre 2017, Juillet, Octobre et Novembre 2018). 
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Figure IV.12 : Diagrammes de mélanges des BP en µg.C.L-1. Les diagrammes conservatifs sont 

tracés en pointillés 
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IV.3.2.6. Molécules de petits poids moléculaires acides 

 

Les LMWA sont des composés anioniques à pH neutre de petites taille (< 350 Da) 

comme des acides organiques. 

Les concentrations en LMWA sont comprises entre 0 et 80 µg.C.L-1. Globalement, les 

LMWA présentent des concentrations en-deçà de la limite de détection. Néanmoins, des 

diagrammes de mélange peuvent être observés en Octobre et Novembre 2018 (figure IV.13). 

Les concentrations à S0 sont comprises entre 2 et 78 µg.C.L-1 (Octobre 2018). Les 

concentrations sont <10 µg.C.L-1 en Octobre 2017, Janvier 2018 et Avril 2018 et comprises 

entre 18 et 32 µg.C.L-1 pour les mois de Juin 2017, Juillet et Novembre 2018. A salinité 35, les 

concentrations sont trop faibles pour être quantifiées ou détectées. 

Les diagrammes de mélange ne sont pas conservatifs. Des concentrations >10 µg.C.L-1 

sont détectées en Octobre et en Novembre 2018 entre 10 et 26 de salinité. 
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Figure IV.13 : Diagrammes de mélanges des LMWA en µg.C.L-1. Les diagrammes conservatifs sont 

tracés en pointillés 
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IV.4. Discussion 

 

IV.4.1. Impact de la rivière sur les variations saisonnières des 

concentrations des différentes fractions 

 

La figure IV.14 présente les concentrations en carbone mesurées pour les différentes 

fractions à salinité 0 en fonction des campagnes de prélèvements. Les différentes fractions de 

la MOD ne montrent pas la même variabilité saisonnière. Dans le cas des SH, des BB et des 

BP, deux périodes peuvent être observées : une période de concentrations plus faibles en hiver 

(Janvier 2018) et au printemps (Avril 2018) ; et une période de concentrations plus élevées en 

été et en automne. Pour la fraction des LMWN, ces différences apparaissent moins marquées. 

Le COH présente une saisonnalité différente avec des concentrations élevées toute l’année sauf 

au printemps (Avril 2018). L’ensemble des fractions présentent un maximum de concentrations 

en Novembre 2018 au début de la crue annuelle, à l’exception des LMWA dont le maximum 

est observé en Octobre 2018.   

 

IV.4.1.1. Apports allochtones 

 

Sur le bassin versant de l’Aulne, les sols sont enrichis en MO à partir de débris végétaux 

et de fumier composté épandu toute l’année (Waeles et al., 2013 ; Marie et al., 2015, 2017). En 

période sèche, le temps de résidence de cette MO augmente, permettant aux processus 

d’humification d’enrichir les sols en composés de type SH (Stevenson, 1994; Tiquia et al., 

1997; Milori et al., 2002; Wu et al., 2017). Aux premières pluies automnales, les sols sont 

lessivés et un transfert des SH a lieu vers la rivière (Royer et David, 2005; Oeurng et al., 2011; 

Marie et al., 2017). La mobilisation importante des composés de type SH (fractions SH et BB) 

peut être également expliquée par l’érosion des sols, particulièrement importante dans les 

bassins versants soumis à une agriculture intensive (Shang et al., 2018). En hiver, l’épuisement 

relatif en MO des sols se traduit par des concentrations minimales dans les eaux (Nagorski et 

al., 2003; Marie et al., 2015). L’augmentation des concentrations en SH et en BB en été et en 

automne pourrait également être expliquée par un effet de concentration induit par les débits 

minimaux de l’Aulne enregistrés en période d’étiage (Tableau IV-1). 
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moléculaires a été proposée comme mécanisme de production des LMWN (Dittmar et Kattner, 

2003 ; Hansell et Carlson, 2015 ; He et al., 2016). 

Dans notre système, les rapports C/N de la MOP corroborent la présence, en partie, 

d’une matière dérivée de la biomasse phytoplanctonique en amont de l’estuaire d’Avril à 

Octobre (Savoye et al., 2003). L’augmentation des concentrations en BP et en LMWN durant 

le printemps et l’été, saisons propices au développement microbiologique, peut être interprétée 

comme une utilisation de la matière algale particulaire détritique par les hétérotrophes 

(Villacorte et al., 2015) suivie d’une dépolymérisation/dégradation des structures de hauts poids 

moléculaires résultantes (Hansell et Carlson, 2015). La différence entre les dynamiques pourrait 

être expliquée par la plus grande efficacité qu’ont les bactéries à dégrader la MOP que la MOD. 

En effet, le COP est dégradé quinze fois plus rapidement que le COD (Attermeyer et al., 2018). 

Le COH pourrait aussi être un indicateur de l’activité biologique dans la rivière. La 

composition du COH n’est pas connue avec certitude puisque cette fraction est déterminée de 

manière indirecte lors de l’analyse par chromatographie d’exclusion stérique (Huber et al., 

2011). Parmi les formes les plus hydrophobes de la MOD, il y a les SH mais aussi les lipides 

(Thurman, 1985). Les acides gras et les stérols (constitutifs des lipides) ont été utilisées comme 

biomarqueurs de l’activité planctonique (Mannino et Harvey, 1999; Goutx et al., 2009) et de 

l’activité hétérotrophique  (Harvey et al., 2006; Marić et al., 2013). Dans notre système, les 

concentrations basses mesurées en Janvier (figure IV.8) sont un indicateur de l’origine du COH. 

Néanmoins, les concentrations de même ordre de grandeur qu’en hiver mesurées en Avril 2018 

sont contre-indicatives d’une origine purement biologique de cette fraction. Pour toutes les 

campagnes, l’aromaticité du COH – calculée par différence entre l’aromaticité globale (SUVA) 

et l’aromaticité des fractions de tailles (dont Arm-SH) - à salinité 0, comprise entre 4 et 5 

L.(mg.m)-1, indique que la fraction est principalement composée de molécules aromatiques 

équivalentes à des substances humiques, dont l’origine se trouve sûrement sur le continent.  

 

IV.4.1.3. Maxima de concentrations mesurés en Novembre  

 

Les concentrations maximales observées lors de la campagne de Novembre 2018 pour 

les SH, les BB, les LMWN et les BP incitent néanmoins à tempérer nos propos sur la production 

biologique des fractions BP et LMWN. En effet, les BP peuvent dériver du lisier ou des débris 

végétaux en décomposition (Rashid, 1985; Aukes, 2012; He et al., 2016) ; et les LMWN sont 

mobilisés rapidement des sols lors d’épisodes de fortes pluies (Chen et al., 2013). Les maxima 
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observés en Novembre 2018 semblent donc être la preuve d’une mobilisation importante de la 

MOD toute fraction confondue lors des premières pluies automnales. Ce comportement de type 

« purging » s’expliquerait par le lessivage des sols, d’abord enrichis durant la saison sèche 

(Nagorski et al., 2003) comme cela avait été prouvé pour les SH et les BB dans de précédentes 

études (Marie et al., 2015, 2017). 

 

Dans la majeure partie de l’estuaire, le contrôle de la MOD par les apports allochtones 

semble prépondérant par rapport aux apports autochtones. Les apports allochtones sont 

principalement représentés par la fraction des SH. Les concentrations de cette fraction ajoutée 

à celle du COH dominent la MOD, ce qui n’est pas incohérent au vu de la nature des activités 

agricoles régnant sur le bassin versant de l’Aulne (Waeles et al., 2013 ; Marie et al., 2017 ; 

Attermeyer et al., 2018). D’autres fractions, comme les BP et dans une moindre mesure les 

LMWN, sont suspectés d’être produits lors des efflorescences phytoplanctoniques (Villacorte 

et al., 2015)  

 

IV.4.2. Caractérisation des sources de la MOD dans l¶estuaire à 
l¶aide de la fraction des SH 

 

La source principale de la MOD dans l’estuaire est la rivière de l’Aulne (Marie et al., 

2015, 2017) par l’intermédiaire de ses eaux fluviales riches en COD se diluant progressivement 

avec celles moins riches du milieu marin (figures IV.8-13). Néanmoins, si l’on regarde les 

paramètres qualitatifs associés aux fractions de taille, comme l’aromaticité des SH (Arm-SH), 

présentée sur la figure IV.15, des différences notables sont observables. En effet, pour 

l’ensemble des campagnes de prélèvements, l’Arm-SH est comprise entre des valeurs élevées 

à S=0 (entre 5,0 et 6,0 L.(mg.m)-1) et des valeurs beaucoup plus faibles à S=35 ( < 2 L.(mg.m)-

1). L’évolution de ce paramètre le long de l’estuaire de l’Aulne n’est pas équivalente à celle des 

concentrations en SH. L’Arm-SH décroit de manière quasi-linéaire jusqu’à salinité 28 environ 

avant d’opérer une chute brutale vers les valeurs faibles observées en milieu marin. 

La distinction entre deux sources de MOD qualitativement distinctes a déjà été observée 

dans de précédentes études estuariennes (De Souza Sierra et al., 1997; Huguet et al., 2010). 

Elles séparent la MOD terrigène d’origine continentale, plutôt aromatique, de celle plus 

aliphatique d’origine autochtone, prédominante en milieu marin (Hansen et al., 2016; Zhang et 
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al., 2016). Ces différences peuvent s’observer via les propriétés spectroscopiques et les rapports 

C/N de la fraction des SH. 

 

 
Figure IV.15 : Diagrammes de mélange de l¶Arm-SH. Les mélanges théoriques sont tracés en 

pointillés 
 

IV.4.2.1. Aromaticité des SH 

 

Dans notre étude, ces deux types de MOD sont identifiables dans la fraction des SH. En 

effet, les fortes Arm-SH mesurées en amont de l’estuaire (> 5 L.(mg.m)-1) sont typiques des 

apports d’origine terrestre (Jaffé et al., 2008) ; tandis que les faibles valeurs mesurées dans la 

partie marine de l’estuaire ( < 2 L.(mg.m)-1) sont relativement proches de ce qui peut être 

mesuré dans les exsudats algaux ( Arm-SH < 1 L.(mg.m)-1) (Pellerin et al., 2010; Hansen et al., 

2016). L’évolution de ce paramètre est répétable d’une saison à l’autre, comme le montre le 
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diagramme des SH (figure IV.16). Ce diagramme, qui permet de tracer les origines des SH en 

fonction de leur aromaticité et de leur poids moléculaire moyen, montre l’évolution de ces deux 

paramètres pour les campagnes de Janvier (Winter), Avril (Spring), Juillet (Summer) et Octobre 

(Autumn) 2018. Le long du continuum d’humification, les SH varient de formes terrigènes de 

type acides fulviques pédogéniques, dans les premiers 75% de l’estuaire, en accord avec les 

résultats préliminaires mesurés dans la rivière de l’Aulne (Marie et al., 2017) ; vers des formes 

moins aromatiques et plus petites en aval, de type acides fulviques aquagéniques. Peu importe 

le moment du cycle hydrologique, la fraction des SH est toujours constituée, en aval (S>30), de 

structures plus aliphatiques et de plus petite taille que celles exportée par la rivière de l’Aulne.  

 
Figure IV.16 : Diagramme des SH pour les saisons hivernale (Janvier 2018), printannière (Avril 

2018), estivale (Juillet 2018) et automnale (Octobre 2018). 
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IV.4.2.2. Rapport C/N des SH 

 

Le changement de structures dans les SH s’observe, de manière moins franche, avec le 

diagramme de labilité des SH (figure IV.17). Ce diagramme présente l’aromaticité de la fraction 

SH en fonction de son rapport C/N (Dulaquais et al., 2018).  

En amont de l’estuaire, les rapports C/N des SH sont compris entre 20 et 31. Ensuite, le 

long du gradient halin, les rapports diminuent pour atteindre des valeurs basses comprises entre 

9 et 17 dans la partie marine de l’estuaire. Les rapports C/N sont particulièrement bas en Avril 

2018 (printemps) avec plus de la moitié des points inférieurs à 15 et des échantillons marins (S 

< 30) compris entre 8 et 9. L’aromaticité suit la même dynamique que celle présentée dans la 

section précédente (IV.4.2.1 Aromaticité des SH). 

 

 
Figure IV.17 : Diagramme de labilité des SH pour les saisons hivernale (Janvier 2018), printannière 

(Avril 2018), estivale (Juillet 2018) et automnale (Octobre 2018).. 
 

Les rapports élevés mesurés en début de mélange estuarien sont proches du rapport 

élémentaire du standard IHSS Elliot Soil Fulvic Acid (5S102F), mesuré à 25 (Données de 

l’IHSS : humic-substances.org). Ce standard de sol provient des plaines de l’Indiana (USA) 

fertilisés par des pratiques agricoles intensives (Ulu et al., 2015). Le bassin versant de l’Aulne 

étant lui aussi soumis à une activité agricole intense (Marie et al., 2017), les similarités de 

composition entre ce standard et les SH du début du gradient renforce l’idée d’une origine 
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terrigène des SH dans la rivière de l’Aulne. Ces valeurs sont aussi très proches à celles 

observées dans les rivières de l’Aulne en 2014 (rapports C/N = 12,5 – 25 ; Données de Marie, 

2016). A titre de comparaison le rapport du standard IHSS Suwanee River Fulvic Acid s’élève 

à 70 (Données de l’IHSS : humic-substances.org).  

La diminution progressive des rapports C/N observés dans la suite du gradient halin 

indique l’enrichissement relatif de la fraction des SH en structures azotées de type acides aminés 

(Rosenstock et al., 2005) ou matériel protéique (Romera-Castillo et al., 2014). Ces structures 

pourraient provenir de la dégradation des protéines en structures de type SH comme cela a été 

démontrée dans le cas de la dégradation de MOD extracellulaire (Chu et al., 2015). Ces faibles 

rapports C/N se rapprochent de celui du standard IHSS Pony Lake Fulvic Acid  qui est un 

standard d’origine autochtone, dérivé de la biomasse algale. Il est composé à 58% de structures 

dérivées des protéines (McKnight et al., 1994; Brown et al., 2004; Mangal et al., 2016) et son 

rapport C/N est estimé à 8 (Données de l’IHSS : humic-substances.org).  

Ainsi, on retrouve l’influence de ces deux sources (marine et continentale) de SH 

qualitativement différentes aux bornes de salinité de l’estuaire. La présence d’acides aminés ou 

de composés protéiques au sein de la fraction SH mesurée dans cette étude pourrait être validée 

par une mesure des propriétés de fluorescence (Coble et al., 1996 ; Parlanti et al., 2000 ; 

Romera-Castillo et al., 2014).  

 

IV.4.2.3. Indices de fluorescence des SH 

 

Les analyses de fluorescence présentées ont été réalisées après isolation de la fraction 

SH pour les campagnes de Janvier (Hiver), Avril (Printemps), Juillet (Eté) et Octobre 

(Automne) 2018. 

A partir des données des matrices de fluorescence des SH, deux indices de fluorescence 

ont été calculées : le HIX (Indice d’Humification) et le BIX (Indice Biologique). Ces deux 

indices permettent de différencier la MOD autochtone et fraiche (HIX < 5 ; BIX = 0,8 – 1,0) de 

la MOD allochtone et/ou dégradée (HIX = 10 – 30 ; BIX =0,6). 

La figure IV.18 combine ces deux indices et permet de visualiser les changements de 

nature de la MOD le long du gradient halin et selon les saisons.  

Les valeurs de HIX de la fraction des SH sont comprises entre 1 et 22. Elles diminuent 

des eaux douces vers les eaux marines pour les quatre saisons (figure IV.19). L’estuaire peut 

être coupé en deux, avec une première moitié (S <15) où le HIX est > 5 et, une seconde moitié 
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(S >15) où le HIX est < 5. Ces valeurs d’indice sont du même ordre de grandeur que celles 

observées dans l’estuaire de la Gironde par Huguet et al. (2009). Dans le cas de la fraction des 

SH, cet indice permet de déterminer les eaux avec un fort taux d’humification, en amont de 

l’estuaire, des eaux dominés par une matière plus fraiche, produite in situ, en aval (Hunt et 

Ohno, 2007).  

Les valeurs de BIX sont comprises entre 0,4 et 1,8. Globalement, le BIX se maintient 

entre 0,4 et 0,6 jusqu’à une salinité de 30. Au-delà, les valeurs sont > 0,7 et l’indice atteint son 

maximum (1,8) à salinité 35 au printemps (figure IV.18). D’après ces résultats, la majorité de 

la fraction des SH peut être considérée comme allochtone jusqu’à salinité 30 (Huguet et al., 

2009). La fraction SH dans la partie marine de l’estuaire peut être, sur la base du BIX, qualifiée 

de faiblement biologique ou microbienne (Huguet et al., 2009). Néanmoins, à salinité 35, 

excepté la campagne d’automne, les valeurs de BIX sont supérieures à 0,8 et les SH peuvent 

être considérés comme principalement autochtones. Au printemps, le point à salinité 35 

présente un BIX particulièrement élevé (1,8) qui semble avoir été provoqué par le bloom 

phytoplanctonique observé en rade de Brest à cette saison. 

 

Les évolutions le long du gradient salé de ces deux indices nous amènent à décrire la 

MOD sous un angle plutôt classique : d’un côté, la fraction des SH en amont de l’estuaire de 

l’Aulne est plutôt allochtone et fortement humifiée avec des valeurs fortes de SUVA et de C/N 

(SUVA =5,0 – 6,0 L.(mg.m)-1 ; C/N = 20-25 ; HIX >10 ; BIX = 0,4) ; de l’autre, la fraction des 

SH en milieu marin plutôt autochtone, voire photodégradée, avec un SUVA bas et des rapports 

C/N plus faibles qu’en amont de l’estuaire (SUVA < 2,0 0 L.(mg.m)-1, C/N = 9-20 ; HIX<5 ; 

BIX > 0,7).  

 

Malgré que les concentrations en carbone des SH ne présentent pas toujours de 

comportement conservatif, l’Arm-SH suit globalement les courbes de mélange théorique et 

plaide en faveur d’un mélange entre une source terrestre et une source marine de MOD. Les 

déficits de concentrations en SH peuvent donc plutôt s’expliquer par un échange entre phases 

dissoute et particulaire. 
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Figure IV.18 : Diagrammes de fluorescence des SH dans l'estuaire de l'Aulne pour quatre saisons 

de l¶année 2018 : hiver (Janvier) ; Printemps (Avril) ; Eté (Juillet) ; Automne (Octobre). BIX : Indice 
biologique. HIX : Indice d'humification.  

 

IV.4.3. Influence de l¶activité biologique 

 

Les BP sont des composés biogéniques dont la production a été observée lors de blooms 

phytoplanctoniques (Chen et Jaffé, 2014; Villacorte et al., 2015; He et al., 2016). L’évolution 

des concentrations en BP le long de l’estuaire de l’Aulne (figure IV.12) ne présentent pas 

d’anomalies positives en période de bloom pytoplanctonique. En revanche, les rapports C/N ou 

la fluorescence de ces composés apportent des éléments essentiels sur l’impact des 

développements algaux sur la MOD dans notre système 
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IV.4.3.1. Fraction des BP 

 

Les BP présentent des rapports C/N bas (2 - 12) qui indiquent la présence d’une matière 

plus riche en azote et potentiellement plus biodisponible que les SH (C/N = 30 - 12). 

L’évolution des rapports C/N des BP est très disparate d’une saison à l’autre. Le long du 

gradient estuarien la distribution de ce rapport ne suit pas le mélange théorique et, à l’exception 

du mois de Janvier 2018, les rapports C/N des BP sont inférieurs aux valeurs calculées pour 

une dilution théorique.  

Deux campagnes sont particulièrement intéressantes (figure IV.19) : Juillet et Octobre 

2018. Dans les deux cas, les rapports C/N des BP augmentent en fin de mélange estuarien 

(S>30) et atteignent des valeurs proches de 10 alors que les rapports précédents étaient situées 

autour de 6. Dans le cas de la campagne d’Octobre 2018, les rapports augmentent jusqu’ au 

milieu de l’estuaire (entre les salinités 16 et 20) avant de redescendre à des valeurs de l’ordre 

de 6. 

Ces anomalies peuvent être expliquées par au moins deux hypothèses : (i) les 

hétérotrophes peuvent s’adapter et consommer les structures azotées qui composent les BP 

comme les protéines (Kujawinski et al., 2016; Kinsey et al., 2018) ; ou (ii) les cellules 

phytoplanctoniques libèrent, à cet endroit de l’estuaire des polysaccharides en grande quantité, 

comme les substances transparentes exopolymériques (TEPs) (Villacorte et al., 2015). Comme 

les polysaccharides ne possèdent pas d’azote, ils pourraient augmenter artificiellement le 

rapport C/N de la fraction des BP.  

 

 

 
Figure IV.19 : Evolution du rapport C/N des BP dans l'estuaire de l'Aulne pour les campagnes de 

Juillet et Octobre 2018. Les mélanges théoriques sont tracés en pointillés 
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Afin d’étudier la composition de la fraction BP, les spectres d’émission de fluorescence 

des BP pour les campagnes de Janvier, Avril, Juillet et Octobre 2018 sont représentés sur la 

figure IV-20. Seule la bande des composés protéiques de type tryptophane (B/δ) est détectable 

dans ces échantillons. Le fait que seule cette bande fluoresce soit présente ne signifie pas que 

les composés de type polysaccharides soient absents, puisque ces derniers ne possèdent pas de 

propriétés de fluorescence. La bande de fluorescence du tryptophane ne présente pas les mêmes 

intensités maximales aux mêmes salinités pour chaque saison. En hiver, elle est 

particulièrement importante en milieu marin (S > 30) avec des intensités > 150 A.U. Au 

printemps, la grande majorité des échantillons présentent une B/δ avec des valeurs d’intensités 

maximales comprises entre 100 et 250 A.U. En été, seule la salinité 0 présente une fluorescence 

de type tryptophane où l’intensité est la plus élevée du jeu de donnée avec 400 A.U. Enfin, en 

automne, les échantillons présentent une intensité maximale de la bande B/δ des mêmes ordres 

de grandeur que durant le printemps, sauf pour deux échantillons à salinités 4 et 6 qui sont de 

350-400 A.U.  

 

Fluorescence du tryptophane et développement phytoplanctonique ont précédemment 

été mis en relation dans la littérature (Determann et al., 1998; Urban-Rich et al., 2006; Villacorte 

et al., 2015). Il a été proposé que les composés à l’origine de cette fluorescence puissent être 

réutilisés par les bactéries pour la production de métabolites plus complexes et réfractaires 

(Lechtenfeld et al., 2015; Goto et al., 2017; Osburn et al., 2019). Ainsi, ces résultats de 

fluorescence suggèrent que l’activité phytoplanctonique influence  la composition de la fraction 

BP.  

En été, un développement de microalgues fluviales peut avoir lieu en amont du front 

halin (Marie, 2016). La MOP produite peut alors être exportée vers l’estuaire où elle est retenue 

par le point nodal estuarien dans la MTZ (Abril et al., 1999). Les rapports Chla/phaeo calculées 

par Marie (2016) en été indiquent que la MOP phytoplanctonique est plutôt dégradée dès le 

début de l’été (figure II.2). Une dégradation de cellules phytoplanctoniques fluviales par des 

bactéries hétérotrophes de la MTZ pourrait expliquer la très forte fluorescence du tryptophane 

à salinité 0 durant l’été 2018.  

En automne, un bloom phytoplanctonique tardif peut avoir lieu dans la deuxième moitié 

de l’estuaire (Marie et al., 2017) et pourrait expliquer une fluorescence de type tryptophane 

aussi importante qu’au printemps.  
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Figure IV.20 : Spectres d'émission à 230nm d'excitation pour la fraction des BP et évolution de 

l'intensité maximale du pic à 345nm en fonction des concentrations en carbone. (Hiver : Janvier 2018 ; 
Printemps : Avril 2018 ; Ete :Juillet 2018 ; Automne : Octobre 2018) 
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En hiver, la fluorescence des composés protéiques de type tryptophane observée dans la 

rade de Brest pourrait être liée à une remise en suspension des sédiments marins, riches en 

composés fluorescents de type tryptophane (Sierra et al., 2005) ou en acides aminés (Burdige 

et Komada, 2015), au cours des tempêtes hivernales. Cette dernière hypothèse peut être évoquée 

pour la campagne d’Octobre 2018 (Automne) qui s’est opérée après une période de vives eaux.  

 

IV.4.3.2. Fraction des SH 

 

En milieu marin, les SH présentent une aromaticité et un rapport C/N plus faibles que 

ce qui est observé en amont de l’estuaire (Figure IV-18). Ces différences peuvent s’expliquer 

par la production ou l’altération de ses formes par des processus biotiques et abiotiques 

(photoblanchiment). A l’aide d’analyses de fluorescence nous allons tenter de définir si cette 

altération des propriétés initiales s’effectue dans une zone clef de l’estuaire.  

La figure IV.21 présente les spectres d’émission des SH pour les campagnes de Janvier, 

Avril, Juillet et Octobre 2018. Sur les spectres d’émission, deux bandes de fluorescence sont 

identifiables : la bande B/δ (λem=345nm) associée aux composés protéiques de type 

tryptophane, et la bande A/α (λem=430nm) attribué aux substances humiques de type acides 

fulviques. L’évolution de l’intensité maximale de la bande A/α en fonction des concentrations 

en SH en µgC.L-1 est également indiquée sur la figure IV.20. Cette intensité maximale  évolue 

de manière linéaire avec les concentrations sauf à l’automne 2018 où le diagramme de mélange 

des concentrations en SH présente une anomalie positive en amont de l’estuaire (Fig. IV.8). A 

l’inverse, l’intensité maximale de fluorescence de la bande B/δ n’est pas proportionnelle avec 

la concentration en carbone de la fraction des SH (données non présentées). 

La présence d’une fluorescence de la bande B/δ dans la fraction SH est inattendue. En 

effet,  les composés  à l’origine de cette fluorescence devraientt éluer dans d’autres fractions de 

taille (protéines dans les BP et acides aminés dans les LMWN – Huber et al., 2011). La présence 

de composés protéiques dans la plupart des analyses, indiquent la présence d’une MOD 

« fraiche » dans les échantillons de SH. En effet, le fluorophore B/δ est considéré comme un 

proxy de la MOD fraichement produite in situ par le phytoplancton (Myklestad, 2000; Asmala 

et al., 2018; Wünsch et al., 2018). L’incorporation d’acides aminés, comme le tryptophane, 

dans les structures des SH a été proposé comme un mécanisme plausible pour expliquer la 

fluorescence de la bande B/δ dans les échantillons dominés par les SH (Rosensotck et al., 2005 ; 

Romera-Castillo et al., 2014). En effet, les SH peuvent être considérés comme des assemblages 
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supramoléculaires de composés de petits poids moléculaires, dont les acides aminés feraient 

partie (Piccolo, 2001; Wu et al., 2017), pouvant fluorescer à des longueurs d’onde plus 

importantes de l’ordre de celles attribuées au fluorophore A/α (Koch et al., 2014 ; Fiore et al., 

2015). 

La présence simultanée du fluorophore de type tryptophane et du fluorophore de type 

SH peut aussi indiquer une activité bactérienne (Fellman et al., 2010; Wünsch et al., 2019)). La 

bande de fluorescence A/α est en effet de plus en plus utilisée comme descripteur de  la MOD 

produite lors de la dégradation de la biomasse phytoplanctonique (Lechtenfeld et al., 2015; 

Simon et al., 2018; D’Andrilli et al., 2019; Osburn et al., 2019). La bande A/α a, initialement, 

été décrite comme traceur des apports terrigènes (Coble, 1996 ; Parlanti et al., 2000) mais la 

présence de ce fluorophore dans une grande variété d’environnements semble peu sélective de 

ces apports allochtones bien qu’elle soit plus intense dans les milieux sous forte influence 

terrigène (Wünch et al., 2018, 2019). 

Dans notre étude, la fluorescence de type tryptophane dans les SH est > 50 A.U. dans 

les trois saisons « productives » (Avril, Juillet et Octobre 2018). Les rapports C/N de la MOP 

(figure IV.3) compris entre 8 et 6 à ces mêmes saisons indiquent une influence significative de 

l’activité autotrophe dans l’estuaire de l’Aulne, ou peut-être de l’influence de l’activité 

hétérotrophe sur le système (Savoye et al., 2003). Les résultats indiquent qu’une partie de la 

fraction des SH semble être produite in situ dès le milieu de l’estuaire, à l’exception de la 

période hivernale.  

 

Ainsi, le développement phytoplanctonique au sein de l’estuaire, visible en partie via 

les rapports C/N plutôt bas de la MOP (Savoye et al., 2004)peut aussi être tracé par les  rapports 

C/N des BP ainsi que par la fluorescence du tryptophane des BP et des SH. Néanmoins, en 

période de vives eaux et particulièrement en hiver, en dehors de la période productive, ces 

paramètres ne sont plus valables et pourraient servir d’indicateur d’apports originaires du 

compartiment sédimentaire. 
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Figure IV.21 : Spectres d'émission à 230nm d'excitation pour la fraction des SH et évolution de 

l'intensité maximale du pic à 450nm en fonction des concentrations en carbone. (Hiver : Janvier 2018 ; 
Printemps : Avril 2018 ; Ete :Juillet 2018 ; Automne : Octobre 2018) 
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IV.4.4. Anomalies en COD par rapport au mélange théorique : 

rôle de la MTZ  

 

Les diagrammes de mélange du COD (fig. IV.4 – cf. p10) illustrent des anomalies de 

concentrations par rapport aux mélanges conservatifs. La plupart de ces anomalies sont 

négatives sauf celle d’Octobre 2018 qui est positive. Sur les diagrammes de mélange des 

fractions séparées par chromatographie d’exclusion stérique (figures IV.8 à IV.13), des 

anomalies sont relevées aux mêmes salinités. 

 

IV.4.4.1. Anomalies de concentrations du COD et des différentes fractions 

de taille 

 

La figure IV.22 présente les pourcentages des anomalies aux droites de mélange 

théoriques du COD et des fractions de tailles pour chaque campagne. Ces sommes ont été 

calculées sur la base des anomalies en COD, visibles sur la figure IV.4. L’ensemble des 

diagrammes de mélange montrent une anomalie dans les concentrations en début d’estuaire. 

Cette anomalie est cantonnée jusqu’à des salinités relativement faibles dans les cas des mois de 

Juin 2017, Avril et Octobre 2018. Pour les autres campagnes, les différences avec le mélange 

théorique peuvent se prolonger jusqu’à des salinités élevées, comprises entre 24 et 35. Sur la 

base de ces observations, la somme cumulée des anomalies en COD et en fractions de taille par 

rapport aux mélanges théoriques ont été superposées sur la figure IV.21. Cette disposition 

permet, d’une part,  de se rendre compte de la part de chaque fraction dans l’anomalie globale 

de COD et, d’autre part, de visualiser si certaines anomalies de COD sont minorées par certaines 

des fractions, comme cela est le cas pour les campagnes d’Avril et d’Octobre 2018, par 

exemple. 

 

Les pourcentages d’anomalies en COD sont compris entre – 24,0 et + 10,3 %. Les 

anomalies négatives sont comprises entre -3,1 et -24,0 %. Le déficit minimum est enregistré 

pour la campagne d’Avril 2018 le déficit maximum est lui enregistré en Novembre 2018. 

Pour les fractions de taille, des anomalies positives ou négatives par rapport à leurs 

mélanges théoriques sont relevées quelle que soit la saison. Le pourcentage d’anomalie des SH 

est compris entre -9,8 et + 13,2 % ; celui du COH est compris entre -12,2 et + 5,7 %  ; celui des 

LMWN est comprise entre -4,0 et -0,7 % ; celui des BB est comprise entre -4,2 et -1,3 %  ; celui 
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des BP est comprise entre -2,1 et -0,6 % ; et enfin, le pourcentage d’anomalie des LMWA est 

comprise entre -1,1 et 0 % .  

 

 
Figure IV.22 : Pourcentages d¶anomalies aux mélanges conservatifs des concentrations en COD et 

de chaque fraction de taille pour chaque campagne de prélèvement. 
 

Les écarts par rapport aux mélanges théoriques mesurés avec le COD sont minorés par 

certaines fractions pour les mois d’Avril et Octobre 2018. Dans l’ensemble des campagnes, 

seule la fraction des SH suit systématiquement le même comportement que le COD. Bien que 

la fraction des SH soit le constituant majeur du COD dans l’estuaire de l’Aulne, la variabilité 

de ses concentrations n’est pas suffisante pour expliquer les anomalies en COD. En effet, les 

pourcentages de participation au déficit global varie fortement et est compris entre 21 et 145%. 

Les pourcentages de participation de chaque fraction dans les anomalies en COD sont détaillés 

dans le tableau IV-4. 

Ces résultats font apparaitre clairement le problème d’analyse que constitue la mesure 

unique du COD. Pour les mois d’Avril et Octobre 2018, des valeurs opposées dans les 

anomalies de concentrations des fractions minorent le déficit ou le gain enregistré par le COD, 
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camouflant presque en Avril les mélanges non-conservatifs spécifiques. Pour les quatre autres 

campagnes, le COD mesure bien un déficit enregistré par l’ensemble des fractions. Néanmoins, 

ce propos doit être nuancé puisque la valeur du déficit de chaque fraction n’est pas répétable 

d’une campagne à une autre et n’est pas représentatif du déficit propre à chaque famille de 

composés. L’analyse semi-spécifique de la MOD permet de résoudre cette apparente 

simplification qu’apporte la mesure du COD.  

 

Tableau IV-4 : Participation de chaque fraction dans les anomalies en COD (en %) 
 

Participation des fractions aux 
anomalies en COD 

Juin 
2017 

Septembre 
2017 

Janvier 
2018 

Avril 
2018 

Juillet 
2018 

Octobre 
2018 

Novembre 
2018 

SH 21 33 8 145 46 129 41 

COH 27 22 59 -183 22 23 34 

LMWN 6 20 8 62 4 -22 3 

BB 31 19 20 54 19 -13 13 

BP 11 6 4 34 8 -6 9 

LMWA 3 0 1 0 1 -11 0 

 

IV.4.4.2. Rôle de la zone de turbidité maximale 

 

Les mesures de COP permettent d’identifier une zone de turbidité maximale (MTZ), ou 

bouchon vaseux, au début de la zone de mélange eau douce – eau de mer (figure IV.2). Les 

concentrations en COP dans la MTZ sont plus importantes que dans le reste de l’estuaire. Ceci 

est particulièrement accentué en Juillet et Octobre 2018 où les valeurs peuvent être deux à trois 

fois plus importantes que le reste de l’année. La MTZ est située aux mêmes salinités que la 

plupart des anomalies relevées dans les diagrammes de mélange des fractions de taille. Des 

anomalies négatives sont relevées dans la plupart des cas (voir figure IV.8-13). 

En plus de la dilution mutuelle entre des eaux fluviales riches en carbone et des eaux 

marines pauvres en carbone, la floculation des composés terrigènes de hauts poids moléculaires 

peut expliquer une partie des déficit  à la droite de dilution théorique observés lors du mélange 

estuarien du COD (De Souza Sierra et al., 1997). 
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 L’adsorption sur des particules minérales comme les hydroxydes de fer ((Preston et 

Riley, 1982; Uher et al., 2001) ou la floculation des composés de type substances humiques, 

telles les fractions SH et BB, a été observée à plusieurs reprises en amont des estuaires dès 

l’augmentation de la force ionique (Sholkovitz, 1976; Abril et al., 2002; Leenheer, Jerry et 

Croué, 2003; Huguet et al., 2009; Eero Asmala et al., 2014). Ce puits de SH avait déjà été 

relevée dans l’estuaire de l’Aulne dans une précédente étude (Marie et al., 2017). De la même 

manière, en considérant que la fraction du COH soit principalement constituée de substances 

humiques particulièrement hydrophobes, la disparition rapide du COH dans la première partie 

du mélange estuarien (figure IV.13) pourrait être expliquée par ce même processus de 

floculation (voir paragraphe IV.4.1.2). 

 

Les anomalies négatives relevées en amont de l’estuaire pour la fraction des BP peuvent 

quant à elles s’expliquer par un processus biologique. A l’inverse des SH qui présentent un 

rapport C/N > 20 (Hedges et al., 1997) en amont de l’estuaire, le rapport C/N des BP est compris 

entre 5 et 6 aux mêmes salinités. Les BP semblent être plus labiles par rapport aux SH. Ainsi, 

l’anomalie négative des concentrations en BP en début de mélange estuarien pourrait être 

expliquée par la consommation bactérienne de cette fraction (Thibault et al., 2019). En effet, la 

MTZ est une zone où l’activité bactérienne est intense (Crump et al., 1998; Goosen et al., 1999; 

Herman et Heip, 1999; Turbidity et al., 1999; Garnier et al., 2010). Cette reminéralisation de 

matière est favorisée par le temps de séjour particulièrement important dans cette zone de 

l’estuaire (Abril et al., 1999). 

 

IV.4.4.3. Anomalie positive d’Octobre 2018 

 

Le cas de la campagne du mois d’Octobre 2018 est particulier. En effet, alors que les 

autres campagnes présentent des anomalies de COD négatives par rapport aux mélanges 

théoriques, celle-ci montre une anomalie positive. Cette anomalie positive est principalement 

liée à un apport de SH et du COH en début de mélange mais elle est cependant minorée par les 

anomalies négatives des autres fractions (voir figure IV.21). 

Une production de SH dans la MTZ a déjà été observée dans d’autres études 

estuariennes dont une portant sur l’Aulne (Asmala et al., 2014 ; Marie et al., 2017). La 

diminution du rapport C/N des SH (figure IV.17) aux mêmes salinités suggèrent une 

augmentation des fonctions azotées et donc un caractère plus labile de ces SH en excès, et donc 
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potentiellement une origine biologique de cette source (Lechtenfeld et al., 2015) Néanmoins, 

l’augmentation simultanée de l’Arm-SH (figure IV.15) et du poids moléculaire moyen des SH, 

qui passe de 600 (S0) à 800 Da (S2 – S6) avant de décroitre à 600Da (S10) démontre une 

transformation vers des SH qui paraissent plus terrigènes qu’à salinité 0.  

La campagne d’Octobre 2018 a été effectuée après une période de vives eaux au cours 

de laquelle la remobilisation du sédiment a pu être importante. La remise en suspension de 

sédiments dans des conditions de faibles débits pourrait rendre le milieu déficitaire en oxygène 

(Abril et al., 1999) et être à l’origine d’une désorption des composés organiques des particules 

(Keil et al., 1994). Les SH désorbées du sédiment présentent une aromaticité plus grande 

((Thorn et al., 1989) et un rapport C/N plus faible que celles exportées des sols (Zhang et al., 

2016). Les analyses de fluorescence des SH en cette saison (Figure IV.22) ne présentent pas 

une fluorescence particulièrement importante du tryptophane néanmoins, les analyses de 

fluorescence des BP (figure IV.21) montrent une fluorescence des composés protéiques de type 

tryptophane particulièrement importante aux salinités 4 et 6, c’est-à-dire au milieu de la MTZ. 

L’apport d’origine sédimentaire pourrait être à l’origine de cette fluorescence (Sierra et al., 

2005) puisque les sédiments sont riches en composés protéiques et/ou en acides aminés (Kalbitz 

et al., 2004; Burdige et Komada, 2015). La sénescence des bactéries aérobies, dans le cas où le 

milieu deviendrait anoxique, peut conduire à une libération de composés intracellulaires 

responsables de cette fluorescence de la bande B/δ dans les BP (Abril et al., 1999 ; Dittmar et 

Kattner, 2003). 

 

IV.4.5. Quantification par la fluorescence 

 

Sur les figures IV.24 et IV.25, les concentrations des fractions SH ou BP déterminées 

par chromatographie d’exclusion stérique (SEC) sont comparées aux concentrations estimées 

par fluorescence à l’aide d’un standard pour chaque saison étudiée. 

La quantification de la MOD par fluorescence a été proposée comme une technique 

simple, efficace et particulièrement sensible (Lanciné et al., 2009; Bridgeman et al., 2011). 

Néanmoins des interférences dans la mesure de l’intensité maximale des composés protéiques 

ont remis en doute cette méthode de mesure du COD (Wang et al., 2015). 

 

Dans notre étude, la séparation entre les fractions SH et BP permet de bien séparer les 

composés fluorescents de type SH (bande A/α) contenus dans la fraction SH, des composés 
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fluorescents de type tryptophane (bande B/δ) principalement contenus dans la fraction BP. Dans 

le cas de la fraction des SH, les concentrations déterminées à partir de la bande A/α suivent le 

même comportement de mélange que celles déterminées par SEC (figure IV.23). Cependant, 

elles sont plus faibles. La fluorescence de la bande B/δ ne permet pas d’expliquer plus de 100 

µgC.L-1 et reflète la pauvreté du contenu de type acide aminé ou protéine piégé dans la fraction 

SH. Pour ce qui est de la fraction des BP, les concentrations déterminées par fluorescence ne 

reflètent pas  le comportement de mélange de celles déterminées par SEC sauf entre les salinités 

10 et 35 au printemps 2018. Le reste des échantillons présentent des concentrations sous-

estimées (50 – 60 %) par rapport à celles obtenues par SEC, sauf dans la partie marine de 

l’estuaire en hiver. 

 

 

 
Figure IV.23 : Comparaison entre les concentrations en SH déterminées par SEC-mDEC et les 

concentrations en SH obtenues à partir des signaux de fluorescence en vert et bleu 
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Les structures typiques des SH ne fluorescent pas qu’à la bande A/α, elles peuvent 

fluorescer aux bandes C/α’ et M/β qui correspondent respectivement aux SH de type acides 

humiques et aux SH d’origine marine ou autochtones au milieu aquatique (Coble et al., 1996, 

2007 ; Parlanti et al., 2000 ; Huguet et al., 2009). Dans notre étude, l’effet de dilution induit  

par le processus d’extraction des fractions ne permet pas d’observer la fluorescence de ces 

composés et de vérifier la fluorescence multiple des SH comme cela peut être le cas sur 

certaines matrices d’échantillons de salinité 0 bruts. De plus, les propriétés moléculaires des 

SH changent le long du gradient halin (figures IV.16-17-18). Il est donc fortement probable que 

les propriétés de fluorescence des SH changent également et que le standard utilisé pour 

l’étalonnage de la concentration (Suwanee River Fulvic Acid : un acide fulvique terrigène 

(Huber et al., 2011) ne soit pas le meilleur pour les salinités les plus élevées. Le standard Pony 

Lake Fulvic Acid pourrait être un meilleur candidat du fait qu’il puisse être qualifié 

d’aquagénique (Mangal et al., 2016).  

 

Sur la figure IV.24, les concentrations en BP déterminées par fluorescence sont le plus 

souvent sous-estimées par rapport aux concentrations déterminées par SEC (50 – 70 %). 

Néanmoins, les BP sont aussi constitués de polysaccharides (Huber et al., 2011) qui ne 

présentent pas de propriétés de fluorescence (Coble et al., 1996).Cette sous-estimation 

apparente de la fraction BP par la fluorescence peut alors être interprétée comme à la présence 

d’une fraction importante de polysaccharides dans les BP . 

Cependant, au printemps fluorescence et SEC donnent des estimations proches. Ce 

résultat semble indiquer que les BP sont essentiellement composés de protéines entre 10 et 35 

de salinités lors de la campagne d’Avril 2018. Une activité phytoplanctonique dans l’estuaire 

avait été observée à cette période de l’année en 2014 (Marie, 2016) avec des concentrations 

d’environ 5µg.L-1 (Figure II.2a).  La présence d’un bloom phytoplanctonique dans la rade de 

Brest à cette saison pourrait expliquer la présence de cette fluorescence aux salinités les plus 

élevées.  

Durant la campagne d’hiver 2018, les concentrations déterminées par fluorescence sont 

surestimées par rapport à celles mesurées par SEC dans la partie marine du gradient de salinité. 

Cette particularité pourrait mettre en évidence un défaut de standard permettant le dosage par 

fluorescence. En effet, la BSA (albumine de sérum bovin) utilisée dans notre étude n’est pas 

une protéine représentative de celles présentes dans le milieu naturel. En fonction de la 

complexité des protéines contenues dans les eaux estuariennes, la mesure de fluorescence peut 
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être sous-estimée ou surestimée de par la différence entre les rendements quantiques des 

substances.  

 

 
Figure IV.24 : Comparaison des concentrations des BP obtenues par chromatographie d'exclusion 

stérique avec celles obtenues par fluorescence. 
 

 

La quantification par fluorescence laisse entrevoir des aspects intéressants dans la 

caractérisation plus fine des fractions SH et BP. Elle semble permettre la détermination des 

pourcentages de chaque fluorophore, ou type de structures rattachés (par exemple : SH plus ou 

moins complexes de type A, C ou M), dans les fractions. Connaitre ces pourcentages pourrait 

aider à la compréhension du mélange estuarien. 
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IV.5. Conclusion 

 

Les paramètres hydrologiques et l’étude de la MOP ont permis de définir deux grandes 

périodes hydrologiques dans l’estuaire de l’Aulne : l’étiage d’Avril à Octobre et la crue de 

Novembre à Mars. L’activité phytoplanctonique s’y déroule principalement sur la période 

d’étiage et influence fortement la nature de la MOP. Une zone de turbidité maximale a été 

localisée en amont de l’estuaire (S < 10) et est caractérisée par des concentrations 

particulièrement importantes en COP lors des campagnes de Juillet et d’Octobre 2018. 

L’analyse semi-spécifique de la MOD réalisée à l’aide d’une technique 

chromatographique d’exclusion stérique à multi-détection ainsi que par fluorescence 3D a 

permis de quantifier et de caractériser six fractions de tailles différentes à l’intérieur du COD. 

La compréhension du cycle biogéochimique estuarien de la MOD a été rendue possible en 

étudiant la dynamique des mélanges des différentes fractions de taille le long du continuum 

terre-mer. L’identification de processus régissant son cycle a été rendue possible par l’analyse 

de paramètres spécifiques comme les rapports C/N, l’aromaticité des SH, la fluorescence 

spécifique de la MOD et les indices de fluorescence.  L’ensemble des caractéristiques de la 

MOD et des processus régissant son cycle identifiés dans cette étude sont présentés au sein d’un 

schéma conceptuel (figure IV.25). 

 

Les concentrations de carbone plus importantes à salinité 0 que dans la partie marine de 

l’estuaire ont permis de déterminer que la rivière était la principale source de MOD dans 

l’estuaire. Cette étude montre que la MOD fluviale est composée par une fraction allochtone, 

majoritaire mais aussi par une contribution autochtone, minoritaire. La fraction  allochtone est 

principalement composée de substances fulviques pédogéniques et de composés 

particulièrement hydrophobes retenus par l’appareillage. Cette fraction allochtone semble être 

apportée à la rivière par lessivage des sols du bassin versant à fort caractère agricole. La fraction 

autochtone est principalement retrouvée sous forme de molécules de haut poids moléculaires 

(BP) ou de toutes petites molécules non chargées (LMWN). Cette fraction semble être produite 

par la dégradation du phytoplancton fluvial. Au début de la crue, au mois de Novembre, les 

concentrations des différentes fractions de taille atteignent leurs maxima, surlignant 

l’importance de l’effet de purge des premières pluies de l’automne sur l’ensemble de la MOD.  

La MOD d’origine fluviale a pu être distinguée de la MOD d’origine marine (dans la fraction 

des SH) de par son aromaticité et son rapport C/N élevé ainsi que par ses indices de fluorescence 
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(HIX et BIX) spécifiques. Les SH d’origine fluviale sont aromatiques, riches en carbone et 

peuvent être qualifiées de terrigènes et d’allochtones par les analyses de fluorescence ; tandis 

que les SH d’origine marine sont plutôt aliphatiques, plus riches en azote et sont principalement 

autochtone et/ou d’origine microbienne. Ainsi, la MOD terrigène et réfractaire de  l’amont de 

l’estuaire est altérée chimiquement ou piégée dans l’estuaire par floculation au cours de son 

transport le long du gradient de salinité, devenant plus labile et aliphatique dans la partie marine 

de l’estuaire de l’Aulne, c’est-à-dire la rade de Brest. Il ne persiste rien de leur caractère 

terrigène à salinité 35. 

Cette étude a aussi permis de mettre en évidence deux processus environnementaux liés 

à l’activité microbiologique influençant la composition et la distribution de la MOD. Entre Avril 

et Octobre 2018, la MOP estuarienne avait une origine phytoplanctonique (6 < C/N < 8). En 

parallèle, une forte signature de fluorescence de type tryptophane a été mesurée dans les 

fractions SH et BP. Cette signature spécifique au matériel protéique indique que la fraction 

autochtone de la MOD estuarienne est issue de la dégradation de la biomasse phytoplanctonique 

par les bactéries hétérotrophes.  Par ailleurs, au sein de la zone du maximum de turbidité 

(identifiée par les maxima en COP) des anomalies négatives par rapport aux diagrammes de 

mélange théoriques dans les fractions labiles des BP et des LMWN ont été identifiées. Ces 

anomalies suggèrent une utilisation accrue de la MOD par les  bactéries hétérotrophes dans 

cette zone. Cette dernière, située en début de mélange, est aussi le lieu principal de la floculation 

de la MOD réfractaire (SH, BB et COH).  

Les anomalies positives en COD du diagramme de mélange d’Octobre 2018 et la 

fluorescence du tryptophane particulièrement intense dans la MTZ à cette saison, pourraient 

être expliquées par la libération de MOD depuis les eaux interstitielles vers la colonne d’eau 

dans la partie amont de l’estuaire. Cet intense apport serait lui-même le résultat d’une intense 

remise en suspension des sédiments estuariens lors de la période de vives eaux précédant 

l’échantillonnage.  
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Figure IV.25 : Schéma global des processus potentiellement identifiables sur la base de nos 
données. 
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V.1. Introduction 

 

Les microalgues produisent de la MOD dans les eaux de surface (Anderson et al., 2002; 

Qu et al., 2012). Environ 12% de la matière organique produite par le phytoplancton est excrétée 

directement dans le milieu aquatique sous la forme de MOD (Baines et Pace, 1991). Cette MOD 

extracellulaire représente une source importante dans les eaux de surface (Baltar et al., 2009). 

 A l’inverse de la MOD allochtone qui est composée majoritairement de structures plutôt 

aromatiques comme les substances humiques (McKnight et al., 2001; Martone et al., 2009), la 

MOD produite lors des blooms phytoplanctoniques est essentiellement aliphatique (Mash et al., 

2004; Zhou et al., 2014). Ces substances organiques aquagéniques peuvent être regroupées dans 

quelques familles de composés majeures : les polysaccharides, les protéines, les lipides ou les 

acides nucléiques (Mannino et Harvey, 1999; Myklestad, 2000; Granum et al., 2002; Villacorte 

et al., 2013, 2015). Ils sont constitutifs des membranes cellulaires (Lee et al., 2006), forment 

des mucilages (Verdugo, 2011), interviennent dans le métabolisme des microorganismes 

(Kujawinski, 2011) ou constituent des réservoirs d’énergie (Amo et al., 2010). 

En fonction de l’évènement responsable de sa libération dans les eaux de surface, la 

nature de la MOD algale extracellulaire change. Par exemple, les polysaccharides semblent être 

excrétées lors de la phase exponentielle de croissance du phytoplancton (Villacorte et al., 2015; 

Han et al., 2016) tandis que l’enrichissement en protéines se déroulerait durant la phase 

stationnaire (Pivokonsky et al., 2006; Villacorte et al., 2015). En revanche, les stérols seraient 

libérés dans le milieu lors de lyse cellulaire (Amo et al., 2010). 

Les composés biodisponibles excrétés par le phytoplancton servent de source d’énergie 

aux microorganismes bactériens (Cooper et Smith, 2015; Gong et al., 2017). Le bloom 

phytoplanctonique entraine dans son sillage l’augmentation de l’assimilation du carbone 

organique par les bactéries (Riata-Kanto et al., 2012). Les protéines, par exemple, constituent 

une importante source d’azote pour ces microorganismes (Amon et Benner, 1996; Feng et al., 

2019). L’interaction entre les bactéries et les composés de haut poids moléculaires est très 

rapide, de l’ordre de quelques minutes seulement (Reintjes et al., 2017). L’hydrolyse des 

composés biodisponibles par des enzymes extracellulaires spécifiques aux groupes chimiques 

ciblés est nécessaire à l’assimilation de la MOD algale par les bactéries (Arnosti et al., 2011, 

2018).  

Ainsi, la MOD extracellulaire présente tout un continuum de taille et de réactivité 

(Amon et Benner, 1996; Benner et Amon, 2015; Walker et al., 2016). 
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La MOD extracellulaire algale est constituée principalement de structures de haut poids 

moléculaire comme les biopolymères (BP). Dans deux études utilisant la chromatographie 

d’exclusion stérique à multi-détection, Villacorte et al. (2015) et Rehman et al. (2017) précisent 

que plus de 50% de la MOD excrétée lors du développement de microalgues cultivées en 

laboratoire peuvent être attribués à la fraction des BP. Le reste apparait comme des composés 

réfractaires de petits poids moléculaires (LMWN) ou de type substances humiques (SH et BB). 

Néanmoins, d’autres expérimentations conduites sur d’autres espèces de microalgues affirment 

que presque 80% de la MOD excrétée est constituée de composés de petits poids moléculaires 

(Nguyen et al., 2005 ; Henderson et al., 2008). Cette apparente contradiction met en évidence 

la diversité des causes de libération de la MOD extracellulaire dans le milieu aquatique. La 

MOD algale peut se retrouver dans les eaux de surface selon trois voies : (i) l’excrétion directe 

en réponse aux stress environnementaux, (ii) la dégradation bactérienne et (iii) la détérioration 

des cellules algales par prédation ou sénescence (Myklestad, 1999; Wear et al., 2015; Rehman 

et al., 2017). En plus de modifier et de consommer la MOD algale, les bactéries peuvent aussi 

excréter de la MOD de plusieurs tailles ou libérer des composés de hauts poids moléculaires 

lors de leur sénescence (Osterholz et al., 2015; Li et al., 2016). 

Face à l’importance de ces processus biologiques dans la production et la transformation 

de cette MOD extracellulaire aquagénique, l’objectif principal de ce chapitre est : (i) d’identifier 

les fractions de la MOD séparées par chromatographie d’exclusion stérique multi-détection 

sujettes aux variations en milieu côtier et (ii) de mettre en évidence l’influence du phytoplancton 

et de la dégradation bactérienne sur la MOD et ces fractions de taille. Cette étude s’est déroulée 

dans la rade de Brest, au point d’échantillonnage SOMLIT de la baie de Sainte Anne, de Février 

2017 à Novembre 2018 à raison d’un échantillonnage par semaine.  

 

 

 

 

 

 

 

V.2. Résultats 
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Pour décrire la variabilité de la MOD dans la rade de Brest, plusieurs paramètres 

physico-chimiques ont été sélectionnés comme proxy de phénomènes environnementaux. Ces 

paramètres de forçage varient de manière saisonnière durant le cycle annuel (e.g. débit fluvial, 

concentrations en nutriments…). 

Le débit fluvial et la salinité peuvent être utilisés comme des proxys de l’apport d’eau 

douce par les deux rivières que sont l’Aulne et l’Elorn et des apports de MOP 

continentale/terrigène. La température de l’eau, le rayonnement solaire et les concentrations en 

nutriments sont des facteurs de contrôle de la production primaire (Chen et al., 2000; Nagata, 

2000). Dans ce chapitre, les nitrates et les silicates seront présentés. Les silicates présentent 

l’intérêt de pouvoir tracer le développement spécifique des diatomées (Morin et al., 1989). En 

plus de soutenir la production primaire, les nitrates et les silicates peuvent aussi servir à tracer 

les apports continentaux puisque leurs stocks hivernaux sont reconstitués en grande partie à 

partir des apports d’origine continentale (Delmas et al., 1983). 

L’activité phytoplanctonique peut être directement suivie via l’évolution des 

concentrations en chlorophylle a (Chl a) et en carbone organique particulaire (COP). 

Les concentrations en matière en suspension peuvent être utilisées comme traceurs de 

l’hydrodynamique sédimentaire.  

Le COP et les MES peuvent aussi bien être utilisées pour suivre la production 

phytoplanctonique que les apports terrigènes (Liénart et al., 2017). De fait, l’utilisation de 

paramètres supplémentaires combinés permet de déterminer la nature de la MOP. Ces 

paramètres combinés sont les rapports C/N qui permettent de distinguer la MOP 

phytoplanctonique de la MOP terrigène, le rapport Chl a/ phéo, qui permet la distinction entre 

le phytoplancton en bonnes conditions physiologiques de la matière phytoplanctonique en cours 

de dégradation ou dégradée ; et le rapport COP/Chl a qui permet d’estimer la contribution à la 

MOP du phytoplancton « vivant »  et non dégradé des particules originaires du sédiment ou du 

continent (Savoye et al., 2003). 

  

L’ensemble des données présentées ci-après proviennent du Service d’Observation du 

Milieu LITtoral (SOMLIT). L’échantillonnage de chaque paramètre présenté ci-après a été 

réalisé à une fréquence hebdomadaire pendant quasiment deux ans. 
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V.2.1. Variations des paramètres physico-biogéochimiques  

V.2.1.1. Paramètres météorologiques et hydrologiques 

 

La figure V.1 présente les variations de la pluviométrie, du rayonnement solaire global 

quotidien (paramètres fournis par Météo France) et des apports fluviaux à la rade de Brest 

(somme des débits de l’Elorn et de l’Aulne – données du portail Hydro Eau Data). Sont 

également présentés les coefficients de marée auxquels chaque prélèvement correspond 

(Données du SHOM) 

.  

Les coefficients sont répartis entre 60 et 84 avec une moyenne de 70 ± 5, ce qui respecte 

le cahier des charges du suivi basse fréquence de SOMLIT. 

L’apport fluvial journalier est compris entre 2 et 250 m3.s-1. Les débits peuvent être 

rangés en deux catégories : des débits faibles (< 30 m3.s-1) caractéristiques d’une période 

d’étiage entre les mois d’Avril et Septembre, et des débits forts (> 30 m3.s-1) durant la période 

de crue qui s’étend de Novembre à Mars. 

La pluviométrie est comprise entre 0 et 40 mm. Les périodes de pluies sont quasi-

identiques à 50 mm près entre les périodes de crue (1127 mm cumulés) et les périodes d’étiage 

(1074 mm cumulés). 

Le rayonnement solaire global quotidien varie entre 80 et 3000 W.m-². Proportionnelle 

à la durée du jour, l’intensité lumineuse est maximale en Juin et minimale en Décembre.  

Globalement, si on compare les deux années civiles, les apports fluviaux ne sont pas du 

même ordre de grandeur. En 2017, les débits fluviaux sont supérieurs à 30 m3.s-1 de Février à 

Mars ainsi qu’en décembre alors qu’en 2018, cette période s’étale de décembre à mi-Avril. En 

comparant la pluviométrie sur les mois de Janvier – Février –Mars de chaque année, il a plu 

100 mm de plus en 2018 qu’en 2017.  

La fréquence des prélèvements permet de couvrir  l’ensemble des périodes 

hydrologiques présentées précédemment. 

. 
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Figure V.1 : Paramètres hydrologiques (apport fluvial et coefficients de marée) et météorologiques 

(pluviométrie et rayonnement solaire quotidiens) dans la rade de Brest en 2017 et 2018. 
 

V.2.1.2. Température 

 

Les variations de la température dans la rade de Brest pour les années 2017 et 2018 sont 

présentées sur la figure V.2. La température est comprise entre 8 et 18 °C. La dynamique 

annuelle de la température présente deux périodes distinctes. Une période de températures 

élevées avec un plateau en été autour de 17°C ; et des températures basses en hiver entre 

Décembre et Février avec des températures inférieures autour de 9 °C. La température est un 

paramètre idéal pour suivre la saisonnalité du milieu aquatique. 

Les deux années étudiées ne présentent pas de différences majeures en termes de 

température, hormis un degré supplémentaire pour la température maximale enregistrée en 2018 

par rapport à 2017. La comparaison de 2017 et 2018 avec les vingt dernières années de suivi de 

la température dans la rade de Brest (figure V.3) ne présente pas de différence notable. 

L’évolution saisonnière de la température en rade de Brest suit une dynamique 

équivalente à l’ensemble des stations du réseau SOMLIT : un maximum en été, un minimum 

en hiver et des évolutions croissantes et décroissantes entre les deux opposés. 
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Figure V.2 : Evolution de la température de l¶eau dans la rade de Brest en 2017 et 2018 
 

 
Figure V.3 : Evolution de la température dans la rade de Brest de 1999 à 2019. 
 

V.2.1.3. Salinité 

 

Les variations de la salinité dans la rade de Brest pour les années 2017 et 2018 sont 

présentées sur la figure V.4. A l’instar de la température, la salinité peut également être séparée 

en deux périodes distinctes. Elle est élevée à la fin de l’été et en automne avec des valeurs de 

l’ordre de 35. En hiver, une dessalure est visible entre Février et Mars pour l’année 2017 et 

entre Janvier et Mai en 2018. L’intensité de cette dessalure n’est pas la même sur les deux 

années. En 2017, la salinité ne descend pas en dessous de 34, tandis qu’en 2018, la valeur 

minimale est de 33,3 et est atteinte à la fin du mois de Janvier. Cette différence met en évidence 

l’influence des apports d’eau douce de l’Aulne et l’Elorn à la rade de Brest.  
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Figure V.4 : Evolution de la salinité dans la rade de Brest en 2017 et 2018. 
 

D’après l’évolution de la salinité sur les vingt dernières années présentée sur la figure 

V.5, l’année 2017 apparait comme exceptionnellement faible. La dessalure de l’année 2018 est 

globalement de même ordre de grandeur que la majorité des dessalures observées ces vingt 

dernières années. 

 

 
Figure V.5 : Evolution de la salinité ans la rade de Brest de 1999 à 2019. 

 

L’évolution de la salinité aux autres stations SOMLIT est similaire à celle observée dans 

la rade de Brest. Les valeurs minimales et maximales sont les mêmes dans la plupart des stations 

côtières de la Manche et de l’Atlantique sauf pour celles situées dans des bassins semi-fermés 

(Antioche et Bassin d’Arcachon) ou dans les estuaires (Gironde). Pour les stations situées en 

Méditerranée, les salinités maximales enregistrées sont plus proches de 38 (Liénart et al., 2017). 
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V.2.1.4. Oxygène dissous (O2) 

 

La dynamique des concentrations en O2 est présentée sur la figure V.6. Les teneurs en 

oxygène dissous varient de 5,2 à 7,4 mL.L-1 avec une moyenne de 6,1 ± 0,5 mL.L-1. Des teneurs 

minimales sont enregistrées à l’automne. Les concentrations augmentent en hiver, par effet de 

température, et atteignent leurs maxima au printemps au moment des blooms 

phytoplanctoniques. 

Les maxima et minima des concentrations en oxygène dissous dans la rade de Brest sont 

du même ordre de grandeur que ceux mesurés durant les vingt dernières années à cette station 

(figure V.7). 

En comparaison avec les autres stations SOMLIT, l’évolution des concentrations en O2 

dans la rade est similaire avec celles mesurées aux autres stations de la façade atlantique.  

 

 
Figure V.6 : Evolution des concentrations en dioxygène dissous dans la rade de Brest en 2017 et 

2018. 
 

 
Figure V.7 : Evolution des concentrations en oxygène dissous dans la rade de Brest de 1999 à 2019. 
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V.2.1.5. Nutriments (NO3
- ; SiOH4

-) 

 

Les variations des concentrations en nitrates et en silicates sont présentées sur la figure 

V.8 et V.9. Les concentrations en nitrates (NO3
-) sont comprises entre 0,1 et 23,0 µmol.L-1 avec 

une moyenne sur la période étudiée de 6,5 µmol.L-1. Au printemps (Mars-Avril), les 

concentrations chutent rapidement (3 – 6 semaines) des niveaux maximaux observés en hiver à 

ceux minimaux observés au printemps et en été. A l’automne, à partir du mois de Septembre, 

les concentrations augmentent à nouveau progressivement jusqu’à atteindre leurs teneurs 

maximales en hiver. 

 

 
Figure V.8 : Variations des concentrations en nitrates dans la rade de Brest en 2017 et 2018. 
 

Les concentrations en silicates (SiOH4
-) suivent la même dynamique. Leurs 

concentrations sont comprises entre 0,2 et 10,2 µmol.L-1 pour une moyenne de 4 µmol.L-1. 

Comme pour les nitrates, les teneurs les plus élevées sont observées en hiver, chutent 

rapidement au printemps pour atteindre les niveaux les plus faibles. A la différence des nitrates 

l’augmentation des teneurs a lieu plus tôt, dès le mois de Juillet. 

Les dynamiques annuelles des nitrates et des silicates sont similaires à celles observées 

durant les vingt dernières années dans la rade de Brest (figure V.10) avec des maxima observés 

en hiver et des minimas au printemps et en été. L’année 2017 est une année particulièrement 

pauvre en nitrates et en silicates ; elle présente les concentrations hivernales les plus faibles de 

la série temporelle. Cette particularité peut s’expliquer par de faibles débits qui n’ont pas permis 

une reconstitution « normale » des stocks de nutriments dans la rade de Brest.   
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Figure V.9 : Variations des concentrations en silicates dans la rade de Brest en 2017 et 2018. 
 

Les concentrations en nutriments sont du même ordre de grandeur que celles observées 

dans les stations SOMLIT de Bizeux et de Antioche, toutes deux sous influences estuariennes 

de la Rance et de la Charente, respectivement ; ainsi qu’à la station Eyrac du Bassin d’Arcachon 

(Liénart, 2017). Les concentrations hivernales en nitrates dans la rade de Brest sont beaucoup 

plus élevées que celles mesurées aux stations méditerranéennes (e.g. Marseille ou Villefranche 

sur Mer) qui restent comprises en dessous de 3 µmol.L-1. Elles sont cependant inférieures à 

celles observées aux stations de Luc-sur Mer (Baie de Seine) et dans la Gironde où les 

concentrations peuvent atteindre des valeurs très élevées (60 – 200 µg.L-1). 

 

 
Figure V.10 : Evolution des concentrations en nitrates et en silicates de 1998 à 2019 
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V.2.1.6. Matières en suspension 

 

Les concentrations en matière en suspension (MES) sont comprises entre 0,3 et 9,1 

mg.L-1 pour une moyenne de 1,6 mg.L-1 (figure V.11). Les concentrations maximales sont 

observées durant la crue de Janvier 2018, au moment où l’apport des rivières est le plus 

important. Le reste de l’année les concentrations en MES sont inférieures à 2 mg.L-1. 

Les concentrations en MES observées en 2017 sont plus faibles que celles observées en 

2018. Ces teneurs relativement basses ont aussi été mesurées précédemment entre 2009 et 2013 

(figure V.12). Les concentrations mesurées en 2018 sont comparables aux années 2004, 2007, 

2015 et 2016 (figure V.12). 

 

 
Figure V.11 : Matières en suspension dans la rade de Brest en 2017 et 2018 
 

Les ordres de grandeur des concentrations en MES mesurées dans la rade de Brest sont 

comparables aux autres stations côtières Atlantiques et de la Manche. Aux stations soumises à 

des apports fluviaux importants comme celles de Luc sur Mer (Baie de Seine) et de la Gironde, 

les concentrations en MES peuvent atteindre des niveaux records jusqu’à 100 mg.L-1 dans la 

Baie de Seine ou jusqu’à 1000 mg.L-1 pour la Gironde (Liénart et al., 2016). Globalement, sur 

l’ensemble des stations, les MES présentent un maximum en hiver. 

En revanche, les valeurs maximales ne sont pas atteintes en hiver mais au printemps 

pour les stations méditerranéennes et l’estuaire de la Gironde. 
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Figure V.12 : Evolution des concentrations en MES de 2001 à 2019 
 

V.2.1.7. Chlorophylle a 

 

La dynamique des concentrations en chlorophylle a est présentée sur la figure V.13. Les 

concentrations en chlorophylle a (Chl a) sont comprises entre 0,27 et 4,36 µg.L-1. Les pics de 

concentrations (>1 µg.L-1) sont observés au printemps, en Avril et Mai en 2017 ; et d’Avril à 

Juin en 2018. Le reste de l’année les concentrations sont inférieures à 1 µg.L-1. 

 

 
Figure V.13 : Evolution des concentrations en chlorophylle a dans la rade de Brest en 2017 et 2018. 

Les périodes de bloom phytoplanctonique sont matérialisées en vert. 
 

Les concentrations en Chl a présentent un maximum au printemps sur l’ensemble de la 

série temporelle (figure V.14). Dans la rade de Brest, les concentrations en Chl a de 2017 sont 

plus faibles (< 2 µg.L-1) que celles observées en 2018 (maximum de 4,36 µg.L-1).  

L’ordre de grandeur des concentrations maximales en Chl a  en 2017 avait déjà été 

observé en 2011 et 2013 malgré le fait que les stocks hivernaux de nutriments étaient plus 

importants. Le maximum de concentrations en Chl a de 2018 est le plus élevé mesuré dans la 
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rade de Brest depuis 2015. Néanmoins, les valeurs maximales n’atteignent pas les valeurs les 

plus élevées de la série temporelle mesurées dans les années 2000 ou en 2014 (figure V.14). 

 

 
Figure V.14 : Evolution des concentrations en chlorophylle a de 1998 à 2019. 
 

La dynamique printanière du paramètre Chl a est observée dans l’ensemble des stations 

du réseau SOMLIT. L’ordre de grandeur des concentrations maximales en Chl a observées dans 

notre étude sont aussi répertoriées dans la majorité des stations (Liénart et al., 20167. 

Néanmoins aux stations de Luc sur Mer et de la Gironde, les concentrations peuvent atteindre 

des niveaux record compris entre 10 et 15 µg.L-1, peut-être à cause des apports nutritifs 

importants dues aux fleuves tels que la Seine et la Gironde. 

 

V.2.1.8. Rapport chlorophylle a / phaeopigment 

 

L’évolution du rapport chlorophylle a sur celles en phéophytine (Chla/phéo) permet 

d’évaluer l’état du phytoplancton. Des rapports élevés indiqueront un développement 

phytoplanctonique important (bloom). Des rapports proches de 1 signifient que les cellules 

phytoplanctoniques sont en phase stationnaire (sénescence) ou que la pression des brouteurs 

zooplanctoniques est importante (Welschmeyer et Lorenzen, 1985). Les rapports Chla/phéo 

sont présentés sur la figure V.15 et sont compris entre 0,3 et 4. Des rapports supérieurs à 1 sont 

observés de Février à Juin en 2017 et de Février à Octobre en 2018. Le reste de l’année, les 

rapports sont faibles et compris en dessous de 1. 
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Figure V.15 : Evolutions des rapports Chl a/phaeo dans la rade de Brest en 2017 et 2018. Les 

périodes de bloom phytoplanctonique sont matérialisées en vert. 
 

L’évolution des rapports Chl a / Phéo sur les dix dernières années (figure V.16) 

corroborent les comparaisons effectuées précédemment. Les rapports maximaux plutôt faibles 

observés au printemps de l’année 2017 sont comparables avec ceux observés en 2011 et en 

2013.  

 

 
Figure V.16 : Evolution du rapport Chla/phaeo dans la rade de Brest de 2009 à 2019. 
 

V.2.1.9. Carbone organique particulaire 

 

Les concentrations en carbone organique particulaire (COP) sont présentées sur la figure 

V.17. 

 

Les concentrations en COP sont comprises entre 0 et 552 µg.L-1. Les concentrations 

sont plus élevées au printemps et en été. Le maximum est observé en Juin 2018 au moment du 
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pic de Chl a. En hiver et en automne les concentrations sont minimales (< 200 µg.L-1). Les 

concentrations en azote organique particulaire (NOP) suivent la même dynamique que le COP 

(données non présentées). Les concentrations en NOP sont comprises entre 0 et 76 µg.L-1. 

 

 
Figure V.17 : Evolution des concentrations en COP dans la rade de Brest en 2017 et 2018. 

 

La dynamique du COP suit globalement le même schéma qu’en 2017 et 2018 le long 

des vingt dernières années de mesures (figure V.18). Les teneurs maximales observées au 

printemps 2017 sont particulièrement basses et correspondent à ce qui avait pu être observé en 

2013 et en 2004. Bien que l’année 2011 présente de faibles teneurs en Chl a (figure V.13), les 

teneurs en COP sont plus proches avec celles de l’année 2018 qui apparait comme une année 

« normale ». 

 

 
Figure V.18 : Evolution des concentrations en COP dans la rade de Brest entre 1998 et 2019. 
 

Les concentrations en COP augmentent au printemps dans la majorité des stations 

SOMLIT. Néanmoins, les concentrations maximales sont aussi atteintes dès l’hiver et sont sans 
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doute des conséquences d’apports terrigènes importants. Les concentrations en COP dans la 

rade de Brest au printemps et en été sont du même ordre de grandeur que ce qui peut être observé 

dans les stations côtières de Roscoff et d’Antioche. Elles sont cependant presque dix fois 

inférieures à ce qui peut être observé en Baie de Seine, dans la Gironde et le Bassin d’Arcachon 

(milieux turbides). Le reste de l’année, les concentrations en COP plus faibles, observées dans 

la rade de Brest sont équivalentes à celles qui peuvent être observées dans l’ensemble des 

stations SOMLIT, à l’exception des trois milieux fortement turbides cités juste avant. 

 

V.2.1.10. Rapport C/N de la MOP 

 

Le rapport C/N de la MOP est compris entre 5,6 et 7,8 (figure V.19). Des valeurs 

inférieures à 7 sont observées sur toute la série temporelle sauf entre Novembre 2017 et Février 

2018 où le C/N est supérieur à 7 . 

Ces rapports C/N mesurés dans la rade de Brest indiquent une MOP essentiellement 

contrôlée par la biomasse phytoplanctonique (Savoye et al., 2003). Ce contrôle du 

phytoplancton sur la MOP se retrouve dans l’ensemble des stations SOMLIT, peu importe la 

façade maritime concernée, à l’exception notable de la Gironde, contrôlée à plus de 90% par 

les apports terrigènes à forts C/N (Liénart et al., 2017). 

  

 

 
 
Figure V.19 : Evolution du rapport C/N de la MOP dans la rade de Bret en 2017 et 2018. 
 

V.2.1.11. Evolution du rapport COP/Chl a 
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L’évolution du rapport COP/Chl a est présenté sur la figure V.20. Des rapports < 200 

indiquent une MOP dominée par le phytoplancton (Savoye et al., 2013 ; Linéart et al., 2017), 

comme dans le cas de la période Mars-Avril-Mai de chaque année. En hiver les rapports sont 

largement supérieurs à 200 ce qui indique le contrôle de la MOP par les apports terrigènes et 

potentiellement par la biomasse hétérotrophique.  

En Juin 2018, les rapports COP/Chla sont plus élevés qu’au printemps mais restent de 

l’ordre de 200. Cette particularité pourrait indiquer la présence d’une MOP double, d’origine 

phytoplanctonique et hétérotrophique. 

 

 
Figure V.20 : Evolution du rapport COP/Chl a dans la rade de Brest en 2017 et 2018. 
 

Malgré les différences interannuelles dans la dynamique des concentrations en Chl a 

dans la rade de Brest (figure V.13), les rapports COP/ Chl a présentent systématiquement des 

valeurs inférieures à 200 au printemps, signe de la prédominance de la MOP d’origine 

phytoplanctonique dans la MOP globale (figure V.21). Néanmoins, les années avant 2004 

présentent des rapports bas au printemps mais aussi en été, prouvant ainsi que l’activité 

phytoplanctonique pouvait perdurer durant toute la saison estivale. 
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Figure V.21 : Evolution du rapport COP/Chl a dans la rade de Brest entre 1998 et 2019. 
 

La moyenne des rapports COP/Chl a dans la rade de Brest (~ 269) est comparable avec 

certaines stations côtières qualifiées de mésotrophes comme celles de Tarnos/Biarritz, Luc sur 

Mer et le Bassin d’Arcachon. Ces moyennes sont supérieures pour les sites oligotrophes comme 

à Banyuls (382) et Villefranche sur mer (610) Dans les systèmes soumis à de forts apports en 

particules terrigènes comme l’estuaire de la Gironde, la moyenne des rapports est très 

supérieure à celle observée dans la rade de Brest et est comprise entre 400 et 10 000 (Liénart, 

2017). 

V.2.1.12. Comparaison entre les années 2017 et 2018 

 

Deux phénomènes environnementaux majeurs peuvent être décelés et décrits à partir 

des paramètres physico-chimiques présentés juste avant : (i) les apports d’origine continentale 

et (ii) le développement phytoplanctonique. 

L’augmentation du volume d’eau douce apportée par les fleuves (Aulne et Elorn) 

provoque une dessalure en hiver (figure V.2). Cet apport d’eau douce continentale est visible 

aussi sur les dynamiques de la MES (figure V.11) et du COP (figure V.17) qui présentent toutes 

deux des valeurs plus élevées en hiver. Cette prédominance de la matière d’origine continentale 

ne se traduit pas par des rapports C/N de l’ordre de 12 comme cela aurait pu être attendu 

(Savoye et al., 2003). Cependant, les rapports C/N augmentent légèrement (>7) par rapport à 

leurs valeurs des périodes d’étiage (figure V.19) et des rapports COP/Chla supérieurs à 200 

(figure V.20) (Savoye et al.,, 2003). De même, les apports continentaux contribuent au 

renouvellement du stock de nutriments de la rade de Brest comme le démontrent les 
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concentrations en nitrates et en silicates (figure V.8 et V.9) dont les concentrations maximales 

sont atteintes en hiver. 

Ces stocks initiaux de nutriments sont consommés rapidement par le bloom 

phytoplanctonique au printemps, dès l’augmentation de la température (figure V.1). Les chutes 

des concentrations en nutriments interviennent en même temps qu’un pic dans les 

concentrations en Chl a (figure V.13), proxy traditionnel du développement phytoplanctonique. 

Des rapports COP/Chla inférieurs à 200 (figure V.20) et des rapports Chla/phaeo supérieurs à 

ceux mesurés en hiver sont les indicateurs de la prédominance de cellules phytoplanctoniques 

en bon état physiologiques dans la MOP (Savoye et al., 2003).  

Ici les deux années étudiées sont différentes hydrologiquement. Les débits fluviaux 

moins importants de l’hiver 2017 n’ont pas permis une reconstitution « normale » des stocks 

de nutriments. Cette faiblesse des concentrations hivernale en nitrates explique en partie la 

faible intensité du bloom phytoplanctonique en 2017 avec des concentrations en chl a presque 

deux fois inférieures à ce qui est mesuré en 2018. La dessalure observée en 2018, plus forte 

qu’en 2017, est du même ordre de grandeur que celles observées entre 2005 et 2011 (figure 

V.5). Le renouvellement des stocks de nutriments est plus important permettant de soutenir une 

plus grande activité phytoplanctonique au printemps. 

Dans la suite de ce chapitre, l’évolution des concentrations en MOD sera présentée en 

tenant compte de l’importante de ces deux processus que sont l’apport continental et le 

développement phytoplanctonique ; et de la différence interannuelle de leur intensité. 
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V.2.2. Variabilité du COD et des fractions de la MOD séparées par 

chromatographie d¶exclusion stérique multi-détection. 

V.2.2.1. Carbone organique dissous 

 

Les concentrations en carbone organique dissous (COD) sont présentées sur la figure 

V.22. Les concentrations sont comprises entre 700 et 2800 µgC.L-1 ; avec une moyenne de 1216 

µgC.L-1. Les concentrations minimales sont observées en automne ainsi qu’en hiver pour 

l’année 2018. Les maxima de concentrations sont enregistrés en été.  

 

 
Figure V.22 : Evolution des concentrations en carbone organique dissous dans la rade de Brest en 

2017 et 2018. Les périodes de bloom phytoplanctonique sont matérialisées en vert. 
 

L’évolution des concentrations en COD est similaire avec celle d’autres études en milieu 

côtier. (Penru et al., 2013 ; Danhiez, 2016). Les concentrations minimales et maximales 

observées dans la rade de Brest sont comparables avec celles de la Manche (722 - 1898 µgC.L-

1), de la côte Guyanaise (996 – 1800 µgC.L-1), ou de la Mer du Viêtnam (819 – 2280 µgC.L-1) 

(Danhiez, 2016). Ces trois environnements sont sous l’influence d’estuaires drainant de l’eau 

continentale riche en MOD terrigène. En mer Méditerranée, les concentrations en MOD sont 

plus faibles et sont comprises entre 900 et 1300 µgC.L-1 (Penru et al., 2013) 
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V.2.2.2. Biopolymères 

 

Les concentrations en BP sont comprises entre 30 et 190 µgC.L-1 (figure V.26). Les 

concentrations sont minimales en hiver et maximales en été. L’augmentation des concentrations 

commence aux mois de Mars au moment du bloom phytoplanctonique. En 2018, les 

concentrations atteignent leur maximum lors du bloom alors qu’en 2017, les concentrations en 

BP persistent et augmentent même légèrement. Les concentrations en BP sont du même ordre 

de grandeur que celles mesurées en mer Méditerranée par Baghoth et al., (2008). L’effet du de 

l’activité biologique avait déjà été observé avec un doublement des concentrations entre l’hiver 

et le printemps (Penru et al., 2013). 

 

 
Figure V.23 : Evolution des concentrations en biopolymères dans la rade de Brest en 2017 et 2018. 

Les périodes de bloom phytoplanctonique sont matérialisées en vert. 
 

 L’augmentation des concentrations en BP au moment du bloom phytoplanctonique est 

particulièrement visible en 2018. Sur la figure V.24, les corrélations entre les concentrations en 

BP et les concentrations en Chl a pour 2018 permettent de distinguer deux situations : (i) une 

situation hors bloom phytoplanctonique avec une pente faible et (ii) une situation avec bloom 

présentant une pente plus forte. Un test de corrélation de Pearson permet de préciser que ces 

données sont significativement corrélés à 99% lors du bloom phytoplanctonique (pvalue = 

0,001999 ; n = 11 ; R² = 0,59) et pendant le reste de l’année 2018 malgré un coefficient de 

régression plus faible (pvalue = 0,006751 ; n = 29 ; R² = 0,23). Ces résultats suggèrent que les 
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teneurs en Chl a et donc l’intensité du bloom phytoplanctonique joue un rôle dans la production 

de BP. 

  

 

 
Figure V.24 : Corrélations entre BP et Chl a pour 2018. La régressions linéaire est calculée pour la 

période de bloom phytoplanctonique correspondant aux pics de concentrations en Chl a. 
 

Néanmoins, l’augmentation des concentrations durant la période post-bloom en 2017 

indique que d’autres processus que le seul développement phytoplanctonique pourrait être 

responsable de la dynamique des concentrations en BP dans la rade de Brest. 

 

V.2.2.3. Substances Humiques 

 

Les concentrations en SH sont comprises entre 380 et 611 µgC.L-1 (figure V.25). Elles 

varient peu autour de 430 µgC.L-1 durant la quasi-totalité de l’année 2017. En 2018, les 

concentrations augmentent à partir de la mi-Février et atteignent leurs maxima durant le 

printemps, au moment du bloom phytoplanctonique. L’augmentation observée à partir du mois 

de Février 2018, non visible en 2017 pourrait être expliquée, en partie, par la différence des 

apports fluviaux entre les deux années mais aussi et surtout par une production autochtone de 

SH puisque les concentrations maximales sont observées au moment du bloom 

phytoplanctonique. Ce lien est confirmé par un test de Pearson qui permet d’affirmer que les 

concentrations en SH et en Chl a (figure V.26) sont corrélées significativement à 99% au 

moment du bloom 2018 (pvalue = 0,001232 ; n = 11 ; R² = 0,63) mais pas pendant le reste de 

l’année (pvalue = 0,6 ; n = 29 ; R² = 0,01). 
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Les ordres de grandeur des concentrations mesurées dans la rade de Brest correspondent 

à ce qui a pu être mesurée par chromatographie d’exclusion stérique multi-détection en mer 

Méditerranée (400 – 600 µgC.L-1 Baghoth et al., 2008). 

 

 

 
Figure V.25 : Evolution des concentrations en substances humiques dans la rade de Brest en 2017 

et 2018. Les périodes de bloom phytoplanctonique sont matérialisées en vert. 
 

 

 

 
Figure V.26 : Corrélations entre SH et Chl a pour 2018. La régressions linéaire est calculée pour 

la période de bloom phytoplanctonique correspondant aux pics de concentrations en Chl a. 
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V.2.2.4. Building-Blocks 

 

Les concentrations sont comprises entre 77 et 200 µgC.L-1 (figure V.27). Les teneurs 

maximales sont observées au printemps, au moment du bloom phytoplanctonique, et durant la 

première moitié de l’été. A partir du mois d’Aout, les concentrations diminuent. Cette baisse 

est moins prononcée en 2017 (~120 µgC.L-1) qu’en 2018 (~80 µgC.L-1). Entre 2017 et 2018, 

une augmentation est observée en Décembre 2017 avant une chute brusque avec le minimum 

mesuré de 77 µgC.L-1 en Février – Mars 2018.  

Les concentrations observées dans d’autres sites côtiers présentent des gammes de 

concentrations en BB comparables à ceux observés dans la rade de Brest (compris entre 50 et 

300 µgC.L-1) (Baghoth et al., 2008 ; Penru et al., 2013). 

 

 
Figure V.27 : Evolution des concentrations en building-blocks en 2017 et 2018. Les périodes de 

bloom phytoplanctonique sont matérialisées en vert. 
 

La figure V.28 présente les concentrations en Chl a en fonction de celles en BB pour les 

périodes de bloom 2017 et 2018 (vert) et le reste des échantillons (bleu). L’augmentation des 

concentrations en BB lors des blooms est significativement corrélée à 99% avec celle des 

concentrations en Chl a (pvalue = 0,000985 ; n = 24 ; R² = 0,37). 
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Figure V.28 : Corrélations entre BB et Chl a pour 2018. La régressions linéaire est calculée pour 

la période de bloom phytoplanctonique correspondant aux pics de concentrations en Chl a. 
 

V.2.2.5. Molécules de petits poids moléculaires neutres 

 

Les concentrations en LMWN sont comprises entre 110 et 700 µgC.L-1 (figure V.29). 

Les teneurs maximales sont observées en été (~500 µgC.L-1) et les teneurs minimales dès 

l’automne jusqu’au début du printemps. Les concentrations augmentent de manière beaucoup 

plus marquée au printemps en 2018, peut être sous l’effet d’un bloom phytoplanctonique. 

Néanmoins, en 2017 et en 2018, des concentrations élevées en LMWN se maintiennent tout 

l’été voire pendant une partie de l’automne. De plus, aucune corrélation signification n’existe 

entre les concentrations en LMWN et celles en Chl a en 2018 (pvalue = 0,4310 ; n = 11 ; R² = 

0,06).  

Parmi les auteurs ayant déjà travaillé sur cette famille de composés en milieu marin, 

Penru et al (2013) observent une évolution similaire des concentrations avec des niveaux bas 

en hiver (~400 µgC.L-1) et des niveaux plus élevés en été (~600 µgC.L-1) dus à l’activité 

biologique. En mer Méditerranée occidentale, des niveaux de concentrations plus faibles ont 

aussi été observés (200 - 400 µgC.L-1) mais la saison de prélèvement n’est pas précisée 

(Baghoth et al., 2008).  

 

R² = 0,3691

R² = 0,0509

0

1

2

3

4

5

0 50 100 150 200 250

C
h

l a
 (
µ

g.
L

-1
)

Concentrations en BB (µgC.L-1)

2017 et 2018

Bloom phytoplanctonique Reste de l'année



Chapitre V – Résultats : variabilité des fractions de la MOD 
 

- 235 - 

 
Figure V.29 : Evolution des concentrations en molécules de petits poids moléculaires neutres dans 

la rade de Brest en 2017 et 2018. Les périodes de bloom phytoplanctonique sont matérialisées en vert. 
 

 

V.2.2.6. Molécules de petits poids moléculaires acides 

 

A l’inverse des études ayant utilisé la chromatographie d’exclusion stérique multi-

détection en milieu marin, les LMWA n’ont pas été détecté dans plus de 95 % de nos 

échantillons. Seuls trois points ont pu être quantifiés, dont une mesure exceptionnelle de 91 

µgC.L-1 le 25 Juin 2018. 

 

V.2.2.7. Carbone organique hydrophobe 

 

Les concentrations sont comprises entre 10 et 1537 µgC.L-1 (figure V.29). Le COH est 

très faible voire non détecté en automne 2017, en hiver 2017-2018 et au printemps 2018. Les 

valeurs les plus fortes sont mesurées en été (1300 - 1600 µgC.L-1) et au printemps en 2017 

(~600 µgC.L-1). L’occurrence de fortes concentrations intervenant après les blooms 

phytoplanctoniques indique l’intervention d’un autre forçage environnemental que l’activité 

des microalgues ou l’apport continental par les fleuves. 
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Figure V.30 : Evolution du carbone organique hydrophobe dans la rade de Brest en 2017 et 2018. 

Les périodes de bloom phytoplanctonique sont matérialisées en vert. 
 

 

V.3.  Discussion 

 

Le phytoplancton est un acteur majeur du cycle de la MO dans les zones côtières 

(Savoye et al., 2003; Lowe et al., 2014; Lebreton et al., 2016; Liénart et al., 2017). Dans cette 

étude, le cycle de développement phytoplanctonique impacte la majorité des distributions 

temporelles des fractions de la MOD. A l’instar des études menées dans la rade de Brest par 

Delmas et al. (1983) et Birrien et al., (1991), le bloom phytoplanctonique a lieu au printemps, 

aux mois d’Avril, Mai et Juin, comme le montrent les pics de Chl a  (figure V.13) et de COP 

(figure V.17) en 2017 et 2018. Le rapport Chl a/COP inférieur à 200 à ces périodes indique la 

prédominance de la MOP phytoplanctonique par rapport à la biomasse hétérotrophe dans les 

eaux de la rade de Brest (Savoye et al., 2003; Cadier, 2016; Liénart et al., 2017).  

 

V.3.1. Excrétion de MOD par les microalgues  

 

La faible augmentation des concentrations en COD au moment des blooms 

phytoplanctoniques contraste avec l’augmentation significative des concentrations en BP, SH, 
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et BB en début de printemps, surtout en 2018. L’absorption UV spécifique à 254nm (SUVA) 

globale présente une variabilité qui suggère une production biologique de MOD (figure V.31). 

En effet, de Mars à Juin 2018, les valeurs de SUVA particulièrement faibles (< 2) indiquent 

d’une présence de composés particulièrement aliphatiques typiques de la MOD aquagénique 

(Mash et al., 2004). 

 

 
Figure V.31 : Evolution du SUVA dans la rade de Brest en 2017 et 2018. Les périodes de bloom 

phytoplanctonique sont matérialisées en vert. 
 

Parmi les fractions de taille de la MOD séparées par l’appareillage, les BP sont 

constitués de composés majoritairement aliphatiques (Huber et al., 2011). Dans cette étude, les 

concentrations en BP augmentent de 160 % entre l’hiver et le printemps. Ces augmentations 

interviennent au moment des blooms phytoplanctoniques. 

 Plusieurs études ont démontré que le phytoplancton peut produire des biopolymères 

sous la forme de polysaccharides (Villacorte et al., 2015; Han et al., 2016) ou de protéines 

(Pivokonsky et al., 2006; Henderson et al., 2008). Durant la phase exponentielle du 

développement phytoplanctonique, jusqu’à 70 % de polysaccharides peuvent être excrétés sous 

la forme de BP dans les eaux de surface (Myklestad, 1995). La formation de mucilage (ou TEP 

– Transparent Exopolymeric Substances) est l’une des conséquences principales de l’excrétion 

massive de polysaccharides (Villacorte et al., 2013). La sénescence des cellules 

phytoplanctoniques est aussi à l’origine d’une libération de MOD dans le milieu aquatique 

(Danhiez, 2016). 

La production de BP a toutes les étapes du développement phytoplanctonique 

(croissance, phase stationnaire et sénescence) peut expliquer l’augmentation des concentrations 

au printemps, comme l’indique les corrélations BP/Chl a  présentées sur la figure V.24. 
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Néanmoins, la deuxième augmentation des concentrations en BP à l’été 2017, en dehors de la 

période de bloom phytoplanctonique, met en évidence que d’autres microorganismes sont 

impliquées dans la production de BP extracellulaires. Ces pics dans les concentrations en BP, 

en décalage avec les maximas de Chl a semblent se produire dans les phases de diminution du 

rapport Chl a/phéo (figure V.32), après chaque bloom phytoplanctonique. Cela indique que les 

BP peuvent être libérés lors de la dégradation du bloom phytoplanctonique, en partie réalisée 

par les bactéries hétérotrophes. 

 

 
Figure V.32 : Evolution des concentrations en BP superposé à celle du rapport Chl a / phéo. La 

courbe de l¶évolution du rapport Chla/phéo a été lissée (lissage non-paramétrique de Loess). 
 

V.3.2. Production de BP par dégradation bactérienne de la MOP 

 

La persistance de concentrations élevées en BP dans la rade de Brest jusqu’à la fin des 

mois de Juillet de chaque année étudiée, c’est-à-dire après le bloom phytoplanctonique, peut 

être reliée à une dégradation de la MOP fraiche lors du développement de la population 

bactérienne. En effet, la majeure partie de la MOP phytoplanctonique est utilisable par les 

bactéries (Azam et Malfatti, 2007 ; Attermeyer et al., 2018). Un bloom phytoplanctonique 

entraine simultanément ou en léger décalage (quelques semaines d’écart) une augmentation 

importante de la population bactérienne dans le milieu (Belzile et al., 2008). Cette dynamique 

est visible dans la rade de Brest (figure V.33). Le nombre total de bactéries est multiplié par 2 

entre l’hiver, où leur nombre ne dépasse pas le million de cellules par mL, et le printemps-été 

(Avril - Juillet) où elles peuvent atteindre entre 1 et 1,6 millions de cellules par mL. Ensuite, 
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entre Septembre en Novembre, un deuxième développement bactérien intervient, plus 

important en 2017 qu’en 2018.  

Pour leur développement les bactéries hétérotrophes utilisent préférentiellement le 

réservoir de carbone particulaire issu de la biomasse sénescente (Koch et al., 2014). Les 

bactéries hétérotrophes se développent principalement sur la MOP et la dégrade à l’aide 

d’enzymes hydrolytiques extracellulaires (Arnosti, 2011; Arnosti et al., 2018; Yang et al., 

2019). Cette hydrolyse permet la production de composés biodisponibles tels que des dérivés 

de polysaccharides et de protéines (Kujawinski, 2011; Mangal et al., 2016). Les bactéries 

hétérotrophes sont ensuite capables de reminéraliser ces produits de dégradation. Une partie de 

ces produits de dégradation échappe à la minéralisation directe et est relarguée dans le milieu 

sous forme de MOD labile de haut poids moléculaire (Benner et Amon, 2015). Ces molécules 

de haut poids moléculaires composent majoritairement la famille des BP. 

 

 
Figure V.33 : Evolution des concentrations en Chl a et du nombre de bactéries dans la rade de Brest 

en 2017 et 2018. Les courbes ont été traitées selon un lissage non paramétrique de Loess. 
 

L’évolution des concentrations en BP ainsi que les variations annuelles du nombre total 

de bactéries sont présentés sur la figure V.34. L’augmentation des concentrations en BP jusqu’à 

leurs maxima annuels peut être associée avec une augmentation de l’activité bactérienne en 

2017 mais aussi avec un pic dans le développement bactérien en 2018. Ensuite, à partir des 

mois de Juillet, les concentrations en BP diminuent alors que le nombre de bactéries reste 

relativement grand jusqu’à la fin de l’automne (~1 à 1,2 millions de bactéries par mL). 

La deuxième vague de développement bactérien qui intervient surtout à partir des mois 

de Juillet de chaque année, semble liée à la fois à l’augmentation des concentrations en BP mais 
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aussi à leur chute puisque le nombre de cellules reste relativement élevé pendant plusieurs mois 

(Août – Octobre). 

Ces résultats permettent de mieux définir la dynamique saisonnière des BP en milieu 

côtier. L’augmentation des concentrations en BP au printemps ne semble pas s’expliquer 

exclusivement par une excrétion active de BP lors du développement phytoplanctonique mais 

plutôt par une combinaison d’activité autotrophique et hétérotrophique. En effet, bien qu’une 

petite fraction des BP puisse être excrétée, il semble que les BP soient principalement produits, 

dès la fin du printemps, par dégradation bactérienne de la MOP fraiche produite au cours du 

bloom printanier. Par ailleurs la diminution des concentrations en BP au mois d’Août indique 

que les BP issus de la dégradation de la MOP phytoplanctonique peuvent être utilisés comme 

source de nutriments utilisés par les bactérie hétérotrophes (Koch et al., 2014; Lechtenfeld et 

al., 2015; Kinsey et al., 2018; Shields et al., 2019) 

 

 
Figure V.34 : Evolution des concentrations en BP et du nombre total de bactéries dans la rade de 

Brest en 2017 et 2018. 
 

 

V.3.3. Production autochtone de LMWN 

 

Les concentrations en LMWN augmentent en parallèle des concentrations en BP (figure 

V.36) en 2017 et en 2018. Cependant, alors qu’elles suivent la tendance des concentrations en 

BP en 2017, en 2018 les concentrations en LMWN persistent au-delà du pic de concentrations 

en BP jusqu’à fin Septembre.  
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A l’instar des BP, l’augmentation des LMWN pourrait avoir plusieurs origines. Elle 

pourrait être d’origine algale. Villacorte et al., (2013), observent une augmentation des 

concentrations de ces composés de petits poids moléculaire lors de la sénescence des cellules 

phytoplanctoniques. La dégradation bactérienne de composés de plus haut poids moléculaires 

pour les rendre assimilable métaboliquement pourrait aussi expliquer une part de 

l’augmentation des concentrations en LMWN. En effet, l’assimilation des composés par les 

bactéries est contrainte par la taille des molécules (Amon et Benner, 1996). Ces dernières 

doivent être inférieures à 500 Da pour permettre le passage au travers de la membrane 

bactérienne (Kirchman et al., 2012). 

 

 

 

Figure V.35 : Evolution des concentrations lissées (Loess) en BP et en LMWN dans la rade de Brest 
en 2017 et 2018. 

 

Les concentrations en LMWN commencent à augmenter au moment des pics de Chl a 

(figure V.36a). Les concentrations maximales en LMWN sont observées durant la seconde 

période de développement bactérien, en Juillet pour 2017 et de Juillet à Septembre pour 2018 

(figure V.36b).  

Ces résultats, associés à ceux de la figure V.35 sur l’augmentation parallèle des 

concentrations en LMWN et en BP, semblent indiquer que les bactéries sont impliquées dans 

la production de LMWN, probablement sur la base d’une hydrolyse des BP. La diminution des 

concentrations en LMWN dès le mois d’Août 2017 pourrait être le signe d’une utilisation de 

cette fraction de la MOD par les bactéries. Néanmoins, en 2018, les concentrations en LMWN 

persistent jusqu’à l’automne. 
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Figure V.36 : Evolution des concentrations brutes et lissées en LMWN dans la rade de Brest en 

2017 et 2018 superposées avec : a. les concentrations en chlorophylle a ; et b. le nombre total de bactéries. 
 

Malgré que les bactéries hydrolysent les BP pour produire des LMWN assimilables, les 

concentrations en LMWN persistent à des niveaux élevées durant plusieurs semaines. 

L’accumulation des LMWN dans les eaux de surface peut être expliquée par deux hypothèses : 

- Il existerait un découplage entre les cinétiques d’hydrolyse des BP et 

d’assimilation des LMWN par les bactéries (Burdige et Komada, 2015). Ce genre de 

comportement a déjà été observé dans d’autres études lors d’une faible disponibilité en 

nutriments (Church et al., 2008) ou lorsque la pression du zooplancton est trop importante sur 

les communautés bactériennes (Thingstad et al., 1997). 
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- Les composés de la fraction des LMWN observés sont en réalité des molécules 

réfractaires à la dégradation. En effet, selon le continuum de réactivité liée à la taille proposé 

par Amon et Benner (1996), les composés de petits poids moléculaires ont des temps de séjour 

dans la colonne d’eau plus importants que les composés de hauts poids moléculaires. Ainsi, 

hormis les acides aminés, et les sucres libres, la plupart des composés de petits poids 

moléculaires peuvent être qualifiés de réfractaires (Dittmar et Kattner, 2003). Cette 

caractéristique s’explique par le paradigme du continuum taille-réactivité (Benner et Amon, 

2015 ) dans lesquel les microorganismes transforment la MOD labile de hauts poids 

moléculaires en MOD réfractaire de faibles poids moléculaires (Jiao et al., 2010; Osburn et al., 

2019).  

 

V.3.4. Production autochtone de SH et de BB 

 

Les SH sont considérées comme des composés terrigènes et réfractaires à la dégradation 

(Aiken, 1985)). Les BB sont opérationnellement définis comme une fraction de taille plus petite 

que les SH mais ils sont aussi soupçonnés d’être des produits de dégradation  des SH (Huber et 

al., 2011) d’où parfois l’appellation commune des deux fractions réunies « SH-like » (Her et 

al., 2016).  

Pourtant, à part l’augmentation des concentrations en Janvier-Février 2018 que l’on 

pourrait attribuer à l’apport de MOD par les rivières, les concentrations atteignent leur 

maximum au printemps, plus ou moins au même moment que le bloom phytoplanctonique. Les 

tests de Pearson présentés dans la section « Résultats » ont démontré la corrélation significative 

des concentrations en Chl a avec celles en SH (2018) et en BB (2017 et 2018) au moment des 

blooms.  

Les SH peuvent être produites de matière autochtone sur la base de la dépolymérisation 

des BP. En effet, l’utilisation des protéines pour la production de composés assimilables par les 

bactéries pourrait être la source de composés de type SH présents dans l’eau (Chu et al., 2015; 

Osburn et al., 2019). Une deuxième hypothèse est l’agrégation de composés de petits poids 

moléculaires comme les LMWN, dont les concentrations augmentent à ce moment de l’année.  

(Piccolo et al., 2001 ; Romera Castillo et al., 2014).  

Pour ce qui est des BB, la variabilité des concentrations présente une augmentation au 

printemps 2018 en même temps que l’augmentation des BP ou des LMWN. Ceci pourrait être 

expliqué par la taille de cette fraction. En effet, les BB sont des composés de taille inférieure à 
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500 Da, soit la taille limite pour l’assimilation des composés par les bactéries (Arnosti et al., 

2011). Ainsi, l’augmentation de 200 µg.C.L-1 observée au printemps pourrait être expliquée par 

un apport de MOD autochtone via l’hydrolyse de composés de plus hauts poids moléculaire de 

type BP avant leur assimilation. Une autre hypothèse pourrait être celle de l’excrétion directe 

par les microorganismes ou la libération dans la colonne d’eau par broutage du zooplancton. 

Sur la base de la théorie de la formation des SH par agrégats supramoléculaires de 

composés de plus petits poids moléculaires (Piccolo et al., (2001), on peut aussi imaginer que 

des composés comme les BB puissent s’associer par interaction non-covalente pour former des 

SH de plus hauts poids moléculaires. Néanmoins, l’absence de corrélation signification entre 

les concentrations en BB et en SH au moment du bloom phytoplanctonique de 2018 sont 

contraires à ce scénario (p-value : 0,1315 ; n = 11 ; R² = 0,2).   

 

V.3.5. Mise en évidence de descripteurs de l¶activité biologique 

 

Une analyse par composante principale (ACP) des séries temporelles concernant les 

concentrations en carbone des fractions et des données SOMLIT utilisées dans cette étude est 

présentée sur la figure V.37. 

 
Figure V.37 : Analyse par composante principale des données SOMLIT et de la MOD analysées 

par SEC-mDEC. 



Chapitre V – Discussion 
 

- 245 - 

La variabilité des données est expliquée à 27,06% par la composante principale 1 

(Dim1) et à 20,88 % par la composante 2 (Dim2). Au vu de la répartition des paramètres 

présentés ici, la Dim1 correspond à la dessalure annuelle avec les nutriments (nitrates, silicates) 

et la MES d’un côté, anti-corrélés avec la salinité et la température. La Dim2 peut être associée 

avec le bloom phytoplanctonique annuelle avec l’association des paramètres Chl a, COP et O2 

(oxygène dissous). 

Le SUVA est anti-corrélé avec le bloom phytoplanctonique, ce qui est cohérent avec sa 

variabilité présentée sur la figure V.31 où les valeurs faibles de SUVA étaient mesurées lors du 

bloom phytoplanctonique 2018. 

Les SH et les BB sont à une position intermédiaire entre les paramètres représentatifs 

des apports continentaux (MES, NO3
-) et ceux de l’activité phytoplanctonique (COP, Chl a). 

La variabilité des SH n’est que très peu expliquée par l’ACP (< 10%). En revanche, pour les 

BB, cette position sur l’ACP pourrait être expliqué à la fois par l’augmentation de leurs 

concentrations au moment du bloom phytoplanctonique mais aussi par un apport hivernal 

d’origine probablement continental (Décembre 2017 – Janvier 2018 (figure V.26).  

 

Pour mieux discriminer les différences entre production autotrophe et hétérotrophe, une 

deuxième ACP a été réalisée en éliminant les paramètres liées aux apports continentaux 

(salinité, nutriments, MES). Elle est présentée sur la figure V.38. 

 
Figure V.38 : Analyse par composante principale des différentes familles de composés de la MOD 

en fonction des paramètres SOMLIT proxys de la production autotrophe et hétérotrophe. 
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Sur cette figure, il apparait clairement que les BP et les LMWN sont associés à l’activité 

bactérienne tandis que les BB, ainsi que les SH dans une moindre mesure, sont plutôt associés 

à l’activité phytoplanctonique (Chl a).  

Ce résultat met en avant l’importance de la biodégradation par les bactéries dans la 

production de BP et de LMWN. Ainsi, l’association de ces deux composés de taille différentes 

pourraient mettre en évidence l’hydrolyse enzymatique par les bactéries des composés de haut 

poids moléculaires (BP) vers les composés de plus petits poids moléculaires (LMWN) (Šantić 

et al., 2012; He et al., 2016), en accord avec le concept de taille-réactivité. 

 

Le diagramme des individus (figure V.39) permet de projeter les échantillons sur l’ACP 

afin d’identifier des groupes dont la dynamique serait contrôlé par les variables utilisées pour 

la détermination des composantes principales. Ici, les échantillons du suivi hebdomdaire sont 

répartis entre 1 (24/02/2017) et 86 (17/11/2018). Sur la figure V.39, les échantillons ont pu être 

regroupées par saison. En effe,t il semble que les échantillons printaniers (Mars-Avril-Mai) 

soient associés avec le bloom phytoplanctonique durant lequel MOP et BB sont produits. Les 

échantillons estivaux (Juin – Juillet –Août) sont quant à eux contrôlés par la dynamique des 

bactéries et l’excrétion de BP et de LMWN. Le cycle temporel fait apparaitre les BP avant les 

LMWN, ce qui est cohérent avec les mécanismes de dégradation de la MOP phytoplanctonique 

discutés précédemment. Enfin, les échantillons d’automne (Septembre – Octobre –Novemnbre) 

et d’hiver (Décembre – Janvier – Février) sont regroupés mais ne sont pas expliqués que par le 

SUVA, sur cet exemple, ce qui est révélateur d’une association avec de la matière plus 

aromatique (et terrigène) que celle qui définit les échantillons estivaux (aliphatique). Par 

extrapolation, on peut supposer que ces échantillons sont plutôt associés avec les apports 

continentaux (nitrates, MES…), ce qui correspond bien à ce qui a été observé dans cette étude.  
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Figure V.39 : Diagramme des individus de l'ACP des données SOMLIT correspondant aux activités 

autotrophes et hétérotrophes et de la MOD analysée par SEC-mDEC. Les numéros correspondent aux 
échantillons. Ils sont rangés par ordre croissant du 24 Février 2017 (n°1) au 17 Novembre 2018 (n°86). Les 
zones colorées représentent les saisons. En vert : printemps (Mars ± Avril ± Mai) ; en jaune : été (Juin ± 
Juillet ± début Août) ; en rouge : automne (fin Août - Septembre ± Octobre ± Novembre) ; en bleu : hiver 
(Décembre ± Janvier ± Février). 
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V.4. Conclusion 

 

Grâce à un suivi hebdomadaire des paramètres physico-chimiques des eaux de la rade 

de Brest, deux périodes de développement phytoplanctonique d’intensité différente ont été mise 

en évidence. Sur la base de ce cycle biologique, l’étude de la MOD et de ses différentes fractions 

a permis de mettre en évidence que plusieurs fractions de tailles sont directement liées à 

l’activité des microorganismes autotrophes et/ou hétérotrophes.  

L’analyse par composante principale a permis d’éclairer la relation entre les différentes 

fractions de taille de la MOD et les microorganismes subdivisés en deux entités distinctes : 

phytoplancton (défini à partir des concentrations en Chl a)  et bactéries. Sur la base de ces 

résultats et de ceux des séries temporelles présentées dans ce chapitre, il apparait que l’activité 

bactérienne joue un rôle prépondérant dans la dynamique des BP et des LMWN. En effet, les 

BP, molécules de haut poids moléculaires, semblent être produits principalement lors de la 

dégradation bactérienne du bloom phytoplanctonique printannier. Cette même dégradation 

bactérienne peut aboutir à la production de LMWN par hydrolyse enzymatique des BP. La 

diminution des concentrations en LMWN indique aussi une potentielle utilisation par les 

bactéries. 

Enfin, l’augmentation des concentrations en SH et en BB lors des blooms 

phytoplanctoniques indiquent une source autochtone de ces composés dans la rade de Brest 

alors qu’ils sont plus souvent décrits comme terrigènes et réfractaires à la biodégradation. Dans 

le cas des SH, cette augmentation pourrait être liée à la réaction d’hydrolyse des composés de 

plus haut poids moléculaires (BP). Pour ce qui est des BB, l’association forte avec la Chl a sur 

l’ACP suggère une origine plus phytoplanctonique, peut être par excrétion directe.  

 Un schéma récapitulatif des différents mécanismes impliquant les microorganismes et 

les fractions de taille de la MOD est présenté sur la figure V.40. Il constitue un continuum de 

taille et de réactivité permettant de mieux appréhender l’impact des microorganismes sur la 

composition de la MOD dans les eaux côtières de la rade de Brest. Les descripteurs proposés 

sont : 

- Les biopolymères : descripteurs de dégradation de la biomasse phytoplanctonique 

- Les molécules de petits poids moléculaires neutres (LMWN) : descripteurs de 

l’activité bactérienne par la dégradation des BP et l’utilisation/production des 

LMWN 
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- Les building-blocks (BB) : descripteurs de l’activité phytoplanctonique par 

excrétion directe 

- Les Substances Humiques : descripteurs indirects de la dégradation de la MOD 

de plus haut poids moléculaires (BP) 

 

 
Figure V.40 : Schéma des différents mécanismes impliquant le phytoplancton et les bactéries dans 

la dynamique des fractions de taille de la MOD. Les pourcentages indiqués en bleu sont extraits de la table 
de corrélation de Pearson.  

 

 

Ce chapitre propose une voie intéressante d’utilisation de la chromatographie 

d’exclusion stérique multi-détection dans l’analyse des eaux côtières puisqu’il apparait qu’au 

moins trois des familles de composés séparées sont liées directement ou indirectement au bloom 

phytoplanctonique. Néanmoins, l’absence d’estimation de l’activité enzymatique, comme cela 

avait été réalisée par Villacorte et al. (2015) ou le peu d’informations que nous disposons sur 

l’effet du zooplancton ne permettent pas d’approfondir cet aperçu des relations entre MOD et 

microorganismes en zone côtière. Parmi les autres perspectives associées à ces résultats, des 

analyses génomiques des bactéries hétérotrophes pourraient mettre en évidence un lien entre la 

diversité génétique bactérienne et les concentrations en BP et LMWN. En effet, le changement 

d’abondance des espèces bactériennes dans la rade de Brest, durant le cycle annuel, pourrait 
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expliquer la dynamique des fractions de composés liées à la dégradation bactérienne Un résultat 

anticipé pourrait être le changement d’abondance des bactéries dominantes de type SAR11 dans 

la rade de Brest (spécialisées dans l’utilisation des composés de type LMWN) pour d’autres 

espèces plus adaptées à l’utilisation de composés de haut poids moléculaire comme les BP, ce 

qui expliquerait la diminution de leurs concentrations dès la fin de l’été (Lemonnier, 2019). 

L’analyse de la MOD à d’autres stations SOMLIT, comme celles de la Méditerranée où la 

boucle microbienne est importante, pourrait permettre de préciser le rôle des fractions de taille 

étudiées ici. 
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Conclusion 

 

Lors de ce travail, la chromatographie d¶exclusion stérique multi-détection (SEC-

mDEC) a été choisie pour étudier la spéciation de la MOD en milieu estuarien et côtier.  

L’intérêt principal de cet outil provient du caractère global et semi-spécifique de la SEC-mDEC. 

En effet, cette technique permet à la fois l’analyse du COD global de l’échantillon et la 

séparation de la MOD en six fractions de taille et de nature différente caractérisées par trois 

détecteurs (carbone, azote, UV). Cela  permet de s’affranchir des biais analytiques engendrées 

par une analyse uniquement globale (peu de résolution) ou spécifique (non représentative). 

 

L¶étude a été réalisée dans deux écosystèmes différents : l¶estuaire de l¶Aulne et le 

système côtier de la rade de Brest. 

 

Devant le peu d’informations concernant les performances et les limitations de la SEC-

mDEC pour l’analyse des milieux à salinité variable, il est apparu nécessaire de vérifier que la 

méthode  était applicable à l’analyse des eaux estuariennes et côtières. Une analyse préliminaire  

des chromatogrammes des échantillons en provenance du  gradient de salinité de l’Aulne ont 

permis l’identification de plusieurs interférences analytiques sur l’ensemble des détecteurs de 

la SEC-mDEC. 

 

Ces interférences ont été confirmées par des expériences en laboratoire sur de l’eau 

ultrapure enrichie en sel et sur de l’eau de mer irradiée. La présence de sels dans la matrice 

analysée entraine une mésestimation des concentrations en carbone de certaines fractions de 

composés (COD et LMWN) et de l’absorption aux longueurs d’onde de travail des détecteurs 

UV et d’azote. Un nouveau protocole d¶analyse a donc été proposé. Celui-ci a consisté, entre 

autre, dans l’élaboration de plusieurs gammes d’étalonnage réalisée à des salinités différentes. 

Cette méthode adaptée a été validée par : 

 

- Une intercomparaison de la mesure de COD dans les eaux estuariennes avec la 

technique couramment utilisée pour l’analyse du  COD. 

- L’analyse du COD d’un standard international marin faiblement concentré en 

carbone (~500 µgC.L-1). 
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Les valeurs de limites de détections (LODs) et de répétabilité qui suivent sont données 

pour l’eau de mer. La limite de détection du COD est de 27 µgC.L-1. Les LODs des 

concentrations en carbone sont inférieures à 12 µgC.L-1 pour les biopolymères (BP), les 

substances humiques (SH), les building-blocks (BB) et les molécules de petits poids 

moléculaires acides (LMWA). La LOD des molécules de petits poids moléculaires neutres 

(LMWN) est de 35 µgC.L-1. 

Pour les détecteurs d’azote et d’UV, les LODs résultent principalement de l’intégration 

du bruit de la ligne de base. Les LODs des paramètres déterminés par le détecteur UV sont de 

0,63 m-1 pour l’absorbance globale (SUVA) et de 0,04 m-1 pour l’absorbance des BP et des SH. 

Les LODs du détecteur d’azote sont de 3 µgN.L-1.  

La répétabilité est inférieure à 10% pour la détermination des concentrations en carbone 

(COD et fractions de taille). La détermination du poids moléculaire et de l’absorbance des SH 

présente des répétabilités, de 2 et 4% respectivement 

Cette première étape validée, la méthode d’analyse a été appliquée à l’étude de la 

spéciation de la MOD en milieu estuarien et côtier. 

 

L’étude menée dans l’estuaire de l’Aulne a été réalisée à des périodes contrastées du 

cycle hydrologique et biologique. Au total, cela représente sept campagnes de 18 échantillons 

chacune. Les analyses réalisées par SEC-mDEC mais aussi par fluorescence 3D ont permis la 

quantification et la caractérisation de six fractions de taille et de nature différentes. La 

dynamique de ces fractions et de leurs propriétés associées a été expliquée par plusieurs 

phénomènes environnementaux. 

 

La rivière de l¶Aulne est la principale source de MOD dans l¶estuaire. Les 

diagrammes de mélange des différentes fractions de la MOD présentent des concentrations plus 

élevées à salinité 0 que dans la partie marine de l’estuaire. Cette source prédominante est 

caractérisée par des apports allochtones importants en SH, BB et COH ; et des apports 

autochtones minoritaires en BP et LMWN. Les concentrations atteignent leurs maxima au début 

de la crue annuelle, soulignant l’effet de purge des pluies automnales sur l’ensemble de la MOD.  

 

La MOD fluviale peut être distinguée de la MOD marine par les propriétés de la 

fraction des substances humiques. Sur la base des concentrations en carbone, de l’aromaticité, 

des rapports C/N et des indices de fluorescence HIX et BIX  de la fraction des SH, les sources 

fluviales et marines de MOD à l’estuaire ont pu être tracées. Les SH d’origine fluviale sont des 
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acides fulviques terrigènes et allochtones, aromatiques et pauvres en azote. Les SH d’origine 

marine sont plutôt aliphatiques, riches en azote et peuvent être qualifiées d’autochtone et/ou 

d’origine microbienne par les indices de fluorescence.  

Le long du gradient halin, les SH fluviales sont altérées chimiquement ou floculent. 

Dans la partie marine de l’estuaire (S>30), le caractère terrigène des SH a disparu au profit de 

substances plus labiles.  

L¶activité des microorganismes a un impact sur les propriétés de la MOD. Une 

fraction de MOD autochtone à l’estuaire est révélée par la présence de composés protéiques 

(fluorescence du tryptophane) dans les BP et les SH. Cette fraction semble être originaire de la 

biodégradation de la MOP phytoplanctonique (rapports C/N correspondants compris entre 6 et 

8) par les bactéries hétérotrophes.  

 

L’activité des bactéries hétérotrophes est aussi visible dans la zone de turbidité 

maximale (MTZ), identifiée via les concentrations maximales en carbone organique particulaire 

(COP). Les anomalies négatives dans les diagrammes de mélange des BP et des LMWN 

(fractions biodisponibles) indiquent l’utilisation accrue de la MOD dans cette zone spécifique 

de l’estuaire. 

 

La MOD réfractaire flocule dans la zone de turbidité maximale. Les anomalies 

négatives dans les diagrammes de mélange des fractions des SH, BB et COH correspondent à 

l’emplacement de la MTZ. Ces anomalies négatives correspondent à un pic dans les 

concentrations en COP, suggérant un effet d’absorption sur les particules. 

 

La remise en suspension des sédiments estuariens  lors d¶une période de vives eaux 

pourrait expliquer les anomalies positives dans les diagrammes de mélange du COD ainsi que 

la fluorescence particulièrement intense du tryptophane correspondante. Ces composés 

protéiques seraient libérés dans la colonne d’eau à partir de la libération des eaux interstitielles. 

 

Ce travail a permis, pour la première fois, de montrer que l¶utilisation des seules 

concentrations en carbone organique dissous (COD) n¶est pas suffisante pour décrire 
l¶ensemble de la MOD, comme le démontrent la variabilité entre les diagrammes de mélange 

des différentes fractions de taille.  
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En milieu estuarien, l’impact de processus allochtones sur la dynamique de la MOD est 

très important. De ce fait, la mise en évidence du rôle des processus biologiques autotrophes et 

hétérotrophes n’est pas évidente à déceler. Dans l’idée de mieux discriminer les fractions de la 

MOD impliquées dans l’activité des microorganismes, un suivi hebdomadaire de deux ans 

visant à couvrir l’ensemble d’un cycle annuel a été réalisé dans la rade de Brest. La fréquence 

d’échantillonnage, calquée sur celle du réseau d’Observation du Milieu Littoral (SOMLIT) a 

permis l’utilisation d’un ensemble de paramètres physico-chimiques pour caractériser les 

différentes périodes de productivité. Les résultats mettent en évidence que la totalité des formes 

de MOD séparées sur SEC-mDEC sont impliquées dans le cycle de développement des 

microorganismes. 

 

Les biopolymères (BP) sont associées au développement phytoplanctonique. 

L’augmentation des concentrations en BP en lien avec la dynamique de la Chl a et du rapport 

Chl a/phaeo indique que les BP sont excrétés lors de la dégradation de la biomasse. 

L’association de cette fraction de taille de la MOD avec les bactéries sur l’analyse par 

composante principale induit que le mécanisme préférentiel de libération de ces composés dans 

l’eau soit une hydrolyse enzymatique.  

 

Les molécules de petits poids moléculaires neutres (LMWN) sont fortement liées à 

l¶activité bactérienne. Les pics de concentrations des LMWN correspondent aux maxima 

bactériens. Plusieurs processus peuvent expliquer ce lien entre LMWN et hétérotrophes : 

 

- L’hydrolyse des BP par des enzymes extracellulaires conduirait à une augmentation 

des concentrations en LMWN. Ces composés ne seraient pas assimilés dans 

l’immédiat, ce qui expliquerait l’augmentation des concentrations pendant quelques 

semaines avant leur diminution plus tard dans l’été. Cette augmentation des 

concentrations en LMWN correspond à une diminution des concentrations en BP, 

utilisés lors du processus de dépolymérisation enzymatique. 

 

- Les bactéries excrètent des LMWN réfractaires. Ce mécanisme pourrait expliquer la 

persistance des concentrations en LMWN pendant plusieurs semaines après la fin 

du bloom phytoplanctonique. 

 



Conclusion générale 
 

- 258 - 

Les Building-Blocks (BB) sont « excrétés » par le phytoplancton. La forte 

association de cette fraction de taille avec la Chl a indique que les BB sont excrétés lors de la 

phase de croissance du bloom phytoplanctonique. 

 

Les Substances Humiques (SH) sont un sous-produit de l¶hydrolyse enzymatique 
des BP. L’augmentation des concentrations en SH au même moment que le bloom 

phytoplanctonique suggère un lien évident avec le développement du phytoplancton. D’après 

la littérature, cette fraction de composés pourrait être un sous-produit de la dépolymérisation de 

macromolécules comme les protéines (BP), qui a lieu lors de la dégradation bactérienne. 

Cependant, les concentrations en SH ne sont pas bien représentées par les différentes analyses 

statistiques présentées dans ce travail. 
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Perspectives 

Axe analytique 

Installation d’autres détecteurs  
Dans cette étude, l’utilisation d’une autre technique analytique, en l’occurrence ici la 

fluorescence 3D, a permis d’apporter des informations complémentaires à l’utilisation seule 

de la chromatographie d’exclusion stérique. Techniquement, la SEC-mDEC possède des 

circuits préinstallés permettant l’installation d’un fluorimètre en série. Dans les conditions 

d’analyse actuelles, une matrice d’excitation émission (EEM) requiert 20 min 

d’enregistrement. Il faudrait donc arrêter la pompe au moment du passage de la fraction ciblée 

pour obtenir une matrice bien résolue. Ce délai de 20 min d’enregistrement peut être réduit si 

les paramètres d’analyse sont modifiés ou si le fluorimètre est programmé pour ne fonctionner 

qu’à une longueur d’onde de travail. Cette dernière option permettrait d’obtenir des 

chromatogrammes à des longueurs d’ondes d’excitation-émission préétablies comme celles 

des flurophores utilisées dans cette étude.  

 

Un autre détecteur qui pourrait être intéressant et plus facile à mettre en œuvre serait 

l’infrarouge. La spectrométrie infrarouge apporte des informations sur les structures 

chimiques qui composent la MOD. Par exemple, les bandes d’absorption des groupes – OH 

ou C – O indiquent la présence de polysaccharides tandis que la bande – CH2 correspondrait 

aux lipides (Villacorte et al., 2013). Cette nouvelle caractérisation de la MOD pourrait 

indiquer la présence de composés « invisibles » aux détecteurs utilisés dans cette étude. Entre 

autre, la présence de polysaccharides ou de lipides, cités à plusieurs reprises au travers des 

chapitres, pourrait être prouvée par ces mesures. 

 

Dosage par la fluorescence 

Le dosage par fluorescence nécessite des approfondissements méthodologiques. En 

effet, les tâches de fluorescence dans nos échantillons correspondent à des structures type. Par 

exemple, la fluorescence du tryptophane-like est souvent liée à la présence de l’acide aminé 

tryptophane à l’intérieur de structures protéiques alors que celle de la tyrosine est souvent plus 

révélatrice de l’acide aminé tyrosine. De même, le dosage par fluorescence peut devenir 

compliqué du fait de l’impact (quenching) que peuvent avoir les tâches de fluorescence les 
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unes sur les autres (Wang et al., 2016). La fabrication de standards locaux ou l’utilisation de 

standards internationaux adaptés, purs ou en mélange pourrait s’avérer nécessaire. Un vrai 

travail de développement analytique est nécessaire sur cette question et le travail présenté ici 

n’en a apporté que les prémices. 

 

Utilisation d’une technique électrochimique 

La DP-CSV (differential pulse cathodic stripping voltammetry) est une technique 

électrochimique permettant de doser les substances humiques. Une méthode adaptée par 

l’équipe Chimie Marine du LEMAR (Pernet-Coudrier et al., 2013) permet de doser 

simultanément deux groupes de composés soufrés réduits (type glutathione et type 

thioacétamide).  Ces deux familles de composés semblent être impliquées dans les 

efflorescences phytoplanctoniques. L’utilisation de la DP-CDV aux environnements côtiers 

permettrait d’apporter de nouvelles informations sur les processus propres aux 

environnements côtiers. 

 

Séparation sur les colonnes d’exclusion stérique 

De la même manière que notre système d’analyse comporte deux colonnes 

chromatographiques afin de mieux séparer la MOD, les paramètres d’analyse de la SEC-

mDEC, comme le débit ou la taille des pores de la colonne, pourraient être modifiés afin de 

permettre une meilleure séparation de certaines fractions de composés. Par exemple, une 

augmentation de la taille des pores des colonnes d’exclusion stérique devrait permettre une 

meilleure séparation des composés de plus hauts poids moléculaires comme les BP.  

 D’autres études portant sur l’hydrodynamique des composés lors de la séparation sur 

SEC estiment que les temps de rétention sont plus définis par l’hydrodynamisme des 

molécules (Conte et Piccolo, 1999 ; Cameron et al., 1972). Ainsi, prétraiter les échantillons 

en les chauffant ou en changeant la force ionique de la phase mobile influencerait leur temps 

de rétention. Ce constat a déjà été réalisé dans le chapitre III puisque l’augmentation de la 

salinité a un effet direct sur le temps de rétention de la fraction des SH. Ces dernières sont 

supposées se replier légèrement sur elles-mêmes, réduisant leur diamètre et sortant plus tard 

sur le chromatogramme. Cependant, à l’inverse de l’augmentation de la force ionique, 

chauffer les échantillons pourrait entrainer une dénaturation profonde des substances 

organiques qu’ils contiennent. 
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Axe environnemental 

Détermination du contenu de la fraction du carbone organique hydrophobe 

(COH) 

 

La détermination du contenu de la fraction du carbone organique hydrophobe est une 

problématique intéressante puisque cette fraction constitue la deuxième fraction en termes de 

pourcentages dans les eaux estuariennes, surtout dans la première moitié de l’estuaire. Dans 

cette étude, il a été suggéré comme hypothèse que le COH était : (i) des substances humiques 

particulièrement aromatiques et réfractaires ou, (ii) des lipides. Du fait de la détermination de 

cette fraction par soustraction entre la valeur de COD et la somme des cinq fractions éluées 

par la colonne, il est impossible de présenter un autre paramètre permettant de mieux 

caractériser cette fraction. 

La désorption des substances adsorbées sur les colonnes et leur récupération via le 

collecteur de fraction utilisé lors des extractions de BP et de SH pour leur analyse en 

fluorescence pourrait être une solution. Le constructeur de l’appareillage (DOC Labor®) ayant 

recommandé au laboratoire de faire un nettoyage par la soude 0,5M afin d’éluer tous les 

composés adsorbés des colonnes, un essai d’extraction du COH pourrait être réalisé selon le 

même principe. Après récupération de la fraction, d’autres procédures d’analyse que la SEC-

mDEC devront être utilisées pour la caractériser. La fluorescence 3D pourrait servir à 

déterminer la présence de substances humiques. Pour le contenu lipidique de la fraction, les 

procédures d’analyse peuvent s’avérer lourdes : utilisation de solvants organiques tels 

l’éthanol ou le dichlorométhane ; passage sur Soxhlet… (Volkman et al., 2006) mais l’analyse 

finale par GC-MS est une procédure classique de la plateforme Lipides-Océan du LEMAR. 

Une autre technique analytique plus facile de mise en œuvre pourrait être l’IRTF. 

 

Analyse de la MOP 

 

La MOP peut être minéralisée sous forme dissoute via une attaque à la soude. Ce 

traitement particulier a déjà été utilisée dans le cadre d’analyse de la matière biogénique pour 

analyser le contenu intracellulaire du phytoplancton et des hétérotrophes (Villacorte et al., 

2013 ; Kinsey et al., 2018). Ce genre d’expérimentations sur des cultures d’algues pourraient 
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être envisagées pour mieux connaitre les temps de rétention des composés intracellulaires et 

prévoir leur apparition extracellulaire dans la colonne d’eau. 

Un tel traitement à la soude pourrait aussi être appliqué à une matière plus terrigène 

comme celle présente dans la MTZ en amont de l’estuaire. Un bilan des formes dissoutes et 

particulaires en amont de l’estuaire de l’Aulne pourrait être réalisée pour se rendre compte de 

l’impact des processus de floculation sur les différentes fractions de taille de la MOD. 

 

Approfondir le lien entre MOD et microorganismes 

Comme cela a été démontré dans la thèse, les microorganismes sont responsables de 

la production d’une grande partie de composés aux tailles variées. Alors que l’activité 

phytoplanctonique peut être facilement observée via les concentrations en chlorophylle a, 

l’activité bactérienne nécessite des comptages. Le développement de nouveaux descripteurs 

chimiques permettant de suivre le développement des microorganismes seraient donc 

appréciables.  

De nouvelles données de génétique sur les communautés bactériennes de la Mer 

d’Iroise ont permis de mettre en évidence une succession annuelle des espèces hétérotrophes 

(Lemonnier, 2019). La comparaison entre l’évolution de la diversité génétique des bactéries 

et l’évolution des concentrations des différentes fractions de taille de la MOD au moment du 

bloom phytoplanctonique et de la biodégrédation de celui-ci par les bactéries pourrait 

permettre de mieux expliquer la variabilité chimique de la MOD et de découvrir des traceurs 

plus fins de mécanismes de production de MOD. L’idée étant de discriminer les communautés 

bactériennes spécialisées dans l’hydrolyse de la MOD de haut poids moléculaires (type BP) 

ou sur l’assimilation des composés de petits poids moléculaires (type LMWN).  

Ce genre d’étude pourrait être réalisé via des cultures en laboratoire avec des espèces 

isolées de leur milieu naturel ; ou bien être réalisée à plus grande échelle sur la base 

d’échantillonnage hebdomadaire, voire journalier au moment des pics d’activité biologique, à 

la station SOMLIT utilisée dans cette étude.  

 

Application de la méthode à d’autres environnements : eaux souterraines 

 

L’impact de la rivière est important dans l’estuaire. Or, jusqu’à 70% de l’eau de 

l’estuaire est apporté par la nappe phréatique en période de sécheresse (voir chapitre II). 

L’apport de MOD par les eaux souterraines a déjà été observées dans d’autres études (Huguet 
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et al., 2010). Des analyses succintes menées par SEC-mDEC sur des échantillons provenant 

d’une zone humide du Morbihan (Naizin – échantillons fournis par Géosciences Rennes) ont 

permis d’observer que les chromatogrammes ne présentent pas la même allure que ceux de la 

rivière ou du milieu côtier. En effet, la MOD est composée majoritairement de substances de 

petits poids moléculaires. L’utilisation de la SEC-mDEC aux milieux souterrains et au 

transfert sol-rivière permettrait d’apporter des informations importantes sur les apports de 

MOD surtout dans les périodes où les échanges sont les plus importants. Néanmoins, ce genre 

d’expérimentations à l’échelle de l’Aulne est problématique du fait de son ampleur et des 

forages nécessaires à l’échantillonnage de ces eaux. 
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