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Régulation des réactions d’oxydo-reduction d’espéces chimiques (arsenic et chrome) dans
les sediments fluviaux de la Marque. De I’expérimentation a la modélisation.

L’acquisition de connaissances sur le devenir des €¢léments traces sensibles aux variations redox
dans les sols et les sédiments est une composante clé pour améliorer la gestion du stockage des
déchets radioactifs par I’ Andra (Agence nationale pour la gestion des déchets radioactifs), ainsi que
celle des sédiments pollués dans la région Nord-Pas de Calais (NPdC). Pour contribuer a répondre
a cette problématique, des sédiments fluviaux ont été choisis comme proxy, notamment en raison
de I’existence de gradients redox importants. Des méthodes de spéciation ont été développées : (i)
techniques chromatographiques couplées a un ICP-MS (Inductively Coupled Plasma — Mass
Spectrometry) pour séparer et quantifier les espéces arséniées [As(lIl), As(V), DMMAV and
MMAAUV] et chromées [Cr(111) and Cr(V1)] ; et (i) déploiement combiné de sondes DGT (Diffusive
Gradient in Thin film) contenant des gels chélatants spécifiques a certaines espéeces arséniees
[As(IIT) et As total]. Ces méthodes ont ensuite été appliquées au cours d’un suivi saisonnier sur la
Marque, riviere péri-urbanisée, ou les sédiments sont faiblement contaminés en As et en Cr. Les
résultats obtenus montrent que le chrome est uniquement présent sous forme réduite Cr(l11), rendant
difficile I’évaluation des paramétres forgant les inter-conversions redox entre Cr(lll) et Cr(VI).
L’arsenic est présent uniquement sous formes inorganiques dans les eaux interstitielles : As(l11),
As(V) et especes thioarséniées (non caractérisées). L’évolution saisonniere de la spéciation en phase
aqueuse de I’arsenic dépend essentiellement de la production en S(-11) dissous par les bactéries
sulfato-réductrices. Ces avancées montrent 1’attention particuliere a porter sur le niveau de
production en S(-11) dissous dans les environnements de sub-surface puisque la réduction de
d’As(V) en As(III) accroit la mobilité et la toxicité de 1’arsenic.

Mots clés : arsenic, chrome, spéciation, sédiments fluviaux, diagenese précoce, potentiel redox,
calculs d’équilibre, HPIC-ICP-MS, DGT

Regulation of redox reactions of chemical species (arsenic and chromium) in sediment of
Marque river. From experimentation to modeling.

The French national radioactive waste management agency (Andra) and the Nord-Pas de Calais
(NPDC) Region aim to better understand the fate of the redox sensitive trace elements in soils and
river sediments to ameliorate the management of polluted sediments and of the storage of
radioactive wastes. To address this problematic, some river sediments were selected as proxies, as
strong redox gradients can be observed. Two methods have been developed to study the speciation
of As and Cr: (i) HPIC-ICP-MS (High Performance lonic Performance — Inductively Coupled
Plasma — Mass Spectrometry) coupling in order to separate and quantify As [As(lIl), As(V),
DMMAY and MMAAV] and Cr species [Cr(llIl) and Cr(VI)], and (ii) DGT probes (Diffusive
Gradient in Thin Film) containing specific chelating binding gels to quantify As species [As(I11)
and total As]. These methods have been implemented to monitor the low contaminated porewaters
of the Marque river during 9months. The results demonstrated that chromium is present only under
its reduced form Cr(Il), which makes difficult to assess the parameters that force redox inter-
conversions between Cr(111) and Cr(V1). Arsenic is present only under its inorganic forms: As(l11),
As(V), and thio-arsenical species. Seasonal changes of As speciation in the dissolved phase depends
mainly of S(-11) production by sulfate-reducing bacteria, which makes the amount of dissolved S(-
I1) an important parameter to follow through time since the As reduction increases its mobility and
toxicity.

Keywords : arsenic, chromium, redox speciation, river sediment, early diagenesis, redox
potential, equilibrium calculations, HPIC-ICP-MS, DGT
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Introduction générale

Les systéemes géochimiques dans les environnements de sub-surface sont souvent reconnus pour
leur complexité du fait des nombreux mécanismes a la fois physiques, chimiques voire
biologiques qui y régnent. Le plus important des mécanismes primaires est la minéralisation de
la matiere organique par ’activité bactérienne qui réduit successivement les oxydants suivants :
oxygene, nitrates, (hydr)-oxydes de manganese (11, 1V), (hydr)-oxydes de fer (111), et sulfates.
La minéralisation peut ensuite se poursuivre par des processus de fermentation. Les
transformations redox des éléments majeurs (i.e., C, Fe, Mn, N et S), catalysées par les micro-
organismes, engendrent de nombreuses perturbations entre les phases liquide et solide de
I’environnement de subsurface : dissolution partielle ou totale, recristallisation, précipitation,
etc. Ceci peut entrainer une redistribution des polluants inorganiques (sensibles ou non aux

variations redox) entre les différentes phases.

La loi de programme n°2006-739 du 28 juin 2006 relative a la gestion durable des matiéres et
des déchets radioactifs (PNGMDR) et ’article 7 du décret n°2008-357 du 16 avril 2008 confie
a I’Andra la recherche de solutions de stockage a faible profondeur des déchets dits FAVL
(Faible Activité et Vie Longue) (ASN, 2013). Ces solutions relativement pratiques a mettre en
ceuvre nécessitent néanmoins d’étre validées, notamment par rapport au devenir des toxiques
chimiques et/ou des radionucléides contenus dans les déchets. Comme le stockage est prévu
pour durer des centaines d’années, les fiits et alvéoles ne peuvent pas étre considérés comme
totalement isolés du milieu environnant et le devenir des polluants métalliques dans les sols

doit donc étre finement appréhendé.

C’est dans ce contexte que s’inscrit le projet REgulation des réactions d’Oxydo-réduction dans
les sols et les SEDiments (REOSED). Le travail de recherche initial avait pour objectif de
progresser sur la compréhension du comportement de 1’arsenic, du chrome et de I’'uranium sous
contrainte redox dans des sols d’intérét pour I’ Andra et des sédiments de riviére. Le choix initial
de la matrice sédiment était particulierement intéressant dans le sens ou les gradients redox sont
importants sur quelques centimétres et la quantité d’eau interstitielle présente permet de réaliser
des analyses en phase aqueuse sur de nombreuses especes. Deux aspects n’ont cependant pas
pu étre reellement abordés par manque de temps : (i) a partir de 1’étude bibliographique réalisée
sur I’'uranium et ’absence de sites contaminés en Nord-Pas de Calais vis-a-vis de cet élément,

il est apparu qu’U était complexe a étudier et devrait étre traiter dans une étude séparée ; et (ii)
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les nombreux développements analytiques couplées a I’approche naturaliste des transformation
redox dans les sédiments de la Margue ne nous ont pas permis de travailler sur des expériences
en colonne avec des sols d’intérét pour 1’Andra. Ici encore, cette thématique aurait nécessité

une étude a part entiére.

Cette these, financée par 1’Andra, la Région Nord-Pas de Calais et I’Université Lille 1 a été
rythmée par deux comités de pilotage en fin d’années 1 et 2 (accompagnés de rapports
d’avancement), ainsi que des notes de synthése au milieu de chaque année, le tout étant mis a
disposition de I’ Andra et de la Région NPDC. Le manuscrit de la these se présente comme une
synthése finale du projet REOSED. Il s’organise autour de quatre chapitres, avec des insertions

de publications en anglais, en prenant soin de garder une cohérence d’ensemble.

Le Chapitre 1 introduit la problématique du redox dans les sédiments, avec une attention
particuliére portée a la signification des mesures de potentiel redox sur électrode de platine. I
se poursuit par la présentation des principaux mécanismes qui gouvernent la diagenése précoce
dans les sédiments fluviaux, et leurs iimpacts sur la dynamique sédimentaire de I’arsenic et du
chrome. Ces deux éléments sont traités séparément au travers de deux reviews (I’'une publiée
en 2015 dans Science of Total Environment pour ’arsenic et la seconde prochainement
resoumise dans un autre journal pour le chrome). L’accent est mis sur trois types de réactions
chimiques : oxydo-réduction, précipitation / dissolution et adsorption / désorption. Le role de
la matiere organique et des réactions biologiques sur le devenir de I’arsenic et du chrome est

également abordé.

Le Chapitre 2 détaille ’approche expérimentale mise en ceuvre pour caractériser 1’évolution
verticale des parameétres physico-chimiques de la phase solide et liquide des sédiments de la
Marque dont le suivi naturaliste a eu lieu en 2014 avec quatre campagnes de prélévement. Ce
chapitre comportera un descriptif détaillé de la présentation du site, le préléevement de carottes
sédimentaires, le traitement des échantillons, ainsi que les outils analytiques et de modélisation
employés. L’¢tude de la composition chimique des sédiments, couplée aux outils de
modélisation, permettra d’appréhender 1’état d’avancement des processus diagénétiques et la

dynamique sédimentaire de nombreux éléments chimiques, en particulier ’arsenic et le chrome.
p

Le Chapitre 3 est dédié aux développements analytiques mis en ceuvre au cours de la these
pour aboutir a de nouveaux outils de spéciation de 1’arsenic et du chrome. Le développement
de méthodes chromatographiques pour séparer les espéces arséniées et chromées par le biais

d’un couplage entre un systéme de Chromatographie lonique Haute Performance (HPIC : High
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Performance lonic Chromatography) et un ICP-MS (Inductively Coupled Plasma - Mass
Spectrometry) est détaillé. Celui ayant trait a I’arsenic est particuliérement robuste et a fait
I’objet d’une publication dans Journal of Analytical Atomic Spectroscopy en 2015, présentée
en 1’état. Dans un second temps, les méthodes ont testées sur les eaux interstitielles une fois
extraites de sédiments fluviaux sous atmosphere inerte et filtrées. Enfin, la spéciation d’As est
¢valuée sans passer par 1’étape d’extraction des eaux interstitielles en employant la technique
de diffusion sur gel (DGT : Diffusive Gradient in Thin film), et est comparée aux résultats de
spéciation obtenus par couplage HPIC-ICP-MS dans des milieux simples. Ce travail conséquent
sur les DGT a également permis de le présenter sous forme d’un article dans le journal Talanta

en 2015.

Le Chapitre 4 a pour objet I’¢tude de la spéciation de I’arsenic et du chrome dans les sédiments
de la Marque sous contraintes redox imposées par les processus diagénétiques, et
I’identification des paramétres physico-chimiques affectant leur devenir. En particulier, 1’état
de contamination de la phase solide et la répartition d’As et de Cr dans les particules
sédimentaires ainsi que la caractérisation des signatures redox des eaux interstitielles seront
abordés. L’interprétation des résultats s’appuiera sur des calculs thermodynamiques réalisés
avec le logiciel Visual Minteq 3.0 pour mettre en évidence et/ou confirmer certaines
caractéristiques de notre systéme.
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Chapitre 1. Influence des conditions redox
sur les cycles sédimentaires de ’arsenic et

du chrome
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Chapitre 1. Influence des conditions redox sur les

cycles sedimentaires de 1’arsenic et du chrome

Introduction

Ce chapitre permet de définir les objectifs du projet REOSED portant sur 1’influence des
conditions redox sur la dynamique sédimentaire de 1’arsenic et du chrome dans les sédiments
fluviaux. La premiére partie présentera briévement les principales caractéristiques du
compartiment sédimentaire ainsi que les équilibres biogéochimiques liés aux processus
diagénétiques qui se déroulent dans les sédiments de surface. La seconde partie est consacrée a
la description du principe et de la signification des mesures de potentiel redox réalisées in situ
a I’aide d’une électrode de platine. Les troisieme et quatriéme parties regroupent les principaux
mécanismes diagénétiques affectant la dynamique sédimentaire de I’arsenic et du chrome en
mettant 1’accent sur trois types de réactions chimiques : oxydo-réduction, précipitation /
dissolution et adsorption / désorption. Ce travail bibliographique apporte une source exhaustive
d’informations pour mieux appréhender les changements de spéciation redox de ’arsenic et du

chrome dans les sédiments fluviaux.

1. Mécanismes généraux de la diagenése précoce et processus redox

La diagenése précoce constitue I’ensemble des processus biogéochimiques qui transforment
progressivement le sédiment sur de courtes échelles géologiques (quelques dizaine d’années),
processus qui précedent la formation des roches sédimentaires. Ces transformations résultent
principalement de la minéralisation bactérienne de la matiére organique sédimentaire (Berner,
1980). Des micro-organismes hétérotrophes (i.e., bactéries et champignons) minéralisent la
matiere organique sédimentaire par différents processus métaboliques dont les bilans peuvent
étre représentés par des réactions redox ou la matiére organique sert de réducteur (ou donneur
d’¢électrons). Ce processus oxydatif nécessite des transferts d’électron impliquant des oxydants
(ou accepteurs d’électrons) selon la séquence suivante (d’un point de vue énergétique) : O,
NOs", Mn(1V), Fe(l11), SO4> et in fine la matiére organique [(C'VH20)n] elle-méme (réaction de
fermentation) (Figure I-1). Cependant, dans les sédiments de surface, de larges zones de
recouvrements de réduction des différents oxydants sont fréquemment observées (Shaw et al.,
1990). Les zones de réduction des élements sensibles au redox sont intrinsequement liées a la

composition des sédiments (i.e., porosité, taux d’enfouissement, quantité de matiére organique
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biodégradable et d’oxydants biodisponibles) (Schulz and Zabel, 2006), mais également a
I’activité de la méiofaune (i.e., bioturbation, digestion de la matiére organique particulaire et
stimulation bactérienne) (Aller, 1994) ainsi qu’a la communauté bactérienne (i.e., conditions

optimales de vie différentes, souches bactériennes présentes) (Deming and Baross, 1993).

Ces différentes réactions diagénétiques engendrent de forts gradients redox dans la colonne
sédimentaire qui induisent des flux diffusifs d’espéces dissoutes formées ou consommeées et des
réactions secondaires influencant la mobilité des éléments chimiques (Figure 1-2) (Froelich et
al., 1979). Les éléments sensibles aux conditions redox sont évidemment fortement affectés.
Les espéces reductrices produites peuvent potentioellement se ré-oxyder lorsqu’elles diffusent
vers des zones plus oxydantes : par exemple I’ammonium libéré dans la phase aqueuse lors de
I’ammonification des nitrates (processus bactérien) peut diffuser vers la zone oxique ou il est
ré-oxyde ; la précipitation oxydative de Fe(ll) et Mn(l1) en hydroxydes de fer et de manganése
peut se produire en cas de diffusion de ces especes réduites vers la zone oxique ou de remise en

suspension des sédiments (Hyacinthe et al., 2001).

Les caractéristiques sédimentaires peuvent étre également modifiées par les réactions redox. La
production de diverses espéces dissoutes [H*, CVO3%, Fe(l1), Mn(11), PYO4*, S(-11), etc.] peut
faire varier les processus de sorption (Bradl, 2004), mais également les conditions de saturation
des eaux interstitielles vis-a-vis des phases minérales occasionnant la dissolution ou la
précipitation de certains minéraux carbonatés, hydroxylés, phosphatés et sulfurés (Figure 1-2)
(Billon et al., 2001; Billon et al., 2002; House, 2003). Ces minéraux néoformés peuvent évoluer
au cours du temps, passant de 1’état amorphe a 1’état cristallisé, modifiant leur réactivité
chimique a 1’égard des constituants présents dans les eaux interstiticlles (Anderson and

Benjamin, 1985; Kim and Moon, 1998; Smiciklas et al., 2005; Yang et al., 2007).

Les cycles biogéochimiques des éléments majeurs (i.e., C, Fe, Mn, N, O, P et S) sont donc
controlés en grande partie par des processus d’oxydo-réduction dans les milieux aquatiques. De
surcroft, les transformations redox des éléments majeurs vont impacter le devenir des éléments
traces métalliques/métalloides (ETM) sensibles ou non aux variations redox en modifiant
éventuellement leur degré d’oxydation, ainsi que leur réactivité chimique vis-a-vis des
constituants présents dans le milieu. Ces modifications de spéciation des ETM dans les
sédiments de surface ont également un impact sur les organismes car leur toxicité dépend
notamment de leur degré de complexation mais également de leur degré d’oxydation (Borch et
al., 2009).
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oY Séquence de réactions diagénétiques [Schulz et Zabel (2006)] Séquence de réactions diagénétiques [Jgrgensen (2006)]

Réduction des (hydr)-oxydes de manganese -3090 kJ mol! Dénitrification -453 kJ mol

s (CH,0)106(NH3)16(H3POy) + 236 MO, + 472 H* — 106 CO, + 236 M2+ + 8 N + HsPO, + 366 H,0 5(CH,0) + 4 NOg" — 2N, + 4 HCO5 + CO, + 3 H,0

2

5

3 Dénitrification -2750 kJ mol2 Réduction des (hydr)-oxydes de manganese -349 kJ mol

S

S (CH,0)106(NHs)16(H3POy) + 84.8 HNO3 — 106 CO, + 42.4 N + HsPO, + 148.4 H,0 5(CH,0) + 3 CO, + H,0 + 2 MnO, — 2 Mn?* + 4 HCOy
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= Réductiondes (hydr)-oxydes de fer -1410 kJ mol2 Réduction des (hydr)-oxydes de fer -114 kJ molt
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g (CH,0)106(NHs)16(H3POy) + 212 Fe, 03 + 848 H — 106 CO, + 424 Fe?* + 16 NH; + HyPO, + 530 H,0 (CH,0) + 7 CO, + 4 Fe(OH); — 4 Fe2*+ 8 HCO3 + 3 H,0

[]

o

Figure I-1 : Séquence des réactions diagénétiques oxydant la matiére organique particulaire avec les valeurs d’enthalpie libre standard de réaction correspondantes selon des

expressions de réactions simplifiées (Jargensen, 2006) et plus réalistes (Schulz and Zabel, 2006).
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5 Fe2* + NOy + 12 H,0 > 5 Fe''(OH)3 (s) + % N, + 9 H*
2 Fe?* + Mn'VO, (s) + 4 H,0 > 2 Fe'''(OH)3 (s) + M2+ + 2 H*
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Plus précisement, les ETM pouvant étre impactés par des réactions de réduction ou d’oxydation,
sont les suivants : As (Gorny et al., 2015), Cr (Richard and Bourg, 1991), Hg (Leopold et al.,
2010), Mo (Wang et al., 2011), Np (Nakata et al., 2002), Pu (Choppin et al., 1997), Se (Kumar
and Riyazuddin, 2011b), Sb (Ungureanu et al., 2015), Tc (Yang et al., 2012), Te (Harada and
Takahashi, 2008), V (Pyrzynska and Wierzbicki, 2004), W (Mohajerin et al., 2014) et U
(Wersin et al., 1994).

Les conditions redox dans les sédiments de surface sont couramment caractérisées par des
mesures de potentiel redox (En) en utilisant une électrode de platine combinée a une électrode
de référence. L’interprétation de ces mesures dans les carottes sédimentaires reste cependant
difficile (Meyer et al., 2014) et se limite généralement a définir que les conditions deviennent
plus réductrices avec la profondeur (Lesven et al., 2008; Lesven et al., 2010). En regard de la
problématique posée, il est trés vite apparu la nécessité de comprendre plus précisément ce que
la mesure du potentiel redox a 1’aide d’une électrode de platine signifiait. La section suivante
permet de discuter d’un point de vue théorique et pratique cette notion de potentiel mesuré a

courant nul.

2. Problématique des mesures de potentiel redox

2.1. Principe de mesure

Ce que I’on appelle le potentiel redox d’une solution (Eh) est en fait une différence de potentiel
a courant nul que I’on mesure a I’interface électrode-solution. La mesure se fait a I’aide d’un
potentiomeétre sur lequel sont branchées une électrode de mesure (tres souvent en platine) et une

électrode de référence dont le potentiel est constant (Egn 1-1) (Héduit, 1989).

AE = Eh — Eréf Eqn -1

D’un point de vue pratique, le potentiel de 1’¢électrode de référence est différent de zéro (Tableau
I-1) et il est donc nécessaire de ramener la valeur mesurée par rapport a I’Electrode Normale a
Hydrogene (ENH) dont la valeur du potentiel a été arbitrairement prise égale a
0,00 V a 25°C.
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Tableau I-1 . Exemples de valeurs de potentiels d’électrodes de référence a 25°C (Buhler and Galster, 1980).

Electrodes de référence Potentiels (mV vs ENH)
Hg/HgCl/KClsy 245

Ag/AgCII[KCII =1 M 236

Ag/AgCII[KCI1 =3 M 207
Ag/AGCI/KClsy 186

Le choix du platine comme électrode de travail provient du fait que ce métal présente un
potentiel standard suffisamment élevé dans les conditions environnementales pour étre
électrochimiquement inerte vis-a-vis du milieu étudié. Dans ces conditions, les électrons
échangés a la surface du platine (il y a toujours un courant résiduel qui traverse les électrodes
lorsque 1’on mesure une tension) proviennent des especes électro-actives en solution et la
tension prise a 1’¢électrode de mesure ne devrait donc pas étre induite par un équilibre mettant
en cause divers degrés redox de Pt (I1 ou IV). Cette premiére hypothése est cependant a nuancer

pour les mesures du potentiel redox dans les boues activées comme nous le verrons ci-apres.

Considérons un systéme redox simple (ou 1’oxydant et le réducteur sont dissous) dans le cas
d’une réaction rapide pouvant se produire au niveau de I’interface solution/électrode de mesure.
Si I’on trace une courbe intensité-potentiel (avec un systeme a trois électrodes pour ne pas faire
passer de courant dans 1I’électrode de référence) avec une électrode de platine en régime de
convection stationnaire, on obtient une courbe qui comporte plusieurs domaines [Figure 1-3
(@)] : deux murs de réduction et d’oxydation de la solution et entre les deux, un domaine
d’¢lectro-activité dans lequel apparait une vague de réduction de 1’oxydant (courant négatif) et
une vague d’oxydation du réducteur (courant positif). Ces vagues se terminent par des plateaux
de diffusion car en régime stationnaire, I’apport des espéces ¢électro-actives est contraint par le
gradient de concentration a I’¢lectrode, fonction notamment de la concentration en sels dissous

et de I’agitation de la solution [Figure I-3 (a)].
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Dans ce cas précis, lorsque que i = 0, c’est-a-dire quand les réactions d’oxydation et de
réduction se compensent, la valeur du potentiel (Ept) mesurée suit la relation de Nernst (Eqn I-
2). Pour un systéeme redox de type Ox + ne” < Red (en solution) :

Ep, = E°+ 23RT x lo (0}
Pt nF g{Red}

Eqn I-2

ou E° est le potentiel standard du systéme oxydant/réducteur, R la constante des gaz parfaits
(8,314 J Kt mol™), T la température (K), n le nombre d’électron mis en jeu au cours de la
réaction redox, F la constante de Faraday (96485 C mol™) et {X} I’activité des espéces électro-

actives.

Considérons maintenant le méme systéeme mais cette fois-ci avec une cinétique de transfert de
charge lente. La courbe intensité-potentiel a globalement la méme forme mais les vagues de
réduction et d’oxydation sont maintenant séparées, de sorte que pour i = 0, la valeur de E n’est
plus clairement définie [Figure I-3 (b)] et pourra prendre des valeurs plus aléatoires, fonction
notamment des impuretés présentes dans la solution. Dans ce cas, Ept ne sera plus égal au

potentiel prédit par la relation de Nernst (Eh).

Si le systeme est extrémement lent (fonction de la cinétique réactionnelle des demi-couples

redox), deux cas peuvent se produire :

- 1’une des deux vagues se retrouve derriere le mur d’oxydation ou de réduction du solvant
(eau dans les systemes qui nous intéressent). Le potentiel a courant nul mesuré (Ept) est
ce que I’on appelle un potentiel mixte car il mettra en jeu deux couples distincts : sur
I’exemple mentionné Figure 1-3 (c), le réducteur est H,O et CrO4> est I’oxydant. Le
potentiel Ept ne correspond alors plus au potentiel de Nernst (Eh) ;

- les deux vagues se retrouvent derriere les murs du solvant et dans ce cas, le couple redox

est dit électro-inactif (exemple, voir section 2.2).

On se rend compte au travers de ces divers cas que la valeur de Ept ne représente pas forcément
le potentiel redox prédit par la relation de Nernst, potentiel qui est utilisé dans les modéles de
calculs d’équilibres thermodynamiques. Le probléme se complexifie encore davantage si I’on
s’intéresse maintenant a la cinétique des réactions non pas électrochimiques au niveau de

I’interface électrode/solution mais a la cinétique des réactions redox dans 1’environnement.
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- Cr3t

Intensité Intensité
A H,O0 = 0, A
Fe3* = Fe?*
Eeq
{— » Potentiel
Fe2+ & Fe3*
’
| H* < H,

(b) Systéeme lent

> Potentiel

(c) Systéeme mixte

Figure 1-3 : Courbes intensité-potentiel représentant différents types systémes au niveau de l’interface solution/électrode de mesure. Abréviations : @ mur d’oxydation

(oxydation de I'eau et éventuellement passivation du Pt par un de ces oxydes) ; (2) mur de réduction (réduction du proton) ; (3) vague de réduction ; (4) vague d’oxydation ;

@ courbe globale résultant des vagues de réduction et d’oxydation des couples électro-actifs ; Eeq: potentiel d’équilibre ; Emixte : potentiel mixte issu d’espéces électro-actives

de couples redox différents.
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Prenons pour exemple les ions Mn?*. En milieu oxydant et vers pH 7, ces ions sont métastables
en solution (pas d’oxydation) pendant plusieurs jours (Wadhawan et al., 2015) de sorte que 1’on
verra clairement une vague de réduction de Mn?* en Mn° si les concentrations en solution sont
suffisantes. En revanche, si 1’on s’intéresse aux calculs thermodynamiques, Mn?* en présence
d’oxygene n’est pas présente de sorte que le potentiel calculé ne correspondra probablement

pas au potentiel mesure.

A cela s’ajoute notamment : (i) les problémes de concentrations en solution. Il est probable que
pour des concentrations inférieurs a 10 mol L, I’¢lectrode de platine ne réponde plus aux
couples en présence ; et (ii) la nature de la surface du platine qui joue un réle dans la réversibilité
des réactions et dont les propriétés peuvent changer en cas d’adsorption de mati¢re organique

ou de formation de précipités.

2.2. Mesure du potentiel redox dans un systéeme anthropisé

Un travail de synthese a été réalisé par Héduit (1989) sur la mesure du potentiel redox en
épuration biologique. Plusieurs points importants, pouvant s’appliquer a la matrice

sédimentaire, ont été mis en évidence concernant la réponse de 1’¢électrode platine.

Les systemes redox les plus aptes a contréler le potentiel de I’électrode de platine dans les boues
activées sont NO,/NH4* et H*/Hz en milieu anaérobie, ainsi qu’O2/H20 et Pt'(OH)2/Pt° en
milieu aérobie. Le couple redox NO3/NO2 n’a pas d’effet sur le potentiel d’¢électrode de platine
lorsque le rapport massique NO3/NO2" dépasse 10. Cette liste n’est évidemment pas exhaustive.
Les valeurs du coefficient pré-logarithmique de la relation de Nernst (Eqgn 1-2) et du potentiel
standard déduits des données expérimentales sont généralement significativement différentes
de celles issues des données thermodynamiques. Un potentiel d’¢électrode de platine dans les
boues activées doit étre probablement un potentiel mixte donnant une indication globale de
I’état redox de la culture biologique. Une mesure instantanée du potentiel stabilisé¢ a une

électrode de platine polie dans les boues activées apporte une information qui a valeur de test :

- Si En > + 500 mV/ENH, la station d’épuration est trés sous-chargée et
probablement suraérée.
- Si En> + 400 mV/ENH, la nitrification est poussée.

- Si En< + 250 mV/ENH, la nitrification est probablement limitée.

Les écarts de tension observés d’un systéme d’¢lectrodes a I’autre sont essentiellement liés aux
différences d’état de surface du platine. Ces €carts peuvent parfois €tre accrus par le colmatage

de la jonction électrolytique ou une mauvaise mise a la terre des potentiométres. Améliorer le
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temps de réponse et la reproductibilité des mesures de potentiel peut s’ effectuer par un polissage
du platine, bien que ce traitement mécanique octroie initialement au métal de moins bonnes
caractéristiques (i.e., bilan de charge et facteur de rugosité plus élevés). En revanche, un
traitement thermique du platine n’est pas conseillé. La procédure est inadaptée pour les
électrodes disponibles commercialement car cela occasionnerait la destruction du support du
platine (plastique ou verre) lors du chauffage. De plus, suite a ce traitement, de lentes dérives
sont observées sur les voltampérogrammes lors de la réalisation de cycles de travail de

I’électrode de platine en voltampérométrie cyclique (Héduit, 1989).

La sulfuration du platine et/ou ’adsorption des sulfures sur le platine peut entrainer une chute
de potentiel de plusieurs centaines de millivolts. La contamination d’une €lectrode polie n’est
pas rapide si le potentiel reste supérieur a + 100 mVV/ENH. En revanche, si les conditions redox
sont tres réductrices (- 200 mV/ENH), la contamination devient trés importante. L’abrasion de
la couche de sulfures par polissage est plus efficace par rapport a un bain oxydant (HNO3 conc.).
Sa fréquence d’application dépend des valeurs de potentiels mesurés : s’ils restent supérieurs a
+ 150 mV/ENH, le rythme d’un polissage par semaine peut étre préconisé entrecoupé de un ou
deux ringages journaliers a 1’eau sous pression pour débarrasser le platine des matiéres en
suspension adsorbées qui peuvent s’y fixer. Un balayage aller-retour de potentiel dans les boues
activées peut aider a éliminer les composés réducteurs adsorbés a la surface de 1’électrode sans
avoir de conséquences négatives au niveau de 1’électrode. Le traitement électrochimique est

plus facilement automatisable qu’un polissage mécanique.

1.1. Mesure du potentiel redox en milieu naturel

De nombreuses espéces chimiques subissent des transformations redox dont le moteur principal
est I’activité biologique, en particulier bactérienne. De ce fait, dans les milieux aquatiques
(incluant les eaux surnageantes et le compartiment sédimentaire), de nombreux couples redox
pourraient imposer le potentiel redox a 1’électrode platine : O2/H20 ; O2/H202; 02/02™ ; O2”
IH202; H202/0H"; NO3z/NHs"; NOz/N2; NO2/NHs"; Na/NHs*; MnVO/Mn?*;
Mn"OOH/Mn?* ; Mn'",03/Mn?* ; Fe¥*/Fe?* ; Fe'll(OH)s/Fe?* ; Fe"OOH/Fe?* ; Fe'!'',0s/Fe?* ;
SO42/HS ; S04%/S%; SO4#/SOs%* ; SUYHS ; S03%/S;03% et CO2/CHs. Dans la pratique,

plusieurs problémes déja évoqués précédemment se posent :

- Certaines espéces sont électro-inactives, conduisant a mesurer des potentiels

mixtes.

- Les systéemes sont souvent dans un état de non-équilibre avec des cinétiques

lentes. Par exemple, les bactéries sulfato-réductrices sont capables de réduire les
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sulfates en sulfures (réaction impossible avec les réducteurs classiqguement présents
dans les sédiments), et I’on se retrouve alors avec un couple SO42/HS™ hors équilibre
thermodynamique. De plus, I’¢électrode de platine ne peut pas réduire les sulfates en
sulfures et la mesure ne pourra donc jamais répondre a la relation de Nernst.

- Le transfert de charge a I’interface solution/électrode de platine n’est pas
représentatif d’un couple redox si les concentrations en espéces €lectro-actives ne sont
pas suffisantes. D’apres la littérature, et bien que les conclusions ne soient pas
unanimes sur le sujet, plusieurs couples redox pourraient controler le potentiel redox

alors que d’autres seraient systématiquement électro-inactifs.

Par exemple, Meyer et al. (2014) ont déployé une station de monitoring dans la mer Baltique
avec laquelle un suivi de 1’évolution de nombreux paramétres physico-chimiques, en plus de
prélevements ponctuels, a été réalisé : salinité, température, potentiel redox, [O2], [H202],
[NOs7, [NO21, [NH4*], [Mn?*], [Mn]part., [Fe3*], [Fe?*], [Felpart., [S(-1D]wot, [HS]. Les potentiels
théoriques de 1’¢électrode de platine ont été calculés pour chacun des couples redox susceptibles
d’étre présents dans le milieu, puis les valeurs théoriques ont été comparées aux valeurs de
potentiel redox mesurées in situ (variant entre 0 et 160 mV/ENH). Il en résulte que les systemes
redox les plus aptes a imposer un potentiel a 1’¢électrode de platine dans les eaux marines sont
02" /H20, en milieu oxique, 02/O2™ en milieu hypoxique a anoxique, et Fe"OOH/Fe?* et
Fe'l';O0s/Fe?* en milieu suboxique & anoxique. Ces résultats laissent supposer que seules les
réactions mettant en jeu uniquement un électron peuvent étre détectées par 1’électrode de
platine. Les différentes especes azotées, manganiferes et soufrées sont considérées comme
électro-inactives dans cette étude. Bien que de nombreux couples redox soient électro-inactifs,
il reste difficile d’attribuer une correspondance directe entre la valeur de potentiel redox
mesurée et celle obtenue par un calcul thermodynamique d’un couple redox. Les valeurs de
potentiel redox mesurées doivent probablement représenter un potentiel mixte et non une bonne

vision des systeémes redox dans les milieux aquatiques.

Des biais analytiques sur les mesures de potentiel redox peuvent également étre observés
lorsque : (i) des composés dissous (H2S, molécules organiques...) présents dans la matrice
sédimentaire s’adsorbent sur 1’électrode de platine ; (ii) I’¢électrode de platine apporte des
espéces déja adsorbées (par exemple lors de I’introduction dans un milieu anoxique d’une
électrode de Pt ou O est adsorbé) ; et/ou (iii) des précipités [génération d’(hydr)-oxydes en
présence d’Oz] recouvrent partiellement la surface de [’¢lectrode. Ces phénomenes,

difficilement quantifiables, induisent des déplacements du potentiel redox en diminuant ou
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augmentant les transferts de charge a I’interface solution/électrode. (Peiffer et al., 1992;

Vershinin and Rozanov, 1983).

En définitive, dans les sédiments de surface ou regne fréquemment un déséquilibre redox,
intégrer les valeurs de potentiel redox dans un modele thermodynamique (incluant ou non les
cinétiques de réaction) parait difficile pour définir la spéciation réelle des différents constituants
redox existant dans les phases dissoute et particulaire. Pour les éléments sensibles au redox, il
apparait plus pertinent de determiner expérimentalement leur spéciation pour avoir une image
plus représentative des réactions diagénetiques et d’oxydo-réduction (Stefansson et al., 2005).
Cependant, a ce jour, les mesures de spéciation redox sont rares dans les études naturalistes car
leurs mises en ceuvre sont colteuses et souvent complexes. Ces mesures de spéciation sont
pleinement intégrées dans notre travail de recherche et constituent une étape necessaire pour
I’amélioration de la compréhension du comportement lors de la dynamique sédimentaire des
¢léments traces sensibles aux conditions redox a I’aide des modeles géochimiques, notamment

I’arsenic et le chrome.

Les troisieme et derniére parties de ce chapitre consistent a présenter les comportements
géochimiques de I’arsenic et du chrome dans les sédiments de surface. Elles sont abordées en
anglais sous forme de reviews, dont celle sur I’arsenic a été publiée récemment (Gorny et al.,

2015) alors que I’autre sur le chrome sera prochainement soumise.

3. Devenir de ’arsenic dans les sédiments fluviaux sous contraintes redox

Le devenir de I’arsenic — un métalloide sensible aux changements redox — dans les sédiments
de surface est étroitement lié aux processus de la diagenése précoce. Cette partie présente les
principaux mécanismes redox et les produits finaux d’As qui ont été mis en évidence dans le
cadre de diverses études. L’oxydation de la matiére organique et la réduction concomitante
d’oxydants par D’activité bactérienne peut induire des transformations redox des espéces
arséniées. L’évolution de la réactivité sédimentaire peut occasionner des reactions abiotiques
secondaires e.g. complexation / décomplexation, sorption et précipitation / dissolution, mais
également des réactions biotiques menant a la détoxification de certaines espéces arséniées par
des organismes bactériens. Globalement, les réactions redox abiotiques qui gouvernent la
spéciation d’As sont les (hydr)-oxydes de manganése et les especes soufrées réduites génerées
au cours de la sulfato-réduction. Des réactions biotiques peuvent également étre a 1’origine
d’interconversion redox entre As(III) et As(V), tout comme de la production d’espéces

arséniées méthylées. Dans les sédiments de surface, les processus de sorption contrdlent le
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devenir des formes inorganiques d’As(V), au travers de la formation de complexes de sphéres
internes avec les (hydr)-oxydes de fer, qui peuvent étre réduits dans les sédiments anoxiques
par P’activité bactérienne. Les especes arséniées peuvent également étre liées a la matiére
organique, soit directement aux groupes fonctionnels ou indirectement via un complexe
métallique. Finalement, méme si le r6le des espéces soufrées réduites dans le cycle de 1’arsenic
au sein des sédiments a été mis en evidence, certaines de ces transformations restent

hypothétiques et nécessitent de futures investigations.

Science of the Total Environment 505 (2015) 423-434

Contents lists available at ScienceDirect

Science of the Total Environment

journal homepage: www.elsevier.com/locate/scitotenv

Review
Arsenic behavior in river sediments under redox gradient: A review @Cmsmk

Josselin Gorny 2, Gabriel Billon **, Ludovic Lesven ?, David Dumoulin ?, Benoit Madé P, Catherine Noiriel ©

* Laboratory Geosystémes, UMR 8217 CNRS — University Lille 1. Villeneuve d'Ascq. France
® French National Radioactive Waste Mmagement Agency (Andra), Research and Development Division (DRD), Chétenay-Malabry, France
* Géosciences Environnement Toulouse, Observatoire Midi Pyrénées, Université de Toulouse, CNRS, IRD, Toulouse, France

3.1. Preamble

The behaviour of arsenic in aquatic systems has been the subject of intense researches due to
its potential toxicity towards organisms and human life (see for instance, the particularly
alarming situation in Bangladesh in relationship with the contamination of drinking water
(Argos et al., 2010; Berg et al., 2001)). Unraveling the complexity and dynamic of As
speciation in both oxic and anoxic environments has prompted a considerable research effort.
Naturally present in the earth’s crust (ranking as the 20" most abundant element) (Dowdle et
al., 1996), arsenic is generally more concentrated in groundwaters, and important efforts have
been made to limit the concentration of As in drinking water especially from wells (the
recommended limit of arsenic in drinking-water by the World Health Organization is currently
10 pug L (Burgess et al., 2010)). The concentration of As has increased in numerous continental
water systems due to anthropogenic activities linked to painting, mining, copper smelting,
production of glass and electronic wastes, waste disposal, use of certain pesticides and
herbicides (and wood preservative), animal feeding, or burning of fossil fuel (Drahota et al.,
2009; Santelli et al., 2001).
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Extended research on the behaviour of As in freshwater systems has been carried out with a
focus on evaluating the sources of contamination (Razo et al., 2004; Tessier et al., 2011)
baseline concentration determination (Chen and Kandasamy, 2008; Chen et al., 2001), chemical
speciation of As both in water and organisms (Cullen, 2014; Raber et al., 2012; Slejkovec et
al., 2004), seasonal effects on As behavior(Fattorini et al., 2008; Howard et al., 1995), and the
impact of eutrophication processes on the mobility of As (Azizur Rahman and Hasegawa,
2012). However, less attention has been paid to the fate of As in the surface sediments of
freshwater ecosystems, especially regarding its speciation. Indeed, due to the difficulty of
handling anoxic sediments and of determining As species in pore waters, most studies are
focused on the determination of the total As concentration (Alves et al., 2011; O'Day et al.,
2004) associated with a modelling approach that mainly includes thermodynamic equilibrium
calculations and reactive transport modelling (Dang et al., 2014; Smith and Jaffé, 1998; Sracek
et al., 2004). Below the water-sediment interface, reduction of iron (hydr)-oxides, oxidation of
organic matter and bacterial activity generally result in an increase of As concentration in pore
waters (Sullivan and Aller, 1996; Widerlund and Ingri, 1995). Since it is well known that
sediments act as an efficient trap for particulate pollutants, early diagenetic processes may
liberate dissolved species that can diffuse back to the overlying waters (Belzile and Tessier,
1990). Because of the complexity of the water-sediment composition, its heterogeneity and the
poor spatial and temporal resolution of the dissolved As profiles that could be experimentally
obtained, quantification of these fluxes still remain uncertain even if sediments act as a source

of dissolved As for the overlying waters in some systems (Chaillou et al., 2003).

As the cycling of As in surface sediments is still not fully understood, several studies have
focused on single reactions with the aim of providing further information on the reaction
mechanisms, as well as thermodynamic and kinetic data. Reactions of interest include abiotic
mechanisms such as sorption (e.g. arsenic adsorption on ferrinydrite (Raven et al., 1998) or iron
sulfides (Bostick and Fendorf, 2003)), oxidation-reduction processes (e.g. redox transformation
of As by Fe(ll)-activated goethite (Wilkin et al., 2003)) or complexation (e.g. the evidence of
new As species in complexes between As(V) and polysulfides (Couture and Van Cappellen,
2011)). Reactions driven by bacterial communities were also considered (e.g. oxidation of
As(111) (Silver and Phung, 2005)or formation of methylated species (Bentley and Chasteen,
2002)).

The main purpose of this paper is to review the geochemical and biological transformations of
arsenic that might occur in surface sediments, both in the liquid and solid phase. A particular
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focus will be the redox abiotic and biotic transformations of arsenic, the sorption processes of
As species, as well as the role played by organic matter on the mobility of As in sediments. The
main reactions of precipitation/dissolution of As species will be addressed. Some general
pathways will be summarized, such as affinity of As(V) towards iron (hydr)-oxides, bacterial
methylation of As(I11) and As(V) and precipitation of As with reduced sulfides species. Finally,
we will discuss the stability of other As species that have only been evidenced from model
solutions or thermodynamic equilibrium calculations, with an emphasis on the stability of

As(V) in sulfidic environments.

3.2. General points on As speciation in solution

In solution, inorganic arsenical species at oxidation states + 1l and + V form oxo-anions that
can be more or less protonated. The successive pKa values of arsenate species [As(V);
HxAs™V 043 with x = 0 to 3] are 11.53, 6.97 and 2.20 whereas the pKa values of arsenite
[As(111); HxAs*™V 033 with x = 0 to 3] are successively 13.40, 12.13 and 9.22 (Prohaska and
Stingeder, 2005). For pH values commonly found in the sediments ranging between 5 and 9
(Boyd, 1995; Mudroch et al., 1998), H2As*VO4, HAs*V04? and H3As™V O3 represent the main
free inorganic As species (Table I-2). In acid mine drainage (AMD), pH values can drop down
to 2 or less and the inorganic As(l11) and As(V) species are fully protonated. Although the
behaviour of As in these very peculiar systems will not be detailed in this review, some articles
and reviews focus specifically on arsenic in AMD (Cheng et al., 2009; Johnson and Hallberg,
2005).As(lll) can also form carbonate complexes As*'"(CO3)%, As*"(COsz)* and
As'(CO3)(OH), in anaerobic environments(Han et al., 2007a). However, these species are
thermodynamically unstable, so that even at slightly basic pH and with [HCO37] closed to 200
mg L, As-carbonate complexes only represent a few percent of the total arsenic (Kim et al.,
2000; Neuberger and Helz, 2005; Nickson et al., 2000).

3.3. Redox reactions

Arsenic behavior in surface sediments is partly controlled by redox reactions. In aquatic
systems, including the overlying water and sedimentary compartment, the main As oxidation
states in the liquid and solid phases are V, Ill, and to a lesser extent Il and —I. The main redox
couples possibly involved in the redox speciation of As are: O2/H20, Mn(IV)/Mn(I1), NOs/Nz,
NO3/NO2 Fe(I1)/Fe(l1), SO42/HS™ and CO2/CH.. In Figure 1-4, a redox potential scale shows
at pH 7 what are the main theoretical oxidants of As(l11) [O2, MnO2 and NOsz7] and the main
theoretical reducers of As(V) [HS", CHa, Fe?*].
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Table I-2: Summary of the total As concentration and speciation in water column and surface sediments.

As speciation

Matrix Particulate phase Surface waters/Porewaters
. [As]in Rangeof Rangeof Range of References
Total [As] [As] in . . .
) As  exchangeable porewaters surface dlssol\:ed d|sso|v+ed dlsso_lved Species
Lake River Sea Range water Fe? Mn? sulfides p Where ? And why ?
of pH ) detected
“glg pgg? pgL? pgL*  mgL? mg L* mg L
(Smith and
X < 1400 <220 Jaffé, 1998)
<4(01M
NaOH) (Dang et
X 8.2 <50 <1201 M <45 < 13500 <7920 al,, 2014)
HCI)
(Sullivan
X X <12 <225 <38 and Aller,
1996)
(Widerlund
X <12 <100 <30 <20 and Ingri,
1995)
(Belzile
X 4-84 <14 <45 <45 and Tessier,
1990)
As(l11), As(Il1) is predominant below (Chaillou et
<150 <6 <4 As(V) the water/sediment interface. al., 2003)
As(l11), Shift in As speciation from
, 98 <12 <100 As(V), thio-  As(V) to As(Ill) with the (Hollibaugh
’ 10° arsenic decrease of dissolved oxygen et al., 2005)
components  contents.
As(I11),
As(V),
, <10 DMAA"' Organic As species can be the  (Sohrin et
DMAAY, main species in oxic zones al., 1997)
MMAA,
MMAAY
Phytoplancton produces
methylated As species in
surface  waters.  Seasonnal
As(111), variation between inorganic and
<4510° As(V), organic As species is observed
DMAA!"in the exchangeable fraction of (Hasegawa,
X m <10 <8500 DMAAY,  surface sediment (0-2 cm) 1996)
CH3COONa) | . . o
MMAA'",  Organic As species are linked
MMAAY  to the degradation of organic
matter, the reductive dissolution
of (oxo)-hydroxides and/or
bacterial methylation.
As(lll, Methylateq species are more (Anderson
present in  summer than
X <3 <5107 <2 AS(V), inorganic species due to the and
MMAAY, . X Bruland,
DMAAY mtgn_swe phytoplancton 1991)
activity.
':Ss((l\lll)) ' ) ) (Reimer
. <35 <30 MMAAY, Inorganic As species are more and
v abundant than organic As ones.  Thompson,
DMAAY, 1988)
TMAO
« <3 As(l11), As(I11) becomes the main (Cutter,
As(V) species under anoxic conditions 1992)
As(ll) Inorganic As(I11) is more (Aggett and
X <710° <45 <50 <20 As(V)Y abundant than inorganic As (V)  Kriegman,
under anoxic conditions. 1988)
As(I11), The abundance of As species
<250 (1M <1500 As(V), decreases with the depth in the (Riedel et
HCI) MMAAY, following order: As(l11) > al., 1987)
DMAAY As(V) > organic As species.
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In the following sections, identification of chemical oxidants and reducers able to change the
redox speciation of As in surface sediments will be presented. In addition, several of these redox
transformations are partly controlled by bacterial activity. For instance, the inter-conversion
between As(I11) and As(V) or the formation of organic As(V) and As(I11) species. These aspects

will also be addressed.

Eh (V) pe
pH=7

15 + g 0, (g)
0.75 - oxic | - MO g NO3’
N, (g)

10 MnO, (s)
0.50 — Mn2+ < NO;”

1 —_

cuboxi NO,"
025 - 5 1 Suboxic
HZASO4-
o 4+ o 4+ > HAsO, < Fe(OH)3 (am) (s)

Anoxic 504° e

-0.25 + HS C0: (e)
ST R < 1Y R (-Fe00m (5
FeZ*

-0.50 —+

Figure 1-4: Redox scale of environmentally relevant redox couples. The Eh and pe values (with E, = 0.059 pe)
were calculated at pH 7 with concentrations of all dissolved constituents equal to 1 M except for Fe2* (107> M),
and COz°~ (3 1072 M). Adapted from (Borch et al., 2009).

3.3.1. Oxidation of As(111)

According to the literature, only manganese (hydr)-oxides and the bacterial activity are able to
oxidize quantitatively As(l11) in the range of pH generally encountered in aquatic environments
(i.e. pH 5-9, order of magnitude) (Anderson et al., 1992; Lafferty et al., 2010a).

A. Oxygen

Although thermodynamic data predicts that dissolved oxygen can quantitatively oxidize As(I11)
(Figure 1-4), the reaction kinetic is particularly slow with half-times ranging from several
months to a year (Smedley and Kinniburgh, 2002). The oxidative dissolution of As;S3
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(orpiment) is also known to occur in the presence of dissolved oxygen, thus releasing As(111) in
solution accompanied by the oxidation of S(-11) into SO4> (Eqn 1-3). However, the subsequent
oxidation of As(l11) to As(V) did not occur totally with a production of As(V) lower than 40 %
(Eqgn 1-4) (Lengke and Tempel, 2002).

As*;S3 + 6 02 +6 H20 > 2 HsAs™"'O3 +3 SO4* + 6 HY Eqn 1-3
AsS3 +7 0z + 6 H20 © 2 HoAs*™YVOs +3 SO44+ 8 HY Eqn 1-4

B. Iron (hydr)-oxides

Oscarson et al. (1981) have shown that no significant redox reaction occurs between amorphous
iron (hydr)-oxides and As(l1l) after 72 h of mixing at pH 7 in the absence of oxygen. More
recently, similar results have been obtained with green rust, goethite, magnetite or ferrihydrite
on time scale of 24 h at pH 7 (Amstaetter et al., 2010; Johnston and Singer, 2007; Ona-Nguema
etal., 2010) (without O2). However, the fast oxidation of As(l111) mediated by the photochemical
reduction of dissolved Fe(l1l) have been pointed out in several studies (Bednar et al., 2004;
Bednar et al., 2002; Kumar and Riyazuddin, 2010) following the process represented in Eqn I-
5 (McCleskey et al., 2004):

2 Fe®* + H3As™"'03 + H,0 + hv> 2 Fe?* + HAs™VO, + 3 HY Eqn I-5

Wang et al. (2013) performed several laboratory experiments with the aim of determining the
main parameters (such as pH, concentration of humic acids (HA) and nitrogen) that can affect
the photo-oxidation of As(I11) to As(V) on natural goethite in suspended solution. They showed
that for a reaction time of 6 h, pH values ranging between 3 and 6, and with an initial
concentration of As(lI1) and goethite fixed at 100 pug L™ and 100 mg L, respectively, the
efficiency of the photochemical oxidation decreased gradually as pH increased, from 80 % at
pH 3 to 23 % at pH 6. These results indicated that photo-oxidation of As(I11) induced by goethite
could contribute significantly to As(l11) transformation in environmental systems, especially in
acidic surface waters. The results are particularly pertinent for acid-mine drainage (AMD),
where pH generally ranges between 2 and 4 (Bigham et al., 1996). However, the presence of
HA in solution resulted in a significant decrease of As(lll) photo-oxidation due to the
competition between HA and As(l11) for active species such as hydroxyl radicals, the affinity
of which to HA is high. For example, with 5 mg L™ of HA at pH 3, As(l1I) photo-oxidation
efficiency decreased by 50% (Lafferty et al., 2011). Moreover, the oxidation of As(l1l) can
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occur without dissolved oxygen, even if the efficiency of the process is slightly reduced. Several
factors explain this reduction, as the absence of some radical species (e.g.*O2", HO>*) generated
by O.. In addition, reaction intermediates can react directly with O, during the oxidation of
As(I11) into As(V) (Buxton et al., 1988). The complexation reactions between Fe(l11) and some
ligands can also affect the photochemical oxidation of As(I1). For example, Emett and Khoe
(Emett and Khoe, 2001) have established that Fe(I11)OH?* in acidic solution was not the only
species that could generate radical species capable of transforming As(lll) to As(V). In a
solution containing CI-, the Fe(l11)CI** complex is also a source of free-radical chlorine able to
catalyze photo-oxidation of As(lI1).

Furthermore, Ona-Nguema et al. (2010) have demonstrated that the oxidation of As(lll) to
As(V) by magnetite or ferrihydrite in the presence of dissolved Fe(ll) can occur at neutral pH
under oxic conditions. This oxidation can be interpreted as the result of a Fenton-type reaction
involving Fe(ll) oxidation by molecular oxygen leading to the formation of hydroxyl radicals
or other highly oxidant species (e.9.°O2" H202). The latter are then able to oxidize As(lIl) into
As(V) which can in turn adsorb onto iron (hydr)-oxides produced during the oxidation reaction.
In aquatic environments, the oxidation of Fe(ll) and As(I11) can take place simultaneously, as
for instance, during sediment particles resuspension in the water column (Bostick et al., 2005).
This study points out that the preservation of natural samples can be complicated for speciation
analysis (see later). Amstaetter et al. (2010) reported oxidation of As(I11) to As(V) under anoxic
conditions in the simultaneous presence of goethite and Fe(ll) at neutral pH. In this case,
reactive Fe(ll1)* species are suggested to be formed after the sorption of dissolved Fe(ll) on
Fe(lll) phases, and this intermediate then transforms into goethite (crystallization). During
crystallization process, it is supposed that As(IIl) forms a ternary complex [=Fe(Il1)-Fe(I11)*-
As(111)] before its oxidation (Amstaetter et al., 2010).

C. Manganese (hydr)-oxides

As presented in Eqn 1-6, the oxidation of As(l11) to As(V) by manganese (hydr)-oxides occurs
in three main steps (Lafferty et al., 2010a): (i) formation of an inner-sphere complex between
As(111) and a surface site of Mn(IV) (hydr)-oxides; (ii) oxidation of As(l11) to As(V) combined
with generation of Mn?*; and (iii) successive desorption of As(V) and Mn?*. The kinetic rate of
the reaction is initially fast, but slows down significantly due to passivation of the manganese-
(hydr)-oxides surface (see next paragraph). Scott and Morgan (1995) showed that for pH

ranging from 4 to 8, with an initial concentration of As(l11) and with manganese (hydr)-oxides
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fixed respectively at 100 pmol L™ and 0.25 g L, the half-concentration of As(I11) is oxidized
within 10 min whereas the remaining part disappears after 80 min.

MnO; (s) + HzAsOs + H*> Mn?* + HAsO4 + H20 Eqn I-6

Passivation of the manganese-(hydr)-oxides surface by adsorption of As(V) and Mn?* accounts
in part for the rapid decrease in reaction rate with time. Depending on the surface charge of the
manganese (hydr)-oxides, it decreases the number of active surface sites (Lafferty et al., 2011).
Another mechanism may involve monodentate internal complexation between =Mn(IV) and
As(111), and/or Mn?* that induces partial changes of the oxidation state of a fraction of the
Mn(1V) surface sites into Mn(111) (Lafferty et al., 2010a; Lafferty et al., 2010b). Even if this
reduction does not prevent from the oxidation of As(I1) into As(V) (Eqgn I-7), the reactivity of
=Mn(III) surface sites is found to be less important than that of =Mn(IV).

2 (EMnOOH) + HsAsOs + 3 H*=> 2 Mn?* + HoAsO4” + 3 H20 Eqn I-7

Other abiotic processes can also limit the oxidation rate of As(l1l), as competition of various
species onto Mn (hydr)-oxide reactive adsorption sites (e.g. Ca®*, PO4>, (Lafferty et al., 2011))
or formation of surface precipitates that inhibit the reactivity of Mn (hydr)-oxides (e.g.
aluminum and iron (hydr)-oxides, calcite, organic matter coating). It is worth noting that the
presence of dissolved oxygen does not interfere with the oxidation kinetics of As(111) into As(V)
onto Mn (hydr)-oxides (Oscarson et al., 1983).

D. Bacterial activity

Bacteria species, e.g.: Alcaligenes faecali, Agrobacterium tumefaciens, Rhizobium sp, are able
to synthetize arsenite oxidases, which permit the enzymatic oxidation of As(l1l) into As(V)
(Anderson et al., 1992; Inskeep et al., 2007). Oxidase enzymes can be either periplasmic (o.-
Proteobateria) or bound to external membrane (Alcaligenes faecali) (Santini and Vanden
Hoven, 2004). Bacterial oxidation allows bacteria to obtain an electron source required for their
metabolism, and can be viewed as a process of detoxification since inorganic As(V) is less toxic

than inorganic As(111).

E. Other oxidants

As for nitrate and sulfate, the literature does not contain any information concerning their ability
to oxidize chemically As(l11) to As(V), although oxidation by such oxidants does seem to be

thermodynamically possible, as shown in Figure 1-4.
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3.3.2. Reduction of As(V)

The reduction process of As(V) to As(I11) is mainly effective in the presence of sulfides and a
bacterial activity. Fe(I1), Mn(11), NO2" and NH4" are not recognized as relevant As(V) reducing

agents in aquatic systems.

A. Sulfides

Although the formation of stable thio-arsenical species may increase the apparent solubility of
As (Hollibaugh et al., 2005), As speciation in sulfidic waters is still poorly understood due to
the difficulty to implement reliable analytical procedures (Planer-Friedrich et al., 2010; Planer-
Friedrich and Wallschlager, 2009; Suess et al., 2011). Some studies have established the
existence of both thioarsenites (AsOs-xSx> with x = 0 to 4) and thioarsenates (AsO4xSx> with x
= 0 to 4) as important aqueous species (Bednar et al., 2004; Bostick et al., 2005; Wilkin et al.,
2003), but the existence of thioarsenates may result from an analytical artefact. For example,
Planer-Friedrich et al. (2010) have experimentally observed that thioarsenite can be
decomposed into inorganic As(lll) under anaerobic conditions, or into thioarsenate under
aerobic conditions during IC-ICP-MS analysis when using a highly alkaline eluent. Using
thermodynamic equilibrium calculations, Couture and Van Cappellen (2011) suggested the
presence of stable -thioarsenates in sulfidic pore waters via oxidation of As(l11) by elemental
sulfur. Other results suggest that in sulfide-containing solutions without any oxidants, As(I11)

undergoes disproportionation to thioarsenates and elemental arsenic (Stauder et al., 2005).

Dissolved hydrogen sulfide can reduce As(V) into As(l11). These experiments were performed
in anoxic condition at pH 4 in the presence of inorganic As(V) and sulfides at initial
concentrations of 133 pM and 266 uM, respectively (Rochette et al., 2000). Several
intermediate forms of thioarsenic species are produced during the reaction (Eqns 1-7-12), and
these can remain in solution for several days. Once the production of As(l1l) occurs, As;S3
(orpiment) can precipitate depending on the concentrations of dissolved sulfides (Eqn 1-12)
(Rochette et al., 2000). However, these reduction mechanisms should be consolidated by

additional studies on arsenic speciation in sulfidic waters.

H2AsVO4 + H2S <> HpAsVO3S + H20 Eqn I-7
H2AsV03S™ + HaS «» H ASV0,S; + H.0 Eqgn I-8
H2AsV0,S; + H' < H3As"'OS---S Eqgn 1-9
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HsAs"'02S S «» H3As"'O,S + 1/8 Sg Eqgn 1-10
H3As"O,S + H20 > H3As"'O3 + H2S Egn I-11
2 H3As"'O,S + HzS > As",S3 + 4 H0 Eqgn 1-12

Sun (2010) performed several laboratory experiments to show the main factors - such as pH,
presence of Fe(ll), S° and O2 - which can affect the reduction of As(V) to As(lll) in sulfidic
aquatic systems. Without oxygen, a faster reduction rate of As(V) was observed at pH 4
compared with pH 7 (and pH 10), with half-reaction times of 40 h and >140 h, respectively.
This difference can be explained by the fact that H.S species, which is prevalent at pH < 7, is
more reactive than HS". As for S°, its association with sulfides to form polysulfides would
promote reductants much stronger than S (Sun, 2010), resulting in a faster reduction of As(V).

It is well known that in anoxic water and porewater, Fe?* precipitates quickly with sulfides to
produce iron sulfides (e.g. troillite, mackinawite, greigite) that subsequently turn into pyrite
under various Kkinetic rates. Since the reduction of As(V) by Fe(ll) has never been commented
upon and does not seem to be promoted based on thermodynamic calculations, the loss of
soluble As(V) by addition of Fe?" is instead attributed to its sorption and/or co-precipitation
with iron sulfides minerals. Besides, the fact that the reduction rate of As(V) slows down
progressively can be attributed to sulfide oxidation in aerobic media, enhanced by the formation
of Fe(I1) (Millero, 1991; Millero et al., 1987) and to the possible partial reoxidation of As(l11)
during the oxidation of Fe?* (see part 3.2.1.B.). Presence of oxygen does not re-oxidize As(l11)
into As(V). However, oxygen has been demonstrated to immediately oxidize thioarsenites into
thioarsenate (Planer-Friedrich et al., 2010), thus inhibiting any eventual reduction process of
As(V) to As(lI).

B. Thio-organic components

Delnomdedieu et al. (1994) have observed that glutathione (GSH) can cause the reduction of
both As(V) into As(lI1), and monomethyl arsenic(V) acid (MMAAY) into monomethylarsine
(MMA"). The redox reaction is further enhanced by the formation of a stable complex between
glutathione and As(111) at pH values below 7.0 — 7.5. The capacity to form such stable As(I11)-
thiol complexes is also used in analytical methods, where L-cysteine is commonly used to
transform As(V) to As(111) (Le et al., 1994; Welz and Sucmanova, 1993). Furthermore, cysteine
is one of the molecular constituents of arsenate reductase, used by some bacteria to reduce
As(V) into As(111) (Messens and Silver, 2006).
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C. Biological activity

The biological transformations of both inorganic and organic As(V) species into As(l11) species
can be achieved through the bacterial activity that occurs in aquatic systems, through either
detoxification or dissimilatory reduction. Because of the inherent toxicity of arsenic, which
depends on the species (As(I11) > As(V) > MMAAVY> DMAAY (Prohaska and Stingeder, 2005))
and its structural analogy with orthophosphate species, numerous micro-organisms have
developed detoxification processes to convert absorbed As - especially inorganic As that is
recognized as the most toxic species - into other less toxic organic species and/or into species
that can be more easily extracted from the biological cell through the “As(IIl)-efflux system”
(Messens and Silver, 2006). The methylation of inorganic As is thought to be a process of
detoxification which can be performed by some mushrooms and bacteria in sediment (Cullen
and Reimer, 1989). In the case of As(V) methylation, the first step consists in the conversion
of As(V) into As(l1l), followed by one or several methylation steps (Figure 1-5) to form less
toxic organo-arsenical species, such as MMAAY [monomethyl arsenic(V) acid], DMAAY
(dimethyl arsenic(V) acid), TMAO (trimethylarsenic oxide) and eventually trimethylarsine
[As*!l(CH3)s] (Cullen, 2014; Thomas et al., 2004). It is worth noting that under anaerobic
conditions, some bacteria, Fungi and Yeasts are able to transform methylated As species into
volatile As forms, such as arsine (As*''Hs) and other methylated arsine species (Bissen and
Frimmel, 2003b; Yuan et al., 2010). Significant levels of organic As species can be found
seasonally in surface water (Anderson and Bruland, 1991; Hasegawa, 1996; Sohrin et al., 1997).
However, these species represent generally less than 5 % of the total As in interstitial water
(Reimer and Thompson, 1988) or in the As mobile fraction of the sediment (Huerga et al.,
2005).

The second bacterial transformation aimed at limiting As(V) toxicity is the dissimilatory
reduction, also known as bacterial respiration. This has been described for some bacterial
metabolisms in various compartments of the geosphere, e.g. aquifers, freshwaters, alkaline and
salt lakes, hydrothermal springs (Dowdle et al., 1996; Ma and Lin, 2012; Oremland et al.,
2000). The bacterial respiration of As is a process in which the reduction of As(V) dissolved or
adsorbed onto mineral surface is coupled with the oxidation of a wide variety of electron donors
(e.g. Ho, lactate, malate) (Laperche et al., 2003). Currently, no bacteria species is known to use
strictly As(V) as electron acceptor, and other oxidants like Cr(V1), Fe(lll), NOs", SO4* and
U(V1) can be employed by these bacteria as well. In fact, these microorganisms are considered
as opportunists and can harness energy from one electron acceptor rather than another if the
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species reduction is thermodynamically more favorable and its bioavailable concentration is
high enough (Fendorf et al., 2010). It is also worth noting that the detoxification process can
occur in oxygenated water, explaining partly the presence of As(lll) even in oxic media

(contrary to thermodynamic predictions).

AsVO 3

f2e— As'"0.>  MMAAY
+ CH3er CHAs'0,*

~~— CH,As"'O-__DMAAY

o

T (CH;),AsV0,

+2

+ CHy*
420> (CHy),AS"O"TMAO
+ CH;\> (CH3);As'0
X | =Possible final products of bacterial methylation +2 e-\> (CH;);As!

Trimethylarsine

Figure I-5: Hypothetical scheme of bacterial methylation, where enzymatic species are not included in the

reactions.

3.3.3. Reduction of As(111)

Arsenopyrite [Fe(I1)As(-1)S(-1)] and realgar [As(I1)S(-11)] are often present in sediments and
soils (Nicholas et al., 2003). The unusual oxidation states of As in these minerals, i.e. -l and
+I1, appear to result from the reduction of As(lll) by iron sulfides minerals (pyrite, troilite,
greigite, etc.). Bostick and Fendorf (2003) suggest a formation mechanism of FeAsS in which
As(111) may adsorb on a sulfide precipitate, before being reduced into As(-1), as illustrated Eqn

I-13. However, this mechanism still needs to be confirmed.
3 FeS + H3As""'O3> FeS; +FeAs™'S + Fe(OH)3 Eqn 1-13

Native As is a product of low-temperature epithermal mineralization (50-200 °C) under sulfur
deficient and strongly reducing conditions. In low-temperature sedimentary conditions (0-50
°C) there is frequently much more sulfur and iron available than arsenic, so that As is
incorporated into arsenian pyrite or orpiment rather than occurring under the native form
(Nordstrom and Archer, 2003). Concerning As(-I11), no information concerning its possible

presence in river sediment is recorded in the literature.
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3.3.4. Oxidation of As(-1) and As(I11)

Lengke and Tempel (2002, 2003) and Walker et al. (2006) have demonstrated that dissolved
oxygen was able to oxidize As*"'S and FeAs™'S at pH values close to 7 (Eqns 1-14 and 1-15).
The oxidation would take place on the mineral surfaces, leading to the formation of As(l1) that
is further desorbed (Lengke and Tempel, 2003).

4 FeAs'S + 11 02 + 6 H20 > 4 Fe?* + 4 H3As™"'O3 + 4 SO4* Eqn 1-14
As*!lS +2.25 0, + 2.5 H,0 > H3As™"O3 + SO4% + 2 H* Eqn I-15

In oxygen-free solutions, the oxidation of FeAsS by Fe(lll) in mine wastes produces
“Scorodite” (Fe''AsVO4) as shown in Eqn 1-16(Murciego et al., 2011). This oxidation is only
limited by the ferric iron available in solution unless iron-oxidizing bacteria
(e.g.Acidithiobacillus ferrooxidans, Thiobacillus ferrooxidans) are present to reoxidize directly
the Fe(ll) present in arsenopyrite into Fe(l1) (Emerson and Moyer, 1997; Ma and Lin, 2012;
Santelli et al., 2001).

FeAs'S + 14 Fe** +10 H20 - 14 Fe?* + SO4* + FeAs™V04.2 H,0 + 16 H* Eqn I-16

3.4. Reactions of dissolution/precipitation

Since the sedimentary particles contain sulfur, alkaline and transition metals in high proportion
(for some, >1%), the solubility of As in pore waters may be partly controlled by the formation
of several precipitates with these elements. The topic has been studied extensively and some
reviews provide an overall view of the reactions of precipitation/dissolution involving As
(Drahota et al., 2009; Mandal and Suzuki, 2002; Smedley and Kinniburgh, 2002).

Although As(V) is known to form many insoluble compounds with various metals such as Cr,
Pb or Cu [CrAs*™VOa, Pbs(As*V04)2, Cu(As*VOa),, etc.], the concentration of metals in
porewaters is generally too low to increase the solubility product of the precipitates. It appears
that only scorodite (FeAs*V04.2H,0) and magnesium arsenite [Mgs(As*V04).8H,0] for As(V),
and various associations between reduced As and sulfides (As*'",Ss, As*''S and FeAs™'S) can
precipitate. For more information, see the reviews on arsenic dissolution/precipitation, e.g.
(Drahota et al., 2009; Mandal and Suzuki, 2002; Smedley and Kinniburgh, 2002). In addition,
numerous studies in the field of water treatment have shown that inorganic As(V) can co-
precipitate under certain physico-chemical conditions (e.g. pH, specific solubility of the
precipitating agent) with Al>(SO4)3, Al(OH)s, CaCOs3, Fe(OH)s, FeCls, Mg(OH)2 and MnO>
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(Bissen and Frimmel, 2003a; Bissen and Frimmel, 2003b; Clara and Magalhaes, 2002).
Masscheleyn et al. (1991) have noticed that the solubility of arsenic is strongly dependent on
redox potential (Eh) variations in the subsurface environment. Generally, the solubility of As
tends to increase with decreasing Eh values Ye et al. (2013). Indeed, since As(V) is the
dominant species in oxic sediment and overlying waters (+200 to +500 mV), it is efficiently
adsorbed and/or (co)-precipitated with various minerals, particularly iron and manganese
(hydr)-oxides. Further reduction of these (hydr)-oxides under moderately reducing conditions
(0 to +100 mV) results in the partial dissolution of As(V) in porewaters. However, when the
sediment turns strongly anoxic (0 to -200 mV), reduction of As(V) into As(lll) occurs,
combined with the production of sulfides. As As(l11)-S(-I) complexes are very stable in
solution, the concentration of As may still increase unless the solubility product of As>Ss is

achieved.

3.5. Reactions of adsorption

Arsenic can adsorb on various solid phases encountered in sediments, including aluminum, iron
and manganese (hydr)-oxides, clays and organic matter. The distribution between the liquid and
the solid phases depends on arsenic concentration, arsenic speciation, competing ions, pH, and
adsorption properties of the solid surface, e.g. coating or isomorphic substitution (Bissen and
Frimmel, 2003a; Fendorf et al., 2010; Wang et al., 2009).

Usually, adsorption mechanisms can be described as non-specific adsorption (outer-sphere
surface complexation) and specific adsorption (inner-sphere surface complexation). Note that
the sphere of hydration is only maintained for the non-specific adsorption. Inner-sphere
complexes are characterized by coordinated covalent bonds which are more stable than the
electrostatic interactions of the outer-sphere complexes. The formation of inner-sphere
complexes is the main mechanism for the sorption of As(Ill) and As(V) (Arai et al., 2005;
Catalano et al., 2008; Cheng et al., 2009; Grossl et al., 1997; Manning et al., 1998) as illustrated
in Figure 1-6, and involves specific functional groups at the mineral surface, such as hydroxyl

groups (Komarek et al., 2013).

3.5.1. Sorption onto mineral surfaces

Because of the amphoteric nature of mineral surfaces, the surface charge of hydroxyl groups is
positive when the pH is below pH of zero charge (point of zero charge), and negative when pH
> pH of zero charge. It can be described in Egn I-17 and 1-18, where =X corresponds to a surface

site:
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=X-0OH & =X-0O + H* Eqn I-17
=X-OH," < =X-OH + H* Eqgn 1-18

A positive surface charge commonly promotes the complexation of anionic arsenical species
such as As(V), DMAAY and MMAAY that are negatively charged for pH values higher than
2.2, 3.4 and 1.6 respectively. The variations of surface charge, as a function of pH for some
minerals present in sediments, are represented in Figure 1-7. This indicates the minerals capable
of adsorbing those anionic arsenical species in the range of pH observed in sediments. It
includes all the minerals from o-MnO- (for acidic pH values in sediments around 5) to
magnesium oxides. Sorption processes of As(l11) are more complex because HzAs*!"'O3 which
is the main species at pH 5-9, is electrically neutral. As(ll) is essentially adsorbed on iron
(hydr)-oxides, and its adsorption is not pH-dependent and not as strong as As(V). Dixit and
Hering (2003) observed in batch experiments [50 mM As(111) or As(V) mixed with 30 mg L™
hydrous ferric oxides] that sorption of As(V) onto iron (hydr)-oxides is more favourable below
a pH of zero charge of oxides ranging between 7 and 10(Kosmulski, 2011). As(l11) exhibits a

different behaviour since its adsorption capacity is almost constant (around 80 %) in the range

of pH 5-9.
(a) . (b)
o oa]
(c) (d)
| el T
=lron(l) () =oxygen(-l) O =As(v) Q =As(lll) = Hydrogen(l) = Mineral phase

Figure 1-6: Schematic representation of As (Il and V) configurations on metal (hydr)-oxide surfaces: (a, b)
mononuclear monodentate inner-sphere complexation; (c, d) mononuclear bidentate inner-sphere complexation;

(e, f) binuclear bidendate inner-sphere complexation.
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At pH 4, Fendorf et al. (2010) showed experimentally that the affinity of As(V) for several
minerals decreases as follows: iron (hydr)-oxides (40 to 2100 mmol kg™) ~ aluminum (hydr)-
oxides (20 to 1700 mmol kgt) > manganese (hydr)-oxides (16 mmol kg™) > aluminosilicates
(0.4 to 0.5 mmol kg™). These results confirm that Fe and Al (hydr)-oxides are the main host
phases for As(V) adsorption in sediments. Moreover, the amorphous forms of iron (hydr)-
oxides allow for a better retention of arsenic than for crystallized ones (Bowell, 1994). It has
also been shown that whatever the pH, inorganic As(V) remains the most impacted species by
sorption processes with a retention capacity on minerals that decreases in acidic media in the
following order: As(V) > DMAAY = MMAAV> As (lll). Above pH 6-7, this ranking of
retention capacity turns to: As(V) > As(II) > MMAAY = DMAAY(Redman et al., 2002; Xu et
al., 1991).
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Figure 1-7 : Evolution of the surface charge of common minerals found in sediments as a function of pH (values
extracted from (Cheng et al., 2009)).

Several anions (COs*, NOs, HPO4%, SO4%, etc.) found in porewaters with concentrations
ranging between UM and mM levels (Lesven et al., 2010), can also affect the sorption of As
species on mineral solid phases. Isotherm experiments performed on a Mg-Al-COs hydroxide

have shown that As(V) adsorption capacity decreases generally in the presence of competing
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anions in the following order: HPO4* > SO4*” > COz* > CI” > NOs > F~ (Dadwhal et al.,
2011). A similar study for As(111), using Fe-Mn (hydr)-oxides as adsorbent, demonstrated that
several anions decrease the sorption capacity of As(lIl) as follows: HPO42> SiO32> CO3?>
S04 (Sanchez-Rodas et al., 2005). In both cases, HPO4? appears to be the main competing ion
due to its chemical similarity with arsenic. That explains why HPO4? is often used as extracting
agent of As in single-step extraction (Georgiadis et al., 2006; Orero lIserte et al., 2004) or
sequential extraction (Keon et al., 2001; Paul et al., 2009; Wenzel et al., 2001) for soils or

sediments.

3.5.2. Sorption involving organic matter

Natural organic matter represents an important phase in sediments, but its chemical and
structural composition is highly variable and only partially characterized, e.g. aromaticity,
elemental composition, nature and content of functional groups or molecular size. Some
functional groups (-OH, -COOH, -NHz2, -SH) are known to potentially influence As sorption.
First, As can adsorb on organic solid phases combined with the help of some cations (primarily
Al, Fe and Mn) forming cationic bridges between the anionic As species and the negative
surface charge of the particulate organic matter (Buzek et al., 2013; Mikutta and Kretzschmar;
Redman et al., 2002). Secondly, direct interactions between As and some functional groups,
such as -SH, -COOH, -CsH4OH and —NHa, can also occur. For example, Bennett et al. (2011)
developed a selective DGT (Diffusive Gradient in Thin film) for As(l11) based on the affinity
between As(I11) and —SH group, by using a 3-mercaptopropyl-functionalized silica gel. Other
studies have demonstrated that As(l11) can form stable complexes with dissolved thio-organic

components (cysteine, dithiothreitol, glutathione, etc.) (Han et al., 2007b; Rey et al., 2004).

Buschmann et al. (2006) evaluated the affinity of all the inorganic As species for dissolved
humic substances using dialysis experiments at different pH values ranging between 4 and 9.
They concluded that As(V) was always bound more strongly than As(I11) whatever the pH value
with a maximum capacity around pH 7. For example at pH 7.2, the distribution coefficient of
As(I11) and As(V) was around 3,000 and 18,000 L kg respectively. For As(ll) that forms
neutral hydroxo complexes [As(OH)z] up to pH 9, phenolate group were stronger ligands than
carboxylate ones. The binding capacity is influenced by H* competition for humic functional
groups at low pH values and OH" competition for As(lll) at high pH values. Moreover, the
neutral As(OH)z species might also partly bound to humic acids by hydrophobic interactions.
In contrast to As(l11), As(V) is negatively charged for pH > 4.6. Even if both reagents (humic
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acids and arsenates) are negatively charged, strong binding involving a liberation of water has

been pointed out (Buschmann et al., 2006).

3.5.3. Conclusion about the sedimentary dynamics of arsenic

In surface sediments, the fate of arsenic is controlled by abiotic and biotic reactions, including
complexation/de-complexation, sorption, precipitation/dissolution, redox, detoxification and
respiration reactions. This review presents the main mechanisms that have been discovered over
the last few years in sediments during early diagenetic processes, as summarized in Figure 1-8.
It has been clearly established that sorption processes on iron hydroxides, the presence of
organic matter and the sulfides phases and bacterial activity represent critical points for
understanding the dynamic of arsenic under redox gradients that commonly occur in the first
centimeters of river sediments.

Although numerous processes have been clearly established by experiments or deduced from
thermodynamic equilibrium calculations, dedicated studies to experimental speciation of As in
pore waters remains scarce, and additional work is needed to validate the mechanisms occurring
at the pore scale and establish the speciation in sediments. More precisely, the role of reduced
sulfurs on both As speciation and mobility is still not fully understood, although they control
the mobility of both As(lll) and As(V) compounds in anoxic and sulfidic conditions.
Additionally, since these transformations may occur within the first cm of the sedimentary
column which is mainly under anoxic conditions, alternative sampling and in situ measurement
techniques must be developed with the aim of increasing the spatial resolution and limiting the
changes in pore waters composition that could occur during the sampling or/and the treatment

in the laboratory.
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Figure 1-8 : Summary of arsenic reactions in surface sediment during early diagenetic processes. Abbreviations:

DOM: dissolved organic matter; POM: particulate organic matter; MMAAY: monomethyl As(V) acid; DMAAV:

dimethyl As(V) acid ; * results obtained under oxic conditions.
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4. Devenir du chrome dans les sédiments fluviaux sous contraintes redox

Le devenir du chrome — métal sensible aux changements redox — dans les sédiments de surface
est étroitement lié au processus de la diagenése précoce (comme pour 1’arsenic). Cette partie a
pour but de résumer les principaux mécanismes redox qui ont été identifiés au cours des études
les plus récentes concernant le devenir du chrome. Globalement, les réactions redox abiotiques
qui gouvernent la dynamique sédimentaire du chrome, sont les (hydr)-oxydes de manganése
pour I’oxydation de Cr(IlI), mais également les espéces ferriques et sulfurées dissoutes et
particulaires pour la réduction de Cr(VI). L’activité bactérienne est aussi responsable
d’interconversion redox entre Cr(l11) et Cr(V1) : la réduction biotique de Cr(\VI) en Cr(lll) est
observée au travers de processus de détoxification et de réductions dissimilatrices alors que les
bactéries oxydant Mn(II) sont identifiées pour promouvoir 1I’oxydation indirecte de Cr(lll) en
Cr(V1) au travers de mécanismes réactionnels non résolus (Murray and Tebo, 2007). A
I’opposé, les especes Oz, NO3™ et NO2™ ne semblent pas jouer un role sur 1I’oxydation de Cr(III).
Il en est de méme pour Mn(ll) et NH4" concernant la réduction de Cr(V1). Une fois réduit, la
mobilité de Cr(111) dans les sédiments est tres limitée et se trouve étre régulée par des processus
de précipitation et de sorption. Finalement, méme si le role de la matiére organique dans les
sédiments a été mis en évidence, peu d’études sont dédiées a 1’identification des mécanismes
de complexation. Ce travail de synthése va étre prochainement soumis dans le journal Applied

Geochemistry.

4.1. Preamble

Present as the tenth most abundant element in the earth’s mantle (Fendorf, 1995), chromium is
considered as a trace element in river sediments with a median total content of 64 mg kg (De
Caritat and Reimann, 2012). Accumulation of Cr in sediments is mainly linked to industrial and
urban sources, which represent the primary causes of pollution in chromium. The use of
chromium in industrial processes mainly involves Cr(VI) compounds due to their toxic and/or
corrosion inhibitor properties [the reduction of Cr(V1) to Cr(lll) even in presence of oxygen
produces Cr(lll) precipitate layers, which are stable under various chemical conditions]. For
these reasons, Cr is widespread used, e.g. for wood preservation, leather treatment, cement and
paint production, metal dipping, or electroplating (Reid, 2011). Accidental leakage, improper
disposal or industrial effluents represent the main sources of Cr(V1) in the environment (Kotas
and Stasicka, 2000; Kumar and Riyazuddin, 2011a).
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Under its trivalent form,Cr can be considered as an oligo-element. Cr(l11) is indeed involved in
protein, lipid and glucose metabolism of mammals (Goldhaber, 2003). By contrast, Cr(VI) is a
highly toxic element, which induces numerous potential human health problems (e.g. skin
ulceration, impacts on immune system, development of cancers...) (Pechova and Pavlata,
2007). In addition, Cr(VI1) is highly mobile in aquatic systems, whereas Cr(lll) tends to
precipitate and/or to be adsorbed onto minerals, especially aluminosilicates (Table I-3),
resulting in a gradual accumulation within sediments (Rai et al., 1989).

Surface sediments constitute a highly heteregeneous and complex medium. Firstly, this matrix
IS a combinaison of pore waters, inorganic solid particles, organic matter and living organisms
(especially bacteria that form biofilms on solid surfaces) where numerous of transfers between
the different phases can take place (Berner, 1980). Since the sediment compartment can be
spatially heterogeneous, it is often difficult to extrapolate punctual characterizations all over
the study area and/or to monitor a specific localization as a function of the time. Secondly,
strong redox gradients can appear in sediments, and more particularly in surface sediments,
where the mineralization of biodegradable organic matter by the bacterial activity takes place,
involving the consumption of dissolved oxygen and progressively of other oxidants (e.g.
nitrates, iron hydroxides, sulfates...) (Froelich et al., 1979). This process, also called early
diagenesis, tends to disturb balances between the different phases. However, a kind of local
equilibrium may be rather assumed. The features of local equilibrium are of great importance
when studying redox sensitive elements speciation and parameters (global physical, chemical

and biological forcing) that modify their forms (Borch et al., 2009).

As a consequence, assessing the speciation of Cr in surface sediments is far from being trivial,
especially when this target element is present at trace levels. Moreover, few references
concerning this element in aquatic compartment are found in the literature (Table 1-3). This
review also aims to summarize the main processes that have been clearly identified concerning
the behavior of chromium in sediments, including redox transformations, complexations,
adsorptions and precipitations. It also gives suggestions for future research in order to improve

the understanding of the biogeochemical cycle of Cr in surface sediments.
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Table 1-3: Summary of relevant studies dedicated to Cr behavior in surface sediments. Solid speciation of Cr is determined by the Bureau Community of Reference (BCR)
sequential extraction (Rauret et al., 1999). Abbreviations: Exch: exchangeable fraction/bound to carbonates; Red: reducible fraction bound to iron and manganese (hydr)-

oxides; Oxi: oxidizable fraction bound to organic matter; Res: Residual fraction; SPM: suspended particulate matter; DOM: dissolved organic matter.

Particulate phase Surface waters
Environmental compartment Cr speciation References
/Groundwaters
Aquifer  Estuary Lake River Sea pHrange TotalCr Exch Red Oxi Res [Cr] range Species detected Where ? and why ?
mg kg'* % % % % pg L?

Conditions at the study site favor the .
X 8.1-9.6 < 8510° Only Cr(111) ] (Burbridge et al., 2012)
reduction of Cr(V1) to Cr(lll)

X 7-9 <1510° 35-91 Cr(llland V1) [Cr(VD)] > [Cr(111)] (Dermatas et al., 2015)

Manganese (hydr)-oxides in SPM

X 30-720 <50 Cr(lll and VI) modify Cr speciation. [Cr(II[)] > (Szalinska et al., 2010)
[Cr(VvI)]
X 7.6-8.1 3.6 Cr(111), DOM- DOM-Cr(ll1) is the main species (Walsh and O'Halloran, 1996)
X 7.9-8.5 <90 Cr(lll and VI) [Cr(ID)] > [Cr(VD)] (Bobrowski et al., 2004)
X <2 Cr(lll and VI) [Cr(ID)] > [Cr(VD)] (Sumida et al., 2005)

Cr(lI1)/Cr(VI1) ratios varie according to
X <1 Cr(lll and VI) o (Abu-Saba and Flegal, 1995)
the origin of seawater samples

X <10 Cr(lll and VI) [Cr(IID)] > [Cr(V])] (Wen et al., 2002)
Cr(V1)] > [Cr(lID]; Cr(I11) production
X <1 Cr(lll and VI) [Cr(vh] > [CrIn]: e )-p (Van Den Berg et al., 1994)
through photoreduction?
X <1 Cr(lll and VI) [Cr(vD)] > [Cr(lN] (Connelly et al., 2006)
X 18 1 2 42 55 (Davidson et al., 1994)
X 18 0 43 57 (Davidson et al., 1998)
X 2.5-25 0 ~5 ~30 ~65 (Nemati et al., 2011)
X 6-7 20-90 0 0 0 ~100 (Yuan et al., 2004)
7-8 35-110 0 ~20 ~80 (Guevara-Riba et al., 2004)
X 75-130 0 0 ~10 ~90 (Filgueiras et al., 2004)
X 74-124 0 ~15 ~15 ~70 (Yu etal., 2010)
7.5-8 30-110 0 ~5 ~15 ~80 (Davutluoglu et al., 2011)

]
(S
]
=
[$2]
!
I
o
!
I
o

7.5-8 (Lesven et al., 2010)
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4.2. Chromium speciation in aguatic systems

Chromium species exist under several oxidation states ranging from +Il to +VI, with the
predominance of trivalent [Cr(l11)] and hexavalent [Cr(\V1)] species in aquatic environments.
The successive pKa values of Cr(l11) species [Cr'((OH),3* / Cr'"((OH)x+1%™* couples with x = 0
to 4] are 3.57, 6.27, 6.35 and 11.46 whereas the pKa of Cr(V1) species [HxCrV'Os 2™ /
Hx+1CrV'041** couples with x = 0 to 2] are -0.24 and 6.55 (Ball and Nordstrom, 1998). In the
pH range of pore water sediments (i.e. 5 < pH < 9), Cr'""'(OH)?*, Cr'"'(OH),", Cr'"'(OH)s,
HCrV'04 and CrV'04% represent the main aqueous Cr species (Kotas and Stasicka, 2000). Note
that Cr(OH)s is relatively insoluble (Ks= 6.7 103!) and tends to precipitate for pH > 5 (Rai et
al., 1989).

In aquatic systems, contents of polynuclear complexes, such as Cr'"'2(OH)2**, Cr'''s(OH).%,
Cr''',(OH)6®* [Cr'(OH)4]n™ and CrY',07%, are never significant in solution because their
formation requires high chromium concentrations and/or pH values out of environmental range
(Rai et al., 1989; Shen-Yang and Ke-An, 1986; Torapava et al., 2009). However, Cr(l11) can be
complexed by various natural organic ligands, which leads to increase the solubility of trivalent
chromium. Nevertheless, few complexation constants (calculated from organic matter models)
are available in the litterature (Gustafsson et al., 2014). Formation of inorganic complexes with
anions naturally present in pore waters, i.e. F-, CI, COs%, NOs", NO, and PO.4*, is rather limited
(Rai et al., 1989). Furthermore, these complexes are poorly identified (Seby et al., 2003; Xing
and Beauchemin, 2010). Cr(V1) exists as oxoanions [HCrV'O4~ and CrV'04%], but also as
relatively solubles neutral inorganic species that can be formed in the presence of the main

cations present in pore waters sediment (e.g. Ca?*, K*, Na"and NH4*) (Kimbrough et al., 1999).

4.3. Redox reactions

The fate and the mobility of chromium in surface sediments are partly controlled by redox
reactions. The redox couples that are commonly suspected to impact the redox speciation of Cr
are: O2/H20, Mn(1V)/Mn(11) [including the metastable Mn(I11) species], NO3 /N2, NO3/NO>,
Fe(111)/Fe(ll) and SO42/HS]. in Figure 1-9, a simple redox potential diagram shows what are,
from a thermodynamic point of view, the main theoretical oxidants of Cr(Ill) [dissolved
oxygen, manganese (hydr)-oxides, NO3z", NO,™ and sulfates] and the main theorical reducers of
Cr(VI1) [Fe(ll) and sulfides] at pH 7. In the following sections, characterizations of chemical

oxidants and reducers, able to impact the redox speciation of Cr in surface sediments, are
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described. Bacterial activity that is involved in these redox transformations will be also

discussed.

Eh (V) pe
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1 —
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0.75 + Oxic MnO, (s)
Mn2+
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Figure 1-9: Redox scale of environmentally relevant redox couples. The Eh and pe values (with Eh = 0.059 pe)

are calculated at pH 7 with a total concentration of dissolved species equal to 10> M except for Cr (15 10 M).

4.3.1. Oxidation of Cr(l11) species.

In sediments, and more particularly close to the water-sediment interface, numerous oxidants
are potentially able to oxidize Cr(II) into Cr(\V1) (Figure 1-9). However, dissolved oxygen has
been proved to not be an active oxidant due to a slow oxidative kinetic (Schroeder and Lee,
1975). Nitrates and nitrites are never cited as potential oxidants although redox reactions appear
thermodynamically possible for these two species. Concerning sulfates, its reduction by Cr(l11)
is not thermodynamically conceivable (Figure 1-9). Finally, only manganese (hydr)-oxides
(Fendorf,1995) appear to be able to oxidize significantly the Cr(111) species present both inthe

liquid and solid phases.
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A. Oxidation by dissolved oxygen.

Although aerobic oxidation of Cr(lll) to Cr(V1) is thermodynamically possible (Apte et al.,

2005), this reaction (Egn 1-19) occurs very slowly in aquatic environments.

2 Cr(OH),* + 1.5 Oz g+ H20 > 2 CrOg2 + 6 H* Eqn 19

Schroeder and Lee (1975) observed that only 2-3 % of Cr(l11), whose concentrations range was
1.9-2.4 umol L, was oxidized over a 2-weeks period not only in buffered solutions with a pH
ranging from 5.5 to 9.9, but also in natural lake waters at pH 8.3-8.7. Eary and Rai (1987)
reported no redox reaction in ~ 2 pug L™ Cr(111) solutions saturated with dissolved oxygen at pH
4,12 and 12.5 after a period of 24 days. The production of dissolved Cr(V1) is never significant
in buffer solutions containing amorphous Cr(111) hydroxides at 1 g L (Namgung et al. (2014));
while not detected at pH 7, Cr(VI1) was measured after 20 days at the concentration of 0.9 and
1.9 uM at pH 8 and 9, respectively. Apte et al. (2006) observed that the aerobic oxidation of
Cr'';03 to CrV'03 (Eqgn 1-20) occurs only in harsh conditions (for high temperatures ranging
from 200 to 300°C). The temperature is therefore one of the limiting parameters for generating

aerobic oxidation of Cr(l1l) in aquatic environments.

2Cr'",05+3 Oz 4 CrV'O; Eqn I-20
B. Oxidation by manganese (hydr)-oxides.

As presented in Egns 1-21 and 1-22, Manceau and Charlet (1992) reported the oxidation of
Cr(111) to Cr(VI) by various natural or synthethic manganese (hydr)-oxides. The latter can be
birsenite [(Na,K,Mg,Ca)Mn'""V,04enH,0], buserite [NasMn1402729H20], cryptomelane
[(K)Mn"VgO16], hausmanite [Mn'"!"304], manganite [y-Mn"'OOH], lithiophorite
[(ALLI)Mn""O(OH),], pyrolusite [B-Mn"""VO,)], romanechite [(Ba,H20)Mn"""Vs040] and
todorokite [(Na)Mn''"'V401,+3 H,0] (Eary and Rai, 1987; Feng et al., 2006; Johnson and Xyla,
1991; Kim et al., 2002; Silvester et al., 1995; Weaver et al., 2002).

1.5 MnVO; (s) + Cr'"'(OH)?*> 1.5 Mn?* + HCrV'O4 Eqn 1-21
3 Mn"OOH (s) + Cr'"(OH)?* + 3 H*=> 3 Mn2* + 2 HCrV'O4 + 3 H,0 Eqn 1-22

Oxidizing capacities of manganese (hydr)-oxide species differ according to their physico-
chemical and surface properties, like pHpzc, Mn valence and the degree of cristallinity. Kim et
al. (2002) performed several batch experiments during 12 h, in pH 4 and 7 solutions containing

different manganese (hydr)-oxides and dissolved Cr(l11) species at initial concentrations of 0.4-
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0.8 g L™ and 200 umol L%, respectively. The decrease of the Cr(lll)-oxidizing capacity of
manganese (hydr)-oxides can be classified as follows: birsenite > todorokite > lithiophorite >
pyrolusite. However, these results contrast a bit with the ones obtained by Weaver and Hochella
(2003)in quite similar experimental conditions: birsenite > hausmanite >> romanechite >
cryptomelane >> manganite ~ pyrolusite >> lithiophorite. At higher concentrations of Cr(l11)
(4 mmol L) and manganese (hydr)-oxides (20 g L) and at lower pH (pH = 4.5), the Cr(l1)-
oxidizing capacities of manganese (hydr)-oxides are found to change as follows: birsenite >
cryptomelane > todorokite > hausmanite (Feng et al. (2007). Overall, the most reactive Mn-
precipitate towards Cr(I1l) remains birsenite, whereas the less reactive ones are lithiophorite

and pyrolusite.

The difference in the Cr(ll1)-oxidizing capacities is related to the structure of the manganese
(hydr)-oxides, especially the degree of cristalinity (Kim and Moon, 1998)], and to a lesser
extent, to the valence of manganese and the surface charge of manganese (hydr)-oxides.
Oxidation of Cr(I11) by manganite, lithiophorite and pyrolusite is observed, although the surface
sites of these manganese (hydr)-oxides are positive (i.e., pHpzc< pH; see section 6). Indeed, the
complexation between the cationic Cr(l11) species [existing for pH < 5] and the positive surface
sites of manganese (hydr)-oxides species is theorically defavorable due to the charge repulsion.
The sorption mechanism onto manganese (hydr)-oxides still remains unclear (Feng et al.,
2006). In addition to the valence of manganese, Nico and Zasoski (2000) clearly demonstrated
the importance of Mn(lll) availability in birsenite on the oxidation rate of Cr(lll), while
performing experiments in N2-sparged solutions (pH 3-6) in presence of birsenite and dissolved
Cr(l11) at initial concentrations of 0.1 g L™t and 50 umol L™, respectively. These authors have
also shown at a concentration of 1 mmol L that pyrophosphate (P.07*), which is a powerful
complexing agent of Mn(l11) [log K = -20, (Klewicki and Morgan, 1998)], was able to inhibit
the oxidation of Cr(111) by Mn(l11) present on birsenite. The inhibition rate of Cr(l11) oxidation
due to the formation of Mn""HP,07 increases as a function of the pH, and is equal to 35, 75, 80
and 90 % at pH 3, 4, 5 and 6, respectively.

The oxidation of Cr(Ill) by (hydr)-oxides occurs following three main steps: (i) sorption of
aqueous Cr(l11) species onto a surface site of manganese (hydr)-oxydes; (ii) electron transfer
leading to the generation of Cr(\V1) and Mn(l1); and (iii) desorption of the reaction products, i.e.
dissolved Cr(VI) and Mn(ll) (Richard and Bourg, 1991). However, there is still a lack of
information on the reactional mechanisms, particularly concerning the Cr(lll) sorption [for
more details, see Banerjee and Nesbitt (1999), Fendorf et al. (1992), Manceau and Charlet
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(1992) and Silvester et al. (1995)]. Generally, the reaction kinetics are initially fast whatever
the manganese (hydr)-oxide, then slow down significantly due to the passivation of the (hydr)-
oxide surface for pH > 4.5 (see next paragraph). For instance, at pH 4, with initial concentrations
of manganite [y-Mn""OOH] and Cr(l11) respectively fixed at 0.03 g L™ and 0.5 umol L, half
of the Cr(lll) is oxidized within the first 50 s of reaction, whereas oxidation is complete

approximately at 80 % for 180 s (Johnson and Xyla, 1991).

Passivation of the manganese-(hydr)-oxide surface stems from various factors. At pH >5, the
formation of Cr'"'(OH); precipitate onto the oxide surface inhibits further redox reactions. The
precipitatecoating also acts as an efficient sink for soluble Cr(111) species (see section 3.1.4)
and forms a physical barrier between dissolved Cr(111) and the reactive manganese-(hydr)-oxide
surface (Fendorf, 1995). In aquatic environments, other abiotic proccesses can also limit the
oxidation of Cr(Ill) to Cr(\V1): (i) competition between trace metals, e.g. Cd, Co, Cd, Pb and
Zn, for sorption onto manganese-(hydr)-oxides; (ii) formation of surface precipitates onto
manganese (hydr)-oxides, e.g. aluminum and iron (hydr)-oxides at pH > 4, calcite, and/or
organic matter coating (Fendorf et al., 1993; Gorny et al., 2015; Sass and Rai, 1987); (iii)
specific dissolution of Mn(l11) mineral phase and/or surface complexation of surface Mn(lIlI)
sites by various ligands, e.g. citrate, EDTA, pyrophosphate and siderophore (Klewicki and
Morgan, 1998; Klewicki and Morgan, 1999; Kostka et al., 1995; Trouwborst et al., 2006); and
(iv) reductive dissolution of manganese precipitates under anoxic conditions by Fe(Il) (Burdige
et al., 1992) and HS (Burdige and Nealson, 1986).

The oxidation rate of chromium by manganese (hydr)-oxides in aquatic environments also
depends on the initial speciation of Cr(l11). Results from batch experiments with soil fraction
containing manganese (hydr)-oxides indicate that the Cr(VI) production decreases according to
the following initial form of Cr(I11): freshly-precipitated Cr(OH)s> Cr-citrate complex > aged-
precipitated Cr(OH)s in citrate > aged-precipitated Cr(OH)s (James and Bartlett (1983b). Dai et
al. (2009) supplemented these results by adding other Cr(l11) precipitates: their stability towards
the oxidation by manganese oxides was found to decrease as follows: Cr(OH)3 > CrFe(OH)s >
CrPOa.

The complexation of Cr(I11) by organic matter is kinetically slow and pH-dependant (Dai et al.,
2009; Gustafsson et al., 2014). However, organometallic species are generally more stable and
resistant to oxidation than the hydrolysed forms of dissolved Cr(l11) (Johnson and Xyla, 1991).

For instance, using voltammetric measurments with diethylene triamine pentaacetic acid
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(DTPA) as a Cr(ll)-complexing agent, Li and Xue (2001) observed that the organic complex
of Cr(I11) was most recalcitrant to oxidize.

C. The role of manganese cycling in surface sediments

Under anoxic conditions, the reduction of manganese (hydr)-oxides results in the formation of
dissolved Mn?* and Mn(Il) precipitates, such as rhodocrosite (Mn''COs; pKs = 9.3), manganese
phosphate[Mn3(PO4)2; pKs = 22], and to a lesser extent in sulfidic sediments, manganese
sulfides (Mn'"'S) (pKs = 11.6 for pink Mn"'S and pKs = 12.6 for green Mn'"'S) (Charlot, 1983).
Mn(I1) can also be included in other minerals, such as calcite solid-solution Ca;-xMnxCOs (with
0 < x < 1) (Billon et al., 2002). During resuspension of anoxic sediments in aerobic water
column related to boat traffic, dredging, bioturbation or flood events, oxygenation promotes
changes in manganese speciation. For instance, the oxidation of Mn'"'S by dissolved oxygen
results in the formation of hausmanite (Mn3'"""'O4) and manganite (Mn""OOH) as illustrated in
Eqgn 1-23 and 1-24.

6 Mn''S () + 7 Oz + 6 OH=> 2 Mn'"1;0 (s) + 3 ;04 + 3 H,0 Eqn 1-23
2 Mn"S (s) + 2.5 0, + 2 OH> 2 Mn"OOH (s) + S;05* Eqn 1-24

The redox transformations of Mn''S to mixed valence Mn(11/111) (hydr)-oxides at pH > 7 cause
subsquently the oxidation of Cr(l11) (Eqn 1-26 and 1-27).

Cr'"(OH); + 1.5 M50, (s) + 7 H*> CrV'Os% + 4.5 Mn? + 5 H,0 Eqn 1-25
Cr'"'(OH); + 3 Mn"OOH (s) + 4 H*> CrV'0,2 + 3 Mn?* + 5 H,0 Eqn 1-26

Wadhawan et al. (2015) highlighted the existence of such phenomena by carring out batch
experiments in Nz-sparged buffer solutions (pH 5-8) in the presence of Mn'"'S suspension and
Cr(VI) at initial concentrations of 1 g L and 50 pmol L, respectively. After complete
reduction of Cr(V1) to Cr(l11) by sulfides (t = 50 h), the mixture was exposed to oxygen for 150
h. The production of Cr(VI) was shown to be highly pH dependant: 8.5, 2, not detected and 0.5
umol Lt atpH 5.2, 6.2, 7.1 and 8, respectively. For pH < 7, the oxidation of Mn(l1) by dissolved
oxygen is strongly limited. In the absence of manganese (hydr)-oxides or dissolved Mn(l11), it
is unlike that Cr(lll) can be oxidized. More probably, sulfur species (despite not clearly
identified) have oxidized Cr(ll1) to Cr(VI). The re-ocurrence of Cr(VI) production at pH > 7
was, in the present case, rather attributed to the oxidation of Cr(I11) by mixed valence Mn(I1/111)
(hydr)-oxydes, as no dissolved Mn(I1) was detected in the solution. In addition, Namgung et al.

(2014) performed several batch experiments at pH 7-9 during 21 days under oxic conditions in
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the presence of amorphous Cr(OH)s(s) and dissolved Mn(11) at initial concentrations of 1 g L
and 50 umol L, respectively. The concentration of Cr(VI) increased with increasing pH: non
detected, 1.9-2.3, 4.3 and 7.2-8.2 umol L at pH 7, 8, 8.5 and 9, respectively. The suspected
oxidative process involving dissolved Mn?* is divided in 5 steps: (i) sorption of dissolved
Mn(I1) onto the surface sites of Cr(111) hydroxides; (ii) surface oxidative precipitation of sorbed
Mn(Il) by the dissolved oxygen, thus leading to a mixed valence Mn(l11/1V)-solid phase ; (iii)
sorption of dissolved Cr(l11) at trace levels on surface sites of the Mn(I11/1V)-solid phase; (iv)
oxidation of Cr(ll1) to Cr(VI) and generation of Mn?* ; and (v) desorption of Cr(V1) and Mn(ll)
from the surface. The oxidative process is certainly limited by the redox stability of Mn(ll) at
pH < 8 in the absence of Mn(I1)-oxidizing bacteria or catalysts such as iron hydroxydes (Davies
and Morgan, 1989; Diem and Stumm, 1984; Morgan, 2005)]. Moreover, the low amount of
anionic surface sites on Cr(lll) hydroxides [pHpzc ~8 (Kosmulski, 2011); see section 6] must

be defavorable to the sorption of cationic Mn(ll) species.

D. Bacterial activity

Few studies have been undertaken to the biological oxidation of Cr(lIl). For instance, in oxic
to suboxic conditions, Mn(ll)-oxidizing bacteria, e.g.Bacillus sp. Strain SG-1 (Murray and
Tebo, 2007) and Pseudomonas putida (Murray et al., 2005), were identified to indirectly
promote the oxidation of Cr(l1l) to Cr(VI) although the reaction mechanisms are unresolved.
Bacterial oxidation of Mn(ll) to Mn(lIV) (hydr)-oxides occurs as a sequence of two
enzymatically- mediated one-electron transfer reactions (Webb et al., 2005), the enzyme-
Mn(111) intermediate being the potential Cr(I11) oxidant (Murray and Tebo, 2007).

4.3.2. Reduction of Cr(VI)

The reduction process of Cr(V1) to Cr(l1l) is mainly effective in the presence of Fe(ll), HS",
natural organic matter and bacteria (Cheung and Gu, 2007; Kim et al., 2001; Schlautman and
Han, 2001; Wittbrodt and Palmer, 1996). Mn(ll) and NH4* are not considered as revelant
Cr(VI)-reducing agents in aquatic environment. The reduction of Cr(V1) is more effective in
the soluble forms, whereas the solubility of Cr(VI) can be a limiting factor towards redox
reactions in sediments, since its dissolved concentrations depend on various elements in pore
waters, especially Ba(ll), Ca(ll), Fe(l1l), K(I) and Sr(ll) (Baron et al., 1996; Buerge and Hug,
1999; Kimbrough et al., 1999; Olazabal et al., 1997).
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A Fe(ll

As presented in Eqgn 1-27, the reduction of Cr(VI) to Cr(I1l) by dissolved Fe(Il) under anoxic
conditions occurs in two main steps: (i) three successive electron transfers changing
progressively the oxidation state of Cr from +VI to +llI; and (ii) production of Cr(lll) and
Fe(I11). For pH ranging from 5to 9, the Cr(l11) production increases with pH due to the increase
of the reduction strength of Fe(ll) (Buerge and Hug, 1997; Pettine et al., 1998b; Schlautman
and Han, 2001; Sedlak and Chan, 1997). In anoxic solutions containing Cr(\V1) and Fe(ll) at
initial concentrations of 20 and 50 pmol L™, respectively, the consumption of Cr(VI) was

completed within about 6 days at pH 4, and within 1 day at pH 7.2 (Schlautman and Han, 2001).

HiCrO4? + 3 Fe?*> Cr(OH),>™ + 3 Fe'"(OH),** + n H,0 + q H* Eqn 1-27
where j, k, n, m and q indexes denote the speciation of the possible hydrolyzed species, with j
=0to2,k=0to4,n=4—-(3k+m)andq=j- (3k + m + 2n). The production of Cr(l1l) and
Fe(ll) species results in the precipitation of both separate hydroxide precipitates and solid
solution of chromic-ferric hydroxides (Eqn 1-28), depending on the pH values as well as Cr(l11)

and Fe(l11) speciation.

x Cr(OH)?* + (1-x) Fe(OH)?* + 2 H,0 = [Cr',Fe",,J(OH)s () + 2 H* Eqn 1-28

with 0 < x < 1.

In sediments,numerous recognized Cr(VI1)-reducing mineral phases containing Fe(ll) are
present, such as biotite (Chon et al., 2006), green rust (Legrand et al., 2004; Loyaux-Lawniczak
et al., 2000; Skovbjerg et al., 2006), magnetite [Fe''Fe'";O4] (Peterson et al., 1997b), ilmetite
[Fe''Ti'VOs] (White and Peterson, 1996) and siderite [Fe''COs] (Erdem et al., 2004). In addition,
surface reaction of Fe(ll)-bearing minerals such as calcite (CaCO3) (Chakraborty et al., 2010),
hematite (Fe'';03) (Buerge and Hug, 1997), goethite (Fe""'OOH) (Eary and Rai, 1989), and
phyllosilicates -including chlorite, corrensite and montmorillonite- (Brigatti et al., 2000;
Scheinost et al., 2008) can also contribute to the reduction of other redox sensitive trace
elements, e.g., As(V), Cr(V1), Sb(V), Se(1V), U(VI). Buerge and Hug (1999) showed that the
reduction kinetic of Cr(\VI1) by Fe(ll)—containing minerals decreases as follows: goethite ~

ferrinydrite >> montmorillite > kaolinite ~ quartz >> alumina.

Under oxic conditions (cases encountered particularly at the water-sediments interface, through
bioturbation and when resuspension events occur), dissolved oxygen is able to actively oxidize

Fe(ll) to Fe(ll1) (Appelo and Postma, 2005) resulting in, to a lower extent, to the production of
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Cr(111) (Morgan and Lahav, 2007). The reaction Kinetic decreases with increasing pH. For
instance, the conversion of Fe(ll) into Fe(l11) takes several days at pH < 5, against less than 1
min at pH 7 (Appelo and Postma, 2005).

B. Sulfides

Dissolved sulfides are able to reduce Cr(V1) to Cr(l1l) by three successive electron transfer
steps. Elemental sulfur is considered as the main reaction product in absence of dissolved
oxygen, as shown in Eqn 1-29. To evaluate the pH dependence of this reaction, Kim et al. (2001)
performed several experiments in Nz-sparged phosphate buffer solutions (pH 6.6-7.3)
containing Cr(VI) and S(-11) with initial concentrations of 20 umol L and 200-800 pmol L,
respectively. The half-concentration was reached in less than 5, 10 and 30 min at pH 6.6, 7 and
7.3, respectively. The difference of kinetic rates are explained by a higher reactivity of H.S
compared to HS™ (pKa = 7).

2 CVIO2 + 3 HoS + 4 H> 2 Cr'(OH); (s) + 3 S° () + 2 H,0 Eqn 1-29

Lan et al. (2005) observed in anaerobic conditions that the production of elemental sulfur during
Cr(VI) reduction subsequentlyimproved the rate of Cr(lll) production. The extent of Cr(VI)
reduction was 69 % in 21-min period ([Cr(VI)]o = 40 umol L%, [S(-11)]o = 800 pmol L™, pH
7.6), whereas it was totally accomplished in 11-min period once elemental sulfur generated.
External addition of elemental sulfur gave similar results: the time for a complete Cr(VI)
reduction ([Cr(V1)]o = 40 umol L) at pH 7.6 decreased from more than 32 min to 12 min when

80 umol L of elemental sulfur was added into the system at the beginning.

Cr(VI) complexation by divalent cations (Me"CrV'04) can change its own redox reactivity
towards sulfides. Pettine et al. (1998a) observed an increase of Cr(lll) production in the
presence of the following divalent metals at uM levels: Ni > Pb > Cu > Cd. To a lower extent,
Mn(I1) and Mg (at mmol L) have also significant effects on the reduction of Cr(V1) by sulfides.
Oxygen affects the reaction by oxidizing mainly S° and to a lesser extent S(-11): the half-time
of Cr(VI) reduction is 25 min in anaerobic conditions ([Cr(V1)]o = 40 umol L%, [S(-11)]o = 800
umol L, pH = 7.6) against 35 min in oxic conditions with [O2]o = 63 umol L*(Pettine et al.,
1998a). These results show that the reduction of Cr(V1) still occurs in oxic conditions, even if

it is slightly limited.

Various sulfide minerals naturally present in sediments are reported to be reductant agents for

Cr(V1), e.g. amorphous iron and manganese sulfides (Patterson et al., 1997; Wadhawan et al.,
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2015), mackinawite [FesSg] (Mullet et al., 2004) and pyrite [Fe''S;] (Doyle et al., 2004). At pH
> 5, iron sulfides must be considered as reservoirs of Fe(ll) and S(-11) due to a low dissolution.
Their remobilization can be however very limited due to surface passivation by Fe(lll) and
Cr(11) reaction products (Lin and Huang, 2008; Mullet et al., 2004; Rickard, 2006). Organic
ligands can improve the reduction of Cr(\V1) by: (i) removing surface oxides via the formation
of soluble organo-metallic complexes; and (ii) eventually enhancing the reductive capacity of
sulfide minerals by forming new surface sites depending on the nature of the Fe'!'L* complexes
(Egns 1-30 and 1-31). For example, (Kantar et al., 2015) observed that the efficiency of organic
ligands (L) on Cr(VI) consumption in the presence of pyrite decreases as follows: citrate >

oxalate ~ tartrate > EDTA > salicylate ~ no organic ligands.

=Fe'l-S-S + Fe'lL*-> =Fe'-S-S-Fe'lL. Eqn 1-30
3(=Fe"-S-S-Fe'lL) + HCrV'O4 + 7 H* + 2 L' 3(=Fe'-S-S-Fe!lL*) + Cr'lL,* + 4 H,0 Eqn 1-31

C. Particulate organic matter

Particulate organic matter (POM) is a significant reservoir of electron donors, which are able
to reduce Cr(VI) to Cr(lll) (Wittbrodt and Palmer, 1995; Wittbrodt and Palmer, 1997).
However, the kinetic of the reactions are much lower than for reduction reactions where Fe(ll)
or S(-11) are involved. Half-life of Cr(\V1) ranges from several hours to several hundred hours
with increasing pH in the presence of POM (Figure 1-10), while Fe(11) and S(-11) reduce totally
Cr(VI) over a period of hours to few days (Kim et al., 2001; Schlautman and Han, 2001).
Considering the natural pH range (5-9), it is unlikely that POM acts as a powerful reducing
agent in sediments, even if clays (Deng et al., 2003), Fe(l1l) (Wittbrodt and Palmer, 1996) or
eventually Mn(11) (Kabir ud et al., 2000; Tian et al., 2010) can be able to catalyze of reduction.

D. Bacterial activity

Biotic reduction of Cr(VI) to Cr(l1l) is observed either through detoxification or dissimilatory
reduction [see for more details Cheung and Gu (2007) and Barrera-Diaz et al. (2012)].
Numerous Cr(VI)-reducing bacteria have been identified in oxic and/or anoxic environments,
e.g.. Achromobacter Chl (Ma et al., 2007), Agrobacterium radiobacter EPS-916 (Llovera et
al., 1993), Enterococcus gallinarum (Sayel et al., 2012), Escherichia coli ATCC 33456 (Shen
and Wang, 1993), Leucobacter sp. CRB1 (Zhu et al, 2008), Pannonibacter
phragmitetus LSSE-09 (Xu et al., 2011) and Pseudomonas fluorescens LB300 (DelLeo and
Ehrlich, 1994). Microbial reduction of Cr(V1) often produces both insoluble Cr'"'(OH);
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precipitates and soluble organo-Cr(I11) complexes (Cheng et al., 2010). These complexes are
relatively stable over time due to slow ligand exchange processes, conferring a better stability
to Cr(Ill) in pore waters than what can be thermodynamically predicted (Beck et al., 2008;
James and Bartlett, 1983a; Remoundaki et al., 2007).
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Figure 1-10: Reduction of Cr(VI) by soil fulvic acids (open symbols) and humic acids (closed symbols) at pH = 2,
4, and 6. Experimental conditions were: [Cr(V1)]o = 0.02 mmol L%, [soil substance]o = 100 mg L%, I = 0.1 mol L
! (adjusted with LiCl). Reprinted from Wittbrodt and Palmer (1996).

4.4. Reaction of dissolution/precipitation

The solubility of Cr in pore waters can be partly controlled by the formation of several
precipitates, as pore waters can contain dissolved species in high proportions (sometimes > mg
L1). Precipitation/dissolution reactions of Cr have been studied extensively [see, for example
Fendorf (1995), Kimbrough et al. (1999), Rai et al. (1989) and Richard and Bourg (1991)].

Cr(VI) forms moderately soluble precipitates with various elements such as Ag, Al, Ba, Ca, Cu,
K, Fe, Pb, Zn. However, in most of the cases, their concentrations in pore waters are too low to
reach the solubility product of the precipitates (Baron and Palmer, 1996; Baron et al., 1996;
Kimbrough et al., 1999). Generally, only BaCrV'0s, KFe"'3(CrV'04)2(OH)s,
KFe'"'(CrV'04)222H,0, Fe"OHCrV'04e2Fe!"'(OH); and/or SrCr¥'O, may precipitate in
sediments. Cr(V1) can be also incorporated in several precipitates, such as allophanes (Opiso et
al., 2009), CaCOs(Hua et al., 2007; Tang et al., 2007) or BaSO4(Meldrum et al., 1943),

contributing to decrease the solubility of Cr(V1) in sediment pore waters.
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Amorphous Cr'"'(OH)s, cristalline Cr'''(OH)3+H20 and eskolaite [Cr''';0s] are the main Cr(I11)
precipitates in pore waters for pH ranging from 5 to 12 (Rai et al., 1989). However, numerous
iron-containing chromium co-precipitates can rather form in sediments: amorphous hydroxides
[Cr"Fe'"'; 4(OH)s], goethite-bracewellite solid-solution [Cr'''Fe'"; «xOOH], hematite-eskolite
solid-solution [Fe"'«Cr'"',xOs], donatite [(Fe",Mg,zn)(Cr'',Fe'! Al)O4], ferrous chromite
[Fe''Cr'",04], and heideite [(Fe'!,Cr'")1.x(Ti,Fe'")xS4] (Charlet and Manceau, 1992; Nriagu et al.,
1993; Peterson et al., 1997a; Richard and Bourg, 1991). The occurrence of such co-precipitates
mainly depends on the redox conditions, with a prevalence of Cr(l11)/Fe(Il) compounds under
reducing conditions. It is worth mentionning that, during early diagenetic processes in surface
sediments, the reductive dissolution of iron plays a key role on the mobility of Cr(lll). For
example, Scholz and Neumann (2007) demonstrated that the reduction of Fe(lll) hydroxides
leads for a short time to an increase of dissolved Cr(l11) species. Complexation of Cr(I1l) with
dissolved organic matter both during the mineralization of particulate organic matter in
sediments (Gustafsson et al., 2014; Saputro et al., 2014) and through bacterial activity itself
(Kantar etal., 2011; Puzon et al., 2008) can also increase the solubility of Cr(l1l) in pore waters.

4.5. Reactions of adsorption

Adsorption reactions strongly depend on the chromium oxidation state, since the charge of
Cr(111) and Cr(V1) species can be opposite according to the pH values encountered in sediments.
Sorption mechanisms are usually described as non-specific (outer-sphere surface complexation)
and specific adsorption (inner-sphere surface complexation). Note that the sphere of hydration
is only maintained for the non-specific adsorption. Outer-sphere complexes are characterized
by electrostatic interactions, which are less stable than the covalent bindings of inner-sphere
surface complexes (Bradl, 2004). As presented in Table 1-4, Cr(111) forms inner-sphere surface
complexes whatever the solid phase involved. The complexation mechanism is probably
divided into two main steps: (i) an outer-sphere surface complexation between Cr(l111) and the
adsorbent ; and (ii) the evolution with the time of the binding to an inner-sphere surface complex
(Csoban et al., 1998). Sorption mechanisms of Cr(VI) differ according to the mineral surface.
For instance, iron (hydr)-oxides involve inner-sphere surface complexation whereas aluminum
(hydr)-oxides involve outer-sphere surface complexation (Ajouyed et al., 2010; Grossl et al.,

1997). The whole set of these proceses are summarized in Figure 1-11.
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Figure 1-11: Schematic representation of Cr(l11) and Cr(VI) configurations onto the surface of solids present in
surface sediments: (a, b) outer-sphere surface complexation; (c, d) mononuclear monodentate inner-sphere
surface complexation; (d, €) mononuclear bidentate inner-sphere surface complexation; (g, h) binuclear bidendate

inner-sphere surface complexation

45.1. Sorption onto mineral surfaces

The characteristics of minerals, i.e. their nature, degree of cristallinity and surface charge, as
well as pH and competiting ions are able to change the distribution of Cr(lll) and Cr(VI)
between the liquid and solid phases. Mineral surfaces are considered as amphoteric with the
existence of a point of zero charge (PZC). For instance, the surface of hydroxyl groups is
positively charged when the pH values are below pHpzc, and negatively charged when pH
values are above pHpzc. This surface reaction is described by Equations 1-32 and 1-33, where

=X corresponds to an active surface site:
=X-0OH & =X-0O + H* Eqgn 1-32
=X-OH," <> =X-0OH + H* Eqn 1-33

pHpzc values of minerals commonly found in sediments (see Figure 1-12), allow for defining

the surface charge of these minerals as a function of the pH.
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Table 1-4: Sorption mechanisms between inorganic chromium species and some solid phases. Abbreviations: ESR: Electron Spin Resonance and Electron Spin-echo

Spectroscopies; XAS: X-ray Adsorption Spectroscopy; DRIFT: Diffuse Reflectance Infrared Fourier Transform; AIS: change in Ionic Strength ; PJRE: Pressure-Jump

Relaxation Technique.

Inorganic [sorbent]o [Cro Method used Complexation mode Remarks References
- Adsorbent Experimental pH
species gL? M ESR XPS DRIFT AIS PJRE inner-sphere
silica 10 410° 3.5-6.3 X X Inner-sphere complexation requires time (Csofggge;t al,
- - ) . (Fendorf and
silica 510 5-6 X X monodendate Formation of y-CrOOH Sparks, 1994)
Formation of a.- and y-MeOOH,
goethite 103-107 4 X X with Me = Fe or/and Cr] (Charlet and
L . . Manceau, 1992)
cr(in Precipitation or sorption as a function of [Cr] ch |
g Chang et al.
3 ~ )
y-Al,Oy4 40 310 3-5 X X X 1994)
Slow dissociation of organic-Cr(l11) .
v-Al,04 10 0.5-310° X X complexes leading to inner-sphere complexes (Kart?ggl)et al.,
between Cr(l11) and y-Al,O4
lignin 5 510° X X (Wu et al., 2008)
- 4 } (Ajouyed et al.,
hematite 4 10 2-10 X X 2010)
. " } (Ajouyed et al.,
goethite 4 10 2-10 X X 2010)
- i -4 _ (Ajouyed et al.,
a-alumina 4 10 2-10 X _2010)
. 4 (Alvarez-Ayuso et
Al hydroxides 2 10%-0.2 6 X al., 2007)
Cr(VI . -3 ; (Elzinga et al.,
(V1) y-Al,O, 10 10 4-9 X 2009)
. _6 ] (Weerasooriya and
goethite 1.6 710 39 X X Tobschall, 2000)
. £ 103 ) mono-/hi- (Fendorf et al.,
goethite 10 2-510 5-6 X dendate 1997)
. 5103 ) mono/bi- (Grossl et al.,
goethite 10 0.5-210 6.5-8 X X dendate 1997)
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Two separate groups of minerals are noticed: (i) minerals with negative surface charges
including aluminosilicates, quartz, pyrite and vivianite; and (ii) minerals with mixed surface
charges like amorphous iron sulfides, calcite, hydroxyapatite, (hydr)-oxides, makinawite,
rhodocrosite and siderite. Cationic Cr(l11) species, especially Cr'"'(OH)?* and Cr'''(OH).", better
adsorb onto anionic sites of minerals belonging to the first group like aluminosillicates
(Abollino et al., 2003; Alvarez-Ayuso and Garcia-Sanchez, 2003; Khan et al., 1995).

Sorption efficiency decreases with the formation of organo-Cr(l11) complexes (Takahashi et al.,
1999). For instance, Abollino et al. (2003) showed a decrease of sorption of Cr(l11) up to 70 %
after addition of organic ligands [ethylenediaminetetraacetic acid(EDTA), nitrilotriacetic acid
(NTA), tartaric acid, oxalic acid; pH 5.5; [Cr(liD]o = 10* M; [ligand]o=
10 M]. Puzon et al. (2008) also observed during leaching experiments that the elution of
Cr(111) was enhanced because of the formation of complexes with organic ligands in the
following order: citrate-Cr(1ll) > malate-Cr(l11) >> histidine-Cr(11l) >> Cr(Ill) (pH 6.8;
[organo-Cr(111)]o =[Cr(111)]o = 2 mmol L?). The sorption mechanisms of dissolved Cr'''(OH)3

remain unclear, but precipitation rather control the fate of this neutral species.

Adsorption processes between the ionic Cr species and minerals with mixed surface charge are
however less clear to assess in natural pH range (Figure 1-12). Amorphous minerals have
commonly a higher pHpzc than the cristallized ones, and numerous specific studies clearly
support this trend, e.g. for hydroxyapatites (Smiciklas et al., 2005) and (hydr)-oxides (Anderson
and Benjamin, 1985; Kim and Moon, 1998; Yang et al., 2007). In surface sediments containing
an important fraction of amorphous minerals, positive surface sites can promote the sorption of
anionic species of Cr(V1), i.e. HCrV'047, CrV'04%. Figure 1-13 shows the sorption capacity of
these species by various precipitates as a function of the pH. The sorption capacity for Cr(VI)
decreases as follows with the precipitates: amorphous iron (hydr)-oxides > cristallized iron
(hydr)-oxides > Al,O3>> kaolinite > montmorillonite. In addition, the sorption of Cr(V1) tends
to increase with decreasing pH. Above pH > 9, Cr(VI) species desorb quantitatively and turn
into soluble anions. Obviously, the adsorption of Cr(\V1) is favored onto minerals holding high
pHrzc values, so that early diagenetic processes involving a decrease in pH [up to 2 units
(Lesven et al., 2008)], participate to the mobility decrease of Cr(\V1) in sediments.

Several anionic or neutral competing species found in pore waters with concentrations ranging
between uM and mM can enhance the mobility of Cr(\V1). Experiments performed on y-Al,O3
showed that Cr(\V1) adsorption drastically decreases in the presence of competing anions in the
following order: Mov'042> SeV03?> SeV'04%> SO.%(Wu et al., 2000). Adsorption on iron
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hydroxides can even be suppressed in presence of CO3s*, SO4> and H4SiOx (Villalobos et al.,
2001; Zachara et al., 1987). Finally, the presence of these competing species, inherent in pore
waters, increases the mobility of Cr(V1) in sediments.

| cre | Cr(OH)?*/Cr(OH),*

Cr(OH), | Cr(OH), |

| HCrO,” | CrO,> |

Environmental pH range

Manganese (hydr)oxides

Hydroxyapatite

Iron (hydr)oxides

o Mackinawite
Vivianite

Pyrite @) Calcite
—
Mn''CO,
—>
Aluminosilicates OFe”S (am)
+—>
o Aluminum

Quartz Fe'lCO, (hydr)oxides
f f f f f f f {
0 2 4 6 8 10 12 14

pH
N >  pHpycrange o PH;,c value

Figure 1-12: Evolution of pHpzc of frequent mineral phases present in sediments, including the predominance
diagram of Cr speciation.
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Figure 1-13: Adsorption of Cr(VI) by various mineral phases for a fixed adsorption site concentration (results

obtained by modelisation, for more details, see Rai et al. (1988)). Reprinted from Bradl (2004).

68

© 2015 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



These de Josselin Gorny, Lille 1, 2015

4.5.2. Sorption involving particulate organic matter

POM represents an important fraction in sediments. Its chemical and structural composition is
highly variable and only partially characterized, e.g. aromaticity, elemental composition, nature
and content of functional groups or molecular size (Kim et al., 1990; Sutton and Sposito, 2005).
The role of POM in the immobilization of chromium is non-negligible since it represents the
second adsorbent phase (10-40 %) in sediments after aluminosilicates (Table 1-3). However,
studies dedicated to sorption of Cr onto organic solid phase are very limited because of the
precipitation of Cr(I11) under Cr'"'(OH)s for pH > 5 and/or the redox instability of Cr(VI) in
acidic solutions (experimental pH value < 5) (Park et al., 2008; Parsons et al., 2002). The
existence of direct interactions between Cr(l1l) and some functional groups, e.g. -OH, -
CeH4OH, -COOH, -NH2 and -SH are evidenced in numerous studies (Batista et al., 2009;
Brown et al., 2000; Fukushima et al., 1995; Nakayama et al., 1981; Santosa et al., 2008;
Takahashi et al., 1999), although the type of bindings has not been established yet. Few studies
are related to the Cr(VI) sorption on POM. Two mechanisms of sorption can be eventually
considered: (i) indirect sorption via a cationic bridge (formed, for example, with Al, Fe or Mn)
between anionic Cr(VI1) species and the negative surface charge of particulate organic matter
(Redman et al., 2002), and (ii) direct sorption between anionic Cr(VI) species and positively
charged surface groups of organic solid phase (e.g. protonated amino groups) (Park et al.,
2008).

4.6. Conclusion about the sedimentary dynamics of chromium

In surface sediments, the behavior of Cr depends on both abiotic and biotic reactions, including
complexation/decomplexation, sorption, precipitation/dissolution, redox and respiration
reactions. The main mechanisms, which happen during early diagenesis, are summarized Figure
I-14. It has been clearly shown that changes in Mn speciation, precipitation processes, Cr(V1)-
reducing phases [ferrous and sulfide minerals, and also Fe(ll)-bearing minerals], and bacterial

activity are the key points for the speciation and dynamics of chromium in surface sediment.

Although the preservation of inorganic Cr species is difficult due to precipitation of Cr(lIl) or
redox instability of Cr(V1), analytical and experimental efforts are still needed to better clarify
some mechanisms affecting the Cr speciation in surface sediments, such as resolving chromium
speciation linked to others parameters [Fe, Mn, S, etc.], identification of Cr(l11)- and Cr(V1)-
complexing functional groups of natural organic matter, elucidating the sorption [outer or inner

sphere complexation] and oxidative mechanisms [repeated comparison of redox reactivity in
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presence of Mn(l1l) at different concentrations] of Cr(I11) with manganese (hydr)-oxides. The

oxidative dissolution mechanisms of Cr(l1l)
focusing on: (i) the nature of the precipitates
Fe''''.«Cr'''y(OH)s with 0 < x < 1; (ii) the agei

anionic ligands on the dissolution Kinetic rate

should be consolidated by additional studies
e.g. Cr'",0s, Fe''Cr'";04, MgCr'"',04, Cr'"'POy4,
ng effect of Cr(I1l) minerals; (iii) the impact of

of Cr(l1l); (iv) the impact of competing cations

towards Cr3* and Mn?* possibly present in pore waters; and (v) the better understanding of the

oxidative bacterial pathways. Complementary experiments should also be carried out on the

redox reactivity of Me''CrV'04 species during reductive processes.
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Figure 1-14: Summary of chromium reactions in

Abbreviations: DOM: dissolved organic matter; POM
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5. Conclusion du chapitre 1

Les sédiments de surface constituent un milieu complexe ou se déroulent de nombreuses
réactions biogéochimiques. La dynamique sédimentaire du fer, du manganese et du soufre
régule les changements de spéciation redox de 1’arsenic et du chrome dans les sédiments de
surface via différents processus d’oxydo-réduction. Les (hydr)-oxydes de manganése
constituent les principales phases minérales capables d’oxyder As(IIl) et Cr(III). L’oxydation
d’As(IIT) en As(V) est également possible a la surface de la magnétite et de la ferrihydrite en
présence de Fe(ll) dissous. La présence des sulfures représente un facteur clé dans les processus
réductifs d’As(V) et de Cr(VI), tout comme les especes ferriques dissoutes et minérales pour

Cr(VI) uniguement.

L’activité bactérienne contribue également aux changements de degrés d’oxydation de 1’arsenic
et du chrome. Ces inter-conversions redox attribuent a ces éléments une réactivité spécifique

vis-a-vis des constituants des sédiments de surface, ce qui influence leur mobiliteé.

Dans les sédiments de surface ou regne généralement un déséquilibre redox, intégrer les valeurs
de potentiel redox dans un modéle thermodynamique ne permet pas de définir la spéciation
réelle des différents constituants présents dans les phases dissoute et particulaire. Pour avoir
une image plus représentative des transformations biogéochimiques se produisant dans les
sédiments, il apparait plus pertinent de déterminer expérimentalement la spéciation de chaque

élément.

Mon travail de thése s’inscrit dans cette démarche et les deux chapitres suivants sont dédiés a
la présentation de développements analytiques dans le but de préciser le devenir de 1’arsenic et
du chrome, éléments sensibles aux conditions redox, au cours des processus de la diagenése

précoce.
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Chapitre 2. Prélevements, matériels et méthodes

analytiques

Introduction

Le chapitre précédent a permis de mettre en évidence que les transformations redox des
éléments majeurs (i.e.,, C, Fe, Mn, N, O, P et S) et certains processus bactériens (i.e.,
méthylation, respiration, oxydation bactérienne) vont jouer un rdle clé sur le devenir et la
spéciation de I’arsenic et du chrome dans les sédiments de surface en modifiant éventuellement
leur degré d’oxydation, leur réactivité chimique et en conséquence leur mobilité. La stratégie
d’étude mise en place pour évaluer les différents processus régulant la dynamique sédimentaire

d’As et de Cr est détaillée dans ce chapitre.

Apreés une présentation succincte du site d’étude, le chapitre 2 se focalisera sur la démarche
analytique mise en place pour déterminer suivant des profils verticaux : les paramétres physico-
chimiques (pH, oxygéne dissous, ...), la spéciation en phase aqueuse et en phase particulaire
des éléments majeurs (i.e., C, Fe, Mn, N, P et S) et d’intérét (As et Cr) au sein de carottes
sédimentaires. Une description de la stratégie de prélevement, de traitement et de conservation
des échantillons est précisée avant d’aborder plus en détail les différentes méthodes utilisées
et/ou optimisées pour analyser les fractions solides et dissoutes. Les méthodes de spéciation en
phase aqueuse de I’arsenic et du chrome qui ont nécessité des développements analytiques

importants font 1’objet du chapitre 3.

1. Site d’étude et organisation des campagnes de prélevements

Définir un site d’étude propice a I’étude de la dynamique sédimentaire des éléments traces
sensibles aux variations redox a d’abord nécessité la réalisation de campagnes de prospection
en octobre — novembre 2012 (Figure 11-1). Ces campagnes ont permis d’évaluer la faisabilité
pour la réalisation des prélevements, de nous rendre compte de la présence éventuelle de trafic
fluvial pouvant perturber le gradient redox dans les sédiments de surface, et enfin de déterminer
les teneurs en As et en Cr a la fois dans les eaux porales et les particules sedimentaires dans les
5 premiers cm de la colonne sedimentaire. Le Tableau I1-1 résume les principales données

obtenues pour les différents sites échantillonnés.
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Figure 11-1 : Localisation des sites sélectionnés pour les campagnes prospectives de 2012 (carte réalisée a partir

de Google earth).

Tableau I1-1 : Caractéristiques des sites échantillonnés lors des campagnes prospectives de 2012. Abréviations :
+, ++ et +++ : échelle qualitative croissante désignant le niveau d’accessibilité des sites échantillonnés ; FE5,
Facteur d’Enrichissement (FE) en As ou de Cr pour la phase particulaire normalisé par rapport a Al. Les calculs
de facteur d’enrichissement dont la formule est présentée dans le chapitre IV, sont réalisés avec les valeurs de

référence suivantes : {Al}s = 50,9 g kg™ ; {Ashe = 10,2 mg kg ; {Cr}rer = 68,7 mg kg™.

Eau interstitielle  Phase particulaire

Site échantillonné Accessibilité  Distance laboratoire (km)  Trafic fluvial ~ [As] [Cr] FEfS FEST
gL' gLt
Canal de I’Espierre + 20 Non 3,1 0,4 3 4
Canal de I’Escaut +++ 45 Oui 1,5 0,7 0,7 0,6
Canal de la Dedle +++ 30 Oui 34 1,2 2,5 6,8
Canal de la Sensée + 45 Oui 3,6 33 11 12
Canal de la Souchez ++ 32 Non 6,2 1,9 47 3,6
Canal de Roubaix + 13 Oui 16,7 13 47 19
Riviére de la Marque +++ 10 Non 58 3 0,8 1,8
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En effet, dans le cadre d’une étude de spéciation redox, le choix du site d’étude revét une
importance toute particuliere. 1l a été réalisé selon les critéres suivants : (i) bonne accessibilité
pour faciliter les prélevements de carottes sédimentaires et pour pratiquer une découpe de
carotte sur site ; (ii) sédiments fins et vaseux peu compacts plus propices pour I’extraction de
grands volumes d’eaux interstitielles ; (iii) plus faible distance possible du site par rapport au
laboratoire permettant de réaliser des analyses de spéciation dans la journée ; (iv) zones non
naviguées pour atténuer la remise en suspension des sédiments (préservation de I’interface
eau/sédiment) ; et (v) faibles apports anthropiques (i.e., valeurs proche du bruit de fond
géochimique) dans D’intention d’identifier les paramétres physico-chimiques affectant le
devenir « naturel » d’As et de Cr dans les sédiments fluviaux. Les caractéristiques rencontrées
dans les sédiments de la Marque répondent au plus prés a ces critéres, et ce site a donc été

sélectionné pour la suite de 1’étude.

Le bassin versant de la Marque s’étend sur environ 217 km? avec un relief assez uniforme
caractérisé par une pente moyenne de 0,1 % (Figure 11-2). La Marque prend sa source a Mons-
en-Pévéle (sud du bassin versant). Aprés un parcours de 32 km avec un bassin amont péri-
urbain jusqu’a Villeneuve-d’Ascq suivi d’un bassin plus urbain en aval, elle devient canalisée
sur 7,6 km de Wasquehal jusqu’a Marquette-Lez-Lille, ou elle se jette dans la Dedle. Le régime
hydrologique de la Marque est caractérisé par un faible débit moyen de 1 m3 s a Forest-sur
Marque qui peut atteindre jusqu’a 5,4 m® s en période de crue. Un suivi saisonnier de 9 mois
a débuté des février 2014 & Marcg-en-Barceul (Figure 11-2). Les prélévements ont été espacés
de deux a trois mois afin d’observer d’éventuels changements de composition chimique des
eaux interstitielles au cours du temps. Concernant les phases solides minérales et organiques,
leur évolution nécessite des échelles de temps beaucoup plus longues (quelques années)
n’impliquant pas le besoin de caractériser les constituants avec une fréquence aussi élevée que

pour les eaux interstitielles.
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Figure 11-2 : Occupation du sol du bassin hydrographique de La Marque en 2006 (AEAP, 2006), incluant

également la localisation du site d’étude.

© 2015 Tous droits réservés.

93

doc.univ-lille1.fr



These de Josselin Gorny, Lille 1, 2015

2. Stratégie d’échantillonnage

L’étude des sédiments nécessite un échantillonnage adapté et rigoureux au vu de la complexité
de ce compartiment. Le sédiment se compose a la fois d’une fraction liquide (eaux
interstitielles) et d’une fraction solide constituée de minéraux [argiles, carbonates, (0x0)-
hydroxydes de fer et de manganese, quartz, sulfures, etc.], de matiére organique détritique
(protéines, lipides, polysaccharides, substances humiques, etc.) et d’organismes vivants (micro-
et macroorganismes benthiques). Le comportement de 1’arsenic et du chrome dans les
sédiments est fortement dépendant des conditions biogéochimiques du milieu comme
I’abondance en oxydants et en réducteurs, la valeur du potentiel d’oxydo-réduction (Eh), le pH,
I’oxygeéne dissous. Ainsi, le prélévement doit préserver autant que possible la structure et les

propriétés initiales du sédiment pour limiter les biais lors des analyses en laboratoire.

2.1. Prélévement de I’eau de surface et mesures in situ

Des prélévements d’eau de surface ont été réalisés depuis la berge a 1’aide d’une seringue de
50 mL. Les échantillons sont rapidement filtrés a un seuil de 0,45 pm sur une membrane en
acétate de cellulose, et conditionnés dans différents flaconnages selon les analyses a effectuer :
alcalinité, anions, cations métalliques, carbone organique dissous et spéciation redox de
I’arsenic et du chrome. Seuls les échantillons pour le dosage des métaux totaux sont acidifiés a
2 % (v/v) par ajout d’HNOgz ultrapur (Fischer, Optima grade). Des blancs sont également
réalisés sur le terrain et en laboratoire pour mettre en évidence d’éventuelles contaminations
lors du traitement des échantillons. Ils sont réalisés avec de 1’eau MilliQ (Millipore systéme,
Milli-Q gradient, 18,2 MQ cm ; nommée par la suite H O mQ). Les parametres physico-
chimiques de la colonne d’eau sont mesurés si possible in situ depuis la berge a 1’aide de
sondes : notamment pour 1’oxygéne dissous, la température, le potentiel d’oxydo-réduction et

le pH.

2.2. Prélevement des carottes sédimentaires

Lors des diverses campagnes, 5 a 7 carottes sédimentaires ont été prélevées a 1’aide d’un
carottier manuel en acier inox muni d’un tube en polycarbonate de 35 cm de long et de 7,5 cm
de diamétre interne. Le carottage est réalisé a partir de la berge grace a un systeme de perches
reliées au carottier lui-méme. Une fois extraits, les tubes sont fermés hermétiquement par des
bouchons et conserves verticalement dans un support. Les préléevements sont realisés dans un
périmeétre aussi restreint que possible de maniére a s’affranchir de 1’éventuelle hétérogenéité du

sédiment.
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Le premier tube, percé de trous latéraux espaces tous les centimeétres (et obstrués avant le
prélévement), a servi a la mesure du potentiel redox (Eh) et du pH en fonction de la profondeur.
Les relevés ont été réalisés a 1’aide de sondes résistantes aux milieux denses (Prolabo). Une
seconde carotte sedimentaire est réservée a la détermination de la spéciation redox de I’arsenic
et du chrome dans les eaux interstitielles. Elle est découpée sur le terrain sous atmospheére inerte
(sous flux d’azote) afin de préserver au maximum les propriétés structurales et physico-
chimiques de I’interface. Deux autres carottes sont dédiées a I’extraction des eaux interstitielles
pour le dosage de I’alcalinité, des anions et des métaux. Des particules sédimentaires peuvent
étre également récoltées sous atmosphere inerte (apres récupération des eaux interstitielles)
pour la réalisation d’extractions séquentielles, de distillation anaérobie, etc. Les carottes

sédimentaires restantes sont utilisées pour le déploiement de capteurs passifs (voir partie 3).

2.2.1. Découpage des carottes sédimentaires

Sur le terrain puis dés le retour au laboratoire, les carottes sédimentaires sont découpées tous
les cm jusqu’a 6 cm de profondeur, puis tous les 2 cm jusqu’a 17 cm de profondeur. L’ensemble
des opérations est réalisé sous atmospheére inerte selon le dispositif présenté Figure 11-3. Il
consiste en une table percée en son centre d’un trou équivalent au diametre externe de la carotte
a découper et surmontée d’un sac a gants rempli de diazote (Azote U, pureté > 99.995 %). Les
tubes contenant les carottes sédimentaires sont alors introduits dans 1’ouverture prévue a cet
effet. Finalement un cric hydraulique, installé sous la carotte bouchée par un piston, permet
d’extruder progressivement le sédiment dans le sac a gants tout en préservant 1’anoxie initiale
du milieu sédimentaire. L’oxydation des phases réduites comme telles que les sulfures est ainsi

évitée.

Saca gants —— O O

Table

Carotte sédimentaire

Tube en polycarbonate

Piston

Cric hydraulique

Bouteillede diazote

Figure 11-3 : Schéma de la table a découper.
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2.2.2. Traitement des échantillons sédimentaires

Chaque tranche de sédiment est transférée dans des godets de centrifugation pour séparer les
eaux interstitielles des particules sédimentaires, et un aliquote de sédiment humide (5 g) est
également introduit dans une seringue découpée en son extrémité en vue de déterminer la
speciation des sulfures dans la phase solide. La centrifugation des godets a été effectuée a 2500
tours min pendant 20 min a température controlée (celle du terrain). Les eaux interstitielles
centrifugées sont alors récupérées a I’aide d’une seringue, toujours sous atmosphere inerte, puis
filtrées a 0,45 um sur des filtres seringues (membrane en acétate de cellulose) et réparties dans
différents flaconnages en fonction des analyses a réaliser. La méthode d’échantillonnage
employée pour la caractérisation des eaux interstitielles est synthétisée Figure 11-4. Seuls les
échantillons dédiés au dosage des métaux totaux sont acidifiés a 2 % (v/v) par ajout d’HNOs
ultrapur (Fischer, Optima grade). Aucun agent stabilisant n’est ajouté dans les échantillons
dédiés a la spéciation, et ces derniers sont analysés par HPIC-ICP-MS dans les 24 h apres
découpage de la carotte.

La phase solide restante dans le godet de centrifugation est ensuite homogénéisée puis séparée
en plusieurs fractions sous atmosphére inerte pour déterminer la spéciation en phase solide de
différents éléments chimiques (Al, As, Cr, Fe, Mn, P et S). Une petite quantité (5-10 g) de
sédiment frais est mise de c6té pour la caractérisation granulométrique des particules
sédimentaires. Le sédiment restant est finalement seché a température ambiante sous hotte a
flux laminaire, puis broy¢ a 1’aide d’un mortier afin d’obtenir une poudre fine et homogene. Ce
nouvel échantillon, une fois tamisé a 63 pum, permettra d’atteindre les teneurs totales en
éléments majeurs et mineurs dans la phase solide ainsi que le pourcentage de carbone

particulaire total et inorganique (aprés calcination).

3. Echantillonneurs passifs : Diffusive Gradients in Thin film (DGT)

Développées par Davison et Zhang (1994), les méthodes de diffusion sur gel associées a des
résines chélatantes (DGT) représentent une approche pertinente pour la détermination in situ
d’espéces labiles (i.e. les métaux, les phosphates et les sulfures), mais aussi pour la spéciation
redox de certains ¢léments (dont As et Cr). Ces dispositifs se composent d’un gel diffusif
d’épaisseur connue derriere lequel est apposée une résine chélatante qui permet de concentrer
la fraction labile des espéces metalliques dans les eaux naturelles. Par ailleurs, de par sa porosité
inférieure a 20 nm (Zhang and Davison, 1999), le gel empéche également les macromoléecules

et colloides d’entrer en contact avec la résine.
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Figure 11-4 : Schéma récapitulatif du traitement des eaux interstitielles et des particules sédimentaires.
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Puisqu’en en premiere approximation la complexation/précipitation d’un métal sur la résine
peut «s’apparenter » au phénomeéne d’assimilation a travers la membrane cellulaire d’un
organisme, la fraction labile mesurée peut étre considérée comme la fraction de métal
biodisponible (Webb and Keough, 2002). Le principal avantage pour la détermination de la
spéciation est de pouvoir s’affranchir des étapes conventionnelles d’échantillonnage, de
filtration et de conservation puisque le dispositif DGT accumule passivement les especes labiles
en solution lors du déploiement. D’autre part, cette technique permet également la réalisation
de profils sédimentaires avec une résolution de 1’ordre du millimétre offrant ainsi une meilleure
perspective pour 1’évaluation des transitions redox. Dans les sédiments, les calculs de
concentrations restent cependant sujets a discussion car la sonde DGT tend a appauvrir les
teneurs dans les eaux interstitielles (Harper et al., 1998). Cet aspect sera discuté plus en détail

dans le chapitre IV, section 2.3.3.

3.1. Préparation des dispositifs DG T

La Figure 11-5 illustre la chaine de préparation du gel diffusif et des six types de résines utilisées
dans notre projet : Agl (Lesven et al., 2008), Chelex (Zhang and Davison, 1995), Ferrihydrite
(Zhang et al., 1998), 3-MercaptoPropyl [abrégé par la suite par 3MP ; Bennett et al. (2011)],
Metsorb [TiO2 ; Bennett et al. (2010)] et Ferrite de zinc [ZnFe204 ; Gorny et al. (2015b)]. Les
profils de concentration en sulfures sont déterminés a ’aide de la résine Agl, ceux des métaux
cationiques [Cr(IIl), Fe(II), Fe(Ill), Mn(II), etc.] avec la résine Chelex, celui d’As(IIl) avec la
résine 3MP et finalement As total avec les résines restantes (Ferrihydrite, Metsorb et/ou
ZnFe204). Les gels destinés a la fabrication des sondes DGT sont polymérisés entre 2 plaques
de verre de dimensions variables constituant un « moule » d’épaisseur connue. Une fois les
couches de gel et de résine préparées et découpées aux bonnes dimensions a 1’aide d’un cutter
en plexiglass, elles sont assemblées sur un support prévu a cet effet et disponible aupres de la
compagnie « DGT Lancaster Research Ltd. ». La résine est tout d’abord disposée sur le support
(face granuleuse vers le haut). Elle est ensuite recouverte par le gel diffusif puis par un filtre en
acetate de cellulose (porosité : 0,45 um) servant a protéger les gels du milieu extérieur vis-a-

vis des particules sédimentaires.

3.2. Déploiement des sondes DGT

Les sondes DGT sont préalablement désoxygénées par bullage d’azote dans de I’eau ultrapure
pendant une durée minimale de 24 h avant d’étre exposées, pour une durée connue dans les

carottes sédimentaires conservées en armoire thermostatée a la température du milieu. Le temps
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de déploiement des dispositifs DGT peut varier de 24 h a quelques jours selon les concentrations

initiales de I’analyte présent dans les eaux porales.

Gel solution

18,75 mLd’acrylamide 40%
15 mL cross linker >
23,75 mLH,0 mQ

' : |

Résines Chelex, 3MP, Metsorb

8,55 mL gel solution
0,153 gd’AgNO;

Gel diffusif ouZnFe,0, Résine Agl

5SmL degel solution OéasongdZegce?saoc:ztt)irob:m 3mLgel solutiona
12,5 uL de TEMED ! 0,1 M AgNO!
- W-de 6 uL de TEMED /1M AgNO,

34,4 uLdepersulfate
d’ammonium 10 %

+10 pL de persulfate

21 pL de persulfate d'ammonium dammoniums %

10%

v ) ' _

Polymérisation a Température
Polymérisation a45°C entre deux plaques de verre espacées de 0,05 cm ambiante entredeux plaquesde
(45-60min) verreespacées de0,05 cm (45—
60 min)
¢ L Etapesdans
ImmersiondansK| 0,2 M I"obscurité
(45 min)
Résine ferrihydrite l
\4
Immersiondans Fe(l11) Hydratation : 3 bains dans H,0 Hydratation :3 bains dans H,0 Ringages avec H,0 mQ
0,1M(2h) mQ (24 h) mQ (24 h) (24h)
Immersiondans MES0,1 Ma pH Conservation dans .
’ Conservation dans H,0 m
6,7 (30 min) NaNO,0,1M 20mQ

|

Ringagesavec H,0 mQ
(24h)

!

Conservation dansH,0 mQ

Figure 11-5: Etapes de préparation du gel diffusif et des résines pour la fabrication des sondes DGT.
Abréviations: MES: Acide 2-(N-morpholino) éthane  sulfonigue ; TEMED:  N,N,N',N'-

tétraméthyléthylénediamine.

3.3. Traitement et analyse des DGT

Les dispositifs DGT sont extraits des carottes sédimentaires ou des sédiments en place aprés un
temps d’exposition connu, rincés abondamment avec de 1’eau ultrapure pour éliminer les
particules sédimentaires en surface et finalement démontés. Les concentrations en analyte sont
mesurées dans la résine chélatante selon les procédures illustrées Figure 11-6. Le protocole de

traitement des résines Agl est détaillé dans le travail de thése de Lesven (2008).
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Figure 11-6 : Etapes de traitement des différentes résines aprés le déploiement des dispositifs DGT. Abréviations : | : résine Metsorb ; 11 : résine 3MP ; 111 : résine Chelex ; IV :

résine ferrihydrite ; V : résine ZnFe,O, ; VI : résine Agl ; C : concentration de I’espéce labile mesurée dans le milieu par le dispositif DGT (ug L) ; MOD : matiére organique

dissoute ; M : quantité de [’espéce accumulée dans la résine (ug) ; Ag : épaisseurs du gel diffusif et du filtre (dm) ; t : durée d’exposition du dispositif DGT (s) ; A : surface du

gel en contact avec la solution (cm2) ; D : coefficient de diffusion (cm2 s2).

100



These de Josselin Gorny, Lille 1, 2015

4. Protocoles de traitement des particules sédimentaires

4.1. Humidité

Les pourcentages d’humidité sont calculés a partir du sédiment humide et homogénéisé, inséré
dans des boites de pétri. La dessiccation a lieu a température ambiante sous une hotte a flux

laminaire pendant une semaine.

4.2. Granulométrie

La distribution granulométrique des particules est déterminée sur du sédiment humide grace a
un granulometre laser (Malvern Mastersizer 2000). Au cours de la mesure, les particules
sédimentaires passent au travers du faisceau focalisé d’un laser hélium/néon. Ces particules
provoquent une diffusion et une diffraction de la lumiére sous un angle qui est fonction de leur
diamétre. Une série de détecteurs photosensibles mesure 1’intensité de la lumicre diffusée en
fonction de 1’angle et permet ainsi de déterminer par calcul la taille des particules dans une

gamme comprise entre 0,02 et 2000 um (Pansu and Gautheyrou, 2007).

4.3. Analyses élémentaires CHNS

La teneur en carbone organique contenue dans les particules sédimentaires a été déterminée sur
la fraction sédimentaire < 63 um par différence entre le dosage total (échantillon brut) et celui
de la fraction inorganique (échantillon calciné 24 h a 480°C), a 1’aide d’un analyseur
élémentaire (CHNS 932, LECO) (Billon et al., 2001a). La teneur en azote organique et en soufre
total particulaire a été également mesurée simultanément a partir des échantillons non calcinés
(Billon et al., 2001b; Lesven et al., 2008). Ces analyses élémentaires reposent sur le principe
de la combustion éclair a haute température (> 1000 °C) en présence d’O2 des particules
sédimentaires. Dans I’analyseur, les gaz primaires de combustion sont entrainés par 1’hélium
(gaz vecteur) et passent au travers de catalyseurs (oxydation/réduction) pour former a la sortie
du four de combustion les gaz CO2, H20, NOx et SO». Les gaz ainsi obtenus sont alors separés
par une colonne chromatographique et détectés par infrarouge pour CO2, H20 et SO», et par
conductivité thermique pour NOyapreés réduction en N2 (Pansu et al., 2001).

4.4. Minéralisation par attaque acide totale pour le dosage des métaux

Le dosage des métaux traces dans le sédiment se réalisant a partir d’échantillons liquides, une
étape préalable de minéralisation est obligatoire. La minéralisation par attaque acide consiste a

mettre en contact une quantité connue de sédiment avec un volume d’acides concentrés afin de
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solubiliser les différentes phases porteuses (i.e. les argiles, les carbonates, la matiére organique

particulaire, les oxydes et les sulfures) et libérer les métaux traces associés.

Dans notre cas d’étude, 200 mg de sédiment sec et tamisé a 63 um sont introduits dans des
tubes d’attaque en téflon, en présence de 10 mL d’HF 40 % (Merck suprapur) et de 5 mL
d’HNO3z 65 % (Merck EMSURE). Les tubes sont chauffés a 110 °C pendant 48 h afin de
permettre la mise en solution des carbonates, de certains oxydes et sulfures, des silicates et des
aluminosilicates. Apres évaporation a la goutte du résidu, le sédiment est attaqué par 6 mL
d’eau régale (HCI/HNO:3) et chauffé 24 h a 120 °C, dans le but de solubiliser le reste des oxydes,
des sulfures et des matieres organiques. Cette étape peut étre répétée une seconde fois si
nécessaire. Apres réduction du volume d’attaque a 1 mL, le résidu est chauffé 1 ha 110°C, avec
10 mL d’H20 MQ. La solution est finalement filtrée a 0,45 pum sur acétate de cellulose (Lesven
et al., 2009).

Pour valider la procédure de minéralisation, du sédiment certifié (PACS-2) a été minéralisée
simultanément a chaque série d’attaque. Les rendements d’extraction obtenus par ICP-OES et
ICP-MS, sont tous supérieurs a 75 % (hormis Na avec 30 %), ce qui valide la méthode de
minéralisation. Les valeurs de blanc de la méthode ont également été mesurées pour chaque
série de minéralisations afin de vérifier qu’aucune contamination significative n’était apportée,
et des réplicats d’analyses ont été effectués. Les blancs obtenus sont systématiquement
négligeables, et les écart-types sur la mesure des différents réplicats d’échantillons sont

inférieurs a 10 %.

4 5. Distribution en phase solide d’Al, de Fe et de Mn

La détermination des teneurs totales en Al, Fe et Mn est une information importante pour
évaluer le stock présent dans le sédiment. Cependant, elle ne renseigne pas sur les phases
présentes [aluminosilicates, carbonates, (hydr)-oxydes, sulfures, etc.] susceptibles d’interagir
avec As et Cr. Pour appréhender la présence de ces phases, trois types d’extractions simples ont
été employés : ascorbate, dithionite et acide chlorhydrique (Anschutz et al., 2005; Chaillou et
al., 2006; Haese et al., 2000; Kostka and Luther, 1994). Ces extractions en une seule étape ont
été réalisées a température ambiante sous atmosphére inerte et avec des solutions extractantes

désoxygénées par un bullage au diazote avant utilisation.

L’attaque avec une solution d’ascorbate permet la mise en solution des (hydr)-oxydes de fer et
de manganése amorphes (i.e. facilement réductibles par les bactéries). L’intérét de cette attaque

est de quantifier la teneur en (hydr)-oxydes de fer et de manganése néoformés consécutivement
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aux réactions diagénétiques. La procédure utilisée est la suivante : 250 mg de sédiment humide
sont mis en contact sur une période de 24 h avec 20 mL de solution d’ascorbate. A la fin des 24
h d’agitation, les échantillons sont centrifugés pendant 20 min a 2500 tours min', puis filtrés a
0,45 um avec des filtres en acétate de cellulose. La solution d’ascorbate est obtenue en
solubilisant 10 g de citrate de sodium (CeHsNasO7, 2H20), 10 g d’hydrogénocarbonate de
sodium (NaHCO3) et 4 g d’acide ascorbique (CsHgOs) dans 200 mL d’H.O mQ.
L’hydrogénocarbonate sert de tampon pour maintenir le pH a 7,5 ; le citrate de sodium permet
la complexation des métaux mis en solution ; 1’acide ascorbique sert de réducteur vis-a-vis des

oxydes.

L’extraction a la dithionite qui s’effectue a la suite de I’attaque a I’ascorbate, permet la
solubilisation des oxydes de fer et de manganése ayant cristallisé au cours des processus
diagénétiques ou étant déja présents sous cette forme. Les particules sédimentaires restantes
sont mises en suspension dans la solution de dithionite pendant 1 h. La solution de dithionite
est réalisée a partir de 10 mL d’acide acétique 100 %, 29,4 g de citrate de sodium, 12,5 g de
dithionite de sodium, et I’ensemble est dissout dans 500 mL d’H20 mQ. L’acide acétique sert
de tampon pour maintenir le pH a 4,8 ; le citrate de sodium permet la complexation des métaux
mis en solution ; la dithionite, réducteur plus fort que I’ascorbate, permet la dissolution des
oxydes plus récalcitrants. Une filtration & 0,45 um des échantillons a été opérée a la suite de la

centrifugation (2500 tours min' pendant 20 min).

L’utilisation d” HCI (1 M) comme acide fort permet la mise en solution des (hydr)-oxydes
d’aluminium, de fer et manganése (amorphes et cristallisés), des carbonates, des phosphates
apatitiques, des ETM liés a divers sites de complexation organiques, des sulfures métalliques
hors ceux de type pyritique et ceux liés au cuivre, au mercure et au nickel (Cooper and Morse,
1998), et par conséquent des ETM associés a I’ensemble de ces phases. Le protocole utilisé est
le suivant : 2 g de sédiment humide ont été mis en contact avec 20 mL d’HC1 a 1M sous agitation
pendant 24 h a température ambiante. Le protocole de récupération des solutions est identique

a celui des deux extractions précédemment décrites.

4.6. Distribution en phase solide du phosphore

La procédure normalisée de Ruban et al. (2001) a été employée pour déterminer la distribution
dans la phase solide du phosphore. L’extraction du phosphore total est réalisée une fois le
sédiment calciné (dégradation de la matieére organique particulaire) en le solubilisant a 1’aide

d’HCI 3,5 M. Concernant le phosphore inorganique, deux attaques sélectives, réalisées
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successivement sur un sédiment humide et anoxique, permettent d’extraire d’une part les
phosphates faiblement liés aux (hydr)-oxydes et/ou a la matiere organique (fraction NaOH-P),
et d’autre part de solubiliser les minéraux phosphatés, notamment les apatites (fraction HCI-P).
Le phosphore organique est finalement déduit par différence entre le phosphore total et

inorganique.

L’extraction du phosphore inorganique se réalise selon la procédure suivante : 200 mg en
équivalent sec de sédiment humide sont mis en contact sur une période de 16 h avec une solution
de NaOH 1 M. A la fin des 16 h d’agitation, les échantillons sont centrifugés pendant 20 min a
2500 tours min?, puis filtrés a 0,45 um avec des filtres en acétate de cellulose. Le filtrat est
acidifié par ajout d’HCI 3,5 M jusqu’a atteindre pH 1 (pour précipiter les acides humiques
solubilisés en milieu basique). Le culot obtenu aprés centrifugation est rincé deux fois par ajout
de 12 mL de NaCl 1 M. Finalement, 20 mL d’une solution d’HCl 1 M sont ensuite ajoutés. Le
mélange est agité sur une période de 16h, puis centrifugé et la solution contenant le phosphore
est filtrée a 0,45 pum avec des filtres en acétate de cellulose. Les solutions extractantes sont

conservées a 4 °C avant analyse en ICP-AES.

L’extraction du phosphore total est réalisée a partir de 200 mg de sédiment séché et non tamise,
calciné pendant 3 h a 450 °C. Les sédiments sont ensuite agités durant 16h, en présence de 20
mL de HCI 3,5 M, puis centrifugés 15 min a 2000 tours min*. La procédure de récupération et

de conservation des extraits restent la méme.

4.7. Détermination des phases soufrées réduites

Les sulfures dans les sédiments sont regroupés en deux grandes familles : (i) les AVS (Acid
Volatile Sulfides) se composant de précipités de sulfure peu stables principalement associées
au fer en milieu non contaminé [i.e. sulfure de fer amorphe (FeSam), greigite (FesSa) et
mackinawite (FeS1x)], et a d’autres cations métalliques (Cd, Pb et Zn) en milieu contaminé ; et
(ii) les CRS (Chromium Reducible Sulfur) étant constitués de pyrite (FeS2), un composé moins
facilement oxydable que les sulfures de fer, et dans une moindre mesure de soufre elémentaire
(S°) et de sulfures métalliques (Cu, Hg et Ni) (Cooper and Morse, 1998; He et al., 2008).

La méthode d’extraction des AVS est établie de la maniére suivante. Dans un sac a gants rempli
de diazote, environ 1 g de sédiment humide est prélevé dans la seringue contenant le sédiment
(Figure 11-4) puis introduit dans un réacteur préalablement purgé a ’azote afin d’éviter
I’oxydation des sulfures (dispositif d’extraction présenté en Figure A-1 en annexe). Apres

assemblage du montage d’extraction, 40 mL d’HCI 6 M sont ajoutés au réacteur. La dissolution
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des AVS libere du sulfure d’hydrogeéne gazeux (H2S) qui est véhiculé par un courant d’azote
jusqu’a une solution basique (constituée de NaOH 1 M et d’EDTA 0,2 M) dans laquelle il est
piégé sous forme de sulfures dissous (S*). La réaction se déroule en 1 h a température ambiante
(Billon et al., 2001a; Cornwell and Morse, 1987).

Les CRS sont ensuite décomposés (aprés renouvellement du piége basique) en attaquant le
résidu de la réaction avec 40 mL de Cr(Il). Ce dernier est synthétisé in situ dans une colonne
de Jones par réduction de Cr(I11) sur un amalgame zinc-mercure en milieu acide. L’extraction
se produit sous azote et a chaud (100 °C) durant 2 h. Les gaz sont piégés comme précédemment
dans la solution basique (Billon et al., 2001a; Canfield et al., 1986).

Les sulfures sont dosés par potentiométrie (Methrom 736 GP Titrino), en utilisant une solution
de chlorure de cadmium (100 mg L™?). L électrode de travail est une électrode spécifique aux
sulfures a membrane polycristalline d’Ag>S (Orion), et ’électrode de référence est une
électrode au sulfate mercureux Hg/Hg2SO4/[K2SO4] = 3 M saturé (Metrohm) (Lourino-Cabana
etal., 2014).

4.8. Distribution en phase solide d’As et de Cr

Deux protocoles d’extraction, un spécifique a As et I’autre a Cr, ont été appliqués aux particules
sédimentaires. Ces protocoles permettent de déterminer les concentrations élémentaires
associées aux différentes fractions constitutives du sediment comme les carbonates, les oxydes,
la matiere organique et la fraction résiduelle. Le choix des protocoles est basé sur plusieurs
criteres : (i) quatre étapes au maximum pour permettre la détection des éléments dans chaque
fraction suivant un protocole utilisable en routine, (ii) des procédures normalisées a utiliser
préférentiellement ; et (iii) des extractants compatibles avec les outils analytiques disponibles.
Généralement, ces procédures nécessitent de conserver le sédiment sous diazote, les deux
premiéres étapes étant réalisées en milieu anoxique. Les solutions utilisées pour les extractions
sous sac a gants sont désoxygénées par un bullage de diazote avant utilisation. L’ensemble des
protocoles est schématisé Figure 11-7. Une fois filtrés, les échantillons sont analysés par ICP-
OES ou par ICP-MS.

La procédure de Damris et al. (2005) a ete initialement utilisée pour déterminer la distribution
en phase solide d’As, mais elle a été abandonnée suite a une incompatibilité analytique avec
I’ICP-MS. En effet, les analyses élémentaires dans les solutions de K;HPO. diluées
provoquaient un bouchage progressif des cones de 1’appareil, sans doute par un dépdt de P4O1o,

induisant une baisse notable de la sensibilité des mesures en ICP-MS (Gorny et al., 2015a).
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Extraction séquentielle pour I’arsenic

Fraction 1 :
As échangeable.

Fraction 2 :

As associé aux minéraux
carbonatés et phosphatés, aux
(hydr)-oxydes, etaux AVS.

Fraction 3:

As associé aux sulfures plus
réfractaires, ala MOPetala
fraction résiduelle.

0,4 g de sédiment humide + 20 mL de
NaOH 1 M

Agiter 18 h, T° ambiante -
«  Centrifuger 20 min & 2500 trs mint

*  Filtrer et conserver le surnageant a 4°C
Sous N,

Résidu+ 20 mL d’HCI 1 M

Agiter 1 h, T° ambiante

Centrifuger 20 min & 2500 trs min-1
Filtrer et conserver le surnageant a 4°C

Résidu + 6 mL HCI + 2 mL HNO;3

e Chauffer 48 ha120°C

*  Evaporer ala goutte

¢ Ajouter 10 mL d’H20 mQ et chauffer 2 h
a100°C

*  Filtrer et conserver le surnageant a 4°C

v

Elimination
substance
humique

*  Homogénéiser

* 16 h de repos

«  Filtrer et conserver le
surnageant a 4°C

10 mL de filtrat + 4 mL HCI 3,5 M
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Extraction séguentielle pour le chrome

Fraction 1 :
Cr échangeable et lié aux carbonates
et aux AVS peu stables.

Fraction 2 :
Crassocié aux (hydr)-oxydes, et
aux AVS restants.

Fraction 3 :
Crlié ala MOP réfractaire
et aux composés pyritiques.

Fraction 4 :

Crinternalisé dans les phases résiduelles.

1 g de sédiment humide + 20 mL d’acide acétique 0,11 M
*  Agiter 16h, T° ambiante

«  Centrifuger 20 min a 2500 trs min't

»  Filtrer et conserver le surnageant a 4°C

*  Rincer avec 20 mL d’H,0 mQ Sous N
2

Résidu + 20 mL de chlorure d’hydroxylamine 0,5 M
*  Agiter 16h, T° ambiante

«  Centrifuger 20 min a 2500 trs min-t

»  Filtrer et conserver le surnageant a 4°C

*  Rincer avec 20 mL d’H,0 mQ
Sous N,

Résidu + 10 mL de peroxyde d’hydrogéne 8,8 M
*  Agiter 1h, T° ambiante

+  Chauffer 1ha8g5°C

*  Réduire le volume a3 mL

*  Ajouter 20 mL d’acétate d’ammonium 1 M

*  Agiter 16 h, T° ambiante

«  Centrifuger 20 min & 2500 trs min't

»  Filtrer et conserver le surnageant a 4°C

Résidu + 6 mL HCI + 2 mL HNO;

+  Chauffer 48 ha120°C

»  Evaporer ala goutte

*  Ajouter 10 mL d’H,O mQ et chauffer 2 h a 100°C
»  Filtrer et conserver le surnageant a 4°C

Figure 11-7 : Schématisation des protocoles d’extraction séquentielle pour la détermination de la distribution en phase solide de I’arsenic [procédure modifiée de Ruban et al.

(2001)] et du chrome [procédure du Bureau Communautaire de Référence (BCR) optimisée par Rauret et al. (1999)]. Abréviations : AVS : Acid Volatile Sulfides ; MOP :

Matiere Organique Particulaire.
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Les procédures d’extraction proposees par Keon et al. (2001), Paul et al. (2009) et Wenzel et
al. (2001) n’ont pas non plus été utilisées puisqu’elles nécessitent également 1’utilisation

d’extractants contenant des phosphates.

Ruban et al. (2001) ont développé une procédure dédiée a la détermination de la distribution
phosphore inorganique en phase solide (décrite précédemment). Utiliser cette procédure semble
étre une bonne alternative pour déterminer la distribution en phase solide de 1’arsenic puisque
les comportements chimiques de I’arsenic et des phosphates sont voisins. Le choix des
extractants (NaOH 1 M et HCI 1 M) est justifié par leur utilisation dans le cadre d’extraction
en une seule étape (Dang et al., 2014; Jang et al., 2005). Il est néanmoins nécessaire d’ajouter
une étape supplémentaire (attaque partielle avec de I’eau régale) afin de caractériser la fraction
d’As associée aux sulfures réfractaires, la MOP et la fraction résiduelle. Cependant, I’ utilisation
de cette procédure pour déterminer la distribtion d’As en phase solide n’est pas courante dans

la littérature, ce qui limite les comparaisons avec d’autres études.

Concernant la distribution en phase solide du chrome, le protocole d’extraction mis en place
par le Bureau Communautaire de Référence (BCR) et optimisé par Rauret et al. (1999) a été
appliqué aux sédiments de la Marque.

5. Techniques d’analyses des eaux

5.1. Mesure du pH et du potentiel d’oxydo-réduction

Les mesures d’Eh et de pH ont été réalisées par potentiométrie, respectivement a I’aide d’une
électrode de platine combinée (Prolabo) et une électrode de verre combinée (Metter Toledo).

Les électrodes de référence sont dans les deux cas Ag/AgCl avec [KCI] =3 M.

5.2. Analyse de ’alcalinité dans les eaux

L’alcalinité (ou réserve alcaline) se définit comme la quantité d’acide fort pour neutraliser
I’ensemble des bases présentes dans I’échantillon. Différentes bases peuvent étre présentes dans
les eaux naturelles, majoritairement les carbonates, les hydrogénocarbonates et dans une
moindre mesure les borates, les silicates et les phosphates. Dans notre cas, les valeurs
d’alcalinité sont assimilées aux concentrations d’HCOs. Le dosage est realisé par
potentiométrie (titrateur automatique Metrohm 848 Titrino plus) sur 1 mL d’échantillon. Le
dispositif est muni d’un capillaire qui ajoute progressivement la solution titrante d’HCl
(5,3 102 M) et d’une micro-électrode de verre combinée & une électrode de référence (Metrohm
Ag/AgCl avec [KCI] = 3 M) (Lourino-Cabana et al., 2014).
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5.3. Analyse du carbone organique dissous

Les concentrations en carbone organique dissous (COD) des échantillons d’eau ont été
déterminées au laboratoire a 1’aide d’un TOC-VcsH (Schimadzu). L’échantillon est d’abord
prélevé et placé dans une cellule dans laquelle sont ajoutés 3 % d’HCI 2 M pour ¢éliminer le
carbone inorganique dissous (CID) sous un flux d’air synthétique. L’échantillon est ensuite
placé dans un four a 680 °C pour oxyder le COD restant en présence d’un catalyseur de billes
de platine, également sous flux d’air. Le CO- ainsi généré est finalement quantifié a I’aide d’un
détecteur infrarouge (Alvarez-Salgado and Miller, 1998). L’aire du pic obtenu permet de
déterminer la concentration en COD a partir d’une courbe d’étalonnage réalisée avec de
I’hydrogénophtalate de potassium (CsHsKOs). Cette derniere posséde un domaine de linéarité
compris entre 0,05 et 25 mg C L™, et trois a cing mesures de chaque échantillon sont réalisées

dans le but d’obtenir un écart-type relatif inférieur a 5 %.

5.4. Dosage des anions dans les eaux

Les anions (CI, NO2", NOs", POs* et SO4*) ont été dosés au laboratoire par chromatographie
ionique Dionex munie d’un générateur d’éluant (module EG50), d’une pompe a gradient
quaternaire (module GP40), d’une cellule conductimétrique (module ED40). L’appareil est
équipé d’une boucle d’injection de 100 puL, d’une colonne de garde IonPac AG-18 (10 um, 50

X 4 mm ; Dionex) et d’une colonne analytique IonPac AS-18 (10 pum, 250 x 4 mm ; Dionex).

Le principe de la méthode consiste a injecter 100 pL d’échantillon dans une colonne
chromatographique a résine échangeuse d’anions. La résine constitue la phase stationnaire. Elle
est composée de billes de latex sur lesquelles ont été greffés des groupements fonctionnels
d’ammonium quaternaire alkylés chargés positivement. Un flux de KOH, constituant la phase
mobile, est appliqué de maniere continue sur la résine. Il se produit une compétition entre les
ions a analyser, fixés plus ou moins fortement sur la phase stationnaire, et les ions hydroxydes
présents dans I'éluant. L'interaction électrostatique entre la résine de la colonne et les anions a
séparer est plus ou moins forte, en fonction de la taille, de la charge, de la polarité et du degré
d’hydratation des anions présents. Les petits ions a faible charge seront peu retenus et sortiront
les premiers de la colonne. Progressivement les ions de 1’éluant vont remplacer les anions de
I’échantillon, qui vont ainsi migrer jusqu’a la sortie de la colonne, ou ils seront détectés par
conductimétrie (Tessier, 2012). Une gamme d’étalonnage préparée a partir de solutions
monoélémentaires (Merck) a 1 g L™ permet de déterminer les temps de rétention propre a

chaque espéce et de convertir 1’aire de pic trouvé dans les échantillons en termes de
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concentrations. Des tests de contréle sont réalises tous les dix — quinze échantillons en utilisant
une solution multistandard afin de s’assurer que la déviation standard reste inférieure a 10 %.

Les manipulations sont réitérées dans le cas contraire.

5.5. Dosage de Pammonium

Le dosage de I'ammonium est réalisé par spectrométrie en utilisant un spectrometre VARIAN
Cary 300 Scan UV-Visible suivant la norme AFNOR T 90-015-2 (1975). En milieu alcalin (8
< pH < 11,5), I'ammonium dissous réagit sur I'hypochlorite (ClIO?) pour former une
monochloramine. Ce composé, en présence de phénol (CsHsO) et d'un exces d’hypochlorite
(milieu oxydant) donne lieu a la formation d'un bleu d'indophénol apres 6 h de réaction. La
réaction est catalysée par le nitroprussiate de sodium (Naz[Fe(CN)sNO]e2H,0). La mesure de
I’absorbance, que I’on relie a la concentration par I’intermédiaire d’une gamme de calibration
(0,01 -0,2 mg L1), est réalisée au niveau du maximum d’absorption, ¢’est-a-dire & la longueur
d’onde de 630 nm.

5.6. Dosage des éléments majeurs, mineurs et traces dans les eaux

Le dosage des éléments majeurs, mineurs et traces (As, Al, Ca, Cr, Cu, Fe, K, Mg, Mn, Mo,
Na, Ni, Si, Ti, V et Zn) dans les échantillons aqueux a été effectué par spectroscopie. Selon leur
concentration, les éléments sont soit dosés par un spectrometre d’émission optique (ICP-OES,
Varian, modeéle Vista Pro a visée axiale) soit par un spectromeétre de masse (ICP-MS, Thermo
Elemental X-series). Le principe de la mesure en ICP-OES est basé sur la nébulisation puis
I’atomisation de 1’échantillon liquide dans un plasma d’argon (6000-8000°C). Les électrons des
couches externes de 1’échantillon sont excités a un niveau énergétique supérieur. Leur retour a
I’état fondamental est accompagné de I’émission d’une série d’ondes électromagnétiques
caractéristiques de chaque élément dans la gamme du spectre UV-visible. Les différentes
longueurs d’ondes sont séparées grace a un spectrometre contenant un réseau et un prisme, puis
détectées simultanément par un détecteur CCD (Coupled Charge Device ou dispositif a
couplage de charge). L’intensité de la radiation est proportionnelle a la concentration de
I’élément sur une large gamme (Frayret et al., 2012). Lorsque les concentrations des éléments
sont sous la limite de détection de I'ICP-OES (typiquement de quelques pg L a quelques
dizaine de pg L), les analyses sont alors réalisées par un spectrométre de masse (ICP-MS) plus
sensible. Dans ce cas, I’échantillon liquide est aspiré puis nébulisé dans un plasma ou les

composeés a analyser sont atomisés et ionisés. Les ions sont ensuite sépares selon le rapport m/z
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a l’aide d’un spectrometre de masse quadripolaire puis détectés par un multiplicateur

d’¢électrons a dynodes discrétes (Paucot, 2010).

Chaque spectrometre est calibré avec des solutions standards préparées dans HNOz 2% (v/v)
avec dans certains cas, 1’ajout de la matrice (notamment pour les extractions séquentielles).
Pour I’ICP-OES, des tests de contrdle qualité sont réalisés tous les 10 — 15 échantillons en
utilisant une solution standard proche en terme de concentration. Ceci permet de s’assurer d’un
bon recouvrement (incertitude acceptée de 10 %) tout au long de la séquence d’analyse. Pour
les mesures en ICP-MS, Bi et Ge (10-25 pg L™ ; Astasol, Czech Metrology Institute) sont
employés comme étalons internes pour corriger la dérive instrumentale au cours des analyses.
Les étalons internes sont introduits dans tous les échantillons (concentration finale comprise
entre 10 a 25 pg L) en utilisant un kit trident (Glass expansion) qui est connecté en sortie de
pompe péristaltique. L’ensemble des analyses en ICP-MS a été réalisé en mode chambre de
collision/réaction (CCT®), en employant du dihydrogéne (0,5 mL min™) et de I’hélium (3,5
mL min?), afin d’éliminer les interférences spectrales. Les analyses en chambre de
collision/réaction ont été associées a I’emploi d’un filtre en discrimination en énergie cinétique
(DEC) dont I’action est de bloquer les ions polyatomiques (énergie cinétique plus faible que les
ions monoatomiques). La séparation de I’analyte ciblé et des ions interférents est réalisé par
I’augmentation du potentiel transversal par ’application d’une différence de potentiel (2 V) entre

I’hexapole de la cellule de collision/réaction et le quadripdle du filtre de masse.

6. Outils de modélisation

L’analyse de la composition chimique élémentaire des eaux interstitielles donne des
informations sur les processus géochimiques et sur le devenir des ETM dans la colonne
sédimentaire. Ces données peuvent également étre introduites dans des modeles d’équilibres
thermo-chimiques pour prédire la spéciation des éléments en phase aqueuse et la présence
éventuelle de certains minéraux d’intérét afin de mieux appréhender les processus
biogéochimiques. Au cours de la thése, le logiciel Visual Minteq 3.0 (Gustafsson, 2011) a été
utilisé avec les bases de données thermodynamiques suivantes : comp_2008.vdb (base de
données des composes), thermo.vdb (base de données des especes inorganiques),
genericha08.nic et genericafa.nic (base de données dédiées a la formation des complexes
organiques avec les acides humiques et fulviques, respectivement). Quatre especes dissoutes
ont été ajoutées dans les deux derniéres bases de données pour simuler les interactions As-MOD
(Tableau 11-2). Le principe du logiciel Visual Minteq repose sur différents concepts

mathématiques qui sont présentés par ci-apres.
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Les données d’entrée du modele sont les concentrations totales des différents composés présents
dans les eaux interstitielles sans considérer les réactions redox : As(Ill), As(V), Ca%, CI,
Cr(11), Cr(VI), COD, Fe?*, K*, Mg?*, Mn?*, Na*, NH4*, NO3", NO2", PO4%, SO4%, HS", Si(OH)a.
Le pH est fixé a la valeur mesurée dans les sédiments. L’alcalinité est est prise en compte dans
le calcul en considérant qu’elle est principalement représentée par le carbone inorganique
dissous. L’évaluation des effets de la matiére organique dissoute (MOD) sur le systéme
modélisé a été réalisée a 1’aide du modéle NICA-Donnan en supposant que le COD était
composé a 100 % soit d’acides fulviques, soit d’acides humiques (Charriau et al., 2011). Dans
les deux cas, la densité de sites complexant est paramétrée avec la valeur par défaut du ratio
MOD / DOC (1,2). Les données de sortie sont principalement la spéciation en phase aqueuse
de chaque composant, les indices de saturation des minéraux arséniés, chromés, carbonatés,
phosphatés, sulfurés et silicatés.

Tableau 11-2 : Données sur l’arsenic ajoutées dans les bases de données genericha08.nic et genericafa.nic. Les

valeurs de log K proviennent des travaux de Dang et al. (2014). La distinction entre HFAL et HFA2 est liée aux

différences de propriétés acido-basiques.

Complexes organiques dissous Réactions de complexation -log(K)
HFA1-As(l11) HFAL + H3AsOs <> (HFA1H;AsO3) -11
HFA2-As(I11) HFA2 + H3AsOs <> (HFA2H;AsO3)" -11
HFAL1-As(V) HFA1 + HAsOs* <> (HFALHASO,)* -15
HFA2-As(V) HFA2 + HASOs* <> (HFA2HASO,)* -15

6.1. Calculs de la spéciation en phase agueuse

Pour I’ensemble des calculs géochimiques, 1’hypothése faite sur le systéme étudié est qu’il se
trouve a 1’équilibre thermodynamique. Ainsi, les considérations d’ordre cinétique ne sont pas
prises en compte dans les simulations, bien que les facteurs cinétiques jouent un réle important
dans les systemes naturels. Cette limitation constitue donc une simplification qui peut dans
certains cas apporter des biais au niveau des résultats, notamment en ce qui concerne les
réactions d’oxydo-réduction. Les composants d’entrée (par exemple Fe?*, H*, COs%, POs%)
sont les composés de base a partir desquelles 1’ensemble des especes du systéme [par exemple

Fe(OH)", FeCOs (aq), FeH2PO4" et FeHPO4 (aq)] va étre décrit. L’équation de conservation de
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la matiére permet ainsi de relier ’activité de chaque composé Xj aux activités des différentes

especes S; :
X] = Z Bl] X (Sl) Eqn Il'l
ou Bij désigne le coefficient steechiométrique du composé Xj dans I’espece S;.

A titre d’exemple pour le composant Fe?*, I’équation de conservation de la matiére permet de
relier I’activité totale (Fe®*); aux activités des différentes especes :

(Fe?"): = (Fe?*) + (Fe(OH)") + (Fe(OH)2) + (Fe(OH)3) + (FeH,PO4") + (FeHPO4) Eqn 1I-2

+ (FeHCO3")

L’équilibre mettant en jeu une espece en fonction des différents composants est défini par la loi

d’action de masse :

Ki= (S) H(X]-)—ﬁw Eqn 11-3

avec Kj la constante d’équilibre de formation de I’espéce Si et IT le produit de tous les
composants X;j du composeé S; affectés de leur coefficient steechiométrique (Bij). La constante K
est dépendante de la température et classiquement la variation de K en fonction de la

température est corigée par la loi de Van’t Hoff (Allison et al., 1991).
Pour la réaction de formation de FeH,PO4*, on obtient la relation suivante :

K- (FeH,PO}) Eqn 11-4
 (Fe?*)(H*)2(P03™)

L’activité d’une espéce chimique est calculée par le produit de sa concentration [Si] et du

coefficient d’activité yi. Ce dernier est dépendant de la force ionique (1) de la solution :

n
1
[ = Ez[si] x 72 Eqn 11-5
i

dont [Si] et z; correspondent a la concentration et la charge de chaque espéce aqueuse majeure

en solution.

Le coefficient d’activité des especes dans la solution peut étre déterminé par 1’équation de
Davies (Eqgn 11-6), I’équation étendue de Debye-Hlckel (Egn 11-7) ou I’équation de WATEQ
Debye-Hickel (Eqn 11-8) :
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VI
Log(yi) = —AX z{ X<1+ﬁ>—0,3x1 Eqn 11-6
— 2
Log(y) = Axzf Xl Eqn 11-7
1+ B Xa; x V1
—Axz? X1
Log(yi) = - +b; x1 Eqn 11-8
8(r) 1+Bxa, xvI

ou A et B sont des constantes dépendantes de la température, zi la charge de 1’espéce, | la force
ionique, a; le diameétre de I’ion et bi le coefficient spécifique de 1’ion. Sans spécification
particuliere, pour des espéces chargées, le logiciel Visual Minteq applique 1’équation de Davies,
applicable lorsque la force ionique est inférieure a 0,5 M (ce qui est notre cas pour les eaux et
sédiments de la Marque). L’équation étendue de Debye-Huckel est applicable pour des
solutions peu concentrées (1 < 0,1 M) et celle de WATEQ Debye-Hickel pour une force ionique
pouvant atteindre 1 M (par exemple une eau de mer). pour des espéces neutres, 1’équation de
WATEQ Debye-Hickel est appliquée et réduite a log(yi) = bi x I ou bi = 0,1, sauf indication
specifique (Merkel et al., 2015).

Lors d’un calcul d’équilibres thermodynamiques chimiques, le logiciel Visual Minteq permet
la résolution du probléme sous la forme d’équations algébriques non-linéaires. Chaque équation
algébrique correspond a une expression de bilan de masse spécifique a chaque composé

d’entrée. Ceci peut s’exprimer mathématiquement par les équations suivantes :

z Eqgn 11-9
B, .
)= K| |(X;,)" pouri = 1,m
Ll
Y; = X2, By X [Si] = [Tj] pourj=1,n Egn 11-10

Ou (X)) et [X;] désignent I’activité et la concentration du composé j, (Si) et [Si] I’activité et la
concentration de 1’espéce i, Ki la constante d’équilibre pour I’espéce i, [Tj] la concentration
totale du composé j, Bij le coefficient steechiométrique de 1’espéce j, m le nombre d’espéces et

n le nombre de composes.

Dans ce cas, I’objectif est de définir X, de sorte que la valeur de Y; soit le plus proche de zéro
pour des conditions données (e.g., Ki, Bij et Tj). Afin de résoudre un probléme d’équilibres
thermodynamiques, le logiciel part d’une hypothése initiale pour Xj et ensuite trouve

itérativement la solution du probleme des équations non-linéaire en utilisant la méthode de
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Newton-Raphson. A chaque itération, un ajustement de la valeur de Xj est réalise. Ceci est

répété jusqu’a un seuil de tolérance (dans notre cas 1 %oo; Shecher and McAvoy, 1992).

6.2. Calculs des indices de saturation

Rappelons brievement que, pour un minéral de formule XnYp formé ou non au sein des

sédiments, le produit d’activité ionique (PAI) se définit de la maniére suivante :
PAI = (X)" x (Y)P Eqgn 11-11

ou (X) et (YY) représentent les activités des especes X et de Y estimées a partir des calculs

thermodynamiques et n, p les coefficient stoechiométriques.

Ce produit ionique permet de quantifier I’état de saturation de 1’¢lément X par rapport au
minéral XnYp en opérant une comparaison avec le produit de solubilité Ks de ce minéral. Trois

cas de figure peuvent se présenter :

- si PAI <Ks: le minéral X Y est instable et peut se dissoudre dans la solution;
- si PAl =Ks: lasolution et le minéral X,Y, sont a 1’équilibre;
- si PAI>Ks: lasolution est instable, le minéral XY est stable et peut précipiter a partir

de la solution.

Le premier cas se rencontre lorsque : (i) I’activité de 1’ion libre en solution est trés limitée par
des réactions de complexation ; (ii) une phase minérale moins soluble limite 1’activité d’un ou
plusieurs ions communs ; et/ou (iii) les activités des especes ne sont pas suffisantes pour
atteindre 1’¢état de sursaturation. L’indice de saturation ne permet cependant pas toujours de
représenter fidélement la réalité puisque les notions de cinétiques de précipitation et/ou de
dissolution ne sont pas intégrées dans les calculs. En cas de sursaturation, le logiciel Visual
Minteq peut permettre aux minéraux concernés de précipiter. Cette option n’a pas été

sélectionnée dans notre cas d’étude.

7. Conclusion du chapitre 2

Au cours de ce chapitre, nous avons détaillé les méthodologies mises en ceuvre pour caractériser
les profils verticaux de spéciation en phase aqueuse et la distribution en phase solide de
nombreux composants des sédiments de surface. Ces données générales sont essentielles dans
un premier temps pour caractériser 1’état d’avancement des processus diagénétiques au fur et a
mesure de I’enfouissement de la matiere organique particulaire, et dans un second temps pour

identifier les parameétres clés affectant la dynamique sédimentaire d’As et de Cr. Les outils de

114

© 2015 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



These de Josselin Gorny, Lille 1, 2015

modélisation contribuent a I’interprétation des résultats par 1’évaluation de la distribution des
différentes espéces en phase aqueuse, mais également par la détermination du niveau de
saturation des eaux interstitielles vis-a-vis d’un cortége minéralogique (minéraux arséniés,

chromés, sulfurés, etc.).

Si les calculs d’équilibres thermodynamiques peuvent aider a I’interprétation, 1’étude
expérimentale de la spéciation redox d’As et de Cr reste nécessaire pour bien comprendre le
devenir de ces deux éléments sous gradient redox. Des méthodes analytiques ont été
spécifiqguement développés pour caractériser la distribution des especes arséniées et chromées

présentes dans les eaux interstitielles.
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Chapitre 3. Développement d’outils

analytiques de spéciation
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Chapitre 3. Développement d’outils analytiques de

speciation

Introduction

Le chapitre 2 a introduit les méthodologies mises en ceuvre pour obtenir la distribution verticale
de différents paramétres physico-chimiques dans la phase solide, mais également dans les eaux
interstitielles des sediments de la Marque. Les données obtenues, associées aux calculs
d’équilibres thermodynamiques, doivent permettre en partie d’expliquer le devenir des
¢léments traces métalliques (ETM) sous contraintes redox. Mais 1’établissement de la
spéciation d’As et de Cr par calcul n’est pas suffisamment pertinente en raison des problémes
inhérents a la mesure du potentiel redox sur électrode de platine par potentiométrie, et du fait
que les calculs avec le logiciel Visual Minteq 3.0 supposent que le systéme se trouve a

1’équilibre thermodynamique local, ce qui n’est a priori pas toujours avéré.

Ce chapitre est donc consacré au développement de méthodes de spéciation du chrome et de
I’arsenic en tenant compte des contraintes inhérentes a la matrice sedimentaire (matrice
anoxique et complexe, faible volume échantillonné d’eaux interstitielles, faibles concentrations
en analyte, etc.). De nombreux efforts analytiques ont été mis en ceuvre en premier lieu pour
développer deux méthodes chromatographiques permettant de séparer et quantifier différentes
espéces arséniées [As(lll), As(V), acide diméthylarsinique (DMAAY) et acide
monodiméthylarsinique (MMAAV)] et chromées [Cr(I11) et Cr(VI)] en employant un systéme
de Chromatographie lonique Haute Performance (HPIC) couplé a un ICP-MS. Ces efforts ont
abouti a la mise au point d’une méthode semi-quantitative pour évaluer la spéciation de Cr dans
les eaux interstitielles (difficultés analytiques non résolues en raison de la présence de
carbonates), et d’une autre méthode totalement opérationnelle en routine pour la spéciation
d’As décrite dans ’article Gorny et al. (2015b).

Evaluer la spéciation de ’arsenic sans passer par I’étape d’extraction des eaux interstitielles fait
I’objet de la seconde partie de ce chapitre en employant la technique de diffusion sur gel (DGT :
Diffusive Gradient in Thin films). La phase de développement analytique a servi a proposer
notamment un nouveau gel chélatant contenant des particules de ferrite de zinc pour mesurer
les concentrations en As total, alors que les concentrations en As(l11) ont été estimées a partir

d’un gel chélatant existant : la 3-mercaptopropyl (Bennett et al., 2011). Ce travail a conduit &
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une publication dans la revue Talanta (Gorny et al., 2015c). Enfin, bien que non présentés dans
ce manuscrit, des essais d’accumulation de Cr(VI) ont été tentés sans réel succés. Les
concentrations en Cr(III) libre et cinétiquement labile ont été tout de méme mesurées a 1’aide
de la technique DGT (gel chélatant Chélex) mais n’ont pas fait 1’objet de développements

complémentaires par rapport a la littérature existante (Giusti and Barakat, 2005).

1. Couplage HPIC-ICP-MS

1.1. Cas du chrome

Des essais ont éte realisés pour mettre au point une méthode chromatographique pour
déterminer la spéciation du chrome dans les eaux interstitielles. Ceux-ci n’ont pas été totalement
concluant malgré les différentes conditions chromatographiques testées pour séparer les
especes chromées Cr(l11) et Cr(V1). Toutefois, sont présentées les démarches analytiques mises
en ceuvre pour sélectionner les meilleures conditions chromatographiques, puis tester leur
robustesse (i.e., limite de détection, stabilité au cours du temps et génération d’interférences
spectrales avec les especes susceptibles d’étre présentes dans les eaux interstitielles). Les
difficultés rencontrées lors de la phase de développement analytiques seront également
détaillées : (i) la reduction de Cr(V1) dans les phases mobiles acides (pH < 2) ; (ii) la formation
de dépots de sels sur les cones de I’ICP-MS ; (iii) ’optimisation du temps d’analyse en moins
de 10 min; (iii) la co-€élution entre les pics de Cr(l11) et de carbonates ; et (iv) la décomposition
du pic de Cr(lll) en présence de fortes concentrations de carbonates. Enfin, comme les
développements analytiques concernant As ont donné lieu a des publications (voir section 1.2
et 2, ci-apres), le développement analytique pour le chrome est présenté avec une structure

d’article pour conserver une bonne homogénéité de présentation.

1.1.1. Intérét de la méthode

Comprendre le devenir du chrome dans les sédiments de surface est toujours délicat. En effet,
les études sur la spéciation du chrome dans les eaux interstitielles restent rares parce que la
matrice sédimentaire est a la fois complexe et anoxique (Tableau 1-3). L'échantillonnage est
délicat : les sédiments et les eaux interstitielles doivent étre maintenus sous atmospheére inerte
jusqu'a lI'analyse pour éviter toute modification de la spéciation redox d'éléments tels que Fe,
Mn et S. En outre, le volume disponible pour I'analyse est souvent limité a quelques mL et la
concentration en chrome peut étre trés faible (quelques pg L), notamment dans les sites
faiblement contaminés. Les outils de speciation consommateurs en échantillon (> 10 mL) et

long a mettre en ceuvre, €.g. la voltammeétrie (Bobrowski et al., 2004; Bobrowski et al., 2009;
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Borge et al., 2012) ou 1’¢électrophorése capillaire (Kuban et al., 2003; Timerbaev et al., 1996;
Yang et al., 2003), sont moins fréquemment utilisés par rapport au couplage HPIC-ICP-MS.

Comme les formes redox de Cr sont amphotéres [positives ou neutre pour Cr(111) et négatives
pour Cr(VI) dans une gamme de pH compris entre 0 et 11,5], plusieurs méthodologies
analytiques ont été envisagées pour séparer les especes chromeées. Les mesures de spéciation de
Cr sont couramment réalisées en utilisant le couplage HPIC-ICP-MS (Michalski et al., 2011).
Des agents complexants peuvent étre utilisés pour modifier la charge partielle de I’une des deux
especes, communément Cr(l11). Par exemple, Inoue et al. (1995) ont utilisé les propriétés
chélantes de ’EDTA afin de convertir la charge partielle de Cr(III), passant de +IIT a —I, et
permettre de séparer par chromatographie ionique Cr(VI) en utilisant une colonne anionique
Excelpak ICS-A23. La formation des complexes Cr(I11)-EDTA nécessite un ajustement du pH
suivi d’un traitement thermique pour augmenter la cinétique de la réaction de complexation.
Cependant, 1’ajout d’agents complexants peut s’avérer problématique en raison du risque de
modification de la spéciation. Burbridge et al. (2012) ont testé la fiabilité de cette démarche
analytique sur des eaux interstitielles dopées en Cr(VI) en opérant des analyses de spéciation
avec ou sans ajout d’EDTA. Il s’est avéré qu’aucune trace de Cr(V1) n’était détectée dans les
¢chantillons ayant subi 1’ajout d’agent complexant. Selon les auteurs, la stabilité¢ de Cr(VI)
semble compromise par I’étape du traitement thermique. Ainsi, conserver 1’échantillon dans
son état originel est préférable dans le cadre d’une étude de spéciation. L’analyse sans
prétraitement des échantillons naturels a pu étre réalisée avec le développement de nouveaux
matériaux échangeurs stricts de cations [rétention des formes cationiques de Cr(l11)] (Seby et
al., 2003) ou mixtes [rétention des formes ionisées de Cr] (Kutscher et al., 2012; Xing, 2010).

Une méthode chromatographique sensible et fiable visant a déterminer la spéciation de Cr dans
les eaux interstitielles a été développée et optimisée afin de mieux appréhender le devenir de
Cr dans les sédiments de surface. Les quatre principaux objectifs de la méthode proposée sont
les suivants : (i) définir les conditions chromatographiques préservant la spéciation redox de
Cr; (ii) atteindre une séparation effective de Cr(l1l) et Cr(VI) en un minimum de temps (de
I’ordre de quelques minutes); (iii) éliminer efficacement les éventuelles interférences
isobariques et polyatomiques lors de la détection par ICP-MS ; et (iv) tester I'efficacité
opérationnelle de la méthode sur des eaux interstitielles extraites de sédiments fluviaux non-

contaminés en chrome.
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1.1.2. Matériel et méthodes

A. Réactifs chimiques

Toutes les solutions sont préparées en utilisant de 1’eau ultrapure (Milli-Q gradient, Millipore,
p = 18.2 MQ cm), appelée par la suite MQ. Des monostandards (1 g L) de Cr(l11) et de Cr(VI)
sont préparés dans H2O MQ a partir des sels CrClz*6H20 (Alfa Aesar) et K.Cr,07 (VWR,
normapur). Le pH du monostandard de Cr(V1) est ajusté a 8 en utilisant une solution concentrée
de NaOH (Backer analysis) pour limiter 1’oxydation de Cr(VI) (Xing and Beauchemin, 2010).
Avant utilisation, des analyses de spéciation sont réalisees chaque semaine pour Vérifier la
stabilité des espéces dans des solutions non acidifiées. Les solutions (1 g L) de chlorures et de
sulfates employées dans cette étude proviennent de Merck (Analytical grade), tandis que les
solutions de carbonates ont été fabriquées a partir de NaHCOs solide (Labkem, Analitical
Grade). Les phases mobiles ont été préparées a partir d’HNO3 (Fischer scientific, Optima grade)
et de NH4NO3 solide (Sigma-Aldrich, analytical grade). Le pH des solutions de NH4NO3 est
ajusté a 4 en utilisant une solution diluée d’HNO:s.

B. Instrumentation

Séparation chromatographique — La séparation est réalisée a I’aide d’un systéme de
Chromatographie lonique Haute Performance (HPIC) Thermo Scientific™ Dionex™ ICS-
5000+, constitué d’un injecteur (boucle d’injection 25 pL), d’une pompe a gradient, d’un
compartiment a colonne thermostaté (30°C) et d’un dégazeur d’éluant (Figure III-1). La
séparation des especes chromées a ¢été testée sur diverses colonnes Thermo Scientific™
Dionex™ lonPac : (i) AG7 [diametre des particules (d.p.) 10 um, diamétre interne (d.i.) 2 mm
x 50 mm] ; (i) CG5A [d.p. 10 pum, d.i. 4 mm x 50 mm] et CS5A [d.p. 10 um, d.i. 4 mm x 250
mm] ; et (iii) AG7 et AS7 [d.p. 10 um, d.i. 2 mm x 250 mm], dont les caractéristiques sont
présentées Tableau 111-1. Le débit de la phase mobile est fixé & 400 ou 1200 pL mint suivant
le diamétre interne de la colonne utilisée (2 ou 4 mm, respectivement). La sortie de la colonne
est directement connectée au nébuliseur de I’'ICP-MS a ’aide d’un tube capillaire en PEEK

(PolyEtherEtherKetone) de 25 cm (125 pm de diamétre interne).
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Les phases mobiles sont purgées avec de I’hélium pour éliminer la présence d’oxygene dissous,

en complément du dégazeur a vide présent dans la chaine chromatographique.

ICP-MS — Un ICP-MS simple quadripdle, modele Thermo Elemental X-Series, a été utilisé
comme détecteur chromatographique. Cet appareil est équipé d’une chambre de
collision/réaction (CCT®), de cbnes échantillonneur et écréteur en platine (SCP Sciences),
d’une chambre de nébulisation a bille d’impact (SCP Sciences) refroidie par effet Peltier a 3°C,
ainsi qu’un nébuliseur Micromist™ (Glass Expansion). L’optimisation des paramétres de
I’ICP-MS est réalisée avec un mélange de TuneCAL (SCP Sciences), la concentration des
éléments étant de 10 ug L. Le traitement des chromatogrammes est réalisé par intégration de
I'aire du pic avec le logiciel Thermo Elemental PlasmalLab 2.5.

1.1.3. Résultats et discussion

A. Sélection des conditions chromatographiques

Les différentes conditions chromatographiques ayant été testées pour séparer les especes
chromées sont présentées dans le Tableau Il1-1. Ces phases mobiles [NHsNO3z (pH 4) et/ou
HNO:3] ont été choisies pour les raisons suivantes : (i) leur compatibilité avec les analyses en
ICP-MS ; (ii) leur faible pouvoir de former des composés insolubles avec les especes présentes
dans les eaux interstitielles, contrairement aux carbonates [e.g. rhodochrosite (Mn'"COs) et
sidérite (Fe''CO3) (Jensen et al., 2002)] et aux phosphates [e.g. vivianite (Fe''s(PO4)2+8H,0)
(Fagel et al., 2005)] ; (iii) et éviter la précipitation des (hydr)-oxydes de Cr(lll), de fer et de
manganése dans le cas ou les valeurs de pH seraient supérieures a 5. Des inter-conversions
redox ont été observées avec les conditions chromatographiques de Seby et al. (2003) et
Kutscher et al. (2012). Ce phénomene est facilement identifié en analysant les
chromatogrammes sur lesquels apparaissait un pic au temps de rétention de Cr(lll) alors
qu’initialement seule une solution de Cr(VI) avait été injectée. Nous supposons que les phases
mobiles constituées uniquement d’HNO3z (pH <2) meénent a la réduction de Cr(VI1) par H2.0
rendant impossible les analyses de spéciation du chrome. Diminuer le pouvoir oxydant de
Cr(V1) est possible en diminuant la concentration en HNO3 pour atteindre une valeur de pH >
4 (Metze et al., 2005). Cette action engendrera néanmoins une diminution des teneurs en anions
échangeables (NOs), ce qui ralentira 1’élution de Cr(VI). Une phase mobile constituée de
NH4NOs (pH 4) peut étre un bon compromis pour la préservation de Cr(V1) tout en augmentant

la concentration en NOgz", suivi de I’¢lution de Cr(III) avec une forte quantité de protons pour
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faciliter sa desorption de la phase stationnaire. Bien que compatible avec I’ICP-MS, 1’éluant

constitué de NH4NOs favorise un dépot de sel plus important qu’HNO3.

Tableau I1I-1 : Conditions chromatographiques testées pour déterminer la spéciation du chrome

Colonne(s) Nature Phase mobiles Instabilité redox Remarques Références
lonPac AG 7 Mixte 0,3 M HNO; Oui Réduction de Cr(VI) (Kutscher et al., 2012)
lonPac CG5A-CS5A  Cationique 0,35-1 M HNO; Oui Réduction de Cr(VI) (Seby et al., 2003)
. 0,3 M NH4NO; (pH 4) . (Xing and
lonPac AG7-AS7 Mixte Non Dépot de sels
0,8 M HNO; Beauchemin, 2010)

L’optimisation des conditions chromatographiques de Xing and Beauchemin (2010) est décrite

ci-dessous.

B. Optimisations chromatographiques

La séparation des espéces chromées est accomplie avec la colonne de garde AG7 et la colonne
analytiqgue AS7 qui peuvent retenir les espéces chromées ionisées, i.e. HCrO4, Cr(OH)? et
Cr(OH)." (Nesterenko and Haddad, 2000). L’optimisation des conditions chromatographiques
est réalisée en utilisant des solutions contenant Cr(l11) ou Cr(V1) a 20 pg L. La composition
de la phase mobile est étudiée en premier lieu en faisant varier la concentration en NH4NO3
(pH 4) de 0,1 20,3 mol L™ pour I’élution de Cr(VI), et la concentration en HNO3 de 0,4 & 1 mol
L dans le but de trouver un bon compromis entre la sensibilité de la méthode, la résolution de
séparation et la durée des analyses chromatographiques. Les évolutions des temps de rétention
et de la hauteur de pic en fonction de la composition des éluants sont présentées Figure 111-2
(A) et Figure 111-2 (B), respectivement. L’augmentation de la concentration des constituants de
la phase mobile conduit a la réduction des temps de rétention (t;) et a I’augmentation de la
hauteur de pic (hp) des especes chromées [Figure 111-2 (A) et (B)]. La mobilité de Cr(VI) et de
Cr(111) est accrue par des phénomeénes de compétitions ioniques avec les nitrates et les ions
hydroniums, respectivement. Les conditions optimales sont obtenues pour NHsNO3 (pH 4) 0,3
mol L1 [tr ~ 2,95 min et hy ~ 113000 cps pour Cr(VI1)] et HNOs 1 M [tr ~ 1,5 min et h, ~ 310000
cps pour Cr(l11)]. La combinaison de ces deux €éluants au moyen d’un gradient d’élution, a
permis de séparer Cr(l11) et Cr(\VI) en une analyse chromatographique avec les colonnes AG7
et AS7.
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Figure 111-2 : Influence de la composition des phases mobiles sur les temps de rétention (A) et les hauteurs de pics au rapport m/z 52 (B) en utilisant les colonnes lonPac™
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La méthode chromatographique a été validée par injection d’un mélange contenant les deux
espéces chromées a une concentration équimassique (20 pg L™1). Les temps de rétention de
Cr(VI) et Cr(lll) dans ces conditions optimisées sont de 3 et 7 min, respectivement. Ces
conditions chromatographies favorisent cependant, apres quelques heures de travail, une
formation non négligeable de sels sur les cones de I’'ICP-MS. L’obstruction des cones s’avere
génante ; elle provoque une baisse progressive de la sensibilité de la méthode HPIC-ICP-MS.
Diminuer la concentration de NHsNO3 de 0,3 40,1 mol L a été la seule alternative pour limiter
le déepdt de sels sur les cones avec cependant pour inconvénient majeur un temps d’analyse

chromatographique de 20 min.

Par analogie avec la stratégie employée par Kutscher et al. (2012), il a été décidé de retirer la
colonne analytique AS7 (moins de sites échangeurs d’ions). Ceci, en complément de la
diminution de la concentration en NH4sNOs, a permis de faire un compromis entre un temps
d’analyse court (incluant la phase de stabilisation) et un dép6t réduit de sels sur les cones de
I’ICP-MS. Les temps de rétention de Cr(l11) et Cr(\V1) nouvellement acquis sont respectivement
de 1,4 et 4,5 min [Figure 111-1 (C)].

Avec des phases mobiles a pH < 4, les mesures de spéciation de Cr ne seront pas altérées par la
précipitation de Fe?* et de Mn?" sous forme d’(hydr)-oxydes (sursaturation estimé pour
[Fe?Yiibre = [MN?*]iibre > 1 mg L dés pH > 9). La spéciation en phase aqueuse du fer peut
cependant étre affectée par un changement de degré d’oxydation, notamment dans le cas de
’oxydation totale de Fe** en Fe3* (phases mobiles trop oxydantes ou forte teneur dans
I’échantillon). En effet, cette derniére serait trés inférieure au pg L™ pour pH > 3. Cela suggeére
une précipitation possible de Fe* sous forme d’(hydr)-oxydes dans la premiére phase mobile
(NH4NO3 0,1 M a pH 4). L’hypothése d’une oxydation totale de Fe?* en Fe3* dans la premiére
phase mobile n’a pas été testée. Il suffirait de suivre 1’évolution de la spéciation du fer dans

NH:NOz 0,1 M a pH 4, par exemple en dosant Fe(ll) dissous par une méthode

spectrophotométrique avec de la ferrozine (Viollier et al., 2000).

C. Performances analytigues de la méthode HPIC-ICP-MS

Gamme de calibration —L'étalonnage est effectué avec des solutions standards jusqu’a 20 pg
Lt (i.e, 0,05 1,25, 10 et 20 pug L) pour couvrir la gamme des concentrations couramment
rencontrées dans les eaux porales. Les performances analytiques obtenues en mode normal pour
les rapports m/z 52 et 53 (isotopes %Cr et °Cr), sont résumées dans le Tableau I11-2. Ces

rapports m/z sont sélectionnés en rapport a leur forte abondance isotopique (Tableau I11-3),
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contrairement & *°Cr et >Cr dont les abondances sont inférieures a 5%. Les réponses surface de
pic en fonction de la concentration sont linéaires dans la gamme de concentration étudiée (R2 >
0,995). Par ailleurs, le rapport de sensibilité théorique entre 52Cr et >3Cr est de 8,82, valeur que

I’on retrouve approximativement en pratique avec un ratio de 10,8.

Limites de détection — Les limites de détection (LD) (rapportées aux espéces chromées et non
a I’élément chrome) sont estimées pour chaque espece en fonction de 1'intensité de la ligne de
base (lo) (avec LD = 3.lp), et sont expérimentalement vérifiées avec des solutions standards
proches de la LD calculée. Les résultats obtenus en mode normal sont présentés dans le Tableau
111-2. Les LD sont inférieures a 1 pg L™ pour chaque espéce, ce qui peut permettre la

détermination de la spéciation redox dans les eaux interstitielles de sites faiblement contaminés.

Tableau I11-2 : Performances de la séparation et de la détection par ICP-MS de Cr(l1l) et de Cr(VI). La détection

en ICP-MS est uniquement réalisée en mode normal.

Temps de Pente Blanc Coefficient de Limite de détection
rétention corrélation
(min) (kcps L ms™ ug™) (cps) (Mg L™)
52Cr(V1) 69,1 11024 0,997 0,75
1,4
53Cr(V1) 8,0 1359 0,995 0,15
52Cr(111) 69,1 1083 0,997 0,5
45
53Cr(11) 6,4 231 0,998 0,4

Stabilité du signal au cours du temps — Afin de s’assurer de la stabilité de la méthode HPIC-
ICP-MS, des solutions standards contenant 20 pg L™ de Cr(I11) et de Cr(VI) sont analysées sur
une échelle de temps de 2 h. Les mesures montrent une excellente reproductibilité avec moins
de 10 % d'incertitude (Figure 111-3). Ceci suggere que la dérive du signal au rapport m/z 52 et
53 n’a pas besoin d’étre corrigée par ajout d’un étalon interne dans les échantillons. Néanmoins,
des controles de qualité sont nécessaires tous les cing — dix échantillons afin d'assurer le bon

fonctionnement de la méthode de spéciation.
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Figure I11-3 : Test de stabilité de la méthode HPIC-ICP-MS optimisée au cours du temps pour les especes
chromées étudiees.

Etudes des interférences polyatomiques — Des ions polyatomiques peuvent se former & partir
du plasma (Ar) et de certains constituants des eaux porales i.e. C, Cl, O et S (Tableau I11-3). Leur
formation peut interférer sur les mesures de spéciation par un recouvrement partiel ou total des pics
de Cr(111) et/ou Cr(VI). Une étude de ces interférences polyatomiques est réalisée en augmentant
la concentration en carbonates, en chlorures et en sulfates (jusqu’a 1000 mg L) dans une
solution contenant 20 pg L de chaque espéce chromée. Les chromatogrammes sont enregistrés
en mode normal pour les rapports m/z 52 et 53. Les sighaux aux m/z 48 et 51 sont parallelement
suivis pour caractériser les potentielles interférences spectrales par la formation d’ions 32S°Q*
et 3CI%0". Le facteur de résolution (Rs) est déterminé entre chaque pics pour évaluer le degré
de I’interférence spectrale sur les chromatogrammes (Eqn I11-1) (Sheppard et al., 1992).

R _ 1176 X (tI‘Z - trl)

N

Eqn 111-1
Wh1 + Wh

Avec tr le temps de rétention (min) et wh la largeur mesuré a mi-hauteur du pic (cps).

Une concentration en chlorure supérieure a 50 mg L génére un signal de faible intensité aprés
0,4 min uniquement au signal m/z 53 (3’CI*®*0*, 35CI*®0* et 3CI*’OH*) [Figure 11I-4 (A)].
Cependant, ce signal relatif aux chlorures n’interfére pas avec le pic de Cr(VI) (Rscucrviy =
1,51). Concernant les sulfates, un pic de faible intensite est détecte apres 0,3 min pour m/z 52

(3*S180* et %65160") et 53 (*°S1'0"), dés que la concentration en sulfates dépasse les 5 mg L
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[Figure 111-4 (B)]. Toutefois, ce pic n’affecte pas les mesures de spéciation (Rss/crviy> 1,94).
Des pics interférents “°Ar'2C* et “°Ar3C* sont observés a 4,4 min pour une concentration en
carbonates supérieure a5 mg L™ [Figure 111-4 (C)]. Le pic de Cr(I11) est partiellement recouvert
par le signal des carbonates (Rscicramp< 1). I est a noter également que 1’augmentation
croissante de la concentration en carbonates modifie la spéciation aqueuse de Cr(lll), ce
changement se traduisant par 1’apparition de deux nouveaux pics (t- = 0,3 et 1 min) avec un
premier pic toujours intense. La somme des aires des trois pics de Cr(l1) reste égale a celle du
pic initial de Cr(III) en I’absence de carbonates. Le fractionnement de Cr(I11) peut provenir du
changement de charge partielle de [Cr(OH)x]** en fonction du pH ou de la formation de
différents complexes entre Cr(I11) et CO3s? dans les solutions standards (pH ~ 7) (Metze et al.,
2005; Seby et al., 2003; Xing and Beauchemin, 2010). Ce phénoméne de fractionnement reste
relativement génant, méme en chambre de collision/réaction (diminution du signal des
carbonates), pour la quantification de Cr(Ill) dans les échantillons d’eaux interstitielles ou les

concentrations en carbonates peuvent atteindre 1 g L.

Tableau I11-3 : Interférences spectrales pour les différents isotopes de Cr (May and Wiedmeyer, 1998).

Type d’interférences spectrales

Isot Abondance
sotope
relative (%) Isobarique’ Double charge" Polyatomique™
4 345 so-l—i 50V 100M02+ 100Ru2+ 34816o+’ 36Ar14N+’ SSCI15N+’ 3BSMN+, 325180+’
' ' ' B8O
35cl1601H+ 40Ar12c+ SGAr160+ 37C|15N+
2Cr 83,789 104pg2+ ’ ’ ’ ’
! 348180+, 368160+’ SBAr14N+’ 36Ar15N1H+’ 35C|17O+
37cl160+ 38Ar15N+ 38Ar14N1H+ 36Ar17o+
8Cr 9,501 106pg2* BArBOLH* 3BCITOH* 35CI8O*, 3S70*
AOAr13C+
37C|1601H+, 40Ar14N+’ 38Ar15N1H+’ 35Ar180*,
2,365, 4Fe 108p g2+

38Ar160+ 36Ar1701H+ 37cll7o+ 19F2160+

: Argides a ’origine du bruit de fond mesuré en HPIC-ICP-MS
. Interférences polyatomiques non détectées

. Interférences polyatomiques de faible & moyenne intensité

X X X X

. Interférences polyatomiques de forte intensité

" Les interférents isobariques purs sont observés lorsque les isotopes de deux éléments possédent un méme ratio masse/charge (m/z) que le
spectrométre de masse ne peut discriminer.

il Les interférences aux ions doublement chargés sont dues a certains éléments chimiques s’ionisant deux fois en raison d’un faible second
potentiel d’ionisation, ce qui a pour effet de donner un rapport m/z égal a la moitié de la valeur attendue et donc susceptible d'interférer sur un
autre isotope.

iii |_es interférences polyatomiques sont généralement le résultat d'une dissociation incompléte ou d'une formation par recombinaison d'ions
provenant de la matrice dans le plasma ou au niveau de l'interface entre la torche a plasma et le spectrométre de masse.
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Figure 111-4 : Chromatogrammes aux rapports m/z 52 et 53 de solutions contenant 20 pg L™ de Cr(lI1) et de Cr(VI) en présence (A) de chlorures, (B) de sulfates ou (C) de
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1.1.4. Conclusion sur la détermination de la spéciation du chrome

La détermination de la spéciation redox de Cr reste complexe en raison de la co-élution de
Cr(111) avec les carbonates, mais également en raison du dédoublement du pic de Cr(lll) en
présence de carbonates (produits de la minéralisation bactérienne relativement abondant dans
les eaux interstitielles et/ou dissolution partielle des carbonates comme la calcite). Cette
méthode n’est donc pas suffisamment robuste pour permettre de déterminer la spéciation du
chrome dans les eaux interstitielles. D’autre part, bien que non présenté dans la phase
performances analytiques, la formation de complexes organiques de Cr(l1l) pourrait étre a
I’origine de nouveaux pics interférents. Les conditions chromatographiques proposées dans

cette étude ne sont donc pas appropriées pour des mesures fiables de spéciation redox de Cr.

La méthode HPIC-ICP-MS n’étant pas fiable, les mesures de spéciation redox ne seront pas
effectuées durant les campagnes. Des essais ont été seulement réalisés en Février 2014 pour
identifier semi-quantitativement quelles étaient les espéces chromées présentes dans les eaux
interstitielles. Le profil de spéciation avec la profondeur obtenu sera présenté dans le chapitre
4.

Des alternatives devront étre trouvées pour caractériser plus précisément la spéciation redox de
Cr par HPIC-ICP-MS. Parks et al. (2014) ont proposé¢ d’éliminer Cr(IIl) des échantillons en
utilisant une cartouche échangeuse de cations. Ce traitement supplémentaire pourrait permettre

une détermination indirecte de la spéciation redox du chrome.
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1.2. Cas de Parsenic

Une nouvelle méthode chromatographique sensible a été développée pour la spéciation de
I’arsenic dans les eaux interstitielles anoxiques. En partant de 25 uL, les différentes espéces
arséniées As(l11), As(V), MMAAY, DMMAY sont séparées en moins de 4 min par HPIC-ICP-
MS en utilisant les colonnes échangeuses d’anions ITonPac® AG7-AS7 et HNO3z dilué comme
phase mobile. Les détections limites sont inférieures & 0,25 pg L pour chacune des espéces
arseniées, ce qui rend cette methode opérationnelle pour déterminer la spéciation d’As dans les
sédiments faiblement contaminés. De plus, aucune précipitation d’(hydr)-oxydes de fer et de
manganése n’a été observée puisque les échantillons anoxiques sont manipulés sous atmosphére
inerte. Les interférences spectrales liées a la présence de chlorures sont éliminées par séparation
chromatographique rendant possible les analyses de spéciation dans les échantillons estuariens
ou marins. L’utilisation d’un étalon interne n’est pas nécessaire en raison d’une bonne stabilité
du signal (< 10 %) au rapport m/z 75 sur une période d’analyse de 4 h. Une application
environnementale a été réalisée, avec succes, dans la riviére de la Marque (Nord de la France).
Les especes arséniées inorganiques ont été détectées dans les eaux interstitielles a de faible
concentration [en-dessous de 1 pour As(V) et 10 pug LT pour As(Il)]. D’autres espéces

arséniées, identifiées comme des composés thioarséniées, ont egalement été identifiées.

Ce travail a été valorisé sous la forme d’une publication parue en 2015 dans le Journal of

Analytical Atomic Spectroscopy (volume 30, pages 1562-1570).

( OF CHEMISTRY
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1.2.1. Insterest of method

Understanding the behavior of arsenic species in surface sediment is still challenging (Gorny et
al., 2015a). Indeed, studies on arsenic speciation in pore waters remain scanty because the
sedimentary matrix is both complex and anoxic. Sampling is a delicate process as sediments
and pore waters must be kept out of oxygen until analysis to avoid any modifications of the
redox speciation of elements such as Fe, Mn, S and As. In addition, the volume available for
analysis is often very limited, and arsenic concentration can be very low (a few pg L) in

poorly-contaminated sites.

While a number of analytical techniques can be used to determine arsenic speciation, such as
voltammetry (He et al., 2007), hydride generation (Anawar, 2012), or even capillary
electrophoresis (Zhang et al., 2001), the combination of chromatographic separation with
element-specific spectrometric detection has proven to be the most useful strategy for analyzing
the speciation of arsenic species at trace levels (Chen et al., 2014; Komorowicz and
Baraltkiewicz, 2011). High-performance liquid chromatography (HPLC) is commonly used as
a separation technique of arsenic species either in ion-pairing, ion-exchange, ion-exclusion or
even size-exclusion modes (Gong et al.,, 2002). Among these modes, anion exchange
chromatography is the most frequently used technique due to the frequent anionic nature of
arsenic species [mainly As(l11), As(V), MMAAY (MonoMethyl Arsenic Acid) and DMAAY
(DiMethyl Arsenic Acid)] in natural waters. Anionic arsenic species are separated in the column
by anion-exchange interactions and eluted by competitive anions (e.g. acetates, carbonates,
nitrates, phosphates, sulfates) present in the mobile phase (Chen et al., 2007; Michalski et al.,
2011). In terms of detection, Inductively Coupled Plasma-Mass Spectrometry (ICP-MS) has
become one of the most popular techniques for arsenic measurement due to its versatility and

its sensitivity (Ponce de Ledn et al., 2002).

Several changes in As speciation have also been noticed using HPLC-ICP-MS. For example,
Zheng et al. (2003) observe an advanced reduction step of As(V) to As(l11) in sediment pore
waters that is marked by the high proportion of thioarsenical species. Xie et al. (2002) could
monitor changes in As speciation over time during toxicity testing experiments using
Chironomustentans. They suspect that a detoxification occurs due to the bacterial growth in
solution via the oxidation of As(l11) to As(V). Such examples demonstrate the power of HPLC-

ICP-MS to characterize the redox fate of As in aquatic environments.
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To better understand the fate of As in surface sediments with the above-mentioned constrains,
a sensitive and reliable analytical method for determining the arsenic species in sediment pore
water has been developed and optimized. Since only a small volume (a few mL) of pore waters
can be commonly extracted from 1 cm slices of sediment cores, the development of a High
Performance lon Chromatography — Inductively Coupled Plasma — Mass Spectrometry (HPIC-
ICP-MS) method has emerged. The three main objectives of the proposed method are: (i)
removing efficiently isobaric and polyatomic interferences during the chromatographic and/or
through the use of the collision/reaction cell; (ii) reaching an effective separation of As(llI),
As(V), MMAAY and DMAAY by HPIC-ICP-MS without any modifications of the original
speciation, together with (iii) operational effectiveness of the method applied on pore waters

extracted from non-contaminated river sediments by arsenic.

1.2.2. Experimental method

D. Reagents, materials and solutions

All solutions are prepared using ultrapure water (Milli-Q gradient, Millipore, p = 18.2 MQ cm)
and named further in the text MQ water. As(V) standard solution (1 g L) is obtained from
Merck [CertiPur, (H3AsOa4) in 4 % (v/v) HNOs]. Solutions of As(111), DMAAY and MMAA\Y (1
g L) are prepared in 2 % (v/v) HNOs (Fischer scientific, Optima grade) from As,O3 (Fluka,
analytical grade), (CHs)2AsO2Na*3H>O (Acros organic, pure) and CH3zAsNa>Oz*6H>O
(Supelco, Analytical) salts, respectively. Note that the dissolution of As,QOziis initially improved
in a dilute NaOH solution as described by Panther et al. (2008a), before adding HNOs. Prior to
use, speciation analyses are performed weekly to check the stability of As species in non-
acidified standard solutions. Calcium and chlorides solutions (1 g L) used in this study are
purchased from Merck (Analytical grade), HsBOz and NaS2+9H>0 salts from Sigma (Analytical
grade), certified waters for As content (SLRS-4 and SLEW-3) from NRCC (National Research
Council Canada).

Dissolved Fe and Mn concentrations are determined by Inductively Coupled Plasma Atomic
Emission Spectrometry (ICP-AES; Varian Vista Pro, axial view) . Chlorides and phosphates
determination are performed with a Dionex™ ion chromatography [equipped with a separation
column (lonPac AG18, 4 mm internal diameter (i.d.) x 50 mm coupled with lonPac AS18, 4
mm i.d., x 250 mm), an eluent generator (EG50) and an electrochemical detector (ED40)].
Arsenic measurements are carried out using Inductively Coupled Plasma Mass spectrometry
(ICP-MS; X series, Thermo Elemental).
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E. Instrumentation

Chromatographic separation — A Thermo Scientific™ Dionex™ [CS-5000+ High-
Performance lon Chromatography (HPIC), consisting of an injector (25 pL PEEK injection
loop), a simple gradient pump, a thermal compartment module and an eluent degasser, is used
as a separating system. Separation of arsenic species is performed using a Thermo Scientific™
Dionex™ JonPac AG7 guard column (10 pm particle diameter, 2 mm i.d.x 50 mm) coupled
with a Thermo Scientific™ Dionex™ IonPac AS7 analytical column (10 um particle diameter,
2 mm i.d.x 250 mm). The flow rate of the mobile phase is fixed at 400 uL min. The outlet of
the HPIC column is directly connected to the nebulizer of the ICP-MS using a 25 cm PEEK
capillary tubing (125 pum i.d.). Note that in addition to the vacuum degasser, the mobile phases
stock solutions are purged continuously with helium to eliminate the presence of dissolved
oxygen.

ICP-MS — A single quadrupole ICP-MS instrument, ThermoElemental™ X-series is used as
a detector. It is equipped with a Micromist™ concentric nebulizer (Glass expansion), an impact
bead spray chamber (SCP Sciences) cooled at 3°C, a quartz torch (SCP Sciences, 1.5 mm
injector) and with platinum sampler and skimmer cones (SCP Sciences). Analyses are
performed either in the normal mode or in the CCT mode (Collision Cell Technology™) using
helium and hydrogen as additional gases with the aim to reduce the presence of polyatomic
interfering ions. Operating conditions and data acquisition parameters are listed in Table I11-4.
Plasma parameters are tuned daily to get optimal signals using a mixture of PlasmaCal and
AccuTrace (SCP Sciences) solutions at 10 pg L. Treatment of chromatograms is carried out

by integrating the peak area with the Thermo Elemental PlasmaLab 2.5 software.
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Table 111-4: Optimized ICP-MS and HPIC settings. *: Variable as a function of daily signal optimization; #: A
Kinetic Energy Discrimination (KED) is applied by 2 V of potential difference between the hexapole and pole bias

to attenuate polyatomic interference.

Parameters Normal mode CCT mode
R.f. power (W) 1400
Nebulizer Micromist® concentric nebulizer
Spray chamber Impact bead spray chamber, cooled at 3°C
lon sampling

Sampler cone
Skimmer cone
Extraction (V)
Hexapole (V)*
Pole bias (V)*

Argon flow rates
ICP-MS Outer (mL min™)
Intermediate (mL min™)

Aerosol carrier (mL min™)

Gas flow rates
H, (mL min?)

He (mL min)

Data acquisition parameters
Monitoring mass
Scanning mode

Dwell time (ms)

3*
5*

n.a.

n.a.

Platinum
Platinum, Xs
-550 — -500
-6*
-8*
16.0*
1.10*
0.80*
0.5
35

m/z 51(chlorides interferences) and 75

Transient
250 -400

Anion-exchange columns
Mobile phase A
Mobile phase B

Gradient program
HPIC

Flow rate (UL min‘t)
Temperature (°C)
Injected volume (pL)

lonPac™ AG7 (2 mm i.d. x 50 mm) and AS7 (2 mm i.d. x 150 mm)

1 mM HNO;3
50 mM HNO;
0-1 min 100% A
2-3min 100 % B
4-8 min 100% A
400
30
25
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F. Application of the speciation method to anoxic sediment of Marque River

The optimized method is applied to analyze As speciation in pore waters from a riverine site
(Marque River, North of France). Arsenic content in the surface sediments (0-20 cm) (data not
shown) is presently close to the regional background concentrations {[As]packground ~ 8 mg kg™
in sedimentary parent materials for [Al]packground ~ 36 g kg™(Sterckeman et al., 2006)}. The
enrichment factor in the sampling site normalized to Al is always lower than 1.1 [for more

details concerning enrichment factor calculations, see for instance (Loska et al., 2004)].

Three sediment cores have been collected in the Marque River on February 2014 using a manual
corer with a 35 cm perspex tube (7.5 cm i.d.). Eh and pH measurements are carried out by
potentiometry in the first core. Electrodes are inserted in holes situated every cm all along the
tube and previously covered with tape. For that purpose, a platinum electrode (Mettler Toledo;
0.5 cm external diameter) and a glass electrode (Mettler Toledo, 1 cm external diameter) are
used as working electrodes to measure Ex and pH, respectively. Both electrodes are combined
with an Ag/AgCl ([KCI] = 3M) reference electrode, with a potential equal to 0.22 V versus the
Hydrogen Normal Electrode (HNE). All potential values reported here are expressed versus the
HNE electrode. The second core is introduced in a glove box previously flushed with nitrogen,
and sliced every 1-2 cm after removing the overlying water. Back to the laboratory, each
sediment slice is introduced in a centrifugation tube in order to extract interstitial water using a
X 340 Prolabo centrifuge (rotation radius: 20 cm) for 20 min at a rotation speed of 2500 rpm.
Pore waters are then filtered under nitrogen, on a 0.45 um membrane (Sartorius filters, cellulose
acetate membrane). An aliquot of the liquid is immediately acidified at 2 % (v/v) with HNO3
(Merck, suprapur) for the analysis of total As, Fe and Mn concentrations using spectrometric
methods, whereas the remaining volume is used for analysis of As speciation using HPIC-1CP-
MS within the same day. Finally, an Agl-DGT probe is inserted in the third core for a 24 h
exposition in a thermostatic chamber fixed to the field temperature, with the aim to measure
sulfide concentrations as a function of depth (Gao et al., 2009). Note that prior to deployment,
the DGT probe is de-oxygenated with a flux of N2 for 24 hin a 0.01 M NaNOs solution. After
deployment, the probe is rinsed quickly with MQ water and put in a well humidified plastic box
before treatment. The sulfide concentrations are determined as a function of the gray scale
density related to each standard with a flatbed scanner (300 dpi). Overlying water is also

sampled and treated like pore waters (but under oxic conditions in this case).
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1.2.3. Results and discussion

A. Optimization of the chromatographic separation

Separation of As species [As(I11), As(V), DMAAY and MMAAV] is performed using AG7-AS7
anion-exchange columns that allow separation of the anionic As species. Nitric acid is chosen
as a mobile phase with the aim to determine the As speciation in anoxic and filtered pore waters

while limiting the precipitation of iron and manganese (hydr)-oxides.

Optimisation of the chromatographic conditions is carried out using solutions containing
As(111), As(V), DMAAY or MMAAY at 10 ug L. The eluent composition is firstly studied by
varying the concentration of HNO3z from 0.1 to 50 mmol L in order to reach a good
compromise between sensitivity of the method, separation of As species and duration of the
chromatographic analysis. The evolution of the retention times and peak heights as a function
of the eluent concentration and pH is presented in Figure I11-5 (A) and Figure 111-5(B).

As shown in Figure I11-5 (A), the retention time of As(111) does not change (t- = 1 min) whatever
the pH of the mobile phase. This can be explained by the fact that As(l1l) exists as a neutral
species in acid solutions (H3AsOs; pKar = 9.22). As a result, there is no interaction between
As(I1l) and the anion exchange groups of the columns. The observations are similar for
DMMAY (pKa = 6.2), and only minor changes in the retention times (t, ~ 3.15 min) and peak
heights (~ 11000 cps) are noticed in the working pH range. In contrast, the retention of both
As(V) (pKai = 2.3) and MMAAY (pKa; = 3.4) is strongly dependent on the pH of the mobile
phase. Indeed, retention times are found to increase when the pH of the mobile phase steps up,
and are accompanied by a significant reduction of the peak heights. This is explained by a
higher affinity of the deprotonated As(V) and MMAAY forms [i.e. H2AsOs and
CH3As(0)2(0OH)] for the stationary phase. Conversely, at the lower pH values, both As(V) and
MMAAY are protonated, thus decreasing their affinity for the stationary phase.

The separation of As(I11), As(V), DMAAY and MMAAY can be carried out in the isocratic
mode with a concentration of HNOj in the mobile phase ranging from 1 to 10 mmol L; above
10 mmol L HNO; solution, the co-elution of organic As(V) species has been evidenced.
However, the implementation of a pH gradient has shown to improve the separation. Results of
the optimised method are presented in Figure 111-6. The validation of the method is performed
by injecting a mixture of the different As species at 10 pg L. Triggering of the pH gradient
(i.e. by increasing the HNOs3 concentration from 1 mM to 50 mM) is performed just after the

elution of As(l11) in order to avoid the co-elution of As(I11) and MMAAY, and to decrease the
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elution time of both DMMAY and As(V). The optimal retention times of As(l11), MMAAY,
DMMAY and As(V) are 1.0, 1.7, 3.3 and 3.9 min, respectively. The chromatographic resolution
(Rs) between each As species is determined using the following equation (Eqn 111-2) (Sheppard
etal., 1992).

R _ 1176 X (tI‘Z - trl)

S

Eqn 111-2

Wh1 + Wh

With t; the retention time (min) and wn the width measured at half peak height (cps).

HNO; (mM)
(A)
50 125 5 25 1 0.25 0.1
10 ! : — | ! !

Retention time (min)

pH of mobile phase

(B) 70000

60000

20000 + —m— As(lll)

40000 + e MMAAY

30000 -+ DMAAY

20000 —+ —O0— As(V)

Peak height (cps)

........ pKal MMAAV
—..— pKaj As(V)

10000 —+

pH of mobile phase

Figure 111-5: Influence of the mobile phase concentration and pH on the retention time (A) and peak height (B)
using the lonPac® AG7-AS7 columns ([As(111)] = [As(V)] = [DMAA'] = [MMAAV] = 10 ug L™?).
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Figure 111-6: HPIC-ICP-MS chromatograms at m/z 75 obtained for a solution containing 20 ug L™ of As(lll),
As(V), DMMAY and MMAAY after optimization of separation onto the AG7-AS7 columns. The optimized gradient

of HNO3 concentration is also presented as a function of time.

For the operating conditions presented in Figure I11-6, the achieved resolutions are satisfactory

with the following values: Rsasqiymmaa’ = 6.0; Rsmmaa’omaaY = 9.1; Rspmaa/asv) = 3.9.

B. Analytical performance of the HPIC-ICP-MS method

Calibration range — The calibration is performed with standard solutions up to 20 ug L™ (i.e.,
0,0.5,1, 2,5, 10 and 20 pg L) to cover the range of concentrations commonly encountered in
pore waters. Analytical performances are summarized in Table I111-5. Supposing a linear
response within the concentrations range chosen, an acceptable coefficient of determination is
attained (R2 > 0.995).

Detection limits — The detection limits (DL) (expressed as As species concentrations) are
estimated for each species based on the noise intensity of the baseline (lo) (with DL = 3.1o), and
are experimentally checked with standard solutions close to the calculated DL. Results are
presented in Table 111-5 for each As species. DL are below or equal to 0.5 pg L™ for each As
species whatever the analytical mode used. The results are in the same order of magnitude or
slightly higher compared to those gathered by Komorowicz and Baratkiewicz (2011) (LD of
As species > 0.25 ug L),
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Table 111-5: Figures of merit for the separation and the detection by ICP-MS [in normal mode and with the
Collision Cell Technology (CCT)] of As(l11), As(V), MMAAY and DMAAY using lonPac® AG7-AS7 columns. Note

that the detection limit values are expressed as As species concentrations.

o Coefficient of o
Retention time Slope Blank o Detectionlimit
determination

(min) (kepsL ms™ pg™) (cps) (ngL™h)
Normal CCT Normal CCT  Normal CCT Normal CCT
As(ll) 1 12.6 2.4 238 83 0999 0999 0.0 0.25
DMAAY 17 8.0 16 19 16 0999 0999 015 0.25
MMAAY 33 85 16 269 311 0999 0999 025 0.50
As(V) 39 15.4 3.1 72 24 0999 0999 005 0.10

Study of polyatomic interferences —A major limitation of ICP-MS is the spectral interferences
arising from the formation of both polyatomic and isobaric ions in the plasma. The major
potential mass spectral interferences for As (m/z = 75; only 1 single stable isotope) are
polyatomic ions “°Ar®®>CI* and *®Ar¥’CI* (Chen et al., 2007). A study of these interferences is
carried out by increasing the concentration of chlorides (up to 1000 mg L) to a solution
containing 10 pg L™ of each inorganic As species. Chromatograms are recorded in the normal
measurement mode to better visualize the formation of interference peaks. In parallel, the m/z
=51 is monitored to detect the potential interfering peak of chloride through the formation of
the ions 3CI**O* (Guerin et al., 2008). The interfering peak linked to the presence of chlorides
is observed after about 5.7 min for chloride concentrations higher than 20 mg L™ (Figure 111-7).
However, using the optimized eluting conditions presented Table I11-4, the chloride signal does
not interfere with the peak of As(V) (Rsasqvyci=5.8). Analysis of filtered seawater is also carried
out to test the impact of a higher chloride concentration (Figure 111-8). As expected, chlorides
are eluted after inorganic As (V) with a sufficient resolution (Rsasqvyci = 1.36) to envisage

analysis of arsenic speciation in estuarine and marine waters.

Possible Ar¥®K* and *?Ca'®0,*polyatomic interferences are also studied, but no peaks are
detected at m/z 75 for concentrations of calcium and potassium up to 1000 mg L. Finally, the
present HPIC-ICP-MS procedure appears to be robust enough to determine arsenic in pore
waters without necessarily requiring the use of the CCT measurement mode, and thus allowing

better detection limits of As species.
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Figure 111-7: HPIC-ICP-MS chromatograms at m/z 75 obtained for a solution containing 10 pg L of each

inorganic As species and in presence of chlorides at different concentrations.
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Figure 111-8: HPIC-ICP-MS chromatograms at m/z 75 obtained for a filtered (at 0.45 um) sample of seawater

from North Sea (France).
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Signal stability over time —Standard solutions containing all the As species studied
(10 pg L) are analysed during 4 hours in order to ensure the stability of HPIC-ICP-MS method
over time. This duration also corresponds to the time expected for analysing all the samples of
pore waters after a typical field campaign. The measurements show an excellent reproducibility
with less than 10 % uncertainty (Figure 111-9), suggesting that an internal standard is not
necessary to correct a signal drift at m/z 75. Nevertheless, quality controls are necessary every

5-10 samples to ensure the proper functioning of the speciation method.
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Figure I11-9: Stability test of the optimized HPIC-ICP-MS procedure over the time for the studied As species.

Addition of an internal standard (such as antimony, germanium, indium, iridium or rhodium)
to samples and standard solutions is generally achieved during HPLC-ICP-MS measurements
of As speciation in complicated matrixes that are more impacted by drift signals (e.g.,
enzymatic extract of marine organisms, sediment or soil extracts and human urine) (Bissen and
Frimmel, 2000; Guerin et al., 1997; Larsen et al., 1993; Lintschinger et al., 1998;
Rattanachongkiat et al., 2004). However, in the present case, this approach is not used for
several reasons: (i) to prevent a possible modification of the initial As speciation since the
internal standard is usually acidified, thus leading to possible redox reactions [like photo-
oxidation of As(IIl) in the presence of dissolved Fe(lll)], decomposition of methylated
species... (Emett and Khoe, 2001; Hall et al., 1999; Kumar and Riyazuddin, 2010; Smedley
and Kinniburgh, 2002); (ii) due to the difficulty to add the internal standard in a glove bag;

and/or (iii) due to the possible presence of these elements in pore waters. In this study,
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preliminary tests using germanium as internal standard have been performed using a trident Kit,
allowing addition of the internal standard at the column outlet without any modifications of the
original sample. However, these tests systematically lead to an intense peak deformation

(essentially tailing) due to a perturbation of the chromatographic path.

Besides, no salt deposit on the Pt cones of ICP-MS is observed using dilute HNO3 as a mobile
phase after 4 h of analyses. The present operating conditions are therefore more adapted to ICP-
MS measurements than those using phosphate mobile phases, which are known to obstruct
and/or damage cones presumably through the deposition of P4Oi0(Ammann, 2010).
Additionally, for pH > 5 (Chen et al., 2008; Michalski et al., 2011), phosphate mobile phases
are not compatible with As speciation measurement in pore waters. Indeed, Fe(ll) present at
potential high concentrations (commonly > 1 mg L) in the samples can precipitate as (hydr)-
oxides after a rapid re-oxidation and/or form various Fe-P compounds of low solubility

[e.g.vivianite(Al-Borno and Tomson, 1994)].

Accuracy — Accuracy of the HPIC-ICP-MS method is checked using certified waters (SLRS-
4 and SLEW-3) towards total As contents. Since there is no commercially available reference
material specifically relative to As speciation, the analytical accuracy is evaluated only in terms
of total concentration [i.e., the sum of As(lll) and As(V) concentrations]. Besides, accuracy of
the sample preparation step cannot be taken into account since no certified raw sediments are
available. Once the reference water sample analyzed, a standard deviation En is calculated with
the following equation (Egn I11-3, ISO 3534 (1993)), with a confidence level of 95 %, the
difference is statically considered as insignificant if En< 2:

Xj — Xcert
/1,2 2
Uj + Ucert

with xi the concentration measured, Xcert the certified reference concentration, u; the standard

E,= Eqn 111-3

deviation of the measurements, and us the standard deviation associated to the certified

reference value.

As presented in Table 111-6, the differences between the measured and the certified reference
values are not significant (En< 2), meaning that the accuracy of the HPIC-ICP-MS for total As

determination is acceptable.
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Table I11-6: Accuracy assessment of the HPIC-ICP-MS procedure (normal mode) by using water reference

materials. E, is related to a standard deviation (see Eqgn 111-3 in the text for more details).

As(I11) As(V) Total As ASret En
(Mg LY (Mg L) (Mg LY (Mg L)
SLRS-4
. 0.48+0.5 0.13+0.1 0.61+0.06 0.68+0.06 0.82
River water
SLEW-3

. 1.08+0.11 0.11+0.01 1.19+0.19 1.34+0.09 0.69
Estuarine water

C. Application of the speciation method to anoxic pore waters in the Marque

River

The optimized method is applied to assess the As speciation in pore waters of the Marque River.
Results are displayed in Figure 111-10. In the water column, both inorganic As(l11) and As(V)
species have similar concentrations (~ 0.5 pug L™). No trace of methylated species is detected.
At the water-sediment interface, a strong redox gradient occurs due to early diagenetic
processes. Eh values are found to drop from approximately 415 to -10 mV within the 3 first cm
and remain quite constant below 3 cm depth. The reduction of Mn and Fe (hydr)-oxides is also
clearly underlined with maximal values of dissolved Mn?* and Fe?* at -2 cm (~ 1.7 mg L) and
-3¢cm (~ 20 mg L1, respectively, indicating that Mn oxides are reduced slightly before Fe ones.
Conversely to Chaillou et al. (2003), who estimated the As(V) content as the difference between
total As and As(111) concentrations, our protocol allows to estimate directly each As species in
the samples without calculation. Inorganic As(l1l) is the dominant specie all over the profile
with a maximal value (weight ratio of As(ll1)/As(V) ~ 37) just below the water-sediment
interface, suggesting that As(\V) may be reduced slightly before Fe and Mn oxides and/or with
the most reducible ones. This result also suggests that a fraction of As(V) should be rather
adsorbed onto oxides surface than scavenged in the mineral structure. Inorganic As(V) species
are detected in the 8 first cm depth of the core with concentrations closed to the detection limit.
The proportion of As(V) accounted for less than 10 % of total As. The second
reduction/dissolution zone of Fe in the sediment (6-14 cm) does not promote a release of As(V)
and/or As(111) in the pore water, confirming the quantitative reduction of As within the water-
sediment interface. In addition, similarly to the overlying water, no methylated As species are
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detected in the pore waters. By comparing the total concentrations of As measured by ICP-MS
with the sum of As species measured by HPIC-ICP-MS, the recovery is fairly good for the 6
first cm (R? = 0.995), suggesting that the analytical procedure is fully optimized and is not
subject to matrix effects [35-55 mg L of chlorides in pore waters (Figure 111-10)] and/or
artifacts associated to sample handling (e.g. sorption of As species on filter and/or precipitation

with (hydr)-oxides due to the presence of oxygen).

Below 6 cm, a significant difference in the arsenic recovery is noticed (Figure 111-10) and is
accompanied by several chromatographic peaks not clearly identified, one being generally still
more intense at 4.2 min (Figure 111-11). In anoxic environments where the presence of sulfides
is evidenced, the formation of thioarsenic species such as thioarsenites (AsO;Sx>~ with x =1
to 3) and thioarsenates (AsO4xSx> with X = 1 to 4) may occur (O'Day et al., 2004; Wilkin et
al., 2003). However, dedicated studies to these species in anoxic sediments remain scanty. The
existence of such species cannot be ruled out in our case, not only because the consumption of
sulfates occurs in sediments (and probably close to the water interface) but also because sulfides
species are clearly evidenced by Agl-DGT probes (Figure 111-10). In order to go further on the
possible As-S associations, new investigations have been carried out in a de-oxygenated 0.1 M
H3BO; solution adjusted to pH 8 by addition of 1 M NaOH and containing As(l11) (20 pug L),
As(V) (1 pug L) and sulfides (2 mg L1). As(V) is deliberately added at a low concentration for
a better discrimination against the thioarsenic species. Evolution of As speciation in that
solution is monitored as a function of the time by HPIC-ICP-MS with the aim to detect the
potential formation of thioarsenic species. All the operations are performed in a glove bag under
nitrogen atmosphere, and each aliquot is filtered (0.45 pm) before analysis. Results are shown
in Figure 111-11. The As(l11) concentration is found to decrease down to 15 pg L™ just after the
addition of sulfides, and remained then stable for the rest of the experiment. The emergence of
new peaks attributed to As-S species could be noticed after 1 h of reaction time confirming the
low kinetic formation of thioarsenic species observed by Rochette et al. (2000) and Zhang et
al. (2014). Since the formation of thioarsenic species is controlled by low kinetic processes, it
would be therefore not surprising to generate such species in buried sediments where the re-
oxidation processes (due to bioturbation and/or sediment resuspension) is rather limited.
Indeed, it is observed in the pore waters of the Marque River that the proportion of thioarsenic
species increases below 6 cm of depth accounting for almost 40 % of the total arsenic content

(based on chromatographic peaks area) (Figure I11-10).
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Figure 111-10: Concentration profiles of As speciation, pH, potential redox (Eh), total element contents (As, Fe and Mn), chlorides, phosphates and sulfides (only free and/or

labile fraction) in pore waters from a sediment core sampled in the Marque River in February 2014. *: Calibration of the peak area of thio-arsenical species is done using the

calibration slope of As inorganic species, since no standards of As-S species are commercially available.
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Figure I11-11: HPIC-ICP-MS chromatograms: (A) in a standard solution containing 1 pg L™ of each As species; (B) in a pore water sample from the Marque river sediment at

11 cm depth (ICP-MS signal x 5); and (C) in a model solution containing a mixture of inorganic As(lll), inorganic As(V) and HS", showing the generation of thio-arsenical

species as a function of the time.
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1.2.4. Conclusion on the determination of As speciation by HPIC-ICP-MS

A HPIC-ICP-MS method has been successfully developed in this paper to determine the
speciation of arsenic at trace level (up to 20 pug L) and without stabilizing agents in sediment
pore waters. The present method takes also into account of all problems relative to the oxidative
precipitation of Fe(Il) and Mn(ll). Overall, the As species As(lIl), As(V), MMAAV and
DMAAY are separated in less than 4 min using a set of lonPac® AG7-AS7 anion-exchange
columns and a gradient of HNO3z (1-50 mM). The detection limits are equal to or below 0.5 pg
L for each As species, which is of paramount importance for determining As speciation in
poorly-contaminated sediments. Only small volumes of sample are required (25 pL) for
analysis, which is really suitable for analyzing pore waters since the volume available for all
the analyses (e.g., alkalinity, anions, dissolved organic carbon, and elemental composition) is
often limited to a few mL. In addition, the presence of chlorides in the sample which are known
to produce strong interferences in arsenic analyses with low resolution ICP-MS (*°Ar®>CI* and
BAr3CI"), do not interfere using our HPIC-ICP-MS method. In the present case, chlorides are
efficiently removed during chromatographic separation, allowing for As speciation analyses in

estuarine or seawater samples without employing the collision/reaction mode.

The optimized method has been further applied to the determination of As species in pore
waters of the Marque River. Inorganic As species have been detected at low concentrations
[<1and < 10 pg L for As(V) and As(lI1), respectively], while the presence of DMAAY and
MMAAY has not been evidenced. Other As species have been identified as thioarsenic species,
but their chemical characterization still requires further investigations. Finally, this method can
be used in routine for environmental studies to better understand the fate of As under redox

changes due for instance, to early diagenetic processes.

150

© 2015 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



These de Josselin Gorny, Lille 1, 2015

2. Méthodes DGT

Un nouveau gel chélatant contenant des particules de ferrite de zinc (ZnFe2O.) a été
méthodiquement testé en utilisant la méthode DGT (Diffusive Gradient in Thin film) pour
mesurer la concentration en As total [incluant As(I11), As(V), DMMAY et MMAAYV] dans les
eaux interstitielles de sédiments fluviaux. La synthese du gel chélatant est simple, peu colteuse
et I’insertion des particules humides de ZnFe;O4 a I’intérieur du gel en acrylamide n’est pas
problématique. Une importante série de tests en triplicat a été réalisée pour valider 1’utilisation
du gel chélatant ZnFe;O4 en routine pour I’é¢tude de différentes matrices environnementales,
dans le but de tester : (i) les effets du pH sur I’efficacité d’accumulation des espéces arséniées ;
(ii) la reproductibilité des résultats ; (iii) les effets de la force ionique et de la présence possible
d’anions compétiteurs ; et (iv) les capacités d’accumulation maximales de chaque espéece
arséniée. A titre de comparaison, toutes les conditions expérimentales ont été reproduites en
utilisant deux autres gels chélatants connus : ferrihydrite et Metsorb® HMRP 50. Les résultats
montrent clairement que le gel chélatant ZnFe2O4 est au moins aussi bon que les deux autres
gels chélatants, spécialement pour des valeurs de pH dépassant 8. De plus, en prenant en
considération la diffusion d’As(III) et d’As(V) dans le gel diffusif, la combinaison du gel
chélatant 3-mercaptopropyl [accumulant sélectivement As(111)] avec le gel chélatant ZnFe;O4
peut mener a la réalisation d’études de spéciation. Une étude environnementale le long de la
riviere de la Marque illustre pleinement les capacités du nouveau gel chélatant pour les études

de terrain.

Ce travail a été valorisé sous la forme d’une publication parue en 2015 dans Talanta (volume

144, pages 890-898).
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2.1. Interest of method

Both toxicity and bioavailability of arsenic are strongly dependent on its chemical speciation.
While several possible oxidation states are listed in the literature, the two most common states
of arsenic observed in sediments are +I11 and +V. Reduced inorganic species, i.e. arsenite
[As(I11)], are more toxic than the oxidized inorganic ones, i.e. As(V). In addition, the common
organic As(V) species, such as MMAAY and DMAAY, are generally known to be less toxic
than inorganic As species (Gorny et al., 2015a). All these species also have their own physical
and chemical characteristics, resulting in various degrees of mobility according to the
biogeochemical properties of the matrix (Prohaska and Stingeder, 2005; Smedley and
Kinniburgh, 2002). More particularly, in sediments where strong redox gradients occur within
the first cm below the water-sediment interface, the geochemical behavior of As is still not fully
understood (Gorny et al., 2015a). The study of the aqueous speciation of As in pore waters is
still challenging since the sediment matrix is anoxic and complex, and the concentrations of As
are low (a few g L™ or less).

Classical ex situ approaches are used to determine the concentration profiles of As speciation.
They are generally divided into several steps: (i) sediment core sampling; (ii) core cutting into
slices under nitrogen atmosphere; (iii) centrifugation of slices under Ng; (iv) filtration of the
supernatants under N2; (v) possible addition of stabilizing agents; and finally (vi) analyses of
pore waters with speciation tools, e.g. voltammetry (He et al., 2007), hydride generation
(Anawar, 2012), HPIC-ICP-MS (High Performance lonic Chromatography — Inductively
Coupled Plasma Mass Spectroscopy) (Gorny et al., 2015b; Michalski et al., 2011; Terlecka,
2005), etc. Due to high number of steps required, these approaches may be a source of potential
errors (e.g. filtration and/or addition of stabilizing agents (Chapman et al., 2002; Daus et al.,
2002; Gomez Ariza et al., 2000)) modifying the original As speciation. Moreover the spatial
resolution using these techniques is very low (in the range of 1-2 cm). Consequently, in situ
measurement techniques (notably diffusive gel methods) seem to be an interesting alternative
to replace at least partially traditional ex situ approaches with the aim to improve spatial

resolution as well as to minimize artefacts in the determination of pore water composition.
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The Diffusive Gradient in Thin film (DGT) technique, which associates the processes of mass
transport through a diffusive gel with accumulation within a chelating binding gel (Tusseau-
Vuillemin et al., 2003; Zhang and Davison, 1995), has been used to determine inorganic As
speciation by using two DGT probes with different selectivities (Bennett et al., 2011) (Table
[11-7). In that case, one binding gel was strictly selective to As(Ill) and contained 3-
mercaptopropyl functionalized silica (3MP) as a binding agent. However, the 3MP binding gel
presents some disadvantages, such as brittleness and complex for synthesis. As(l1l) is also
determined with binding gels sensitive to total As species but covered with an anionic
membrane barrier (e.g.Nafion membrane) inhibiting the diffusion of anionic species in the
range of pH 3-7 (Panther et al., 2008b). The determination of total As content is possible from
several binding gels with a binding agent such as ferrinydrite (Osterlund et al., 2012), Metsorb®
HMRP 50 (Price et al., 2013), ZrO (Sun et al., 2014). Note that , Metsorb® HMRP 50 and ZrO
binding gels are not well adapted to arsenic determination at low concentration due to some
inherent analytical problems induced by the elution step with NaOH eluent (Jackson and
Bertsch, 2001). The ferrihydrite binding gel is more appropriate for determining the total As
content, because HNOz eluent is more compatible for Inductively Coupled Plasma Mass
Spectrometry (ICP-MS) measurements. However, the pH range of use is strongly limited to pH
values below 8, a value that is frequently exceeded in surface sediment and overlying waters
(Gorny et al., 2015a).

The aim of this study is to propose, validate and apply in field conditions a new binding gel
(zinc ferrite, ZnFe>QO4) for the determination of total inorganic As in the range of pH frequently
encountered in aquatic systems (i.e., ranging from 5 to 9) (Gorny et al., 2015a). This binding
gel is costless, easy and quick to manufacture, to handle manually and to dissolve during the
elution step. In addition, zinc ferrite appears to be a good candidate as it is insoluble at
environmental pH values and has a high point of zero charge favourable in the accumulation of
anionic As species. After describing the manufacture and performance of the new binding gel
compared with the other pre-existing ones (3MP, ferrihydrite and Metsorb®), a field application
is proposed for speciation determination of As in surface sediments sampled in the Marque

River (northern France).
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Table 111-7: Selected examples of DGT hinding gels used for determining As speciation. The values highlighted in grey correspond to those used in this paper.

Experimental

pH Elutionefficiency (%0) Diffusion coefficients (x10 cm? s, corrected to 25°C .
P conditions
Binding agent range Eluent References
of use
As(I11) As(V) DMAAY MMAAY As(111) As(V) DMAAY MMAAY [As] (mgLY)  pH
3-mercaptopropyl 3.5- HNO; 1 M
o 85.6+1.7 9.24+0.24 20 8.2 (Bennett et al., 2011)
functionalizedsilica gel 8.5 Kl03 102 M
38 HNO3; 1 M 74.3+0.1 78.5+0.5 (Luo et al., 2010)
NaOH 1 M 87.0+16.4 100.7+9.2 100.6+15.0 108.2+10.7 (Osterlund et al., 2012)
. . 250 5-6 (Moreno-Jiménez et al., 2013)
Ferrihydrite 10.1+0.20  6.28+0.32
? 5 (Panther et al., 2008a)
5.95+0.30  4.90+0.13
? 8.1 (Price et al., 2013)
7.45+0.04  6.05+0.05
HClcc 10045 n.a. (Panther et al., 2008b)
Ferrihydrite/Nafion 3-7
(Bennett et al., 2010; Bennett et
3.5~ NaOH 1 M 81.2+1.1 75.2£1.5 71.2 79.2 10.5+0.25 6.83+0.13 20 7.0
al., 2011)
8.5
Metsorb®
NaOH 1M
92.1+2.5 (Panther et al., 2013)
4-8.2 H,0, 1M
45-9 Presentstudy
ZnFe,0, (thisstudy) HNO3 1M 100 100 100 100 7.2+0.70 4.2+0.60 0.58+0.12 3.25+ 0.70
NaOH 1 M
92.1+4 91.2+3.4 10.5+0.38 7.02+£0.31 (Sun et al., 2014)
ZrO 2-9 H,0, 1M
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2.2. Experimental method

G. Reagents, materials and solutions

All solutions are prepared using ultrapure water (Milli-Q gradient, Millipore, called after in the
text MQ). As(V) standard solution (1 g L) is obtained from Merck (CertiPur). Solutions of
As(111), DMAAY and MMAAY (1 g L) are prepared in 2 % (v/v) HNOs (Fischer scientific,
Optima grade)from As;Oz (Fluka, puriss for analysis.), (CH3)2AsO2Na.3H20 (Acros organic,
pure) and CH3AsNa>03.6H.O (Supelco Analytical), respectively. Prior to use, speciation
analyses are performed weekly to check the stability of As species in standard solutions.

Plastic containers and DGT components (DGT research Ltd.) are acid-cleaned in 10 % (v/v)
HNOs and rinsed thoroughly with ultrapure water prior to use. In order to check the stability of
temperature and pH, the test solutions are regularly controlled throughout each experiment. The
stability of the concentrations of As species is controlled as well, by sampling at the beginning
and at the end of each experiment aliquots for ICP-MS determination.Concentrations of
dissolved elements are determined by using an ICP-MS (X series, Thermo Elemental). ICP-MS
spectrometer is calibrated using standard solutions prepared in 2 % (v/v) HNOs. Ge (Astasol,
Czech Metrology institute) is used as internal standard to account for instrument drifts. It is
added on line in all samples at around 15 pg L™ using a trident kit (Glass expansion) that is

connected next to the peristaltic pump.

Arsenic speciation in solution is determined by coupling ICP-MS to a High Performance lon
Chromatography (HPIC; Dionex ICS 5000+ TC and SP) following the procedure described by
Gorny et al. (2015b).

H. Svynthesis and characterization of ZnFe,O4 particles

The synthesis of zinc ferrite precipitate is performed in laboratory by precipitation at pH 11
following the procedure described by Hu et al. (2007). Precipitation occurs according to Eqn
11-4:

2 Fe®* + Zn%*" + 8 OH > ZnFe;04 (s) + 4 H20 Eqn 111-4

First, 20 mmol of ZnCl> (Acros Organics) and 40 mmol of Fe(NO3)3.6H>0 (Acros Organics) is
dissolved in 200 mL of MQ water. The pH of the resulting mixture is then adjusted precisely
to 11 using a 1 M NaOH solution (Backer analysis) while stirring vigorously. The mixture is

heated at reflux (70°C) for 2 h to obtain a characteristic orange-red ZnFe>O precipitate. After
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the formation of the precipitate, the supernatant solution is removed by centrifugation. ZnFe;O4
particles are washed 3 times with ultrapure water in order to remove the dissolved salts (i.e. CI°
, NO3", Na* and OH"); the separation between the liquid and the solid phase is performed by
centrifugation (2500 rpm during 20 min). Wet ZnFe>O4 particles are finally stored at 4°C in the

dark before incorporation in an agarose—polyacrylamide hydrogel.

Grain size distribution of wet ZnFe»O4 particles is determined by laser granulometry (Malvern
Master-sizer 3000 hydro LV). The air-dried and calcinated ZnFe,O4 particles are analyzed by
X-ray diffraction, using a D8 advance Bruker AXS diffractometer equipped with a Cu anode
(CuKaipha) and a 1D LynxEye PSD detector. The specific surface area of zinc ferrite particles is
measured with a Brunaeur, Emmett and Teller (BET) surface area analyzer (Sorptomatic 1990
Carlo Erba) at -196°C (Brunauer et al., 1938). To characterize the point of zero charge of
ZnFe;04 particles, the zeta potential of ZnFe,O4 solution at 50 g L™ is determined at 25°C in a
pH range comprised between 2.5 and 12 using a Zetasizer Nano ZS90 Zetameter (Malvern

Instruments).

l. General DGT procedures

Gel and binding gel preparation — The preparation of DGT pistons and probes is carried out
according to Zhang et al. (1998) and Price et al. (2013) procedures. The “DGT pistons” (DGT
Research Ltd) are 2.5 cm in diameter with a window of 2.0 cm in diameter and the DGT probes
(DGT Research Ltd) are 180 x 40 mm, with a window of 150 x 18 mm in contact with the
sediment. An agarose-polyacrylamide hydrogel consisting of 15 % acrylamide (Merck) and 0.3
% agarose derived cross linker (DGT Research Ltd) is selected as a diffusive gel. Different
binding agents are used to make the binding gel gels, i.e. 3-mercaptopropyl functionalized silica
gel (Sigma-Aldrich, St. Louis, MO) for As(lIl), Metsorb® HMRP 50 (Graver technologies,
Glasgow, DE, USA) and ZnFe2O4 for total As. 0.3-0.5 g equivalent dry of these binding agents
are mixed with a 3.5 mL polyacrylamide gel solution (Zhang et al., 1998). Afterwards, 20 puL
of freshly prepared ammonium persulphate initiator 10 % (w/v) (Merck, electrophoresis) and 6
puL of N, N, N’, N’-tetramethylethylenediamine (99 %, Merck, GR for analysis) are added and
well mixed. These solutions are then cast between two acid-cleaned glass plates separated by a
0.5 mm plastic spacer and immediately placed into a 45°C oven for 45 min. Once the binding
gel is completely polymerized, it is removed from the glass plates, rinsed 3 times and placed
into a MQ water bath until reaching complete hydration. To prepare the ferrihydrite binding

gel, the diffusive gels made previously are placed into a 0.1 M Fe(NO3)3 bath for at least 2 h.
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Once the equilibrium is reached, the gels are rinsed briefly with MQ water in order to remove
the excess of reagents and are then placed in a 2-(N-morpholino)-ethanesulfonic acid (MES)
buffer solution (0.05 M; Acros Organics) adjusted at pH 6.7 in order to precipitate ferrihydrite
in the gels. The new ferrihydrite binding gels are finally removed from the buffer solution after
30 min of contact, rinsed, and stored in MQ water. Note that the thickness of all the prepared
binding gels is 0.8 mm after total hydration. DGT probes are assembled as detailed in Zhang et
al. (1998) using a 0.45 um cellulose nitrate membrane filter (Sartorius, Germany).

Elution time — After deployment, the DGT pistons or probes are recovered and rinsed with
ultrapure water before the binding gels are put into pre-weighted clean plastic tubes. Each
binding gel is weighed and then placed in 2 mL of eluent for 24 h before analysis. The eluent
is composed, in this study, of ultrapure nitric acid (1 M) for 3MP, ferrihydrite and ZnFe>O04
binding gels, and, in addition contain K103 at 0.01 mol L* for the treatment of the 3MP binding
gel (Table 111-7). A sodium hydroxide eluent (1 M) is exclusively used for Metsorb® binding

gel.

Calculation of DGT concentration — The As(I11) concentration (Casqny in pg L) in the
solution measured by the use of the 3MP DGT is estimated using Eqn I11-5 (Zhang et al., 1998).

Casamny = Masamn A8/ (D gy tA) Eqn I11-5

where Mas(y is the accumulated mass of As(III) (ug), Ag the thickness of both the diffusive gel
and the filter membrane (dm), Dasquy is the diffusion coefficient of As(111) in the gel (dm? s%),
t is deployment time (s) and A is the exposure area (dm?). The As(V) concentration (Cas() in
ug L) is achieved indirectly (Eqgn 111-6 to Eqn 111-8) by subtracting the fraction of As(I11) from

the total amount of As accumulated onto the ferrihydrite, Metsorb® or ferrite binding gels.

Miotal = Masairy + Masqv) Eqn I11-6
Miotal = tA/Ag * (CasamDasam + Casey Daswy) Eqn 111-7
Casoyy = (M, 88/tA — CasamDasam)/Dasvy Eqn I11-8

where Miotas and Mas(v) are the mass accumulated of total As and As(V) respectively (p1g), Dasv)
is the diffusion coefficient of As(V) in the diffusive gel (dm?s™). Since organic As(V) species

concentration is very low in sediment pore waters (Gorny et al., 2015a), it is assumed that they
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will not contribute significantly to overestimating the As(V) fraction measured by DGT. The
diffusion coefficients, as determined in the present study, and elution factors (3MP and
Metsorb® binding gels) are used for calculating the DGT-measured concentrations (Table I11-
7). Since ferrihydrite and ZnFe,O4 particles are totally dissolved in 1 M HNOs after 24 h, the
elution factor for ferrihydrite and ZnFe2O4 binding gel is 100 % for total As.

J. Laboratory evaluation of the ZnFe>,O4-DGT performances

For performance evaluation of the new ZnFe2O4 binding gel in DGT pistons, all the experiments
are carried out in triplicate. Standard deviations are displayed graphically. In total, over 300
DGT pistons have been used for this study.

Evaluation of diffusion coefficients —The accumulation of As species over time is determined
by deploying seven sets of triplicate DGT pistons using ZnFe,Os binding gel in 6 L
polypropylene (PP) containers of either As(111), As(V), DMAAY or MMAAV at 25 pg.L? in a
buffered solution [0.1 M H3BOs (Acros organics)] adjusted to pH 7.5 with a 1 M NaOH
solution. Accumulation tests of organic As(V) species (although generally negligible in
sediment pore waters (Gorny et al., 2015a)) are also performed in order to evaluate the
selectivity of ZnFe>O4 binding gels. All of these experiments are carried out in a thermostatic
room (20 °C) to maintain steady state conditions in solution during DGT pistons exposition.
Pistons are removed after deployment times of 0, 0.25, 0.5, 1, 2, 3, 6, 9 and 24 h, washed with

ultrapure water and stored at 4 °C in a sealed plastic bag until elution.
Diffusion coefficients, Di (dm? s™), are calculated using Eqn 111-9:
D; = (slope xAg)/C;A Eqn 111-9

where A (dm?) is the exposed area, Ag (dm) is the thickness of diffusive gel and membrane
filter, and Ci (ug dm™) is the concentration of As species in the buffer solution (Zhang et al.,
1998). The slope (ug* s1) was calculated from linear interpolation of the mass of As species as

a function of the deployment time.

Effective elution time — A set of DGT pistons using ferrite binding gels are placed into 6 L
plastic containers (PP) with ultrapure water and a spiking solution of As(lIl) or As(V)at1gL"
! to adjust As concentration at 25 pg L. After a 24 h deployment, the ZnFe,O4 binding gels
are eluted using 2 mL of 1 M HNOs. To optimize the elution time for the complete arsenic
elution, several elution times are tested in triplicate: 0, 1, 3, 6, 9 and 24 h. Note that neither

different concentrations of HNO3z nor the use of other eluents (e.g. HCI, H2SO4, H3PO4 or
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NaOH) have been tested here. Indeed, spectral interferences are commonly encountered in ICP-
MS analysis when using HCI eluent (May and Wiedmeyer, 1998) especially for arsenic, and
non-spectral interferences (signal suppression, plasma instability and/or deposition on ICP-MS
cones) can be produced when using H2SOs, HsPO4 or NaOH eluents (Ammann, 2010; Bjorn
and Frech, 2001; Jackson and Bertsch, 2001).

Selectivity and complexing capacity as a function of pH — To evaluate the pH range of
performance of the ZnFe;O4 binding gel, ZnFe,O4-DGT probes are deployed in 6 L plastic
containers (PP) with either inorganic As(l11) or As(V) (10 and 25 ug L™ tested) and pH ranging
from 5 to 9 by addition of a buffer. Buffer solutions at 0.1 M are prepared from CH3CO2H
solution [96 %, Merck] (pHbutfer = 5), sodium 2-(N-morpholino)ethanesulfonate [Acros
Organics] (pHoutfer = 6), sodium 4-(2-hydroxyethyl)-1-piperazineethanesulfonate [Acros
Organics] (pHoutfer = 7) and HzBOssalts [Merck, pro analysis] (pHoufrer = 8 and 9). pH values of
these five solutions were adjusted using HNOz (1 M) or NaOH (1 M) solutions. The last
experiments are performed in the same conditions using different sets of DGT probes coupled
with the other binding gels (i.e.,3MP, ferrihydrite and Metsorb®) for comparison. Note that in
this study, organic As(V) species (MMAAY and DMAAY) are not taken into account since they
are not detected during the field study.

Sorption capacity — The sorption capacity of ZnFe>O4 binding gel (i.e., the maximum amount
of analyte linearly accumulated according to DGT theory (Panther et al., 2011)) are determined
by deploying DGT probes in borate buffer solution adjusted at pH 7.5 spiked at 10 mg L™ of
each inorganic As components separately. Several deployment times are tested in triplicate: 0,
1,2,3,4,7,13and 15 h.

Effect of ionic strength on DGT performance —To examine the efficiency of the ZnFe,O4
binding gel inside a wide ionic strength range at pH = 5 = 0.2, DGT probes are placed into
plastic containers spiked at 10 pg L™ of each inorganic As compound separately with the

following concentrations of NaNOs: 0, 0.01, 0.1 and 1 mol L.

Effect of natural competing anions on binding gel performances — To compare the
accumulation efficiency of the binding gels (ferrihydrite, Metsorb® or ZnFe,04) for measuring
total As in the presence of potential anionic species found in natural waters, DGT probes are
deployed in 2 L plastic containers (PP) with either inorganic As(111) or As(V) (25 pg L tested)
in the presence of phosphates (10 mg L prepared from a Astasol standard solution at 1 g L™),
sulfates [2 g L™ prepared from Na2SO4 (Prolabo, RP normapur)] or chlorides [20 g L™ prepared
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from NaCl (Prolabo, RP normapur)], at pH 8.5 [prepared with a mixture of boric acid (0.1 mol
L) and sodium hydroxide for adjusting the pH value (Merck, pro analysis)]. These values
correspond to concentrations commonly found in river sediment pore waters for phosphates

(Lesven et al., 2010), and in seawaters for chlorides and sulfates (Gros et al., 2008).

2.3. Results and discussion

A. Surface characterization of zinc ferrite particles

The freshly prepared ZnFe»O4 particles have a size ranging from 0.5 to 50 um. More precisely,
the volume diameter of particles defining the 10 %, 50 % and 90 % of the cumulative volume
undersize is 4.58, 13.2 and 29.4 um, respectively. The XRD diffraction analysis of the air-dried
powder shows no peaks indicating that amorphous material is formed during the synthesis of
the ZnFe>O4 particles. Once the powder has been calcined at 450 °C (48 h), only the
characteristic peaks of ZnFe>Os (Franklinite) have been identified using the JCPDS-
International Center for Diffraction Data (ICDD) (JCPDS-ICDD file 22-1012). The specific
surface area of the air-dried ZnFe,O4 particles is 152 m2 g*. This value is relatively close to
those of the ferrihydrite (180 m2 g) (Zhu et al., 2011) and Metsorb® particles (196 m? g?)
(Zhang et al., 1998), suggesting similar sorption capacities. The point of zero charge of ZnFe,O4
particles is around 8.1 (Figure 111-12), which is higher than the one reported for ferrihydrite
(7.5) (Zhu et al., 2011) and Metsorb® particles (5.8) (Zhang et al., 1998). As a result, the number
of cationic exchange sites should be more important for ZnFe»O4 particles than ferrihydrite and
Metsorb® particles when pH is basic which is the case in most of sea or riverine water bodies.
Consequently, stronger electrostatic interactions should be observed between ZnFe,O4 surface
sites and anionic arsenic species at high environmental pH values, leading to a better As

accumulation on the Zn-ferrite binding gel.

B. Mass accumulation over time

To validate the performances of the new Zn-ferrite binding gel as a DGT binding agent, its
capacity to accumulate target species through time must be evaluated. For that purpose, the
accumulation kinetic of arsenic species [As(l11), As(V), DMAAY and MMAAV] onto the Zn-
ferrite binding gel is studied separately up to 24 h of DGT deployments in solutions. As shown
in Figure 111-13, a lower accumulation rate is observed for inorganic As(l11) and As(V) species
over the first 30 min of deployment, corresponding to the diffusion time of analytes through the
membrane filter and diffusive gel before the establishment of a steady-state concentration-
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gradient. The residence time t. (min) of dissolved As species in the membrane filter and the

diffusive gel can be estimated using Eqn 111-10 (Zhang and Davison, 2000):

Ag')? Eqn 111-10
g = ( g)/ZD q

whereAg’ is the thickness of the membrane filter and diffusive gel (dm), and D the diffusion
coefficient of species (dm? s%). The residence times estimated using Eqn 111-10 are 11 and 18
min for As(l11) and As(V), respectively. These results are consistent with the delay before a
linear regime can be observed. After the transient period [15 and 30 min for As(I11) and As(V),
respectively], a linear regime is observed for each analyte with a strong linearity (R? > 0.99).
These results confirm that the ZnFe>O4 binding gel is an appropriate sorbent to be used in DGT

probes to sample total As species (including methylated species) in aquatic systems.

C. Diffusion coefficient

The diffusion experiments described above also allow the evaluation of the diffusion
coefficients (Dj) for each arsenic species at fixed temperature using Eqn I11-9. The calculated
Di values are given in Table 111-7, and are of the same order of magnitude than values found in
the literature (Table 111-7). The relatively scattered values can be explained by both different
experimental conditions (e.g. ionic strength, pH, As concentration tested and counter ions) and
the manufacturing processes of DGT (e.g. chemical composition or porosity changes of the
diffusive gel, (Zhang and Davison, 2000)). In this study, the mobility of As through the
diffusive gel is classified in the following order: As(11l) > As(V) > MMAAV> DMAAV. This
result is in accordance with Eqn 111-11 (Buffle, 1988), where the diffusive coefficient of an
arsenic compound in water is found to be inversely proportional to the cubic root of its molar
mass although other parameters such as hydration level of the gel, pH and ionic strength of
solution are also important (Li et al., 2005; Tanaka et al., 2013).

-5 -
D, = 3310 /Mw1/3 Eqn I11-11

In Eqn 111-11, Dj is the diffusion coefficient (cm? s) and Mw the molar mass of the fully
protonated species (g mol™?). Calculated diffusion coefficients of the fully protonated Asspecies
are displayed Figure I11-14. Important differences are observed for DMMAY and MMAAY
between the experimental and the calculation determinations. Underestimation of the diffusion
coefficients (determined experimentally) may result in a low accumulation on ZnFe>O4 binding

gel at pH 7.5. Indeed, several studies have already established that increasing substitution of
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methyl to hydroxyl groups of As(V) decreases As sorption on aluminum and iron oxide surfaces
(Xu et al., 1991; Zhang and Stanforth, 2005; Zhang et al., 2007).
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Figure 111-12: Zeta potential of ZnFe,04 vs pH.
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Figure 111-13: Mass of As accumulated on ZnFe;O4 binding gel vs time. The linear regression coefficients and

equation are plotted for the set of points. Experimental conditions: [As] =20 pug L™?; pH 7.50 = 0.2.
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Figure I11-14: Comparison of the diffusion coefficient values obtained by calculation (Egn I11-11) and

experimentally.

D. Elution efficiency

Several elution times of ZnFe;O4 binding gel are tested after As exposition to evaluate the
optimal recovery rate of each inorganic As species. The recovery rate of arsenic increases
through the progressive dissolution of ZnFe2O4 particles dispersed in the polyacrylamide gel
during elution. The release of As(l1l) occurs faster than As(V), suggesting different chemical
bondings between inorganic As species and the surface sites of ZnFeOa. Indeed, it is usually
recognized that As(I11) is more labile than As(V) (Fendorf et al., 2010). The highest recovery
rates are obtained after 24 h of elution where a complete dissolution of ZnFe,O4 particles has
occurred, allowing for the total release of As(I11) and As(V). Methylated As(V) species are also
totally eluted after 24 h.

Consequently, ZnFe>O4 binding gels are eluted in 2 mL of 1 M HNO3 for 24 h, and an elution
factor of 1 is applied in the Cpcr calculations for all the experiments. Furthermore, As species
can also be eluted using diluted NaOH (Table 111-7), but the quantification of As concentration
in the NaOH matrix is challenging due to a strong attenuation of signal [decrease of As
ionization efficiency due to high sodium content] in ICP-MS measurements (Price et al., 2013).

E. Sorption capacity

To ensure accurate calculation of As concentration through Egqns 5 and 8, it is necessary to
estimate the maximal sorption capacity of ZnFe>O4 binding gel. Consequently, accumulation

kinetic experiments with high As concentration (10 mg L) have been performed to determine
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this capacity for each inorganic As species. As presented Figure I11-15, the mass of inorganic
As species accumulated by ZnFe>O4 binding gel agrees well with calculated DGT response
(dotted line) up to 3.5 and 7 h for As(I11) and As(V), respectively. These results show also once
again the better As(111) mobility into the diffusive gel than that of As(V).

The sorption capacities of ZnFe>O4 binding gel reach up to 54 000 and 37 000 ng for As(l11)
and As(V), respectively. For approximately the same amount of sorbent in binding gel (0.3 —
0.4 g), ferrihydrite and Metsorb® binding gels have lower capacity for As(l11), their sorption
capacity being respectively 22 500 and 8 500 ng (Bennett et al., 2010). As for As(V), the
sorption capacity decreases as follows: Metsorb® (82 000 ng) > ZnFe,O4 (37000 ng) >
ferrihydrite (31 500 ng) (Bennett et al., 2010). Finally, these results suggest that ZnFe>O4
binding gel is far from the saturation when the deployments of the DGT are performed for

several days in aquatic systems with As concentrations at pg L™ levels.

100 T
90 T s

80 T S

70 T , -
60 + e _
50 + .’ PRl )
40 + . PR

30 T - :
20+ o 57

10 +

0 Ev-'/ T T T 1
0 5 10 15 20

Time (h)
® As(lil) -~ As(lll) calculated O As(V) ——— As(V) calculated

Mass of As accumulated (pg)

Figure 111-15: Results of capacity experiment showing mass of inorganic As species accumulated by ZnFe204

binding gel as a function of time. The dotted line represents the predicted accumulated mass of inorganic As

species calculated using the DGT equation. Experimental conditions: [As] =10 mg L—1; pH 7.50 £ 0.2.

F. Effect of pH and ionic strength

Several pH and ionic strengths are tested to assess the validity range of the ZnFe>O4 binding
gel. These performances are also compared with the other binding gels (3MP, ferrihydrite and

Metsorb®) from triplicate experiments performed simultaneously.
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The influence of pH on the accumulation efficiency of As(l11) and As(V) is presented in Figure
[11-16. Two limits are added to the graph to underline acceptable DGT performances assuming
a 15 % error for Cps1/Csolution (Bennett et al., 2011). DGT measurements using ZnFe>O4 binding
gel are quantitative for a pH ranging from 5 to 9 and regardless the ionic strength (Figure 111-
17). These results highlight that this binding gel is a fully operational passive sampler for the
determination of total dissolved As concentration in the pH range of natural waters (both
freshwaters and seawaters).

Acceptable results for As(111) and As(V) are also obtained using ferrihydrite and Metsorb®
binding gels in pH ranging from 5 to 8 (Figure I11-16 B and C). However, the As(ll)
concentration (Cpcr) is underestimated by 20 - 30 % using the ferrihydrite binding gel between
approximately pH 5 and 7, and an overestimation is observed for As(V) using the Metsorb®
binding gel for pH > 8, contrary to the ZnFe,O4 binding gel. Note that the lack of reproducibility
encountered with the Metsorb® binding gel can be related to the NaOH eluent, which is
necessary for the elution of As species. Besides, the quantification limit, as determined with 10
DGT-blanks, is very high for the Metsorb® binding gel (~ 50 ng) compared with the 3MP,
ferrihydrite and ZnFe,04 binding gels (~ 5 ng). Consequently, the Metsorb® binding gel is less
useful for the determination of total As at ultra-trace levels. 3MP binding gel accumulates
selectively As(I1l) (Figure 111-16 D) with an acceptable sorption capacity whatever the pH

values.

Finally, these tests reveal that the determination of As redox speciation in the aquatic systems
is reliable through the deployment of two different DGT probes, i.e. the ZnFe>O4 binding gel
for total As determination and the 3MP binding gel for As(l11). The ferrihydrite binding gel also
produces good results for pH > 7, whereas Metsorb® binding gel shows more scattered results
whatever the pH.

G. Effect of competing anions

Additional experiments were performed at pH 8.5 to clarify the effects of competing anions
(chlorides, phosphates and sulphates) on the accumulation efficiency of inorganic As species

onto ferrihydrite, Metsorb® and ZnFe,04 binding gels.

Results are displayed in Figure 111-18. Accumulation of inorganic As species on the Metsorb®
binding gel always displays interferences (recovery < 40 %) whatever the competing anions.
Due to a relatively low pHezc (5.8), the amount of positive surface sites of the Metsorb® binding
gel may limit the accumulation of As species in presence of other anions like chlorides and
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sulfates. These results are inconsistent with those obtained by Bennett et al. (2011), but the pH
value is not mentioned in their study, limiting the present discussion. Regarding our results, it
appears that the Metsorb® binding gel is not appropriate for determining As speciation in

seawater and/or in phosphates-rich matrix.

Conversely, acceptable results are obtained in the presence of chlorides and sulfates using
ferrinydrite and ZnFe>O4 binding gels. However, the presence of phosphates mainly affected
the quantification of As(V) concentration at 40 and 60 % of recovery respectively for the
ZnFe>04 and ferrihydrite binding gels. In both cases, phosphates appear to be the main
competing ion due to their chemical similarity with As(V) (Gorny et al., 2015a).

Finally, the most adapted binding gels for measuring total As in marine and riverine sediment
pore waters are the ferrihydrite and ZnFe204, although phosphates at high concentrations partly
hinder the response of inorganic As(V) species. Note further that chlorides which are sampled
by the binding agents used (ferrihydrite, Metsorb® and ZnFe;O4), can also impact ICP-MS
measurements by generating spectral interferences. Complementary studies dedicated on the
selectivity of these binding gels for chlorides should be carried out, thus permitting to select the
binding gel accumulating the lower content of chlorides.
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Figure 111-16: Influence of pH (4-9) on the performance of (A) ferrihydrite, (B) Metsorb®, (C) ZnFe,O4 and (D) 3MP binding gels in standard solutions. Experimental
conditions: [As] = 10-20 ug L.
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Figure 111-17: Influence of ionic strength on the performance of ZnFe;O4-binding gel. Experimental conditions:
[As] =20 ug L% pH5+0.2.
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H. Validation of As speciation

Prior to field deployment, we ensured that the determination of As redox speciation using the
combination of Zn-ferrite and 3MP binding gels was valid by comparing the results with HPIC-
ICP-MS measurements. For that purpose, the two different DGT were mounted in triplicate
back-to-back on vertical plastic holders and were deployed in a borate buffer solution ajusted
to pH 8 with As(l11)/As(V) weight ratio of 1/0, 3/1, 1/1 and 0/1 (the total concentrations of
arsenic never exceeded 50 pug L), After 24 h of exposition, binding gels were eluted (following
the optimized procedure described in section 3) and the concentrations of As in the eluates
measured by ICP-MS. Initial As(I1l) concentrations were directly calculated from Eqn 111-5,
and As(V) concentrations obtained indirectly from Eqn 111-8. In parallel, the As redox

speciation in the deployment solution were monitored with ICP-MS and HPIC-ICP-MS.

Correct recoveries between the sum of inorganic As and total As species were obtained between
ICP-MS and DGT techniques (> 85 %). In addition, the arsenic redox signature is similar
whatever the speciation tool used (either the DGT probes or the HPIC-ICP-MS), as shown in
Table 111-8. These preminary results clearly confirm that the DGT techniques using a
combination of binding gels disposed back to back can be a powerful speciation tool for the

study of arsenic in aquatic environments.

Table 111-8: Comparison for the measurement of As speciation [considering inorganic As(111) and As(V) species]
between DGT technique and HPIC-ICP-MS.

Theoretical speciation Speciation obtained by Speciation obtained by
HPIC-ICP-MS method DGT technique
As(111) As(V) As(111) As(V) As(I11) As(V)
(%) (%) (%) (%) (%) (%)
100 0 100.0 + 10.0 <LD 100+5.1 <LD
70 30 69.6 £8.7 30.4+3.8 69.3+6.1 30.7+7.6
50 50 48.8+6.0 51.2+6.3 442 +6.2 55.8+ 10
0 100 34+09 96.64 + 4.3 <LD 100+ 14
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l. Application of the speciation method to anoxic sediment of Marque River

Several sediment cores were collected in the Marque River (50°40'53.2"N 3°06'45.7"E) in
March 2014 using a manual corer with a 35 cm perspex tube (7.5 cm diameter). This non-
contaminated sampling site towards As was chosen to evaluate DGT technique performance
regarding As redox speciation. The site is characterized by a high fine fraction (~ 90 % of
sediment particles < 63 um), by about 5 % of organic carbon content and by 1 % of particulate
inorganic carbon (unpublished work). Since the river flow is relatively low and fluvial traffic
has stopped for years, the sediment column is not disturbed by massive re-suspension events
allowing the observation of a clear redox gradient at the water-sediment interface. Note that
prior to deployment, the DGT probes are de-oxygenated by immersing them for 24 h in a
container with NaNOs (0.01 M) solution. After deployment, the probes are rinsed quickly with
MQ water and placed in a well humidified plastic box before laboratory treatment. Each binding
gel is then cut into 10-mm intervals using a Plexiglas gel cutter, weighed in tubes and then

eluted in a 2 mL eluent for 24 h prior to ICP-MS analysis.

The results are displayed in Table I11-9. The overlying waters are poorly oxygenated and
sediments are anoxic with En values down to 68 mV [vs SHE (Standard Hydrogen Electrode)].
A gradual decline in pH values, from 7.9 to 6.8, is observed with depth in the sediment, a result
of active mineralization of the labile organic matter (Froelich et al., 1979). As the sediment is
anoxic and the water poorly oxygenated, As(l1l) concentrations in overlying and pore waters
are easily measured using the 3MP binding gel, with a global increase of As(l11) concentration
when redox potential values are decreasing. The calculations of As(V) concentrations from the
deployment of the ferrihydrite and ZnFe;O4 binding gels provide similar results, with a bias
below 10 % all along the sediment core. Conversely, the results obtained by using the Metsorb®
binding gel show significant differences with a bias generally exceeding 50 %. Neither is the
use of the Metsorb® binding gel appropriate for the measurement of As(V) in the pore waters
of these sediments, not least because the detection limit of our protocol for this binding gel was
too high. Also, an unexpected detection of As(V) was observed in these sediments suggesting
that some ligands, e.g. sulfides, may stabilize dissolved As(V) in anoxic pore waters (Gorny et
al., 2015a). This hypothesis is going to be studied further by using of HPIC-ICP-MS in pore

waters and standard solutions of thioarsenic species.
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Table 111-9: Values of Eh (vs SHE), pH, and concentrations of As(lll) and As(V) determined by the combination of 3MP with either zinc ferrite, ferrihydrite or Metsorb® in

overlying water and pore waters of the Marque River. Abbreviation: n.d.: the difference of As accumulation in the 3MP and the other binding gel is less than 20 % and does

not permit to quantify precisely As(V) concentration; SHE: Standard Hydrogen Electrode.

Depth Eh oH  total As [As(I11)] [As(V)] [As(V)] Bias vs [As(V)] Bias vs
by 3MP by Zn-ferrite by ferrinydrite ~ Zn-ferrite by Metsorb®  Zn-ferrite
(cm)  (mV vs SHE) (Hg LY (Mg L) (Hg LY (Hg LY % (Mg L) %
2.2 154 789 071 0.29 n.d. n.d. n.d.
1.2 154 789 071 0.29 n.d. n.d. n.d.
-0.80 116 7.53 6.00 0.36 0.41 0.44 6 n.d.
-1.80 111 7.44 5.71 0.51 2.00 2.15 7 n.d.
-2.80 101 7.46 5.65 0.65 3.29 3.54 7 1.53 53
-3.80 106 7.22 6.26 1.30 2.34 2.50 6 n.d.
-4.80 72 7.19 7.32 221 1.19 1.24 4 1.71 43
-5.80 64 7.07 8.67 1.66 3.29 3.52 7 7.93 140
-6.80 64 7.02 9.32 1.14 4.72 5.07 7 7.57 60
-7.80 74 6.96 9.76 1.43 3.69 3.95 7 6.27 70
-8.80 65 6.93 9.95 1.27 2.38 2.54 7 4.02 69
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In addition, significant differences between total As concentrations (measured by ICP-MS after
pore water centrifugation under nitrogen and filtration of the supernatant) and the sum of
inorganic As species estimated by the DGT technique (from values obtained with the 3MP and
ZnFe204 binding gels) are observed. This can be attributed to two several possible phenomena:
(i) the selective accumulation of only-free and kinetically labile species by DGT probes that
does not include all the As species; and/or (ii) a rapid depletion of As species in the pore waters
due to their accumulations in the DGT binding gel, resulting in a lower estimation of the
calculated concentrations (Harper et al., 1998). Further studies are underway to clarify these

differences.

3. Conclusion on the determination of As speciation by DGT techniques

A new laboratory-made Zn-ferrite doped binding gel, has been fully tested in DGT probes for
the measurement of total As [including inorganic As(l11) and As(V), as well as MMAAY and
DMAAV] in sediment pore waters. The performance of the ZnFe;O. binding gel has been
established through accumulation tests as a function of pH, ionic strength and competing
anions, and then compared with commonly-used binding gels (ferrinydrite and Metsorb®) for

the determination of total arsenic. Several key points have emerged:

The Zn-ferrite binding gel is at least as efficient as the two other binding gels, especially

for pH values higher than 8 due to its high point of zero charge;

- The quantification limit is higher for the Metsorb® binding gel (~ 50 ng) than for the
3MP, ferrihydrite and ZnFe>O4 binding gels (~ 5 ng). In addition, the reproducibility of
the results obtained with the Metsorb® binding gel is weaker than those obtained with
the other binding gels;

- Abetter sorption capacity for As(l1) is obtained with ZnFe>O4 compared to ferrihydrite
and Metsorb binding gels.

- The Zn-ferrite and ferrihydrite binding gels are well adapted to total As measurement at
low concentration (< 20 pg L) due to the compatibility of HNO; eluent with ICP-MS
measurements, as opposed to the Metsorb® binding gel that needs a basic eluent like
NaOH;

- The most common binding gels for measuring total As in marine and riverine sediment

pore waters are the ferrihydrite and ZnFe2O4 binding gels, although phosphates at high

concentrations hinder the response of inorganic As(V) species. These results
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demonstrate that mathematical treatments of the results obtained by DGT should be
considered in the future to account for interferences of competing ions.

- The methodology for determining As speciation by the DGT techniques (combination
of two DGT probes with different selectivities) has been fully validated by HPIC-ICP-

MS in synthetic solutions.

In addition, an environmental application has been successfully performed in the sediments of
the Marque River demonstrating that the DGT technique can be used as a tool for speciation
studies. However, no information is currently available on the possible accumulation of thio-
arsenical species (which are commonly found in anoxic pore waters) on the four binding gels
tested (3MP, ferrihydrite, Metsorb® and ZnFe,04). Future research is therefore required on this
specific point. Complementary studies should also be carried out to ensure no changes in the
chemical properties and sorption capacity of ZnFe>O4 over time. This is an important point to
get reproducible results, especially for routine applications when important series of binding

gels are produced and stored several weeks before use.

4. Conclusion du chapitre 3

Le développement analytique autour de la spéciation en phase aqueuse du chrome a permis la
mise en place d’une méthode HPIC-ICP-MS semi-quantitative. Cette méthode étant peu fiable,
elle n’a été testée que lors de la campagne de Février 2014 pour déterminer le profil de
spéciation du chrome avec la profondeur. Les concentrations en Cr(l11) libre et cinétiquement

labile seront mesurées pour chaque campagne a ’aide de la technique DGT (gel chélatant
Chelex®).

Deux outils de spéciation ont été développés pour As (Gorny et al., 2015b ; Gorny et al.,
2015c¢ ), chacun d’entre eux apportant des informations spécifiques : (i) le couplage HPIC-ICP-
MS peut révéler la présence d’espéces arséniées organiques i.e., DMAAY et MMAAY, mais
¢galement la présence d’espéces thioarséniées (bien que non caractérisées) ; et (ii) la technique
DGT, quant a elle, donne des informations sur la fraction libre des espéces arséniées As(111) et
As(V). Ces outils de spéciation doivent servir in fine a caractériser 1’évolution des signatures
redox de I’arsenic dans les eaux interstitielles des sédiments faiblement contaminés de la

Marque au cours de I’année 2014.

Des comparaisons avec les profils verticaux d’autres paramétres physico-chimiques et
chimiques doivent permettre de progresser dans la connaissance du devenir de 1’arsenic au sein

des matrices environnementales sous contraintes redox et de mettre en évidence les principaux
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parametres déterminants. L’objet du quatriéme et dernier chapitre est exclusivement dédié a

I’étude géochimique des sédiments de la Marque prélevés a quatre périodes de 1I’année 2014.
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Chapitre 4. Comportement geochimique
de DParsenic et du chrome dans les

sediments de la Marque
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Chapitre 4. Dynamique sédimentaire de 1’arsenic

et du chrome

Introduction

Le Chapitre 3 a présenté la phase de développement analytique d’outils dédiés aux mesures de
spéciation de I’arsenic et du chrome dans les eaux interstitielles provenant de sediments
fluviaux. Evaluer ’état d’oxydation de ces deux éléments est dorénavant possible, étape clé

pour mieux appréhender leur dynamique sédimentaire.

Ce chapitre est consacré a 1’étude des processus diagénétiques majeurs se produisant dans la
phase aqueuse et particulaire des sédiments de la Marque, et de déterminer leur influence dans
les changements de spéciation de I’arsenic et du chrome. Pour cela, sur la base des carottes
sédimentaires collectées au cours de I’année 2014, les profils verticaux d’As et de Cr vont étre
interprétés au regard de ceux de différents éléments pouvant potentiellement influencer leur
degré d’oxydation et leur mobilité, i.e., Al, C, Fe, Mn, P, S. L’interprétation des résultats
s’appuiera sur des calculs thermodynamiques réalisés avec le logiciel Visual Minteq 3.0 pour

mettre en évidence et/ou confirmer certaines caractéristiques de notre systeme.

1. Etude de la phase particulaire

1.1. Analyses de la répartition des phases majeures

1.1.1. Composition globale des particules sédimentaires en fonction de la

profondeur

La répartition granulométrique des particules sédimentaires de la Marque avec la profondeur
permet de mettre en évidence la présence d’un sédiment globalement tres homogene comme
I’illustre la Figure IV-1. Le sédiment est composé sur 17 cm de profondeur d’environ 85 %
d’argile et de limons (< 63 um), et 15 % de sables fins (63 a 250 pm) et grossiers (250 a 2500
pm). L’analyse des particules sédimentaires montre des variations légeres [coefficient de
variation (CV) < 20 %] le long de la carotte sedimentaire pour les teneurs totales en Al (~ 58 g
kg?), Ba (~ 400 mg kg), C (~ 60 g kg}), Ca (~ 27 g kg?), Fe (~ 37 g kg?), K (~17,5 g kg™),
Mg (~ 8 g kg?), Mn (~ 400 mg kg?), N (~ 5,5 gkg?), P (~ 3 g kg?), Sr (~ 100 mg kg?) et Ti
(~ 5 g kg?), ce qui suggére que la nature des apports n’a pas beaucoup évolué au cours du

temps. L’existence d’une corrélation entre les éléments Fe/Al, K/Al et Mg/Al (R? > 0,82) peut
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étre considérée comme la signature chimique de fines particules terrigenes tels que des
aluminosilicates et/ou des (hydr)-oxydes (Chen et al., 2013; Plewa et al., 2012; Schneider et
al., 1997; Viers et al., 2009). L’analyse minéralogique de la fraction argileuse (< 2 um) a révélé
la présence majoritaire de smectite (62,5 %), et dans une moindre mesure d’illite (22,5 %), de
kaolinite (10 %) et de chlorite (5 %). Des analyses minéralogiques ont également eté réalisées
sur la fraction fine (< 63 um) du sédiment. Ces derniéres ont mis en évidence que le quartz était
le constituant majoritaire de la phase particulaire, associé¢ a de la calcite, ainsi qu’a des

aluminosilicates en moindre proportion.

Les teneurs totales en soufre fluctuent fortement avec la profondeur (CV ~ 33 %) avec des
valeurs comprises entre 2 et 9 g kg. Deux pics intenses sont observés a 6 et 11 cm de
profondeur (6,14 et 8,34 g kg'). Deux hypothéses peuvent expliquer ce profil : (i) la
composition et la quantité de la matiere organique accumulée au cours du temps ont pu évoluer
(Rudd et al., 1986; Urban et al., 1999), et/ou (ii) les apports en sulfates qui conduisent a la
formation de sulfures et a la précipitation de sulfures de fer sont plus importants a ces deux
profondeurs (Lesven et al., 2008). Ces hypothéses seront discutées ultérieurement avec le profil

vertical de distribution en phase solide du soufre.

1.1.2. Distribution en phase solide d’éléments majeurs d’intérét

Les sédiments de la Marque contiennent des minéraux primaires et secondaires (c'est-a-dire
issus des processus diagénétiques), avec une certaine réactivité chimique vis-a-vis de I’arsenic
et du chrome. Certains ont un réle important dans I’interconversion redox des €léments traces
(ET) étudiés, i.e., les (hydr)-oxydes de manganése et les sulfures métalliques, d’autres dans la
rétention partielle ou définitive de ces ET i.e., la matiére organique particulaire (MOP), les
aluminosilicates, les minéraux carbonatés, hydroxylés et/ou phosphatés. Afin de mieux
appréhender la dynamique sédimentaire de 1’arsenic et du chrome, il est apparu nécessaire
d’évaluer la distribution en phase solide de certains éléments majeurs (i.e., Al, C, Fe, Mn, P et

S) susceptibles d’interagir sur leur distribution entre la phase aqueuse et la phase particulaire.

A. Aluminium, fer et manganese particulaire

La distribution en phase solide de 1’aluminium, du fer et du manganése a été établie sur une
carotte sédimentaire prélevée en juillet 2014 a 1’aide d’extractions sélectives (ascorbate, et HCI)
et d’une minéralisation totale. L’extraction a I’HCI permet de mettre en évidence la fraction en
éléments relativement mobilisables, i.e. minéraux carbonatés, hydroxylés amorphes,

phosphatés et/ou sulfurés [hormis les oxydes cristallisés (Heron et al., 1994), les composés
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pyritiques et assimilés comme les sulfures de cuivre, relativement réfractaires (Cooper and
Morse, 1998)], mais également les métaux faiblement complexés a la matiére organique
particulaire (MOP). Il est possible d’extrapoler la fraction résiduelle en effectuant la différence
entre la teneur totale et celle issue de I’extraction HCI. Concernant uniquement Fe et Mn (dont
la spéciation est dépendante de leur degré redox), I’extraction a I’ascorbate permet de quantifier
la fraction d’(hydr)-oxydes amorphes. Il est possible pour ces deux éléments de définir aussi la
fraction associée aux carbonates, aux phosphates, aux sulfures et/ou a la MOP (i.e., soustraction

de la teneur issue de I’extraction HCI avec celles obtenues par les extractions ascorbate).

La fraction en oxydes cristallisés obtenue avec 1’extraction a la dithionite ne sera pas utilisée
en raison d’un manque de sélectivité, la solubilisation partielle par la dithionite de nombreux
minéraux ayant été observés e.g. sidérite [Fe''COs], rhodochrosite [Mn''CO3], sulfures de fer
[Fe"'S] et aluminosilicates (Canfield, 1988; Heron et al., 1994; Kostka and Luther 111, 1994;
Rutten and de Lange, 2003). Il est a noter néanmoins que les profils des teneurs obtenues par
les extractions HCI et dithionite sont globalement identiques.

L’évolution verticale de la distribution en phase solide d’Al, de Fe et de Mn dans les sédiments
de la Marque est présentée Figure IV-2. Dans les sédiments, 1’aluminium est principalement
associe a la phase résiduelle (95 % en moyenne), et dans une moindre mesure aux hydroxydes
amorphes, aux carbonates, aux phosphates et/ou la MOP (5 % en moyenne). La distribution de
ces fractions reste relativement homogéne avec la profondeur (excepté a 11 cm de profondeur).
Cet élément constitue une composante principale des aluminosilicates et les processus
diagénétiques ne semblent pas affecter la distribution en phase solide de I’aluminium a notre

échelle d’observation.

Le fer est globalement associé¢ a la fraction résiduelle (83 %), ainsi qu’aux carbonates, aux
phosphates, aux sulfures volatiles et/ou a la MOP (14,5 %). Les teneurs de ces fractions ne
suivent néanmoins pas d’évolutions particulieres le long de la carotte sédimentaire malgré la
présence d’une anoxie marquée dans les sédiments [CV < 15 % ; Figure IV-1]. Les minéraux
sulfurés sont non négligeables dans la seconde et la troisieme fraction (~ 10 et ~ 40 % en
moyenne, respectivement). Leur abondance a été estimée par calcul en reliant les teneurs de Fe
avec les CRS (Chromium Reducible Sulfides que 1’on a supposé étre de la pyrite FeS>) et les
AVS (Acid Volatile Sulfides, dont la formule générique pour le calcul est FeS).
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Ces calculs supposent également que les sulfures (60 mmol Savs + crs kg?) précipitent
principalement avec le fer (110 mmol Fenci kg) ce qui est une hypothése acceptable étant
donné que les autres métaux (Cd, Co, Cu, Ni, Pb et Zn) pouvant le faire ont des teneurs bien
moins importantes (inférieures a 5 mmol Menci kg?). Le fer se trouve également sous forme
d’hydroxydes amorphes dans une faible proportion (2,5 %). La teneur en hydroxydes de fer
amorphes tend & diminuer avec la profondeur. Des maximas sont observés a -1,5 et -6 cm
atteignant jusqu’a 1,6 g kgt Deux explications peuvent étre proposées par rapport a ce profil
de distribution : (i) le fer est un constituant en exces par rapport aux transformations liées a la
diagenése précoce et donc sa distribution évolue peu ; et/ou (ii) les transformations au niveau
du fer ont lieu dans les tous premiers millimétres et les variations ne sont pas visibles & notre
¢chelle d’observation. Cette derni¢re hypothése est justifiée par le fait que 1’on trouve des AVS
des la premiére tranche de sédiment (1,3 g S kg?), c’est-a-dire que la sulfato-réduction et la

réduction du Fer(III) ont déja commencé proche de I’interface eau-sédiment.

La distribution en phase solide du manganése évolue difféeremment de celle du fer (Figure IV-
2). Cet élément est moins lié que le fer a la fraction résiduelle (76 %), ainsi qu’aux carbonates,
a la matiére organique labile et/ou aux sulfures (9 %). Dans la seconde fraction, les minéraux
les plus probables a se former sont la rhodochrosite (MNnCO3) et I’hydrogénophosphate de
manganése amorphe (Mn'"HPQ.) (sursaturation observée dans les eaux interstitielles). Les
proportions en hydroxydes amorphes (15 %) sont plus marquées pour le manganése que pour
le fer. Les teneurs de chacune de ces fractions sont relativement homogenes avec la profondeur
[CV < 15 % ]. En conséquence, tout comme le fer, I’évolution des propriétés redox liée aux
mécanismes de la diagenese précoce ne semble pas impacter fortement la distribution du

manganése particulaire.

B. Soufre particulaire

Les minéraux sulfurés ont dans le sédiment une place particuliere dans le sens ou ils se forment,
des les premiers centimetres, dans des proportions souvent supérieures au dixieme de pourcent.
Ces derniers jouent un réle clé dans le devenir de I’arsenic et du chrome puisqu’ils sont
susceptibles de modifier leur degré d’oxydation puis, dans le cas de I’arsenic, de le piéger
momentanément ou définitivement dans la phase solide (Gorny et al., 2015a). Parmi ces
minéraux sulfurés, deux classes se distinguent : les sulfures fraichement précipités dénommés
AVS pour Acid Volatile Sulphide (e.g., le sulfure de fer amorphe [Fe''Sam], la greigite [Fe'sSa4],
la mackinawite [Fe''S1«] ainsi que certains autres sulfures métalliques comme PbS, ZnS et CdS,
souvent présents minoritairement quand la contamination est faible) et ceux plus réfractaires
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appelés CRS pour Chromium Reducible Sulfur (e.g., pyrite [Fe''Sz], soufre élémentaire et
certains autres sulfures métalliques, notamment ceux a base de cuivre, de mercure et de nickel)
(Billon et al., 2001; Cooper and Morse, 1998; Morse and Luther 111, 1999). Dans le cas de la
Marque, les sulfures métalliques doivent étre constitués principalement de fer lorsque I’on
compare 1’évolution moyenne des ratios molaires Me HC1 / Savs + crs : Fe (2) >> Zn (5 102) >
Pb (310 > Cu (2 10®) > Ni ~ Co (6 10%) > Cd (3 10*). Trois fractions de soufre particulaire
ont été caractérisées a I’aide de distillations sous atmosphére inerte pour les phases sulfurées et
d’un analyseur CHNS pour le soufre particulaire total. Pour rappel, les AVS sont extraits en
employant une solution d’HCI, et les CRS en utilisant une solution chauffée d’HCI et de Cr(II).
La fraction résiduelle est obtenue par différence de la teneur totale de celles en composés
sulfurés; elle correspond au soufre associé a la MOP et/ou a des minéraux sulfatés [e.g., barite
(BaS04) ou célestite (SrSO4)] (Bottcher et al., 2006).

La distribution en phase solide du soufre est trés hétérogéne avec la profondeur dans les
sédiments de la Marque (Figure 1V-2). Elle a été établie avec une carotte prélevée en octobre
2014. Les minéraux sulfurés sont une composante importante du soufre particulaire dans les 5
premiers cm (55 — 75 %), mais également dans les sédiments profonds (70 — 95 %). Les
mécanismes de sulfuration semblent étre actifs des les premiers centimetres des sédiments de
la Marque, comme en témoignent les profils Figure 1V-2. Le soufre particulaire est constitué
d’une fraction non négligeable liée a la MOP et/ou de minéraux sulfatés avec des maximas
observés a -6 et -11 cm (68 et 81 %, respectivement). Ces observations invalident en
conséquence 1’hypothése d’un enrichissement en soufre particulaire 1ié a la précipitation de

sulfures de fer (voir section 1.1.1).

Differents rapports permettent de caractériser les mécanismes de sulfuration dans les sédiments,
comme le rapport AVS/CRS (Eqgn IV-1), qui permet de suivre 1’évolution relative des AVS et
des CRS, ou encore le DOS (Degree Of Sulfidization ; Eqn 1V-2) et le DOP (Degree Of
Pyritization ; Eqn 1V-3), qui traduisent des processus de formation ou de limitation de
production des sulfures de fer et de la pyrite (Gagnon et al., 1995). L’évolution verticale de ces

rapports est présentée Figure 1V-3.

% _ FeAVS Eqn V-1
CRS N FeCRS

Fe + Fe -
DOS = - CCRS AVS Eqgn IV-2

FeCRS + Feréac

187

© 2015 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



These de Josselin Gorny, Lille 1, 2015

FeCRS Eqn V-3

DOP =
Fecrs + Fersac

avec :
Feavs : concentration en fer calculée a partir de la teneur en AVS (en supposant que le sulfure
de fer amorphe [FeS] soit le composé majoritaire) ;

Fecrs : concentration en fer calculée a partir de la teneur en CRS (en supposant que la pyrite
[FeS:] soit le composé majoritaire) ;

Fereact : cONcentration en fer réactif dans les sediments, généralement obtenue par une extraction
simple avec une solution d’HCI de concentration molaire.

Le profil de DOS est stable jusqu’a -4 cm (50 %). Ce dernier est ensuite caractérisé par une
diminution de 35 % de 4 a 9 cm de profondeur (pour atteindre 15 %) avant de réaugmenter
nettement jusqu’a -18 cm (pour atteindre 70 %). Le profil de DOP reste relativement stable
jusqu’a -16 (~ 10 %), sauf a -17 cm ou la valeur de DOP atteint 24 %. Ces données indiquent
clairement que la sulfuration des sédiments n’est pas totale (DOS ~ 43 % en moyenne), ce qui
a déja été mis en évidence au travers de la distribution en phase solide du fer. En effet, une
fraction de fer est encore présente sous forme d’hydroxydes amorphes, ce qui constitue une
réserve potentielle a la formation de sulfures de fer. Les parameétres limitants seraient alors
I’apport de sulfates, la présence récurrente d’oxygeéne dans les sédiments et la faible
concentration de matiére organique biodégradable, empéchant les bactéries sulfato-réductrices
de se développer. Les profils des sulfates dissous dans les sédiments apportent un éclairage sur
le stock en soufre transformable en sulfures. Il apparait clairement que la consommation de
cette espéce a lieu dans les 4 premiers cm limitant ainsi la poursuite de la sulfuration entre -6
et -14 cm. Il est donc probable que la production de sulfures soit limitée par les faibles apports
en sulfates. L’augmentation croissante en carbonates et en phosphates avec la profondeur
(Figure 1V-9) peut également limiter la disponibilité de Fe(ll) par la formation de précipités

carbonatés et phosphatés (sursaturation observée dans les eaux interstitielles).
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Figure 1V-3 : Evolution verticale des teneurs en AVS et en CRS, mais également des indices exprimant ’étendue
de la sulfuration et de la pyritisation dans les sédiments de la Marque (Egn IV-1 a Egn IV-111). Quel que soit le
profil, incertitude est comprise entre 15 et 20 %. Abréviations : AVS : Acid Volatile Sulfides ; COP : Carbone
Organique Particulaire ; CRS : Chromium Reducible Sulfur ; DOP : Degree Of Pyritization ; DOS : Degree Of

Sulfidization ; Sres : fraction désignant le soufre constituant la MOP et les minéraux sulfatés.

D’autre part, la conversion des AVS (Fe''S) en CRS (Fe''S;) semble se faire difficilement (faible
DOP). Le phénoméne de pyritisation est considéré comme rapide lorsque le rapport AVS / CRS
se situe entre 0,3 et 1,6 (Gagnon et al., 1995), ce qui n’est pas le cas dans les sédiments de la
Marque (3,9 en moyenne). Trois mécanismes principaux sont couramment proposes pour
expliquer la formation de pyrite authigénique (CRS) a partir de sulfures de fer amorphe (AVS)

dans les sédiments:
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1) une réaction sous conditions strictement anoxiques (Berner, 1970; Schoonen and
Barnes, 1991) :
Fe''S + HaS — Fe!'S; + 2 H* Eqn IV-4

2) une réaction impliquant du soufre réduit intermédiaire ou des polysulfures (Berner,
1970; Middelburg, 1991) :
Fe''S + 1/8 Sg — Fe''S; Eqgn IV-5

(3) et une précipitation directe des sulfures dissous avec des oxydes de fer (Lord Il and
Church, 1983; Rickard, 1975) :
Fe"OOH + 3/2 HS™ +1/16 Sg + 3/2 H* — Fe''S, + 2 H.0 Eqn IV-6

Dans les sédiments de la Marque le profil du DOP indique que la pyritisation a lieu
principalement en surface, ce qui correspondrait aux mécanismes (2) et /ou (3). En effet, proche
de l’interface, des réoxydations sont probables (bioturbation, remise en suspension des
particules sédimentaires) ce qui entrainerait la réoxydation partielle des sulfures en soufre
¢lémentaire et la présence d’hydroxydes de fer réactifs (Canavan et al., 2007; Huerta-Diaz et
al., 1998). L’oxydation des sulfures de fer peut aussi avoir lieu en présence d’(hydr)-oxydes de
manganése mais a des teneurs plus élevées (supérieure a 2 g kg™?) que celles trouvées dans les
sédiments de la Marque (Schippers and Jargensen, 2001). Enfin, il semble que la réoxydation
des sulfures avec la profondeur soit limitée étant donné que les valeurs de DOP n’augmentent
pas avec la profondeur hormis a -17 cm (23 %).
La présence de soufre organique particulaire a également été mise en évidence en supposant
que le soufre résiduel (Sres) correspondait majoritairement a du soufre organique. En effet,
d’apres les calculs d’équilibre thermodynamiques, les eaux interstitielles sont sous saturées par
rapport aux composés minéraux telles que la barite (BaSQa) et la strontianite (SrSQO4). De plus,
les ratios molaires moyens Sres/Ba et Sres/Sr sont égaux a 30 et 56, respectivement, suggérant
que dans tous les cas, le soufre résiduel est majoritaire. Les deux maxima de Sres, Observés
Figure 1V-1, correspondent d’ailleurs approximativement aux maxima des teneurs en COP
méme si I’ensemble des courbes différent, notamment en surface. Il semble également que les
teneurs en soufre dans la matiere organique varient en fonction de la profondeur (Figure 1V-3).
Il semble que le soufre s’incorpore a la matiére organique jusqu’a 13 cm de profondeur,
marquee par la diminution du ratio molaire COP / Sres. Ceci laisse suggérer 1’apparition de
fonctions organiques soufrées (comme des thiols, des disulfures, des sulfonates...) avec son
enfouissement dans la colonne sédimentaire (Huerta-Diaz et al., 1998; Urban et al., 1999;
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Vairavamurthy et al., 1994). Par ailleurs, la décomposition de la MOP enrichie en soufre pourra

éventuellement participer a la sulfuration inorganique des sédiments plus en profondeur.

Le Tableau 1V-1 présente a titre comparatif les rapports AVS/CRS, DOS et DOP d’autres
riviéres traversant le bassin Artois-Picardie. La sulfuration des sédiments fluviaux est tres
variable suivant la riviére avec des valeurs de DOS comprises entre 2 et 68 %. Le niveau de
sulfuration le plus marqué est observé dans les sédiments de la Delle (64 %), de la Marque (68
%) et de la Scarpe (56 %). La transformation des AVS en CRS est globalement limitée avec
des valeurs de DOP ne dépassant pas 25 %. Ces différences peuvent étre liées a une différence
d’apport en sulfates et/ou matiére organique biodégradable, la présence récurrente d’oxygene
dans les sédiments pouvant influencer la réponse des bactéries sulfato-réductrices d’un site a
I’autre. Dans I’ensemble, les valeurs acquises dans les sédiments de la Marque concordent avec

ce qui peut se rencontrer dans les sediments fluviaux du bassin Artois Picardie.

Tableau 1V-1 : Gamme de variation de rapports AVS/CRS, DOS et DOP pour des riviéres traversant le bassin
Artois-Picardie. Abréviations : AVS : Acid Volatile Sulfides ; CRS : Chromium Reducible Sulfur ; DOP :Degree
Of Pyritization ; DOS : Degree Of Sulfidization.

AVS/CRS DOS (%) DOP (%) Références

minimum maximum minimum maximum minimum maximum

Espierre 1,09 9,10 10 30 8 10
(Lesven,
Escaut 0,23 1,14 2 8 4 8 2008)
Lys 0,56 2,25 10 40 6 12
Dedle 0,60 1,82 40 64 16 24 .
(Prygiel,
Sensée 1,09 1,52 20 24 7 10 2013)
Scarpe 0,92 1,91 36 56 19 22
Marque 1,90 5,19 15 68 4 23 Cette étude

C. Azote, carbone et phosphore particulaire

Les teneurs en azote organique et en carbone contenues dans les particules sédimentaires ont
¢té mesurées a I’aide d’un analyseur CHNS. La distribution en phase solide du carbone a été
déterminée par différence entre le dosage total (échantillon brut) et celui de la fraction
inorganique (échantillon calcine). La distribution en phase solide du phosphore dans la phase
particulaire a été établie indirectement a I’aide d’une extraction séquentielle (NaOH 1 M puis

HCI1 1 M) et d’une extraction simple (HCI 3,5 M aprés calcination des sédiments). La premiére
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extraction avec NaOH permet d’extraire les phosphates adsorbés aux (hydr)-oxydes, et la
seconde avec HCI de solubiliser les minéraux phosphatés. Le phosphore organique est
finalement déduit par différence entre le phosphore total et le phosphore inorganique.

Les proportions entre le carbone organique particulaire (COP ~ 88 %) et le carbone inorganique
particulaire (CIP ~ 12 %) sont relativement homogénes avec la profondeur. La teneur en CIP
augmente avec la profondeur de 6 29 g kg™. Cet enrichissement peut étre lié & la production en
carbonates en profondeur pendant les processus de minéralisation de la matiere organique
particulaire (Charriau et al., 2011), et leur précipitation sous forme de minéraux carbonatés est
possible en raison d’une sursaturation décelée dans les eaux interstitielles pour la dolomite
[CaMg(CO3)2], la calcite [CaCOs], la magnésite [MgCOz], la sidérite [FeCOs] et la
rhodochrosite [MnCOs].

L’eutrophisation des riviéres impacte la répartition du phosphore dans la phase particulaire
rendant généralement le stock en phosphore inorganique plus important (Tableau IV-2). Ce
schéma est tres différent dans le cas de la Marque, la classification étant la suivante : fraction

organique (65 %) > fraction échangeable (20 %) > fraction minérale (15 %).

La fraction minérale (issue de I’extraction HCl 1 M) est constituée généralement d’apatites
(hydroxyapatite, chlorapatite, fluorapatite) [Cas(PO4)3(OH,CI,F)], de phosphate de manganése
amorphe [Mn""HPO4] et de vivianite [Fes(PO.),#8(H-0)] (Ho et al., 2013; Moore and Reddy,
1994). La signature chimique de ces minéraux n’a pas pu étre clairement mise en évidence par
des corrélations entre les teneurs en Ca, Fe, Mn et P minéral (R?< 0,2), mais leur précipitation
est envisageable (sursaturation dans les eaux interstitielles). Par ailleurs, ces minéraux peuvent
étre en partie d’origine lithogénique mais ils peuvent aussi avoir une origine authigénique, avec

une formation provenant de la dissolution réductrice des (hydr)-oxydes et/ou de la MOP.

Tableau IV-2 : Comparaison de la répartition de P dans la phase solide de sédiments fluviaux du bassin Artois-
Picardie. La distribution en phase solide est déterminée par la procédure d’extraction séquentielle du Bureau

Communautaire de Référence (BCR) (Ruban et al., 2001).

Echangeable Minéraux Phosphore organique

o Reférences
% % %
Dedle 35-60 40-50 10-25 )
(Prygiel et al.,
Sensée 15-30 40-70 10-40 2015)
Scarpe 40 -50 40 -60 0-10
Marque 12 -32 8-20 56 — 76 Cette étude
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Les teneurs en azote organique (~ 5,5 g kg™), carbone organique (~ 50 g kg™) et phosphore
organique (~ 3 g kg™) sont bien corrélées avec les autres éléments majeurs présents dans le
sédiment montrant ainsi des apports concomitants (Figure 1\VV-1). Les apports en matiéres
organiques dans les riviéres peuvent étre d’origine aquatique ou terrigéne (Figure 1V-4). La
dégradation sélective du phytoplancton et/ou des végétaux terrestres au cours de la diagenése
précoce peut cependant modifier le ratio molaire COP / NOP pour donner aux sédiments une
signature typique comprise entre 8,5 et 12. Cette signature correspond généralement a de la
matiere organique relativement ancienne et/ou réfractaire a la minéralisation bactérienne
comme les substances humiques et/ou fulviques. Par ailleurs, peu de données sont accessibles
dans la littérature concernant les ratios molaires COP / POP et NOP / POP empéchant d’affiner
I’identification du type de substances réfractaires se trouvant dans les sédiments de la Marque.
Dans notre cas, les ratios élémentaires entre ces éléments sont : COP / NOP = 10,8 + 0,5 ; COP
/ POP =525+ 14,0; NOP /POP =4.9 + 1,5. Les processus de minéralisation bactérienne de
la MOP conduisent ici a des ratios élémentaires assez typiques des sols : COP / NOP = 8,6 +
0,3; COP/POP =595+ 3,6 ; NOP / POP =6,9 + 0,4 (Cleveland and Liptzin, 2007). Ceci
suggere une évolution de la composition élémentaire de la MOP au cours de la diagenése
précoce avec des apports majoritairement d’origine terrigéne.

Signature biomasse
bactérienne

Phytoplancton
Zooplancton Végétaux supérieursterrestres
Bactéries Acides fu!wques Humines
et humiques . .
| ] ] | | | ] ] ] | | | ] | Ly Ratio molaire
| | | | | | | | | | | | | | | COP/ NOP
3 6 9 12 15
+—>

Cas des sédiments
de laMarque

Figure 1V-4 : Gamme de variation des ratios molaire COP / NOP de matériaux organiques présents dans les sols
et les sédiments (Calace et al., 2006; Cleveland and Liptzin, 2007; Downing and McCauley, 1992; Gisewell,
2004; Meyers and Ishiwatari, 1993; Ruiz-Fernandez et al., 2002). Abréviations : COP : Carbone Organique

Particulaire ; NOP : Azote Organique Particulaire.
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1.1.3. Bilan intermédiaire

La Figure IV-5 et le Tableau IV-3 synthétisent les informations acquises sur la phase
particulaire des sédiments de la Marque. Brievement, il existe des minéraux favorables a la
sorption des oxoanions (calcite, hydroxydes amorphes [pHpzc > 7]) et de Cr(lll)
(aluminosilicates, oxydes cristallisés et minéraux carbonatés, phosphatés et soufrés [pHpzc <
7]). Les sulfures peuvent avoir un réle important pour le piégeage des especes arséniées,
notamment la sorption et/ou la précipitation réductrice d’As (Gorny et al., 2015). Cr(VI) peut
étre réduit par différents constituants de la phase particulaire des sédiments de la Marque e.g.,
les AVS, les CRS, la sidérite (Fe!'COz3) et la MOP. En se réduisant en Cr(l11), forme peu soluble,
Cr devrait perdre en mobilité. Comme les hydroxydes de manganése sont présents tout au long
de la colonne sédimentaire, cela laisse suggérer 1’existence possible d’As(V) et de Cr(VI) dans

les eaux interstitielles et/ou adsorbés sur les hydroxydes amorphes.

Légende

Analyses DRX

Minéraux carbonatés / phosphates

Minéraux silicatés

Phase peu réactive
Sorption possible de Cr(lll)

Elements constitutifs : Al, Fe, K et Mg

Sorption possible d’espéces anioniques

Phase réductrices de Cr(VI) avec Fe(ll)

2,9-55

. Sorption possible de Cr(ll1)
Argiles

7-10

Sorption possible d’espéces anioniques

Signature chimique de substances réfractaires
rencontrées dans les sédiments fluviaux

Phase potentiellement complexante des especes
arséniées et chromées

Phase potentiellement réductrices de Cr(VI1)

(]
= 2,5-4,7 . . Mn PHpzc
= Sorption possible de Cr(lI1) so69 Sorption possible de Cr(lIl)
H e Extractions
o0 sélectives
o
£
o Minéraux Sulfurés Minéraux hydroxylés
©
=
Phase oxydante d’As(lll) et de Cr(lll)
Mn Distalation sous
29-87 Sorption envisageable d’espéces atmosphere inerte
a . anioniques
Phases réductrices d’As(V) et de Cr(VI) q
Fe
Réservoir de sulfures 49 Sorption possible d’especes anioniques
et cationiques pHpzc
Sorption possible de Cr(lll)
Al Analyses CHNS

Figure 1V-5: Schéma conceptuel des phases particulaires des sédiments de la Marque, et de leurs possibles
interactions avec les espéces arséniées et chromées. Abréviations : AVS : Acid Volatile Sulfides ; CRS : Chromium

Reducible Sulfur; COP : Carbone Organique Particulaire ; NOP : Azote Organique Particulaire ;POP :

Phosphore Organique Particulaire ; SOP : Soufre Organique Particulaire.
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Tableau V-3 : Récapitulatif des données acquises sur les composants majeurs de la phase particulaire.

MOP

COP

NOP (N minéral supposé négligeable)

POP

SOP (minéraux sulfatés supposés négligeables)

Phases majeures
Quartz
Calcite (valeur estimée a partir de la teneur en calcium)

Aluminosilicates (valeur exprimée en teneur d’aluminium)

Fraction argileuse
Smectite

llite

Kaolinite

Chlorite

Distribution du phosphore et du
Teneurs totales moyennes
Fraction inorganique

Fraction organique

Distribution de I’
Teneurs moyennes

,du feretdu

Hydroxydes amorphes
Labiles et/ou associés aux carbonates et/ou sulfures
Associés a la fraction résiduelle

50 g kg'*
5,6 g kgt
2gkg?

2,59kg?

Non déterminé
100 g kg
55 g kgt

62,5 %
225%
10 %
5%

3et4,5gkg?
35et53 %
65et 43 %

,37¢et0,4gkg?
,2,5et15%
,145et9 %
,83et76 %
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1.2.  Analyses de la répartition des éléments traces

Apreés avoir défini les composants majeurs de la phase particulaire des sediments de la Marque,
nous allons maintenant évaluer le niveau de contamination et la distribution en phase solide des

¢éléments traces d’intérét.

1.2.1. Niveau de contamination

L’enfouissement progressif des éléments traces (ET) dans le sédiment peut suivre une évolution
différente par rapport aux éléments majeurs (Al, K, Ca, Fe, Mg, Mn, et Ti), par exemple en
fonction de la période qui s’écoule entre le début et I’arrét éventuel des apports. Les teneurs
obtenues ont été normalisées par rapport a Al et aux valeurs du fond géochimique régional
proposé par Sterckeman et al. (2006). D’autres ¢léments pourraient également étre utilisés pour
la normalisation comme le césium, le fer, lasilice, le scandium et le titane (Loring, 1991; Tuncer
etal., 2001; Zan et al., 2011). Cette normalisation (Egqn IV-7) permet de s’affranchir, au moins
en partie, des variations du fond géochimique et de la granulométrie des particules

sédimentaires.

FEMe = —— "&b Egn IV-7

avec :

[Al] : teneur en aluminium ;

[Me] : teneur en métal ;

éch : teneurs mesurées dans 1’échantillon

réf : teneurs du fond géochimique régional proposé par Sterckerman et al. (2006).

Valeurs de référence : Al : 50,9 g kg?; As: 10,2 mg kg?; Cr: 68,7 mg kg.

Le facteur d’enrichissement peut ainsi permettre d’évaluer 1’intensité de I’enrichissement en

ET des sédiments comme le montre le Tableau 1VV-4.
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Tableau IV-4 : Classes de pollution en fonction du facteur d’enrichissement (Chen et al., 2007).

Classes Valeur Niveau d’enrichissement
1 <2 Enrichissement inexistant ou faible
2 2-5 Enrichissement modéré
3 5-20 Enrichissement significatif
4 20-40 Enrichissement tres fort
5 > 40 Enrichissement extréme

Différents schémas probables d’évolution sont présentés Figure IV-6 ; ils permettent de mieux
appréhender les types d’apports métalliques dans les sédiments de la Marque, en posant
I’hypotheése qu’il n’y ait pas de transferts verticaux significatifs des contaminants par

remobilisation (Lesven, 2008; Prygiel, 2013) :

- Letype 1 correspond a une concentration stable dans le temps, qui peut étre assimilée a
une valeur du bruit de fond (BdF), ou un apport stationnaire de contaminant (1) ;

- Letype 2 correspond a une contamination ponctuelle, en profondeur (2a), ou a proximité
de la surface (2b), caractérisée par une augmentation ponctuelle de la teneur en
contaminant, puis un retour aux teneurs initiales ;

- Le type 3 décrit la décroissance des apports au cours du temps, marquée par une
diminution progressive des teneurs en profondeurs (3b), ou la caractérisation d’une
pollution historique enfouie (3a) ;

- Le type 4 fait miroir au type 3 en décrivant un apport actuel de contaminant en régime

stationnaire (4a) ou en augmentation progressive (4b).

Les profils de facteurs en As et Cr (Figure 1V-7) pour les sédiments de la Marque correspondent
a des apports stationnaires (type 1) sans contamination avérée : les valeurs des facteurs

d’enrichissement en As et en Cr sont en effet égales en moyenne a 1,1 et 1,4, respectivement.
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Profondeur

Type 1 Type 2 Type 4
FE (X) FE (X) FE (X)
5 5 5
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BdF BdF 2a—*—2b 3 BdF 4a —e— 4b

Figure IV-6 : Types d’évolution des apports de contaminants métalliques en fonction de la profondeur et du temps

(enfouissement sédimentaire). Abréviations : BdF : Bruit de Fond ; FE : Facteur d’Enrichissement.

Profondeur (cm)
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e
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Figure V-7 : Profils des facteurs d’enrichissement en As et en Cr, normalisés par rapport a Al et aux valeurs du

fond géochimique régional. Quel que soit le profil, I’écart-type relatif des valeurs est estimée a 15%.
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Les teneurs en ET dans les sédiments peuvent également étre comparées aux valeurs du fond
géochimique régional par le calcul de I’indice de géo-accumulation ou Igéo (Egn IV-8) défini
par Muller et al. (1993). Cet indice prend en compte les variations naturelles des teneurs

métalliques, et permet de classifier le sédiment selon 7 niveaux de contamination :

g (£205L)
8\15xFg Eqn IV-8

Igéo = log(2)

avec :

Fg : teneur du Fond géochimique (valeurs présentées Eqn 1V-4)

[Me] : teneur en métal.

Cet indice a été appliqué au site de la Marque et les valeurs sont moyennées sur la carotte
sédimentaire de 17 cm. Selon cet indice (Tableau IV-5), la Marque ne présente pas de
contamination en As (Igéo = -0,5) et en Cr (Igéo = -0.1). Ces résultats confirment les faibles
facteurs d’enrichissement calculés précédemment, et concordent avec I’élimination des

contaminations anciennes lors du dragage en 2007.

Tableau V-5 : Evaluation de la contamination métallique a partir d’Igéo (Chen et al., 2007).

Classe Valeurs Niveau de pollution
0 <0 Non pollué
1 0-1 Non pollué a modérément pollué
2 1-2 Modérément pollué
3 2-3 Modérément a fortement pollué
4 3-4 Fortement pollué
5 4-5 Fortement pollué a extrémement pollué
6 >5 Extrémement pollué

1.2.2. Distribution des éléments traces d’intérét en phase solide

Déterminer la distribution des éléments traces en phase solide est important pour évaluer leur
mobilité dans les sédiments de la Marque. Pour atteindre cet objectif, il a fallu sélectionner une
procédure d’extractions séquentielles spécifique pour dissoudre le plus sélectivement possible

les phases minérales et/ou organiques auxquelles sont associés 1’arsenic et le chrome.
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A. Cas de ’arsenic

La distribution d’As dans la phase solide des sédiments de la Marque est relativement stable
avec la profondeur (CV < 22 % ; Figure 1V-8). La distribution en phase solide d’As évolue
globalement de la maniére suivante : fraction échangeable (~ 57 %) > fraction résiduelle (~ 31
%) > fraction associée aux minéraux carbonatés, phosphatés et/ou aux AVS peu stables
(~ 12 %). Etant principalement présent dans la premiére fraction (NaOH 1 M), As peut étre
considéré comme relativement mobilisable dans les sédiments de la Marque. En se référant a la
Figure V-5, les minéraux hydroxylés amorphes et/ou carbonatés avec une charge de surface
positive doivent constituer les principales phases adsorbantes d’As dans la gamme de pH
rencontré (6,5 — 8). NaOH 1 M peut néanmoins dissoudre 1’orpiment (As2S3) (Floroiu et al.,
2004), contrairement aux sulfures de fer (Cooper and Morse, 1998; Rickard, 2006). Il est peu
probable dans notre cas qu’AsSs interfére sur I’évaluation de la fraction échangeable
puisqu’une sous-saturation est décelée dans les eaux interstitielles (section 2.3.1). Concernant
la seconde fraction, la faible séquestration d’As peut-étre lié a des phénomenes de précipitation.
La co-précipitation avec la calcite [CaCO3] et/ou la precipitation réductrice avec les AVS sont
par exemple des mécanismes de piégeage d’As dans la phase solide (Gorny et al., 2015). La
derniére fraction révele une part non-négligeable en As suggérant des interactions avec les CRS
et la MOP. Pour autant, aucune corrélation avec les teneurs en AVS (premiére fraction) et en
CRS (seconde fraction) n’a pu étre établie, ce qui aurait alors mis en évidence le réle des

minéraux sulfurés dans la séquestration d’As dans les sédiments de la Marque.

B. Cas du chrome

Dans les sédiments de la Marque ou I’enrichissement en Cr est faible, une fraction importante
(68 — 80 %) est retrouvée dans les fractions réfractaires des sédiments, ce qui est une distribution
typique (Tableau I-3). Le reste est associé a la MOP et aux sulfures de type réfractaire (14 a 20
%), mais aussi aux oxydes (5 a 12 %). Ces résultats suggérent que la fraction particulaire des
sédiments de la Marque est alimentée principalement par des minéraux silicatés dans lesquels
Cr est probablement internalisé (Nriagu et al., 1993). Comme la phase particulaire ne contient
pas de Cr labile, I’enrichissement en Cr dans les eaux interstitielles sera probablement li¢ a la
dissolution réductrice des (hydr)-oxydes de fer et de manganése, a la minéralisation de la

matiére organique biodégradable, mais également a la dissolution des aluminosilicates.
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Figure 1V-8 : Profils de distribution en phase solide de [’arsenic et du chrome. Abréviations : AVS
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2. Etude de la phase aqueuse

L’étude des processus diagénétiques peut étre abordée par la caractérisation de la phase solide
des sédiments. Cependant, pour les sédiments de la Marque, cette approche donne peu
d’informations sur I’évolution des processus biogéochimiques mis en cause. L’évolution des
propriétés redox liée aux mécanismes de la diagénése précoce dans les sédiments de la Marque
ne semble pas en effet fortement modifier la distribution en phase solide des éléments majeurs

(i.e., Al, C, Fe, Mn et P) et des éléments traces d’intérét (As et Cr) avec la profondeur.

Il existe une seconde approche consistant a étudier la signature géochimique des eaux
interstitielles. L identification des réactions biogéochimiques est établie par I’étude des profils
verticaux de concentrations de traceurs diagénétiques : Fe?*, Mn?*, NHs*, NOs", NO2, SO4%,
S(-I), etc. Dans cette optique, un suivi saisonnier des signatures geochimiques des eaux
interstitielles a été réalisé au cours de I’année 2014 pour évaluer 1’état d’avancement des
processus diagénétiques dans les sédiments de la Marque, et identifier les parameétres clés
affectant les changements de spéciation de I’arsenic et du chrome. Un diagnostic
thermodynamique, en absence et en présence de matiere organique dissoute (MOD), permettra
de renforcer la discussion en s’intéressant aux états de saturation des eaux interstitielles et aux
couples redox actifs affectant la spéciation de I’arsenic et du chrome. Ce diagnostic a été établi
a partir des données du mois d’avril ou des évolutions sont clairement mises en évidence et ou
les concentrations reflétent une sorte de moyenne par rapport a I’ensemble du suivi réalisé en

2014.

2.1. Traceurs diagénétiques

Il est a noter que les profils de concentration des anions (NOs", NO2, CI-, SO4%*) ne sont pas
disponibles pour le mois d’octobre en raison de problémes techniques avec la chromatographie

ionique.
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2.1.1. Potentiel redox

Les conditions redox sont relativement oxydantes dans les eaux de surface (a I’interface avec
les sédiments de la Marque) de février a octobre, ou les valeurs de potentiels redox (Eh vs ENH)
sont comprises entre +150 et +600 mV (Figure 1V-9). Différents couples redox peuvent
théoriquement é&tre a 1’origine de cette gamme de potentiel : O2°/H202 NO3z/NO2,
MnVO2/Mn(lI) et Fe'"'(OH)a/Fe(11) (Meyer et al., 2014; Watson et al., 1985). De faibles valeurs
de potentiel d’oxydoréduction ont été mesurées dans les carottes sédimentaires dés I’interface
eau/sédiment (inférieures a +100 mV). Les conditions redox deviennent progressivement plus
réductrices avec la profondeur et le temps : +30 mV en février, -15 mV en avril, -60 mV en
juillet et -110 mV en octobre. La consommation en oxydants montre clairement que les
processus diagénétiques sont actifs dans les sediments de la Marque ((Hunting and Kampfraath,
2013) and Kampfraath, 2013; Qian et al., 2011). La sulfato-réduction doit également se
produire dans les sédiments de la Marque car les valeurs de Eh sont généralement inférieures a
+ 50 mV (Watson et al., 1985).

Une évaluation des couples redox susceptibles de fixer le potentiel redox mesuré par I’électrode
de platine a été faite par une approche mécanistique (Billon et al., 2005). Cette derniére se
décompose en plusieurs étapes : (i) définir les couples redox supposeés actifs dans les sédiments
de la Marque ; (ii) évaluer la spéciation en phase aqueuse des espéces majeures a I’aide de
Visual Minteq 3.0 en intégrant tous les paramétres physico-chimiques disponibles ; (iii) définir
les activités de la fraction libre de certaines espéces (HsAsOs, H3AsOs, Fe?*, Mn?*, NH4*, NOg”
, NOZ7, SO4%, H2S et HS") ; et finalement (iv) calculer les potentiels d’équilibre en utilisant les
équations de Nernst (Tableau A-14).

Les résultats sont présentés Figure IV-10 ; certains potentiels d’équilibre ne sont pas calculés
en octobre puisque les anions n’ont pas pu étre déterminés faute de ne pas avoir les
concentrations en nitrates, en nitrites et en sulfates dans les eaux interstitielles. Il y a peu de
variations dans les valeurs de potentiel d’équilibre entre les différentes campagnes. La
comparaison des valeurs de potentiel d’équilibre a celles des potentiels standards peut nous
renseigner qualitativement sur 1’abondance en espéces oxydées et réduites des couples
considérés. Les especes oxydéees sont majoritaires lorsque Eeq> EgH ~ 7.5, C& qui est le cas pour
les couples Fe(I11)/Fe(ll), Mn(lILIV)/Mn(ll) et S%H,S. Ces résultats concordent avec
I’existence d’(hydr)-oxydes de fer(Ill) et de manganese(Ill, IV) (extraits par 1’extraction a

I’ascorbate) dans les sédiments de la Marque. Ensuite, la proportion en especes réduites et
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oxydées est globalement équivalente (Eeq -~ ESH - 75) pour les couples NO3/NO2", NOs/NH4*

et SO4%/HS .

D’aprés la Figure IV-10, le potentiel redox mesuré avec 1’électrode de platine dans les eaux de
surface et dans les sédiments jusqu’a 2 cm de profondeur peut étre lié¢ a différents couples
redox : Fe(111)/Fe(11) ; Mn(111, IV)/Mn(ll) ; NO3/NO, ; NOs/NH4* ; S%/H5S. Le couple Fe(lll)
/ Fe(ll) semble imposer uniquement la valeur de potentiel redox plus en profondeur. Une
inactivité du couple SO+* / HS™ dans les mesures de potentiel redox est également constatée
avec des valeurs de potentiel d’équilibre non compris dans la zone de potentiel redox mesurée
par I’électrode de platine. Etant électrochimiquement inactifs (Heduit, 1989; Meyer et al., 2014;
Peiffer et al., 1992; Stefansson et al., 2005; Vershinin and Rozanov, 1983), les couples redox
des espéces azotées, manganiféres et soufrées ne doivent donc pas contrbler les mesures de
potentiel redox. 1l reste alors le couple Fe(l11) / Fe(ll), qui lui est reconnu pour étre électroactif
au niveau de 1’¢lectrode de platine. Les mesures de potentiel redox dans les sédiments
pourraient éventuellement étre un indicateur qualitatif de la réduction des (hydr)-oxydes de
fer(111). Enfin, ’oxygéne dissous, les formes oxydées de 1’azote inorganique et les (hydr)-
oxydes de manganese peuvent éventuellement intervenir dans les zones ou le potentiel redox
dépasse + 300 mV (Watson et al., 1985).

Mn(I11,1V) > Mn(l1)
1 ———
1800 -
1300 A
4 NO; > NH,*
< T ——
> i
E 3800 - -
< E NO3 > NO,
= B — =
= 4
8 1 = _ Eaux surnagentes jusqu’a
g 300 A ] 2 cm de profondeur
200 - I K _
T - ——
4 —
] S > HyS As(V) > As(lll)
-700 - -
— —_—
Fe(lll) > Fe(ll) S04% > HS®
EE Ppotentiel standards a pH= 0 (E%) Potentiel d’équilibreen février (Ecq) Potentiel d'équilibreen juillet (Eeq)
. p iel d’équili E
BN potentiel standards calculés pour Potentiel d’équilibreen avril (Eeq) otentiel d'équilibreen octobre (Eeq)
pH=7,5 (E°) Gamme de potentiel redox mesuré a

I"électrode de platine

Figure 1V-10 : Couples redox susceptibles (excepté le couple As(V)/As(II)) d’imposer les valeurs du potentiel

redox mesurées avec l’électrode de platine dans les sédiments de la Marque en fonction de la saison.
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2.1.2. pH

Les valeurs de pH des eaux de surface de la Marque évoluent faiblement au cours de I’année.
Le pH est en moyenne de 8, lié a la composition minéralogique du sol, plus riche en carbonates,
qui ont donc tendance a tamponner 1’acidit¢é du milieu (Sterckeman et al., 2002). Une
diminution progressive du pH est observée avec la profondeur dans les sédiments, suivie d’une
stabilisation a partir de 10 cm de profondeur avec des valeurs de pH comprises entre 6,75 et 7.
Cette acidification résulte d’un continuum de réactions diagénétiques comme la respiration
aérobie, la sulfato-réduction, I’oxydation de Fe(II) par les (hydr)-oxydes de manganese, etc.
(Metzger, 2004). Par ailleurs, I’acidification des sédiments peut étre a 1’origine de la dissolution
de la calcite (Miller et al., 2003), détectée par DRX dans la phase solide, ce qui pourrait

expliquer I’augmentation de Ca en avril et en octobre dans les eaux interstitielles.

2.1.3. Carbone dissous

Les profils verticaux d’alcalinité sont sensiblement différents suivant les saisons mais la
concentration moyenne est de 1’ordre de 10 mmol L, sauf au mois de février ol une
augmentation importante a lieu a partir de 6 cm de profondeur. Cette surproduction en carbone
inorganique dissous, pouvant atteindre 50 mmol Lt en février, reste inexpliquée. Par ailleurs,
la plus forte abondance en COD (40 - 140 mg L) est rencontrée dans les 6 premiers cm, tout
particulierement en hiver et au printemps. Son origine provient probablement de la
décomposition de la MOP (Sun and Dai, 2005) d’origine terrigéne avec des apports importants

a ’automne.

La production des carbonates dans les eaux interstitielles lors de la décomposition de la MOP
peut réguler les concentrations de différents éléments dissous : Ca?*, Fe?*, Mn?* et Mg?".
L’évaluation de I’état de saturation des eaux interstitielles est présentée Figure IV-11. Pour
rappel, ’eau est sursaturée si PAI > Ks (droite de la ligne Ks) ou bien sous-saturée si PAI < Ks
(gauche de la ligne Ks) Les minéraux susceptibles de se former sont : la calcite [CaCOs], la
dolomite [CaMg(CO0:s):], la sidérite [FeCOs3] et la rhodochrosite [MnCOs]. 1l est peu probable
de rencontrer de la magnésite [MgCOs] dans la phase particulaire (sous-saturation des eaux
interstitielles constatée). Un piégeage important du fer et du manganése peut se produire avec
la profondeur marqué par 1’augmentation croissante de la sursaturation des eaux interstitielles.
Cependant, cette prédiction n’a pu étre vérifiée au travers des profils de distribution en phase

solide de ces deux éléments.
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Figure IV-11: Profils des valeurs logarithmiques du Produit d’Activité Ionique (PAI) pour les minéraux
carbonatés dans les eaux interstitielles des sédiments de la Marque pour le mois d’avril 2014. Log(PAl) a été
calculé sans tenir compte de la matiére organique dissoute ou en faisant intervenir 100 % d’acides fulviques ou
100 % d’acides humiques. Ces valeurs sont comparées aux valeurs logarithmiques des produits de solubilité (Ks
a 25°C) des minéraux suivants : calcite (a), dolomite ordonnée (b) et désordonnée (c), magnésite (d), sidérite (e)

et rhodochrosite (f).

2.1.4. Espéces azotées

Le comportement de 1’azote dans les eaux interstitielles a été étudi¢ d’aprés les concentrations
en NH4* déterminées par spectrométrie UV-visible, et celles en NO3™ et en NO2™ obtenues par
chromatographie ionique. Les profils de concentration en NH4* suivent la méme évolution
verticale entre février et juillet, avec une augmentation progressive de la concentration avec la
profondeur (Figure 1V-9). Les concentrations maximales peuvent atteindre 55 mg L. Dans les
premiers cm du sédiment, en milieu peu anoxique, les ions NH4" peuvent étre réoxydés en NO2
et/ou en NOs™ (Hyacinthe et al., 2001), et ensuite étre consommés par les bactéries. Plus en

profondeur, la nitrification ne se produit plus théoriqguement, et les ions NH4* produits par
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I’ammonification de la MOP s’accumulent avec 1’enfouissement et rediffusent alors vers la
surface (Billen et al., 1989). Concernant le mois d’octobre, un enrichissement des eaux
interstitielles en NH4" est décelé dans les 8 premiers cm avec un maxima a -6 cm (~ 70 mg L
1. 11 semble donc qu’en fin d’été, on assiste & un phénomeéne d’ammonification plus intense de
la MOP, méme si les autres traceurs diagéenétiques de la minéralisation de la MOP ne se

démarquent pas spécifiquement par rapport aux périodes précedentes.

Les concentrations en NOz™ sont trés faibles tout au long de la colonne sédimentaire, leurs
valeurs moyennes étant inférieures a 1 mg L%, Dans les eaux de surfaces, les concentrations en
NOs™ sont de ’ordre de 20 mg L. Ceci suggére une consommation des nitrates comme oxydant
par les bactéries lors de la dégradation de la MOP, juste aprés I’oxygene, ce dernier étant
consommé rapidement dans les eaux de surface (< 2 mg L) et dans les premiers mm des
sédiments. Par ailleurs, la concentration en NO>™ a tendance a augmenter avec la profondeur de
1 a3 mg Lt en février et en avril alors qu’en juillet, elle diminue de 5 4 0,25 mg L & partir de
6 cm de profondeur. La production de NO>™ et de NO3™ peut étre reliée essentiellement a la
décomposition biogénique de la MOP dans des conditions peu anoxiques. L’azote organique
conduit, par hydrolyse, a la production d’ions NH4", qui a son tour, est oxydé en NO2", puis en
NOz". Ce processus oxydatif (nitrification) se produit uniqguement dans les premiers cm des
sédiments, mais mais il peut ne pas arriver a son terme si les conditions physico-chimiques
(température, oxygeéne dissous, CHa, NH4*, HS") ne sont pas optimales pour le couple de
bactéries nitrifiantes et dénitrifiantes (Antoniou et al., 1990; Blackburne et al., 2007; Grunditz
and Dalhammar, 2001; Knowles, 1982; Peng and Zhu, 2006; Quinlan, 1986). Une accumulation
en NOy est envisageable lorsque les bactéries dénitrifiantes sont inactives en raison d’une
intolérance aux conditions du milieu. Ceci semble étre en partie le cas pour les concentrations

mesurées en février et en avril.

2.1.5. Espéces soufrées

La sulfato-réduction se produit tout au long de 1’année dans les sédiments de la Marque avec la
consommation rapide en sulfates sous I’interface eau — sédiment et la présence de sulfures
dissous. Les valeurs de concentration en sulfates passent de 100 mg L™ en moyenne dans les
eaux de surface & moins de 6 mg L dans les eaux interstitielles. La production de sulfures
fluctue en fonction de la saison, et elle est la plus intense en juillet avec une concentration
moyenne en sulfures dissous de 860 ug L (Figure 1V-9). Ce surcroit d’activité en période
estivale est assez classique pour les bactéries sulfato-réductrices dans les sédiments fluviaux
(Ingvorsen et al., 1981). La production de sulfures dissous peut favoriser la précipitation de
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nombreux métaux cationiques : Ag*, Cd?*, Cu?*, Co?*, Fe?*, Hg?*, Mn?*, Ni%*, Pb®* et Zn?*
(Charriau et al., 2011). Concernant Mn?*, la précipitation sous forme de MnS n’est pas
envisagee car les valeurs de PAI sont toujours inférieures aux valeurs de Ks (Figure 1V-12).
D’aprés Morse and Luther 111 (1999), le manganése serait plutdt associé a la pyrite (FeS.) pour
des valeurs de DOP supérieures a 40 %, ce qui n’est pas le cas ici (Tableau IV-1). Il est donc
probable que les sulfures ne controlent pas directement le comportement de Mn dans les
sédiments de la Marque. En revanche pour le fer, il a clairement été signalé la présence de
sulfures de fer (type AVS) quelles que soient la profondeur et la saison a partir de I’extraction
des sulfures en milieu HCI (Figure 1V-3). Il n’est donc pas surprenant de constater que les

valeurs de PAI de FeS sont tres proches des Ks associés.

FeS MnS
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Figure 1V-12 : Profils des valeurs logarithmiques du Produit d’Activité Ionique (PAI) pour les minéraux sulfurés
dans les eaux interstitielles des sédiments de la Marque pour les mois de février, avril et juillet 2014. Log(PAl) a
été calculé sans tenir compte de la matiére organique dissoute ou en faisant intervenir 100 % d’acides fulviques
ou 100 % d’acides humiques. Ces valeurs sont comparées aux produits de solubilité (Ks & 25°C) des minéraux
suivants : sulfures de fer amorphe (a), mackinawite (b), sulfure de manganése green (c) et sulfure de manganése
pink (d).

2.1.6. Phosphates dissous

Les concentrations en phosphates sont tres variables tout au long de I’année, et leurs intensités
moyennes évoluent de la maniére suivante: 9,3 mg L en février, 6,2 mg L? en avril,
5,5 mg L en juillet et finalement 16 mg L™ en octobre (Figure IV-9). La remobilisation des
phosphates vers les eaux interstitielles peut étre liée a différents phénomeénes: (i)
décomposition de la matiere organique biodégradable ; (ii) dissolution réductrice des (hydr)-
oxydes de fer et de manganése ; et (iii) dissolution et/ou les changements de charges des

minéraux présents dans les sédiments en fonction du pH (Moore and Reddy, 1994). Les
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premiére et troisieme hypotheses sont difficilement justifiables puisqu’il n’y pas de lien
clairement établi entre les phosphates, 1’alcalinité, le COD, le pH et les éléments dissous
constitutifs des minéraux secondaires (Ca, Fe, Mn). L’apparition concomitante de deux pics de
concentrations en phosphates et en fer est observée en février a -3,5 et -9 cm ; leur concordance
suggere une remobilisation par dissolution réductrice du fer. Néanmoins, il reste difficile de
découpler les mécanismes a I’origine de la remobilisation des phosphates. La régulation des
phosphates entre la phase aqueuse et particulaire peut étre régie par des processus de
précipitation selon les concentrations en Ca?*, Fe?* et Mn?* (Martins et al., 2014). Bien que la
présence de la MOD améliore la solubilité de Fe?* et de Mn?* certains minéraux phosphatés
peuvent potentiellement se former sur la campagne d’avril: MnHPO; et vivianite
[Fes(PO4).#8H,0] (Figure 1\V-13). Ceci expliquerait, en plus des sulfures, la faible solubilité
du fer constatée dans les eaux interstitielles en juillet tout au long du profil, mais également en
octobre entre 4 et 12 cm de profondeur. Concernant le calcium, la précipitation sous forme de
Cas(P0O4)2-B, de CaHPO4 et de Cas(PO4)3OH n’est pas envisagée car les valeurs de PAI sont
toujours inférieures aux valeurs de Ks. Ces résultats suggérent que le comportement des

phosphates n’est probablement pas 1i¢ a celui par Ca®" dans les sédiments de la Marque.
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Figure IV-13: Profils des valeurs logarithmiques du Produit d’Activit¢é Ionique (PAI) pour les minéraux
phosphatés dans les eaux interstitielles des sédiments de la Marque pour le mois d’avril 2014. Log(PAl) a été
calculé sans tenir compte de la matiére organique dissoute ou en faisant intervenir 100 % d’acides fulviques ou
100 % d’acides humiques. Ces valeurs sont comparées aux produits de solubilité (Ks a 25°C) des minéraux
suivants : Caz(POa)2- S (a), CaHPO4 (b), CaHPO4e2H,0 (c) hydroxyapatite (d), vivianite (¢) et MNHPO4 (f).
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2.1.7. Especes ferreuses et manganiferes

Les profils de concentration en fer et en manganése évoluent fortement en fonction des saisons.
Pour le fer, trois zones de dissolution éventuellement réductrice des (hydr)-oxydes de fer sont
visibles (Figure 1V-9). La premiére se situe entre 0 et -4 cm ou une minéralisation intense de la
matiére organique disponible serait en train de se produire. Les concentrations en Fe sont
maximales en février (20 mg L), puis elles baissent radicalement a partir d’avril (proche de 2
mg L) pour finalement réaugmenter en octobre (6,7 mg L™). La seconde zone de réduction
des (hydr)-oxydes de fer se trouve entre 4 et 14 cm de profondeur. Les concentrations en Fe
peuvent atteindre au maximum 13 mg L pour les mois de février et d’avril. La derniére zone
de production de fer dissous se localise en dessous de 14 cm de profondeur ou les concentrations

maximales sont enregistrées pour les mois d’avril et d’octobre (9 mg L™?).

Pour le manganése, une augmentation progressive des teneurs a lieu selon la profondeur avec,
au mois de février, un maximum trés significatif a — 2cm (1,6 mg L™). 1l semble donc que la
réduction des hydroxydes de manganése n’ait pas lieu qu’en surface mais se fasse

progressivement avec 1’enfouissement.

La solubilité du fer et du manganese dans les eaux interstitielles va dépendre en partie de la
concentration en carbonates (Jensen et al., 2002), en phosphates (Moore and Reddy, 1994) et
en sulfures (Morse and Luther Ill, 1999) (surtout en juillet avec I’augmentation de la
concentration en sulfures) et en matiére organique dissoute (Charriau et al., 2011). Comme
démontré précédemment, le fer et le manganese sont susceptibles de précipiter sous plusieurs
formes dans les eaux porales des sédiments de la Marque : mackinawite (Fe''S), sidérite
[Fe''COg], vivianite [Fe''3(PO4), » 8 H20], phosphates de manganése amorphes [Mn!'HPOQ4],
rhodocrosite (Mn""COs). Fe(l1) et Mn(l1) peuvent également étre inclus dans d’autres minéraux,
comme dans la calcite Cai-xMn'xCO3 (avec 0 < x < 1) (Billon et al., 2002) et ’ankérite
Ca(Fe,Mg,Mn)(COg)2 (Lippman, 2012).

2.1.8. Aluminosilicates

Difféerents aluminosilicates composent la phase particulaire des sédiments de la Marque :
smectite, illite, kaolinite et chlorite. L’altération de ces composés peut étre a 1’origine de
I’accumulation progressive dans les eaux porales d’éléments majeurs solubles : Ca, K, Na, Mg
et Si. Comme les autres eléments constitutifs des aluminosilicates (Al, Fe, Mn et Ti) sont peu

solubles dans la gamme de pH des sédiments de la Marque (6,5-8,2), ils restent probablement
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associés a la phase particulaire sous forme d’(hydr)-oxydes. Par ailleurs, contrairement a Al et

Ti, la mobilité de Fe et de Mn peut évoluer en fonction des conditions redox.

Le Tableau IV-5 présente les corrélations linéaires entre les différents profils verticaux des
¢léments solubles susceptibles d’appartenir aux différents aluminosilicates. Ces corrélations ont
été établies avec I’ensemble des valeurs acquises sur les quatre campagnes. Les eaux
interstitielles sont caractérisées par la signature chimique des produits d’altération de I’illite et
éventuellement de la chlorite en raison d’une bonne corrélation des éléments K, Mg et Si. La
dissolution de I’illite semble plus importante avec 1’¢lévation de la température, puisqu’une
augmentation des concentrations moyennées sur I’ensemble de la colonne sédimentaire est
observée entre février et juillet pour K (14 229 mg L), Mg (18 429 mg L) et Si (17 4 24 mg
L1). La baisse de température en octobre pourrait provoquer la diminution des concentrations
en K (26 mg L) et en Si (17 mg L), mais pas pour Mg (57 mg L™?). Ces observations de
terrain sont confirmées par les résultats en laboratoire de Kohler et al. (2003). Comme il
n’existe pas de corrélation avec les éléments Ca, Mg, Na et Si, cela suggere que les kaolinites
et les smectites sont relativement insolubles. Koéhler et al. (2005) et Rozalen et al. (2009) ont
montré que la solubilité des aluminosilicates évolue de la maniere suivante dans la gamme de

pH des sédiments de la Marque : illite > smectite > kaolinite.

Tableau IV-5 : Corrélations entre éléments majeurs (Ca, K, Mg Na et Si) dans les eaux interstitielles.

Ca K Mg Na Si

Ca 1

K | 0,20 1

Mg | 0,80 0,397 1

Na | 0,13 0,07 0,00 1

Si | 001 063 072 012 1

L’altération des aluminosilicates peut mener, en plus des apports terrigénes, a un enrichissement
de la phase particulaire en quartz ou en cristobalite puisqu’une sursaturation des eaux
interstitielles est constatée (Figure 1V-14). La présence de MOD n’impacte pas sur valeurs de

logarithmes de PAI puisque I’acide silicique est uniquement présent sous forme libre.
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Figure IV-14 : Profils des valeurs logarithmiques du Produit d’Activité Ionique (PAI) pour le quartz dans les eaux
interstitielles des sédiments de la Marque pour le mois d’avril 2014. Log(PAl) a été calculé sans tenir compte de

la matiere organique dissoute ou en faisant intervenir 100 % d’acides fulviques ou 100 % d’acides humiques.

2.1.9. Chlorures et sodium dissous

Les profils de concentration en chlorures suivent globalement la méme évolution, pour les mois
de février et avril, en diminuant progressivement avec la profondeur jusqu’a 30 mg L. En
juillet, les concentrations en chlorures sont stationnaires jusqu’a -6 cm (70 mg L) avant de
diminuer progressivement avec la profondeur jusqu’a 50 mg L. Concernant le sodium, les
profils de concentration sont relativement constants pour les mois de février, avril et octobre
avec des valeurs proches de 40 mg L. En avril, les concentrations en sodium sont stationnaires
dans les eaux interstitielles entre 0 et -4 cm avec 50 mg L%, mais également entre -14 et -17 cm
avec 105 mg L. Elles sont croissantes entre ces deux zones. Le pH semble jouer un role
important dans 1’évolution des concentrations en chlorure et en sodium pour les mois de février
et d’avril. L’acidification des sédiments en profondeur peut augmenter la quantité de sites de
sorption cationiques de certains minéraux a I’origine du piégeage des chlorures. Il est également
observé un relargage du sodium dans les eaux interstitielles pour le mois d’avril pour pH < 7,

suggérant une compétition des protons pour les sites de sorption du sodium.
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2.2. Bilan intermédiaire

La Figure IV-15 synthétise les informations acquises sur la phase aqueuse des sédiments de la
Marque. Brievement, la minéralisation bactérienne de la MOP produit différentes especes
dissoutes i.e., ammonium, COD (encore oxydable), carbonates et phosphates. Ce processus
oxydatif est coupleé a la dénitrification en surface, a la dissolution réductrice des (hydr)-oxydes
de fer et de manganese, mais également a la sulfato-réduction. Les especes réduites générées
(Fe?*, Mn?* et HS"), en plus d’espéces cationiques (Ca?*, Mg?*, etc.), peuvent ensuite précipiter
en formant des minéraux carbonatés, phosphatés et sulfurés. L’altération des aluminosilicates
(notamment I’illite) permet la remobilisation de K*, Mg?* et Si(OH)4. Du quartz peut également

précipiter en fonction de 1’état de saturation des eaux interstitielles en Si(OH)a.

Phase organique Minéralisation

’.'. Nitrification
I Minéralisation +¢+ _____ >
Présence d'0,

Précipitation

Phase inorganique

)

Dénitrification

I Dissolution Fe2+

oxydes réductrice

CRS Pyritisation | AVS

Sulfato-réduction

Précipitation

Particules sédimentaires Eaux interstitielles

Figure 1V-15 : Schéma conceptuel des mécanismes diagénétiques pouvant se produire dans les sédiments de la
Marque. Abbréviations : AVS : Acid Volatile Sufildes ; COD : Carbone Organique Dissous ;CIP : Carbone
Inorganique Particulaire ;CRS : Chromium Reducible Sulfur ; MOP : Matiére Organique Particulaire ; PIP :

Phosphore Inorganique Particulaire.
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2.3.  Analyses de la spéciation en phase agueuse de I’arsenic et du chrome

Des mesures de spéciation ont été réalisées dans les eaux interstitielles non acidifiées a 1’aide
du couplage HPIC-ICP-MS (fraction totale), ou par le déploiement de sondes DGT (fraction
libre et/ou cinétiquement labile) pendant 24 h dans les carottes sédimentaires. L’identification
des processus biogéochimiques affectant la spéciation redox d’As et de Cr est ensuite réalisée
par comparaison avec les profils des différents constituants [Fe, Mn et S(-I1)] présents dans les
eaux interstitielles. Des recouvrements légérement différents de 100 % peuvent étre observés
entre la concentration totale et la somme des espéces détectées par HPIC-ICP-MS car les
analyses ont été effectuées sur des eaux interstitielles provenant de carottes sédimentaires
différentes. Bien que non caractérisées de facon détaillée, des espéces thioarséniées ont été
mises en évidence lors d’expériences en laboratoire (voir Chapitre 3). Pour mettre en évidence
leur proportion, des profils de distribution ont été tracés en utilisant le rapport de I’aire du pic

(ou du massif de pics) des espéces thioarséniées sur la somme totale de tous les pics.

2.3.1. Cas de ’arsenic

Les profils de concentration en arsenic évoluent fortement en fonction des saisons (Figure IV-
16). Seules les espéces arséniées inorganiques ont été détectées dans les eaux interstitielles
suggerant que les processus bactériens de méthylation sont négligeables dans les sédiments de

la Marque.

En février, la concentration en As total est maximale (10 pug L) au niveau de I’interface
eau/sédiment, puis elle diminue progressivement avec la profondeur pour atteindre 2 pg L™
As(III) est I’espéce dominante tout au long du profil avec un maximum atteint au niveau de
I’interface eau/sédiment (90 %), suggérant qu’As(V) doit étre réduit juste avant les (hydr)-
oxydes de manganeése et de fer (pics intenses de concentration en Mn et Fe a -2 et -3 cm,
respectivement). Ce résultat suggere également qu’une fraction d’As(V) devrait étre adsorbée
sur les surfaces minérales plutot qu’internalisé dans la structure minérale. As(V) est détecté
dans les 8 premiers cm de profondeur avec des concentrations proches de la limite de détection
(0,05 pg L1). La proportion en As(V) compte pour moins de 10 % de la concentration totale en
As. La seconde zone de dissolution réductrice des (hydr)-oxydes de fer (observée entre 6 et 14
cm de profondeur) n’engendre pas de remobilisation d’As(V) et/ou As(Ill) dans les eaux
interstitielles, confirmant une réduction quantitative d’As dés I’interface eau/sédiment. En
dessous de 6 cm de profondeur, les eaux interstitielles sont marquées par la présence non

négligeable de composes thioarséniés (30 - 70 %) permettant une stabilisation d’As(IIT) en
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solution. Les profils de spéciation obtenus par la technique DGT ont permis de confirmer
qu’As(III) est I’espeéce majoritaire dans les eaux interstitielles (100 %). L’évolution des profils
en As(I11) labile et As total est relativement similaire bien qu’il existe une importante différence

de concentration pouvant atteindre jusqu’a 80 %. Cette différence sera discutée section 2.3.3.

L’évolution de la spéciation d’As en fonction de la profondeur est moins classique au mois
d’avril. D’intenses variations de proportion en As(l11) et en As(V) sont observees dans les 10
premiers cm. Les proportions oscillent néanmoins autour de 50 %. As(V) devient majoritaire
plus en profondeur avec une proportion pouvant atteindre jusqu’a 90 %. Concernant les
composes thioarséniés, ces derniers constituent une fraction mineure de la spéciation d’As avec
une proportion moyenne de 10 % tout au long du profil. Des différences de spéciation sont
observées lorsque 1’on compare les résultats obtenus par couplage HPIC-ICP-MS et la
technique DGT (Figure 1V-16). La position des pics entre les formes inorganiques labiles et
totales n’est pas équivalente. Un pic de concentration en As(III) labile est observé a -4,8 cm
(2,2 ug LY. L’abondance trés marquée d’As(V) labile est trés étonnante avec deux maxima a
-2,8 et -5,1 cm (3,5 et 5,1 pg L, respectivement). Il est envisagé que les sédiments sont
sensiblement bioturbés en avril sur les 6 premiers cm empéchant la production de sulfures

(possible oxydation en présence d’oxygéne dissous), et ainsi la réduction d’As(V) en As(III).

Les profils verticaux en As(I11) et en As total sont trés bien corrélés pour le mois de juillet (R?
= 0,80) avec une augmentation sur les 6 premiers cm (a cette profondeur [As]rotate = 8 g L)
avant une diminution plus en profondeur. Aucune corrélation particuliére n’est établie entre les
concentrations totales en As, Fe et Mn pouvant mettre en évidence des interactions entre ces
trois éléments. La spéciation de I’arsenic se compose globalement de 80 % d’As(III) et 20 %
de composés thioarséniés. Les changements de spéciation observés par rapport a avril semblent
étroitement liés a la forte activité des bactéries sulfato-reductrices en période estivale. Les
mesures de spéciation effectuées par la technique DGT révélent uniquement la présence
d’As(III) labile dont la concentration augmente graduellement avec la profondeur pour atteindre

3,4 ug Lt a 12 cm de profondeur.
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Figure 1V-16 : Spéciation en phase aqueuse de [’arsenic obtenue par les méthodes HPIC-ICP-MS et DGT.
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Enfin, les concentrations les plus faibles en As total sont relevées au mois d’octobre, avec des
valeurs ne dépassant jamais 3,4 pug L. Aucune mesure quantitative de spéciation n’a pu étre
réalisée avec la méthode HPIC-ICP-MS en-dessous de 3,5 cm (valeurs inférieures a la limite
de détection). As(III) continue de dominer la spéciation d’As dans les caux interstitielles. La
concentration est maximale & -0,5 cm (2,5 pug L), juste au-dessus de la zone oUi la dissolution
réductrice des (hydr)-oxydes de fer redémarre, puis elle diminue graduellement avec la
profondeur. La concentration en As(lIl) labile diminue de 1,6 a 0,6 ug L au niveau de
I’interface eau/sédiment, puis reste globalement stable (0,5-0,7 pug L™?). Le milieu semble
légérement plus réduit qu’en juillet malgré les concentrations en sulfures dissous plus faibles,

probablement liées a une diminution de I’activité des bactéries sulfato-réductrice.

Les faibles concentrations en As se semblent pas étre liées a la précipitation de 1’orpiment
(As!";S3), de I’arsenolite [As'",03], de claudelite [As'";03] et d’oxydes d’arsenic(V) [AsV20s]
puisque les eaux interstitielles sont toujours sous-saturées quelle que soit la période de I’année
(Figure IV-17 ; graphiques non présentés pour les oxydes d’arsenic). Ces résultats suggerent
que les concentrations en As doivent étre régulées par des processus de sorption sur la phase

minérale (fraction échangeable en As majoritaire) ou de co-précipitation (Gorny et al., 2015).
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Figure IV-17 : Profils des valeurs logarithmiques du Produit d’Activité lonique (PAI) pour [’orpiment dans les
eaux interstitielles des sédiments de la Marque pour [’ensemble des campagnes de 2014. Log(PAl) a été calculé
sans tenir compte de la matiére organique dissoute, en considérant 100 % d’acides fulviques ou 100 % d’acides

humiques.
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Malgré les differences entre les fractions ciblées par les méthodes DGT et HPIC-ICP-MS, il est
possible de distinguer plusieurs signatures redox : (1) faible réduction marquée par une forte
abondance en As(V); (2) réduction en cours caractérisée par la coexistence des espéces
arseniées inorganiques ; et (3) réduction avancée ou As(l11) domine la spéciation avec présence
des composes thioarséniés. Les deux premieres signatures redox sont observées pour le mois
d’avril, et la derniére pour tous les autres mois. Les fluctuations saisonnicres de concentration
en sulfures dissous conditionnent les signatures observées. Ceci montre que les sulfures dissous
ont un réle central sur la dynamique sédimentaire d’As dans les sédiments de la Marque. La
signature redox du mois d’avril est atypique car le profil de spéciation semble étre la résultante
de la bioturbation (faible présence de sulfures en surface). Au cours des mois de juillet et
d’octobre, la plus forte activité des bactéries sulfato-réductrices et la faible perturbation des
sédiments permettraient ensuite 1’obtention d’un stade de réduction avancée d’As(V) en As(III).
Aucune signature de la remobilisation concomitante de I’arsenic, du fer et du manganese n’a
été détectée dans les eaux interstitielles. Ceci pourrait s’expliquer en partie par la forte

proportion en As échangeable de la phase particulaire (Figure 1V-8).

D’un point de vue thermodynamique, la valeur de potentiel standard du couple As(V) / As(l11)
corrigée a pH 7,5 se révéle étre inférieure aux valeurs d’Eh mesurées dans les sédiments de la
Marque (Figure 1VV-10), ce qui laisse suggérer une oxydation d’As(II) dans ce milieu. Il s’avére
que ce n’est visiblement pas le cas puisque ’on assiste généralement a la réduction partielle
d’As(V) en As(IT) (Figure IV-16). Par ailleurs, les valeurs calculées du couple As(V)/As(111)
ne correspondent pas aux valeurs de Eh mesurées, ces derniéres étant nettement plus basses. Il
est fort probable que le systéeme As(V)/As(III) soit un systéme lent sur le platine comme il I’est
sur I’or ot As(V) apparait comme une espece électro-inactive (Gibbon-Walsh et al., 2010;
Salaiin et al., 2007). Ainsi, I’approche thermodynamique permettant de prévoir la spéciation
redox de I’arsenic semble étre limitée en raison: (i) de bases de données probablement
incompletes pour prédire la spéciation d’As(IIl) et celles d’As(V), notamment en ce qui
concerne les composés thioarseniés et organiques ; et (ii) de la mesure méme du potentiel redox
sur 1’électrode de platine qui ne répond uniquement de fagon stable qu’aux systemes redox
rapides si les concentrations en especes électro-actives sont suffisantes. Aussi, il apparait
clairement nécessaire de développer et d’utiliser des outils analytiques expérimentaux pour la

spéciation des éléments sensibles aux conditions redox.
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2.3.2. Cas du chrome

Le développement analytique autour de la spéciation en phase aqueuse de Cr a permis la mise
en place d’une méthode HPIC-ICP-MS semi-quantitative. Cette méthode étant peu fiable, elle
n’a été testée que lors de la campagne de février 2014 pour déterminer le profil de spéciation
du chrome en fonction de la profondeur. Des mesures ponctuelles ont été réalisées sur d’autres
échantillons pour les autres campagnes. Ces mesures ont révélé que le chrome était uniquement
présent sous forme de Cr(l11). Les concentrations en Cr(l11) libre et cinétiqguement labile seront

mesurées pour chaque campagne a 1’aide de la technique DGT (gel chélatant Chélex).

Les concentrations en Cr total sont tres limitées de février a juillet, les valeurs ne dépassant pas
3 ug L (Figure 1V-18). Elles ne semblent pas suivre de tendance particuliére. Les profils de
Cr(111) labile ont été établis a chaque campagne, et ils suivent les mémes évolutions que Cr total
sans dépasser 1 pg L. En octobre, les eaux interstitielles sont marquées par une plus forte
concentration en Cr total et Cr(Ill) labile pouvant atteindre jusqu’a 16 et 6 pg L7,
respectivement. La concentration en Cr total augmente progressivement jusqu’a -7 cm avant de
diminuer graduellement avec la profondeur. Le profil de Cr(lI1l) labile tend a diminuer avec la

profondeur. L’augmentation de la concentration en Cr reste inexpliquée pour le mois d’octobre.

Le profil vertical de spéciation du chrome est présenté Figure 1\V-19 uniquement pour le mois
de février. Le profil de Cr(111) ne coincide pas totalement avec celui de Cr total, le recouvrement
moyen étant de 60 %. Le faible recouvrement peut s’expliquer par la spéciation de Cr(l11) dans
les eaux interstitielles. Des calculs d’équilibre thermodynamiques ont mis en évidence, sans
considérer la MOD, que Cr(l1l) existe majoritairement sous forme neutre Cr(OH)z (75 %), et
dans une moindre mesure sous forme cationique Cr(OH)2* et Cr(OH)?* (20 et 5 %,
respectivement). La forme neutre ne présente pas d’affinité avec la phase stationnaire des
colonnes lors de la séparation chromatographique (qui a lieu au départ a pH 4), et elle est éluée
plus rapidement que les deux especes cationiques impliquant une sous-estimation de Cr(ll)
total. Ce phénomene a été mis en évidence expérimentalement dans la phase de développement
d’une méthode HPIC-ICP-MS pour déterminer la spéciation redox de chrome. Enfin, la forte
complexation de Cr avec la MOD (voir ci-aprés) peut aussi expliquer en partie le faible
recouvrement entre Cr total et Cr(III) alors que Cr(VI) n’a pas été détecté. Il a été montré que
méme en milieu acide, la décomplexation de Cr(IIl) est lente et n’a probablement pas le temps
de se faire quantitativement lors de 1’élution de 1’échantillon dans la colonne (Xing and

Beauchemin, 2010).
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Un diagnostic thermodynamique a été établi au mois d’avril pour voir si la précipitation peut

réguler la distribution de Cr(l11) entre la phase aqueuse et la phase particulaire (Figure 1V-20).

La limite de saturation des eaux interstitielles est atteinte en-dessous de 2 cm de profondeur

pour Cr'""(OH)s, Cr'",03 et Fe'"'Cr'"';04 en 1’absence de matiére organique. A 1’opposé, le milieu

est sous-saturé en présence de MOD suggérant une stabilisation par complexation (Cr est

exclusivement complexé a la MOD quelle que soit sa nature). Enfin, les conditions de saturation

des eaux interstitielles sont donc peu favorables a la précipitation de Cr(I11) en avril, tout comme

pour les autres campagnes. Ceci laisse suggerer que les mécanismes de sorption sont le moteur

de la dynamique sédimentaire de Cr dans les seédiments de la Marque.

© 2015 Tous droits réservés.

Figure IV-18 :
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Figure 1V-19 : Profil de spéciation redox du chrome déterminé par HPIC-ICP-MS en février 2014.
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Figure IV-20 : Profils des valeurs logarithmiques du Produit d’Activité Ionique (PAI) pour des minéraux chromés
dans les eaux interstitielles dans les sédiments de la Marque pour le mois d’avril 2014. Log(PAl) a été calculé
sans tenir compte de la matiere organique dissoute ou en faisant intervenir 100 % d’acides fulviques ou 100 %
d’acides humiques. Ces valeurs sont comparées aux produits de solubilité (Ks a 25°C) de I’hydroxyde de chrome
amorphe (a), de [’eskolaite [Cr'';03] (b) et de chromite [Fe"Cr'"';04] (c).

2.3.3. Contraintes de la technigue DGT en milieu peu contaminé

Pour les calculs de concentrations, nous avons considéré que 1’échange des especes arséniées
et chromées entre la phase solide et la phase aqueuse était suffisamment rapide pour compenser
la diminution des teneurs en espéces arséniées ou chromées dans les eaux interstitielles de la
colonne sédimentaire. En effet, le stock théorique de quantité potentiellement mobilisable en
phase solide (d’apres les extractions séquentielles) est trés supérieur aux concentrations
présentes dans les eaux interstitielles (le rapport [Cldissous / [Clmobilisable st de 1I’ordre de 0,1 %
et 3 % pour As et Cr, respectivement). La situation est toutefois plus complexe. La diffusion de
ces especes genérées par I’introduction de la sonde DGT et la préconcentration qui s’en suit
conduit & un appauvrissement de 1’eau interstitielle environnante. Cet appauvrissement de la
fraction mobile peut étre, en partie ou en totalité, compensé par un phénomene de remobilisation
a partir de la phase solide. En partant de ces hypothéses et suivant la vitesse de relargage des
especes arseéniées ou chromées de la phase solide, deux cas limites (1 et 3) et un cas
intermédiaire (2) peuvent étre considéres pour lesquels des gradients de concentration vont
s’installer (Figure IV-21) : (1) les especes arséniées ou chromées sont relarguées suffisamment
rapidement de la phase solide vers les eaux interstitielles permettant ainsi de maintenir la
concentration initiale a son niveau maximum durant la durée de déploiement des gels ; (2) la

\

remobilisation a partir de la phase solide existe mais n’est pas suffisamment rapide pour
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maintenir la concentration initiale constante des especes arséniées ou chromees dans les eaux
interstitielles ; et (3) la remobilisation a partir de la phase solide n’existe pas. La concentration
initiale des especes arséniées ou chromées diminue alors progressivement dans 1’eau
interstitielle environnante et n’est plus soutenue par le seul phénomene de diffusion. Dans les

deux derniers cas, les concentrations mesurées par les sondes DGT sont sous-estimées.

Coupe transversale d’'une sonde DGT

»
|

A

A
Gel diffusif Filtre

c .
S
T
£ | £ =
T | @ 7
o |2 (1)
5|3

@

Distance

Figure 1V-21 : Représentation schématique du gradient de concentration dans une sonde DGT en contact avec
des eaux interstitielles ou la concentration est maintenue & sa valeur initiale [relargage rapide, cas (1)],
partiellement maintenue [relargage lent, cas (2)] et non maintenue [relargage inexistant, cas 3] (Zhang et al.,
1998).

Afin d’¢évaluer le régime de relargage de la phase solide, une cinétique d’accumulation a été
réalisée avec du sédiment de la Marque en déployant plusieurs sondes DGT sélectives a As(l11)
[gel chélatant 3MP], & As total [gel chélatant ZnFe,O4] et a Cr(l11) [gel chélatant Chélex]. Les
temps de déploiements testés sont : 5, 8 et 24 h. Apres le temps de déploiement, les sondes DGT
sont ouvertes pour récupérer les différents gels chélatants. Ces derniers sont découpés avec une
résolution de 4 cm (initialement pour garantir une concentration détectable par ICP-MS pour
les faibles temps de déploiement), puis ils sont placés dans une solution éluante appropriée pour
remobiliser les espéces accumulées (chapitre 11). Les résultats de cette manipulation sont
présentés Figure 1V-22.

Quelle que soit la profondeur, la vitesse d’accumulation de Cr(l11) par unité de temps diminue
sensiblement en fonction du temps de déploiement. Cela signifie que le relargage en Cr(l11) de

la phase mobile vers les eaux interstitielles est relativement lent. Ces résultats concordent avec
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la faible proportion de Cr(l11) échangeable (5 — 12 %) de la phase particulaire des sediments de

la Marque.

As(l11) est également peu échangeable et la vitesse d’accumulation d’As(l11) pour les différents
temps de déploiement n’est pas équivalente. Les flux en As total sont identiques a 2 et 11 cm
de profondeur suggérant une remobilisation rapide en As de la phase particulaire vers les eaux
interstitielles. Par opposition, la sonde DGT appauvrit les eaux interstitielles en As total entre
5 et 8 cm de profondeur, zone ou I’on observe une diminution graduelle de la vitesse

d’accumulation en fonction du temps.

Masse accumulée Cr(ll1)
Masse accumulée As(ll1)

Masse accumulée As total

-2 -5 -8 -11 2 5 8 11 -2 -5 -8 11
Profondeur (cm) Profondeur (cm) Profondeur (cm)

Temps de déploiement: [l 5h [ 8h [ 24h

Figure 1V-22 : Cinétique d’accumulation des sondes DGT pour les espéces arséniées ou chromées en fonction

du temps (5, 8 et 24h) et de la profondeur dans le sédiment de la Marque.

Le temps de déploiement employé lors du suivi saisonnier (24 h) ne semble pas étre adapté pour
les mesures de concentration en As et en Cr puisque le déploiement des sondes DGT tend a
appauvrir les eaux interstitielles. En conséquence, les concentrations mesurées doivent étre
globalement sous-estimées. Concernant la spéciation redox d’As, le temps de déploiement
choisi peut affecter sensiblement les résultats. Par exemple a 8 cm de profondeur, le rapport des
masses accumulées As total / As(l1l) change fortement : 1,1 (5 h), 2,96 (8 h) et 7,01 (24 h).
Deux hypothéses peuvent étre formulées : (i) la désorption d’As(V) se réalise plus rapidement
qu’As(IID) ; (i) I’arsenic échangeable de la phase particulaire est principalement sous son degré
d’oxydation le plus ¢élevé. Ceci peut également expliquer les différences observées entre les
mesures de spéciation par couplage HPIC-ICP-MS et la technique DGT. Réaliser des mesures
de speciation plus juste par la technigue DGT nécessiterait d’effectuer une cinétique
d’accumulation a chaque campagne et de traiter ces données par calculs (Ciffroy et al., 2011).
D’autre part, la présence de phosphates dans les eaux interstitielles peut inhiber I’accumulation
d’As(V) sur le gel chélatant ZnFe»O4, contrairement aux chlorures et aux sulfates (section 2 du

Chapitre 3). Etablir un abaque sur la réponse en As (V) en fonction de la concentration en

224

© 2015 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



These de Josselin Gorny, Lille 1, 2015

phosphates pourrait éventuellement aider a estimer la concentration réelle en As(V) dans les
eaux interstitielles. Les effets de compétition d’autres espéces dissoutes et notamment les
composes organiques comme les substances humiques et fulviques devraient également étre
étudiés. Enfin, il faudrait mettre en évidence la possible sorption des composés thioarséniés
bien que ceux-ci semblent étre inertes d’un point de vue électrochimique (Gibbon-Walsh et al.,
2010).

Définir le régime de relargage pour chague campagne est également possible en comparant les

données obtenues par la technique DGT, le couplage HPIC-ICP-MS et la modélisation.

As(I11) est peu présent sous forme libre et/ou cinétiqguement labile pour les mois de février et
d’avril, alors qu’au mois de juillet la labilité d’ As(III) augmente [Figure IV-23 (A)]. Les points
se situent en effet globalement en-dessous de la pente 1 : 1 (excepté quelques points en juillet)

lorsque 1’on compare As(III) libre et As(III) total.

Pour les mois de février et avril, la modélisation sans matiere organique révele un
comportement relativement similaire [Figure 1V-23 (B)]. D’aprés les calculs d’équilibre
thermodynamiques, As(I1l) devrait étre principalement sous forme libre [H3AsO4]. Un
appauvrissement en As(l11) des eaux interstitielles se produit éventuellement menant a une
sous-estimation des concentrations mesurées par la technique DGT. L’ajout de la matiere
organique dans le modele thermodynamique permet de recentrer les points autour de la pente
1: 1, ce qui montre I’importance probable jouée par la matiere organique dans la spéciation
d’As(IIT). Ainsi, bien que non observée expérimentalement, la formation de complexes As(l1)
— MOD aurait pu expliquer la faible labilit¢ d’As(Ill) dans les eaux interstitielles. La
comparaison de données obtenues par HPIC-ICP-MS et par modélisation permet de mettre
clairement en évidence le phénomene de complexation avec le passage des points au-dessus de
la pente 1 : 1 [Figure IV-23 (C)].

Concernant le mois de juillet (intense production de sulfures), la spéciation d’As(lIll) est
dominée par la formation de complexes sulfurés en considérant ou non la matiere organique.
La forte présence en thiocomposés a pour impact de diminuer la fraction en As(l1) libre et/ou
cinétiguement labile [Figure 1V-23 (B)]. Ces données de modélisation ne permettent pas de
rendre compte des données expérimentales correctement : elles maximisent énormément la

proportion en composes thioarseéniés (Figure 1V-24).
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Figure 1V-23 : Comparaison graphique de données sur As(lll) : (A) les mesures DGT en fonction des mesures HPIC-ICP-MS ; (B) les mesures DGT en fonction des calculs

d’équilibre thermodynamiques ; et (C) les mesures HPIC-ICP-MS en fonction des calculs d’équilibre thermodynamiques.
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Figure IV-24 : Comparaison graphique de données sur les thiocomposés issus de la modélisation et des mesures effectuées avec le couplage HPIC-ICP-MS.
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Figure IV-25 : Comparaison graphique de données sur As(V) : (A) les mesures DGT en fonction des mesures HPIC-ICP-MS ; (B) les mesures DGT en fonction des calculs

d’équilibre thermodynamiques ; et (C) les mesures HPIC-ICP-MS en fonction des calculs d’équilibre thermodynamiques.
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On note également une sous-estimation de la proportion calculée en thiocomposés pour le mois
d’avril. Les bases de données ne sont peut-étre pas complétement représentatives des especes

thioarseniées détectées dans les eaux interstitielles expliquant ainsi les biais observés.

Des mesures en As(V) libre et/ou cinétiquement labile ont seulement été représentées pour le
mois d’avril [seul mois ou As(V) est détectée par la technique DGT]. La distribution des points
est anormale en présence ou non de matiere organique, la plupart se situant au-dessus de la
pente 1 : 1 suggérant une surestimation de la concentration en As(V) libre et/ou cinétiquement
labile par rapport a As(V) total. L’origine de la surestimation peut étre reliée a une désorption
plus rapide d’As(V) qu’As(Ill), ou éventuellement la présence d’As mobilisable
majoritairement sous le degré d’oxydation +V, causant un appauvrissement des eaux

interstitielles en As(l11).

3. Conclusion du chapitre 4

Un suivi saisonnier a permis d’étudier la dynamique sédimentaire de 1’arsenic et du chrome
dans les sédiments de la Marque, ou leurs teneurs sont proches des valeurs du bruit de fond
régional. De nombreuses informations ont été acquises sur la phase particulaire, notamment les
constituants susceptibles d’adsorber As(IIl), As(V) et Cr(Ill) présents dans les eaux
interstitielles. Une forte proportion en As est mobilisable suggérant une forte rétention par des
réactions de sorption plutdt qu’un piégeage par co-précipitation. Bien que non clairement
identifiées, des interactions sont également possibles avec la MOP, les minéraux carbonatés,
hydroxyleés, et/ou sulfurés. Cr(l11) se trouve fortement associé aux aluminosilicates, et dans une
moindre mesure a la MOP. La caractérisation de 1’évolution saisonniere de la composition des
eaux interstitielles nous a permis d’identifier les sulfures comme composants clé de la
dynamique sédimentaire de I’arsenic. La spéciation en phase aqueuse de I’arsenic est marquée
par la présence d’As(Ill), d’As(V) et de composés thioarséniés. Le degré d’oxydation sous
lequel se trouve As est fortement lié aux processus de sulfato-réduction par les bactéries. Ces
composés thio-arséniés ont été détectés par HPIC-ICP-MS mais mériteraient des recherches
complémentaires pour mieux les caractériser. Les processus de sorption, plutdt que la
précipitation, semblent étre a 1’origine de la régulation de la distribution de ’arsenic entre la
phase aqueuse et particulaire dans les sédiments de la Marque. L’utilisation de la technique
DGT pour réaliser la spéciation redox d’As labile dans les eaux interstitielles nécessiterait des
développements complémentaires pour arriver a des informations plus que semi-quantitatives,
en raison de I’appauvrissement des eaux interstitielles en As lors du déploiement des sondes.
Ces résultats peuvent néanmoins servir qualitativement pour statuer sur le degré d’oxydation
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des especes arséniées mobilisables de la phase particulaire. Enfin, I’é¢tude des mécanismes
régulant le degré d’oxydation du chrome n’a pas pu étre possible car ce dernier est uniquement
présent sous le dégré d’oxydation + III. Tout comme I’arsenic, la solubilité¢ de Cr(III) semble

étre probablement liée aux mécanismes de sorption plutdt que la précipitation.
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Conclusion générale et

perspectives de recherche

Le projet REOSED a pour objectif de progresser sur la compréhension du comportement de
I’arsenic et du chrome — deux éléments traces sensibles aux variations redox — dans les
sédiments fluviaux contraints par de forts gradients redox principalement liés aux processus
diagénétiques. Cette étude a la particularité de s’intéresser, a travers une approche basée sur des
observations naturalistes, aux parametres forgcant les changements de spéciation redox de ces

deux éléments traces dont le degré d’oxydation conditionne leur mobilité.

Des outils de spéciation ont été spécialement développés pour permettre de suivre la dynamique
des ¢éléments traces d’intérét en considérant les contraintes inhérentes a la matrice
sédimentaire : échantillons anoxiques et complexes, faible volume échantillonné, concentration
des analytes de I’ordre du pg L, etc. Deux outils de spéciation opérationnels ont été développés
pour la spéciation en phase aqueuse de 1’arsenic (Gorny et al., 2015b ; Gorny et al., 2015c),
chacun d’entre eux apportant des informations spécifiques : (i) le couplage HPIC-ICP-MS peut
révéler la présence de nombreuses espéces arséniées i.e. As(l11), As(V), DMMAY, MMAA et
des thiocomposés (bien que non caractérisés précisément) ; et (ii) la technique DGT, quant a
elle, donne des informations sur la fraction labiles des espéces arséniées inorganiques. Le
développement analytique autour de la spéciation en phase aqueuse du chrome n’a permis que
la mise au point d’une méthode HPIC-ICP-MS semi-quantitative malgré trois changements de
conditions chromatographiques. Par manque de temps, cette méthode chromatographique a été

utilisée qualitativement pour statuer sur le degré d’oxydation du chrome.

Une étude naturaliste a ensuite été réalisée en 2014 sur les sédiments fluviaux de la Marque
(Marcqg-en-Barceul, région Nord-Pas-de-Calais), découpée en quatre campagnes espacées de 3
a 4 mois. Une stratégie analytique a été mise en ceuvre pour obtenir, pour la phase aqueuse, la
distribution verticale et temporelle de plusieurs parametres physico-chimiques incluant les
mesures de spéciation. L’interprétation des données géochimiques, renforcée par 1’utilisation
de calculs thermodynamiques, révele quelques points clés sur la dynamique sedimentaire de

I’arsenic et du chrome.

Ainsi, a partir de notre approche expérimentale, le premier point préliminaire a 1’interprétation

des données a été de refléchir sur la signification méme de la mesure du potentiel redox et
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comment I’insérer dans le logiciel de calculs d’équilibre thermodynamiques. Il est rapidement
apparu que les valeurs mesurées ne sont pas forcément représentatives d’un couple redox a
I’équilibre satisfaisant la relation de Nernst mais plutdt d’un potentiel mixte en présence de
systemes lents (hors équilibre). De ce fait, la prise en compte des valeurs de potentiel redox
pour prédire la spéciation d’As et de Cr n’apparait pas comme réaliste, sachant que notre
systéme a I’interface « sédiment/eau de surface » n’est probablement pas a 1’équilibre mais
plutot dans un état stationnaire. Cela conforte I’idée de travailler d’un point de vue expérimental

avec les outils adaptés tels que le couplage HPIC-ICP-MS et la technique DGT.

Le chrome est présent uniquement sous la forme réduite Cr(IIl) rendant difficile 1’évaluation
des parametres forgant les interconversions redox entre Cr(l11) et Cr(VI). Les aluminosilicates
sont la principale source d’apport en chrome particulaire, ce qui coincide avec le fait que la
Marque est un milieu faiblement contaminé. Sa distribution entre la phase aqueuse et
particulaire est probablement liée aux processus de sorption / désorption avec la matiére
organique particulaire et/ou les minéraux hydroxylés, carbonatés et soufrés caractérisés par un
pHezc < 7. La précipitation du chrome est en effet peu probable sous forme de Cr'"'(OH)s, de
Cr,03 (eskolaite)et de Fe''Cr'"',04 (chromite) d’apreés les calculs thermodynamiques, que 1’on
considéere ou non la présence de la matiere organique dissoute.

Concernant I’arsenic, cet élément est présent uniquement sous des formes inorganiques dans
les eaux interstitielles de la Marque : As(III), As(V) et espéces thioarséniées. L’évolution de la
spéciation en phase aqueuse de ’arsenic dépend de la production en S(-11) dissous par les
bactéries sulfato-réductrices : la présence d’As(V) est importante en absence de S(-11), et
inversement. Le role des especes thioarséniées n’est pas actuellement bien compris car elles ne
sont pas caractérisées finement. La phase solide contient une importante fraction en As
échangeable suggérant, en plus de la sous-saturation en orpiment (As2S3) mise en évidence par
calculs d’équilibre thermodynamiques, que les processus de sorption régulent la distribution de
I’arsenic entre les différentes phases du compartiment sédimentaire. Les phases solides
potentielles pouvant sorbées I’arsenic (As(V)) sont : la calcite, la matiére organique particulaire
et/ou minéraux hydroxylés et phosphatés avec un pHpzc > 7. En revanche, aucune connexion
claire n’a été établie entre les dynamiques sédimentaires de 1’arsenic, du fer et du manganese.
Finalement, dans le cadre de la gestion des déechets, des sols ou de sédiments contaminés a
destination de I’ Andra et la région Nord-Pas-de-Calais, une attention particuliére doit donc étre
portée sur le niveau de production des sulfures dans les sédiments fluviaux et les sols puisque

la réduction de 1’arsenic tend a accroitre sa mobilité et sa toxicité.
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Ce travail ouvre plusieurs pistes et perspectives d’études. Tout d’abord, des problémes
analytiques ont été rencontrés lors des analyses de spéciation en phase aqueuse du chrome en
utilisant le couplage HPIC-ICP-MS : le scindement du pic de Cr(I11) en présence de carbonates
peut étre a I’origine de pics interférant avec Cr(VI). Eliminer Cr(III) des eaux interstitielles avec
une cartouche échangeuse de cations pourrait étre une alternative intéressante avant I’injection.

Cela permettrait d’obtenir une mesure indirecte de la spéciation du chrome.

Ensuite, la présence des chlorures n’interfére pas avec les mesures de spéciation en phase
aqueuse de I’arsenic, ce qui permet d’étendre le champ d’application du couplage HPIC-ICP-
MS a des matrices estuariennes ou marines. Cependant, cet outil de spéciation n’apporte pas
d’information structurale sur les espéces thioarséniées. Parvenir a cet objectif serait possible en
couplant le systeme chromatographique a un second systéme de détection comme I’ESI-MS
(ElectroSpray lonization — Mass Spectrometry) permettant une étude des fragments

moléculaires.

Optimiser les mesures de spéciation redox de 1’arsenic dans les sédiments fluviaux par la
technique DGT nécessiterait : (i) la création d’abaques pour chaque résine tenant compte de la
présence d’espéces compétitrices notamment les phosphates ; (ii) de choisir la résine la moins
interférée ou de créer une résine avec un polymere a empreinte sélective uniquement aux
especes arseniées ; et (iii) de controler le régime de relargage de la phase solide pour optimiser
le temps de déploiement des sondes DGT. Ces optimisations permettront une meilleure
évaluation des concentrations en espéces arséniees libres et/ou leur suivi cinétique dans les eaux
interstitielles.

Concernant la modélisation, la connaissance de la spéciation de I’arsenic et du chrome n’est pas
nécessairement évident en raison d’un manque de constantes thermodynamiques dans les bases
de données proposees avec le logiciel Visual Minteq 3.0. D’importants efforts expérimentaux
devraient étre menés sur les processus de complexation avec la matiére organique, les
interactions arsenic — sulfures, etc.

Pour finir, il serait intéressant de déterminer la cinétique de réduction d’As(V) et de Cr(VI)
dans des eaux modéles en laboratoire, mais également pour des eaux interstitielles naturelles
provenant de sédiments fluviaux avec des caractéristiques différentes car le suivi saisonnier du
comportement d’As et de Cr n’a pas permis de donner une vue dynamique des interconversions

redox.
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Tableau A-1: distribution granulométrique des particules sédimentaires de la Marque en fonction de la

profondeur. Les analyses granulométriques ont été réalisées sur une carotte sédimentaire de la campagne de

février 2014.
<63 pm 63-250 um 250-2000 pm profondeur

% % % cm
86 11 3 -0,5
88 10 2 -1,5
88 8 3 -2,5
88 9 3 -3,5
89 8 2 -4,5
86 10 4 -55
83 12 4 -7

84 12 3 -9

83 13 4 -11
76 15 9 -13
86 11 3 -15
87 10 3 -17
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Tableau A-2 : Composition élémentaire des particules sédimentaires en fonction de la profondeur. Les analyses ont été réalisées a [’aide de différentes carottes sédimentaires

comme illustre le code couleur situé sous le tableau, Abréviations : asC : extraction a [’ascorbate ; AVS : Acid Volatile Sulfides ; COP : Carbone Organique Particulaire ;

CRS : Chromium Reducible Sulfur ; dith : extraction a la dithionite ; NOP : Azote Organique Particulaire.

As AVS Al Al-HCI Ba Ca Cr CRS Fe total Fe-asc Fe-dith Fe-HCI K Mg profondeur
mg kg™ gkg* gkg* gkg* gkg! gkg* mg kg™ gkg* gkg* gkg! gkg* gkg* gkg* gkg* cm
10,5 1,2 56,5 2,0 0,37 24,2 86,5 0,64 35,6 0,6 3,0 5,2 17,0 72 -0,5
11,8 15 59,9 2,2 0,37 25,1 93,1 0,67 39,7 14 4.8 5,9 17,6 7.8 -1,5
11,5 1,6 595 2,2 0,36 24,7 92,1 0,64 39,6 11 3,6 6,2 17,1 7.9 -2,5
12,0 15 63,8 2,0 0,36 26,3 98,4 0,58 41,8 0,7 3,3 57 18,5 85 -3,5
13,5 1,4 66,1 2,3 0,36 25,4 109,6 0,74 43,9 1,0 3,7 6,4 18,6 8,8 -4,5
10,1 1,2 58,2 3,2 0,37 25,7 98,8 0,72 411 1,6 6,8 72 18,0 8,5 -55
10,9 1,2 56,9 6,7 0,38 30,4 88,2 0,59 36,2 1,6 53 6,9 17,2 7,7 -7
10,6 0,6 55,2 3,0 0,37 26,8 91,9 0,42 331 1,0 5,8 8,4 16,9 7.2 -9
11,7 0,9 61,8 2,3 0,39 32,1 103,7 0,61 37,7 0,6 4,7 6,4 18,5 8,3 -11
10,3 12 52,3 3,0 0,39 27,6 88,4 0,56 31,6 0,3 5,0 55 15,8 6,9 -13
10,1 1,4 56,6 2,1 0,40 28,5 92,3 0,65 34,1 0,8 4,6 5,9 17,8 7,3 -15
9,3 1,6 50,1 34 0,42 26,4 83,5 1,70 30,1 0,4 4,6 49 16,2 6,1 -17
Mn tot Mn asc Mn dith Mn HCI Ti COP CIP NOP S P P-NaOH P-HCI Sr profondeur
gkg* gkg* gkg* gkg* gkg* gkg* gkg* gkg* gkg* gkg* gkg* gkg* gkg* cm
0,4 0,04 0,15 0,08 4.4 42,8 6,4 4,2 2,31 51 0,81 0,55 0,12 -0,5
0,4 0,04 0,11 0,08 4,5 51,9 58 5,2 291 3,6 0,42 0,49 0,12 -1,5
04 0,03 0,07 0,10 4,3 59,9 5,2 6,3 3,37 4,0 0,57 0,57 0,12 -2,5
0,3 0,03 0,05 0,07 4,6 60,0 6,1 6,7 3,85 3.8 0,51 0,49 0,12 -3,5
0,3 0,03 0,05 0,07 4,6 60,1 8,7 6,7 5,03 3,6 0,55 0,48 0,11 -4,5
0,3 0,03 0,09 0,09 4,5 62,0 6,6 7,0 6,14 28 0,52 0,46 0,12 -5,5
0,3 0,04 0,09 0,10 4,3 53,3 8,2 5,9 3,68 2,7 0,52 0,33 0,13 -7
0,3 0,02 0,08 0,11 4,3 49,9 8,4 53 4,81 4,0 1,11 0,39 0,12 -9
0,3 0,03 0,07 0,08 4.8 63,3 9,6 7,0 8,37 3,7 1,04 0,59 0,13 -11
0,3 0,03 0,10 0,08 4,2 45,1 8,2 4,7 6,72 71 0,79 0,68 0,12 -13
0,4 0,04 0,10 0,10 4,7 42,7 8,1 4,3 291 3.8 0,92 0,67 0,12 -15
0,3 0,04 0,09 0,08 4,2 37,4 8,7 4,2 3,48 41 0,64 0,54 0,12 -17
Campagnes : Février 2014 Juillet 2014 Octobre 2014
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Tableau A-3 : Evolution verticale des teneurs en AVS, CRS et valeurs des rapports AVS/CRS, DOS et DOP dans les sédiments de la Marque. Les teneurs en métaux réactifs
(extraction HCI 1 M) sont également présentées. Les analyses ont été réalisées sur une carotte sédimentaire de la campagne d’octobre 2014. Abréviations : AVS : Acid Volatile
Sulfides ; CRS : Chromium Reducible Sulfur ;DOP : Degree Of Pyritization ;DOS : Degree Of Sulfidization.

Fe-HCI Cd-HClI Cu-HCI Co-HClI Ni-HCI Pb-HCI Zn-HCI AVS CRS AVS/CRS DOS DOP profondeur

mgkg? mgkg® mgkg! mgkg' mgkg! mgkg! mgkg? mg S kg* mg Fe kg! mg S kg mg Fe kg! % (calculés par rapport au fer) cm
5235 1,9 6,7 1,6 2,1 35 208 1276 2227 636 555 4,0 48 10 -0,5
5885 2,1 8,5 19 24 40 218 1569 2739 674 588 4,6 51 9 -1,5
6244 2,1 8,9 2,0 18 37 190 1640 2862 638 557 51 50 8 -2,5
5740 19 6,0 2,0 1,2 34 169 1512 2638 583 508 51 50 8 -3,5
6357 2,1 8,3 2,2 2,1 39 175 1398 2439 740 646 3,7 44 9 -4,5
7254 2,5 11,0 2,6 2,4 43 202 1223 2135 719 628 34 35 8 -5,5
6909 2,3 7,9 2,5 2,6 45 185 1200 2093 590 515 40 35 7 -7
8414 2,8 59 2,8 3,7 52 217 560 977 421 367 2,6 15 4 -9
6432 2,1 6,0 2,2 2,2 40 170 935 1631 611 533 3,0 31 8 -11
5504 1,9 59 18 15 37 171 1197 2090 563 491 42 43 8 -13
5880 2,2 45 19 2,1 39 204 1438 2510 654 570 4.4 47 9 -15
4920 1,7 49 1,7 1,2 32 169 1637 2857 1720 1501 19 67 23 -17
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Tableau A-4 : teneurs en As obtenues en fonction de la profondeur pour la procédure d’extraction séquentielle dédiée a ’arsenic.

These de Josselin Gorny, Lille 1, 2015

As-Etape 1 As-Etape 2 As-résiduel profondeur

mg kg'* mg kg mg kg cm
3,6 0,8 2,2 -0,5
43 0,8 2,8 -1,5
45 0,8 2,5 -2,5
49 0,8 2,4 -3,5
4,4 0,8 2,3 -4,5
3,3 0,8 2,5 -5,5
5,2 0,8 3,1 -7
3,8 0,6 2,2 -9
4,0 0,6 2,3 -11
2,4 0,5 1,2 -13
4.2 0,7 2,0 -15
55 2,9 2,2 -17

Tableau A-5 : teneurs en Cr obtenues en fonction de la profondeur pour la procédure d’extraction séquentielle dédiée au chrome.

Cr-Etape 1 Cr-Etape 2 Cr-Etape 3 Cr-résiduel profondeur
mg kg'* mg kg mg kg mg kg cm
0,3 55 15,9 85,3 -0,5
0,2 55 11,9 63,5 -1,5
0,3 57 14,3 70,2 -2,5
0,3 55 11,7 62,3 -3,5
0,3 6,7 8,6 41,0 -4,5
0,3 8,1 13,3 48,4 -5,5
0,3 9,2 15,3 53,4 -11
0,3 6,5 8,2 37,4 -13
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Tableau A-6 : Evolution verticale des valeurs de potentiel redox (vs électrode normal & hydrogéne) dans les

sédiments de la Marque.

Février Auvril Juillet Octobre
Eh profondeur Eh  profondeur Eh  profondeur Eh  profondeur
mV cm mV cm mV cm mVvV cm
413,6 1 154 1 603 1 406 1
207 0 116 -1 282 -0,5 366 -0,5
76 -1 111 -2 55 -1,5 -39 -1,5
318 -2 101 -3 -13 -2,5 -70 -2,5
49 -3 106 -4 -28 -3,5 -83 -35
29 -4 72 -5 -30 -4,5 -78 -4,5
21 -5 64 -6 -30 -5,5 -100 -55
22 -6 64 -7 3 -6,5 -109 -6,5
29 -7 74 -8 -30 -7,5 -108 -7,5
30 -8 65 -9 -36 -8,5 -107 -8,5
44 -9 66 -10 -53 -9,5 -96 -9,5
48 -10 60 -11 -50 -10,5 -107 -10,5
32 -11 36 -12 -65 -11,5 -99 -11,5
22 -12 28 -13 -80 -12,5 -105 -12,5
19 -13 20 -14 -88 -135 -96 -13,5
6 -14 36 -15 -91 -14,5 -86 -14,5
17 -15 16 -16 -85 -15,5 -75 -15,5
33 -16 -28 -17 -64 -16,5 -55 -16,5
35 -17 -51 -18 -64 -17,5 -74 -17,5
21 -18 -65 -19 -45 -18,5 -79 -18,5
10 -19 -71 -20 -49 -19,5 -109 -19,5
32 -20 -71 -21 -57 -20,5 n.d. n.d.

Tableau A-7: Evolution verticale des valeurs de pH dans les sédiments de la Marque.

Février Mai Juillet Octobre
pH  profondeur pH  profondeur pH  profondeur pH  profondeur
cm cm cm cm

8,08 1 7,89 1 8,04 1 8 1
79 0 7,53 -1 7,48 0 7,75 -0,5
8,04 -1 7,44 -2 7,34 -1 7,56 -1,5
7,96 -2 7,46 -3 7,29 -2 7,42 -2,5
7,93 -3 7,22 -4 7,17 -3 7,25 -3,5
7,8 -4 7,19 -5 7,1 -4 7,24 -4,5
7,71 -5 7,07 -6 7,06 -5 7,16 -5,5
7,64 -6 7,02 -7 7,05 -6 7,17 -6,5
7,58 -7 6,96 -8 7,07 -7 7,18 -7,5
7,44 -8 6,93 -9 7,02 -8 7,12 -8,5
7,34 -9 6,79 -10 7,08 -9 7,12 -9,5
7,29 -10 6,75 -11 7 -10 71 -10,5
7,19 -11 6,81 -12 7,06 -11 7,12 -11,5
7,08 -12 6,78 -13 7,05 -12 7,07 -12,5
7,06 -13 6,76 -14 7 -13 7,07 -13,5
6,99 -14 6,76 -15 7,04 -14 7,06 -14,5
6,96 -15 6,75 -16 7,05 -15 7,06 -15,5

7 -16 6,75 -17 7,07 -16 7,04 -16,5
6,96 -17 6,74 -18 7,09 -17 7,05 -17,5
6,97 -18 6,74 -19 7,08 -18 7,06 -18,5

7 -19 6,76 -20 7,08 -19 7,13 -19,5
6,96 -20 6,75 -21 n.d. n.d. n.d. n.d.
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Tableau A-8 : Evolution verticale de la composition chimique des eaux interstitielles en février et avril 2015.

These de Josselin Gorny, Lille 1, 2015

Alcalinité CcoD As Ca Cl- Cr Fe K Mg Mn Na NH/* NO;y NO; PO* SO~  Si(OH), HS'labile profondeur

d'mglogjlc_):té mgL? pgL' mgL®! mgL?! pgL? mgL'! mgL! mgL?! mgL? mgL? mgL' mgL®! mgL! mgL? mgL'! mglL? mg L? cm

n.d. n.d. 0,61 n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. 1
3,0 101,7 9,15 188,5 55,5 0,80 6,7 9,5 17,9 1,15 45,0 13 1,75 0,90 18 1,35 14,1 0,49 -0,5
3,7 1446 6,55 218,0 56,2 0,70 17,8 10,2 19,7 1,64 41,3 2,7 2,85 0,93 31 1,44 17,3 0,55 -1,5
0,0 109,9 5,62 206,7 53,1 1,50 20,2 10,8 18,4 1,39 36,8 nd. 1,40 1,57 3,2 2,08 16,4 0,30 -2,5
9,3 91,0 5,69 182,5 53,0 2,54 10,7 11,3 16,3 0,81 44,3 9,0 0,24 1,96 2,0 3,10 14,0 0,30 -3,5
- 78 68,2 4,34 163,2 51,0 2,49 1,4 11,0 14,6 0,40 27,3 n.d. 3,60 2,26 19,0 3,14 11,7 0,36 -4,5
% 114 42,8 3,86 169,0 43,6 141 5,2 12,3 15,6 0,56 41,6 20,6 1,19 1,99 4,4 11,18 131 0,43 -5,5
= 213 16,5 2,59 196,2 40,7 2,00 10,0 13,8 18,7 0,67 36,7 28,6 0,92 2,92 11,6 6,55 15,8 0,38 -7
40,5 12,0 2,15 218,8 34,2 1,06 12,5 16,5 21,3 0,57 40,7 40,9 0,42 2,32 14,5 n.d. 18,2 0,39 -9
40,5 13,2 2,19 208,0 331 1,10 8,7 18,5 21,3 1,07 334 39,4 2,44 2,70 23,7 n.d. 19,9 0,37 -11
49,9 13,3 1,72 183,9 37,1 1,55 9,0 19,2 20,0 0,82 40,0 30,3 0,49 3,28 14,4 n.d. 21,2 0,4 -13
42,0 14,4 0,94 165,6 34,3 2,19 3,2 17,9 20,6 0,78 40,9 20,9 0,61 3,02 10,7 nd. 21,2 0,34 -15
26,0 13,0 1,03 154,7 34,2 1,26 2,7 17,1 20,9 0,53 325 20,4 0,38 2,22 31 n.d. 20,9 0,34 -17

n.d. n.d. 0,71 n.d. n.d. 0,21 n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. 1
8,2 36,6 6,01 1479 91,0 0,00 1,0 11,7 13,3 0,14 47,4 4,4 0,47 1,10 13,2 38 8,1 < 0,05 -0,5
10,0 60,8 6,00 147,6 87,0 0,00 15 11,6 12,9 0,16 44,5 6,8 0,30 1,48 5,2 11 9,7 <0,05 -1,5
131 73,7 5,41 167,6 81,8 0,16 2,1 12,6 14,4 0,23 45,9 10,0 3,07 1,56 1,3 2,0 11,5 0,13 -2,5
12,9 51,4 5,90 182,2 75,7 1,71 1,6 14,1 15,4 0,37 46,7 9,8 0,00 1,54 33 2,0 12,0 0,01 -3,5
_ 93 30,9 6,61 213,0 62,0 0,70 43 17,1 18,0 0,50 76,4 15,6 0,00 1,78 2,2 0,8 12,8 0,01 -4,5
E 71 22,9 8,02 207,9 58,6 0,27 6,2 18,1 17,5 0,52 69,7 22,6 1,67 1,98 1,9 0,2 12,9 0,09 -5,5
9,3 22,7 9,32 260,8 475 0,40 12,9 19,5 22,6 0,77 62,2 28,5 1,02 2,02 38 0,2 15,5 0,24 -7

18,8 19,6 9,76 2944 39,8 0,92 9,5 23,7 28,0 0,83 80,3 30,8 0,00 2,19 6,4 0,5 17,4 0,44 -9
16,0 17,4 9,95 308,1 354 0,95 78 27,2 30,4 1,13 92,7 37,4 0,00 2,18 8,0 0,2 19,0 0,47 -11
20,4 18,6 7,82 311,0 33,7 1,14 38 27,5 324 1,13 107,9 42,3 0,36 2,51 75 0,1 19,5 <0,09 -13
16,8 20,9 6,53 2839 32,9 1,35 6,7 27,9 28,5 0,84 104,1 37,7 1,17 2,72 8,6 0,2 18,9 < 0,09 -15
13,3 12,5 3,80 317,0 32,6 1,65 9,8 29,7 32,1 0,89 107,0 24,3 0,15 2,65 12,5 n.d. 19,8 < 0,09 -17
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Tableau A-9 : Evolution verticale de la composition chimique des eaux interstitielles en juillet et octobre 2015.

Alcalinité CcoD As Ca Cl- Cr Fe K Mg Mn Na NH,* NO;y NO; PO.* SO  Si(OH), HS'labile profondeur

d'ITCr:r:Oancl)_l-Jlté mgL? pgL' mgL®! mgL?! pgL? mgL'! mgL' mgL?! mgL? mgL* mgL' mgL! mgL! mgL? mgL?! mglL? mg L? cm
32 n.d. 2,20 n.d. n.d. n.d. 0,14 n.d. 9,9 0,07 38,9 13 n.d. n.d. n.d. n.d. 8,0 < 0,05 1

6,8 154 425 1057 6819 0,558 0,36 153 12,8 0,26 38,9 9,3 1,28 3,54 7.9 4,74 13,2 0,15 -0,5

75 14,9 387 1387 6833 0,69 1,52 18,9 19,0 0,43 40,5 14,0 0,67 1,05 29 1,81 20,5 0,92 -1,5

9,1 15,6 463 1529 6940 048 2,01 22,6 22,9 0,47 40,9 16,6 1,09 1,86 24 0,97 238 1,54 -2,5

12,7 19,6 5,91 164,7 70,47 0,39 2,44 38,3 37,2 0,47 62,1 21,9 0,51 1,86 2,1 3,03 35,0 1,37 -3,5

- 14,8 255 7,55 177,4 70,23 0,41 2,38 28,1 27,9 0,39 41,3 29,6 1,08 0,78 2,6 2,51 24,1 1,12 -4,5
% 6,2 237 713 1643 7146 051 1,07 21,7 26,7 0,26 38,0 29,2 0,92 0,27 35 3,73 21,9 0,90 -5,5
8,1 319 6,93 1857 6839 0,56 1,31 30,2 30,9 0,36 40,4 38,9 0,94 0,22 36 1,70 24,8 0,91 -7
6,3 31,0 529 1938 6548 052 0,56 30,2 31,8 0,48 39,9 47,4 1,42 0,53 2,9 2,06 24,8 0,81 -9

7,2 29,6 401 1939 60,15 0,555 0,13 34,2 321 0,40 40,2 46,8 0,43 0,26 7,0 1,21 235 0,73 -11

71 26,4 521 2104 56,64 0,88 0,12 33,2 34,0 0,58 40,2 54,7 0,83 0,17 74 0,62 25,5 0,70 -13

235 20,7 281 2045 5259 0,93 0,08 34,0 34,1 0,58 40,3 434 0,61 0,26 10,8 0,94 253 0,33 -15

15,4 23,1 6,72 2146 49,77 0,84 0,09 34,7 35,8 0,64 41,4 40,7 0,72 12,1 0,63 25,7 <0,05 -17
41 n.d. 2,32 n.d. n.d. 0,21 0,17 16,5 0,12 52,7 n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. <0,05 1

8,6 7,7 3,36 1897 n.d. 7,60 3,04 18,9 23,9 0,35 58,4 4,0 n.d. n.d. 3,0 n.d. 7,6 0,14 -0,5

9,9 20,6 251 2475 nd. 11,78 6,58 20,9 32,7 0,56 54,0 32,8 nd. n.d. 10,9 nd. 12,0 0,43 -1,5

11,8 31,8 243 2806 nd. 11,38 348 22,3 39,4 0,69 50,1 413 nd. n.d. 10,6 nd. 15,7 0,37 -2,5

9,9 15,7 1,73 312,1 n.d. 12,68 2,48 23,9 46,7 0,82 51,6 53,3 n.d. n.d. 6,5 n.d. 16,2 0,35 -3,5

o 78 31,6 1,77 3429 n.d. 11,04 1,81 26,3 54,0 0,85 51,7 n.d. n.d. 8,5 n.d. 16,1 0,17 -4,50
§ 12,6 215 197 3554 nd. 11,20 096 26,2 57,6 0,86 51,0 46,9 nd. n.d. 12,2 nd. 16,6 0,44 -5,5
o 13,9 18,6 1,86  380,1 nd. 1599 1,00 271 64,5 0,89 51,3 63,1 nd. n.d. 14,7 nd. 16,5 0,61 -7
17,4 19,0 1,60 nd. nd. 14,68 n.d. nd. nd. n.d. n.d. 67,4 nd. n.d. 19,1 nd. 17,9 0,50 -9

134 16,0 n.d. 438,2 n.d. n.d. 1,26 29,7 82,9 1,00 46,7 57,4 n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. 0,58 -11

6,7 18,5 1,65 4484 n.d. 11,00 0,95 29,4 81,7 1,00 46,4 44,8 n.d. n.d. 28,5 n.d. 21,1 <0,05 -13

8,8 16,4 1,82 436,1 n.d. 10,41 4,22 28,5 75,1 1,08 50,2 38,6 n.d. n.d. 31,7 n.d. 21,6 <0,05 -15

13,0 2,22 4366 n.d. 9,29 8,76 30,0 71,3 1,11 50,1 39,8 n.d. nd. 363 n.d. 20,8 < 0,05 -17
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Tableau A-10: Evolution verticale de la spéciation en phase aqueuse de [’arsenic dans les eaux interstitielles de la Marque obtenue avec la méthode

HPIC-ICP-MS. La proportion en thiocomposés a été établie par le rapport de l'aire de pics des thiocomposés sur la somme de ['aire des pics des especes arséniées.

As(lll)  As(V) Astot As(lll) As(V) Thiocomposés profondeur As(lll)  As(V) Astot As(lll) As(V) Thiocomposés profondeur
pgL?  pgL? pglLt % % % cm pgL?*  pgL? pglL? % % % cm
0,61 0,24 0,61 63,0 37,0 0,0 1,00 1,87 <0,05 2,20 71,4 0,0 28,6 1,00
7,73 0,26 9,15 89,9 51 5,0 -0,50 0,88 <0,05 4,25 74,3 0,0 25,7 -0,50
6,24 0,17 6,55 88,7 4,0 7,3 -1,50 1,17 <0,05 3,87 82,9 0,0 17,1 -1,50
4,99 0,21 5,62 85,4 5,7 89 -2,50 1,90 <0,05 4,63 84,6 0,0 15,4 -2,50
5,06 0,37 5,69 78,5 12,9 8,7 -3,50 3,04 <0,05 591 79,7 0,0 20,3 -3,50
- 4,00 0,54 4,34 78,3 11,1 10,6 -4,50 - 4,83 <0,05 755 81,5 0,0 18,5 -4,50
% 4,17 0,34 3,86 80,7 10,6 8,7 -5,50 % 4,80 <005 713 84,8 0,0 15,2 -5,50
* 1,87 0,30 2,59 62,5 43 33,2 -7,00 ” 4,84 <0,05 6,93 84,0 0,0 16,0 -7,00
0,78 0,00 2,15 62,3 4,0 33,7 -9,00 3,47 <005 529 77,6 0,0 22,4 -9,00
0,39 0,13 2,19 43,7 35 52,7 -11,00 2,15 <0,05 4,01 78,0 0,0 22,0 -11,00
0,62 0,18 1,72 49,8 0,0 50,2 -13,00 2,70 <005 521 75,1 0,0 24,9 -13,00
0,22 0,00 0,94 46,2 0,0 53,8 -15,00 1,04 <005 281 67,8 0,0 32,2 -15,00
1,02 0,00 1,03 42,1 0,0 57,9 -17,00 4,87 <005 6,72 69,3 0,0 30,7 -17,00
0,62 0,67 0,71 34,2 65,8 0,0 1,00 0,35 1,38 2,32 23,0 77,0 0,0 1,00
3,33 2,06 6,01 50,3 49,7 0,0 -0,50 2,47 0,47 3,36 81,5 18,5 0,0 -0,50
4,29 0,27 6,00 80,5 14,3 51 -1,50 0,91 <005 251 100,0 0,0 0,0 -1,50
4,56 1,76 5,41 46,4 46,0 7,7 -2,50 0,68 <0,05 243 100,0 0,0 0,0 -2,50
2,72 1,67 5,90 44,5 433 12,2 -3,50 0,45 <005 1,73 100,0 0,0 0,0 -3,50
_ 4,39 0,05 6,61 60,6 11,6 27,8 -4,50 @ <02 <005 1,77 -4,50
E 8,04 1,73 8,02 79,5 16,2 43 -5,50 § <02 <005 197 -5,50
2,82 1,59 9,32 44,1 40,9 15,0 -7,00 o <02 <005 186 -7,00
2,00 1,78 9,76 36,2 52,2 11,5 -9,00 <02 <005 1,60 -9,00
0,95 4,87 9,95 8,8 80,0 11,2 -11,00 n.d. n.d. n.d. -11,00
0,67 5,21 7,82 7,0 87,0 6,0 -13,00 <02 <005 165 -13,00
2,27 7,51 6,53 13,6 70,9 15,5 -15,00 <02 <005 1,82 -15,00
1,32 6,92 3,80 9,8 80,1 10,1 -17,00 <0,2 <0,05 222 -17,00
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Tableau A-11 : Evolution verticale de la spéciation en phase aqueuse de I ’arsenic dans les eaux interstitielles de

la Marque obtenue avec la technique DGT.

mgL*  pgL? cm MgL'  pgL? cm
As(lll)  As(V)  profondeur As(lIl)  As(V) profondeur
1,4 n.d. 0 0,7 n.d. 1
13 n.d. 0,5 0,6 n.d. 0
2,0 n.d. -1 0,7 n.d. -1
1,6 n.d. -1,5 0,7 n.d. -2
1,9 n.d. -2, 2,3 n.d. -3
1,7 n.d. 2,5 1,9 n.d. -4
g 15 n.d. -3 B8 19 n.d. -5
3 15  nd 35 5 25 nd 6
11 n.d. -4 2,9 n.d. 7
1,0 n.d. -4.5 23 n.d. -8
1,0 n.d. -5 3,6 n.d. 9
0,9 nd. 55 3,2 nd. -10
0,8 nd. -6 2,9 nd. -11
0,8 n.d. -6,5 34 n.d. -12
0,3 n.d. 2,2 1,6 n.d. 15
0,3 nd. 1,2 1,0 nd. 0,5
0,4 0,4 08 0,6 nd. 05
0,5 2,0 -18 0,6 n.d. -1,5
0,7 33 2.8 0,8 n.d. 2,5
13 23 -38 0,5 nd. -35
= 22 1,2 -4.8 % 07  nd -45
< 17 33 58 g 06 nd 55
11 4,7 6,8 0,5 n.d. -6,5
1,4 3,7 78 0,4 n.d. 7,5
13 2,4 -8,8 0,5 nd. -85
11 2,6 9.8 0,2 nd. 95
0,5 nd. -10,5
0,6 n.d. -11,5
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Tableau A-12 : Evolution verticale de Cr(l11) dans les eaux interstitielles de la Marque obtenue avec la technique

DGT.
pg Lt cm pg Lt cm
Cr(lll)  profondeur Cr(ll) profondeur
0,7 0 1,5
1,1 -0,5 0,5
0.9 -1 0,5
0,9 -1,5 -1,5
0,9 -2 0,1 -2,5
0,9 -2,5 0,1 -3,5
0,9 -3 0,1 -4,5
0,8 -3,5 0,1 -55
0,9 -4 0,1 -6,5
0,8 -4,5 0,04 -7,5
0,8 -5 0,1 -8,5
_ 0,7 -5,5 0,2 -9,5
£ 08 6 5 03 10,5
e 12 -6,5 S
1,0 -7
1,2 -7,5
0,5 -8
0,6 -8,5
0,6 -9
0,5 -9,5
0,6 -10
0,6 -10,5
0,8 -11
0,8 -11,5
0,8 -12
0,2 2 6,8 0
4,9 -0,5
0,4 0 4,5 -1
-1 2,9 -1,5
0,4 -2 34 -2
0,2 -3 3,6 -2,5
T 02 4 % 5,2 3
< 02 5 S 24 35
-6 3,0 -4
0,4 -7 19 -4,5
0,3 -8 1,5 -5
0,3 -9 1,6 -5,5
0,1 -10 1,2 -6
0,3 -11 2,6 -6,5
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Tableau A-13 : Couples redox susceptibles d’étre actifs dans les sédiments de la Marque. Les équations redox et les potentiels standards sont extraits des travaux de Billon et
al. (2005) et de Meyer et al. (2014).

Equations redox Edy =0 (MV) Epy =75 (MV) Equations de Nernst
FeOOH (s) + 3H* + e <> Fe** + 2 H,0 +1080 -248 RT 10-30H
Eeq =F%4 2,303 x ? X 10g(m)
Fe(OH)3 (s) + 3 H* + & «» Fe** + 2 H,0 +1015 -312
_I-FeOOH (goethite) + 6 H" + 2 & < 2 Fe?* + 2 H,0 +804 -524 RT 10-6PH
— 0 R [
_ o ) Eeq = E°+2303X o X log([Fez+]2)
M-Fe,03 (hematite) + 6 H + 2 & «» 2 Fe** + 3 H,0 +790 -538
FesO4 (magnetite) + 8 H* + 2 & <> 3 Fe?* + 4 H,0 +1097 -673 £ = E% 4+ 2303 x RT 1 10780H
eq = , °F og([Fez+]3)
MnOOH (manganite) + 3 H* + & <> Mn?* + 4 H,0 +1050 -278 E. = E942303x RT l 10734
eq = ) F og([Mn2+])
Mn;0, (hausmanite) + 8 H* + 2 & <> 3 Mn?* + 4 H,0 +1823 +53 £ = E° 42303 x RT l 10-8PH
eq = , oF og([Mn2+]3)
MnO;, (manganate) + 4 H* + 2 & < Mn*" + 2 H,0 +1292 +407 RT i
) . ) N Eeq =F%+ 2,303 x ? X lOg(W)
MnO, (pyrolusite) + 4 H* + 2 & < Mn** + 2 H,0 +1229 +344
NO; + H,0 +2 €& <> NOy +2 OH" +17 +400 RT [NO3]

Eeq = E°+2303 X o X log( )

[NO;] x 10-2PKe=2pH

NOg +10 H* + 8 & > NH," + 3 H,0 +274 +327 . RT [NO3] x 10-10pH
Eeq = E°+2303 X o X log(——

[NH;]
SOZ +5H,0+8 € <2 HS +9 OH -683 251 B = 5942303 x T 1o [S0Z7] )
e = ' gF ~ B\[HSs ] x 10-9pke—opH
SO(s) + 2 H' + 28 > HyS +144 299 e o203 x KT e (10-21’H)
e ' 2F %8s
HaASO, + 2 H + 2 & > HyAsO; + H,0 +560 252 RT [H;As05]

E,, = E°+2303X —— X log(r—— a3
ea + * 27 X180, Tx 10727
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Tableau A-14 : Réactions de complexation avec des ligands inorganiques dans la base de données de Visual

Minteq
Réactions chimiques Log (K)a25°C Réferences
3 H3AsO;3 + 6 HS + 5 H* <> As3S4(HS) + 9 H,0O -72.314 Nordstrom and Archer (2003)
1 H3AsO; + 2 HS + H* & AsS(OH)HS™ + 2 H,0 -18.038 Nordstrom and Archer (2003)
Ca?* + 2 NH," < Ca(NH;)2* + H* -18.59 Smith et al. (2003)
Ca? + Cl' < CaCI 0.4 Smith et al. (2003)
Ca?" + COs% «» CaCOs (aq) 3.22 Plummer and Busenberg (1982)
Ca®* + H* + PO* «<» CaH,PO,* 20.923 Smith et al. (2003)
Ca? + H* + CO3* «» CaHCO3" 11.434 Plummer and Busenberg (1982)
Ca? + H* +PO,* «» CaHPO, (aq) 15.035 Smith et al. (2003)
Ca?* + NH;* <> CaNH3?* + H* -9.04 Smith et al. (2003)
Ca? + NO5 <> CaNO5* -5.4 Smith et al. (2003)
Ca? + H,0 <> CaOH* + H* -12.697 Smith et al. (2003)
Ca?* + PO,*«> CaPOy 6.46 SCD3.02 (1993 GMa)
Ca? + SO,Z > CaSO, 2.36 Smith et al. (2003)
Cr(OH);* + 2 NHz* <> Cr(NHg),* + 2 H,0 -4.54 Smith et al. (2001)
Cr(OH),* + 6 NH," + Cl- <> Cr(NH3)sCI?* + 2 H,0 + 4 H* -31.7932 Allison et al. (1991)
Cr(OH)," + H,O < Cr(OH); (aq) -6.35 Ball and Nordstrom (1998)
Cr(OH)," + 2 H,0 « Cr(OH)s -17.81 Ball and Nordstrom (1998)
Cr(OH),* + 2 H" « Cr** + 2 H,0 9.84 Ball and Nordstrom (1998)
2 Cr(OH)," +2 SO,Z + 2 H* <> Cry(OH)2(SO4); (aq) + 2 H20  17.9288 Allison et al. (1991)
2 Cr(OH),* + 2 H+ <> Cry(OH),* + 2 H20 14.68 Ball and Nordstrom (1998)
2 Cr(OH)," + SO,% + 2 H «» Cry(OH),S0,2* 16.155 Allison et al. (1991)
3 Cr(OH)," + 2 H+ « Cr3(OH),** + 2 H,0 18.77 Ball and Nordstrom (1998)
Cr(OH),* + CI + 2 H* «» CrCI?* + 2 H,0 9.3 Smith et al. (2003)
Cr(OH),* + 4 H* + PO,* « CrH,PO,** + 2 H,0 31.9068 Allison et al. (1991)
Cr(OH);* + 3 H* + PO <> CrHPO," + 2 H,0 26.06 Smith et al. (2003)
Cr(OH);* + NH;* + H* > CINH5> + 2 H,0 5 Smith et al. (2001)
Cr(OH);* + NO5 + 2 H* > CINOz?* + 2 H,0 8.2094 Allison et al. (1991)
Cr(OH),* + H «» CrOH*" 6.27 Ball and Nordstrom (1998)
Cr(OH)," + SO, + H* <> CrOHSO, (aqg) + H;0 8.2871 Smith et al. (2003)
Cr(OH);* + SO + 2 H* & CrSO,* + 2 H,0 12.9371 Smith et al. (2003)
Fe** + 2 NH;" < Fe(NH3),? + 2 H* -16.24 Smith et al. (2003)
Fe** + 3 NH;" < Fe(NH3)s?" + 3 H* -25.05 Smith et al. (2003)
Fe** + 4 NH,* <> Fe(NHa),2* + 4 H* -34.23 Smith et al. (2003)
Fe? + 2 H,0 <> Fe(OH)2 (aq) +2 H* -20.494 Smith et al. (2003)
Fe?* + 3 H,0 > Fe(OH)3 + 3 H* -30.991 Smith et al. (2003)
Fe?* + CI < FeCI* -0.2 Smith et al. (2003)
Fe** + 2 H* + PO,* <> FeH,PO,* 22.273 Smith et al. (2003)
Fe*" + H* + CO5* «» FeHCO3" 11.429 Smith et al. (2003)
Fe*" + H* + PO,* <> FeHPO, (aq) 15.975 Smith et al. (2003)
Fe?* + HS < FeHS* 5.62 Luther et al. (1996)
Fe*" + NH,;* < FeNHz?" + H* -7.84 Smith et al. (2003)
Fe*" + HyO <> FeOH' + H* -9.397 Smith et al. (2003)
Fe?* + SO, > FeSO4 (aq) 2.39 Smith et al. (2003)
H3AsO; «» H,AsO;z + H* -9.17 Nordstrom and Archer (2003)
AsO;* + 2 H+ < H,AsO, -21.22 Nordstrom and Archer (2003)
CO3% + 2 H* < H,CO;3 (aq) 16.681 Plummer and Busenberg (1982)
PO, + 2 H* < H,PO, 19.573 Smith et al. (2003)
HS- + H+ < H,S (aq) 7.02 Smith et al. (2003)
H,Si04 <> H,Si0% + 2 H* -23.04 Smith et al. (2003)
AsO,* + 3 H+ < H3AsO, 21.09 Nordstrom and Archer (2003)
PO + 3 H" & HsPO, 21.721 Smith et al. (2003)
H4SiO4 <> H3SiOs + H* -9.84 Smith et al. (2003)
H,Si0, + SO -0.54 Smith et al. (2003)
H3AsO; < HAsOz* + 2 H* -23.27 Nordstrom and Archer (2003)
AsO,* + 1 H+ < HAsO,> 11.8 Nordstrom and Archer (2003)
CO3% + H" <> HCOz 10.329 Plummer and Busenberg (1982)
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NO; + H* & HNO: (aq) 3.15 Smith et al. (2003)
PO, + H" <> HPO,* 12.375 Smith et al. (2003)
SO,% + H* <> HSO,. 1.99 Smith et al. (2003)
2 K* + PO + H <> K,HPO, (ag) 135 Smith et al. (2003)
2 K* + PO& <> K2PO, 2.26 Smith et al. (2003)
K+ + Cl- & KCl (aq) -0.3 Smith et al. (2003)
K* + PO, + 2 H* <> KH,PO, (aq) 19.873 Smith et al. (2003)
K* + PO,* + H* <> KHPO, 13.255 Smith et al. (2003)
K*+ NO3 < KNO; (aq) -0.19 Smith et al. (2003)
K* + H,0 < KOH (aq) -13.757 Smith et al. (2003)
K* + PO <> KPOZ 1.43 Smith et al. (2003)
K* + SO — KSOy 0.85 Smith et al. (2003)
Mg2* + 2 NH,* < Mg(NHs),2* + H* -18.29 Smith et al. (2003)
2 Mg? + COg> & Mg,CO2* 3.59 Smith et al. (2003)
Mg?* + Cl- «» MgCI* 0.6 Smith et al. (2003)
Mg?* + CO5* <> MgCO; (aq) 2.92 Smith et al. (2003)
Mg?* + COs% + H*> MgHCO5" 11.34 Smith et al. (2003)
Mg?* + PO + H«> MgHPO4 (aq) 15.175 Smith et al. (2003)
Mg? + H,0 < MgOH"* + H* -11.417 Smith et al. (2003)
Mg? + PO,* <> MgPO4 4.654 Smith et al. (2003)
Mg?* + SO, <> MgSO4 (aq) 2.26 Smith et al. (2003)
Mn? + 2 NH,* <> Mn(NHz),?* + 2 H -17.24 Smith et al. (2003)
Mn?" + 3 NH;* <> Mn(NH3)3?* + 3 H* -26.35 Smith et al. (2003)
Mn2* + 4 NH;* < Mn(NHa)s2* + 4 H* -35.74 Smith et al. (2003)
Mn?* + 2 NOs™ <> Mn(NO3), (aq) 0.6 Smith et al. (2003)
Mn?* + 4 H,0 <> Mn(OH),* -48.288 Smith et al. (2003)
2 Mn?* + 3 H,0 < Mny(OH)s" -23.891 Smith et al. (2003)
2 Mn?* + H,0 <> Mn,OH% -10.597 Smith et al. (2003)
Mn?* + Cl- <> MnCI* 0 Smith et al. (2003)
Mn?" + 2 Cl- <> MnCl; (aq) 0.25 Parkhurst and Appelo (1999)
Mn? + 3 Cl- <> MnCly -0.31 Parkhurst and Appelo (1999)
Mn?" + CO3z% <> MnCO;s (aq) 4.7 Smith et al. (2003)
Mn?" + COz% + H* <> MnHCO3" 11.629 Smith et al. (2003)
Mn?* + PO,* + H* <> MnHPO;, (aq) 15.8 Smith et al. (2003)
Mn?* + HS™ «> MnHS* 5.14 Luther et al. (1996)
Mn?" + NHg" <> MnNH3** -8.4 Smith et al. (2003)
Mn?" + NO; < MnNO," 0.86 Smith et al. (2003)
Mn?* + NO3” <> MnNO3" 0.2 Smith et al. (2003)
Mn?* + H,0 <> MnOH* -10.597 Smith et al. (2003)
Mn?* + SO,% «> MnSO, (aq) 2.25 Smith et al. (2003)
2 Na* + PO,* + H* <> Na,HPO;, (aq) 13.32 Smith et al. (2003)
2 Na* + PO,* <> Na,;PO, 2.59 Smith et al. (2003)
Na* + Cl' > NaCl (aq) -0.3 Smith et al. (2003)
Na* + COg% <> NaCOy 1.27 Smith et al. (2003)
Na* + PO + 2 H* <> NaH,PO, (aq) 19.873 Smith et al. (2003)
Na* + H" + COz* < NaHCOs (aq) 10.029 Smith et al. (2003)
Na* + PO,* + H* <> NaHPO, 13.445 Smith et al. (2003)
Na* + NO3 <> NaNO; (aq) -0.55 Smith et al. (2003)
Na + H,O < NaOH (aq) + H* -13.897 Smith et al. (2003)
Na* + PO;* <> NaPO,* 1.43 Smith et al. (2003)
Na* + SO,% «<» NaSO4 0.74 Smith et al. (2003)
NH,* < NH; (aq) + H* -9.244 Smith et al. (2003)
NH4* + SO4* <> NH,SO4 1.03 Smith et al. (2003)
H,0 & OH + H* -13.997 Smith et al. (2003)
HS « S+ H* -17.4 Migdisov et al. (2002)

253

© 2015 Tous droits réservés. doc.univ-lille1.fr



These de Josselin Gorny, Lille 1, 2015

Tableau A-17 : Réactions de complexation avec les acides fulviques (FA) et les acides humiques (HA) dans la base

de données de Visual Minteq (Gustafsson and Berggren, 2005).

Réactions chimiques Log (K)a25°C Réferences
FAl + H" < FA1H 2.34
FA2 + H" < FA2H 8.6
FAL + Cr(OH),* + 2 H+ « FALCr®* + 2 H20 2.8
FA2 + Cr(OH),* + 2 H+ « FA2Cr®* + 2 H20 20
FAL + Ca?* «» FAlCa* -2.13
FA2 + Ca?* «» FA2Ca* -3
FAL + Fe** «— FAlFe* -1.02
FA2 + Fe** <> FA2Fe* -1.1
FAL + Mg?" < FAIMg* 2.1
FA2 + Mg* < FA2Mg* -2.4
FAL + Mn* « FALMn* -1.55
FA2 + Mn% « FA2Mn* -1.1
HAl + H" « HA1H 2.93
HA2 + H" < HA2H 8
HAL + Cr(OH)," + 2 H+ <> HAL1Cr** + 2 H20 4.3
HA2 + Cr(OH)," + 2 H+ « HA2Cr*" + 2 H20 12
HAL + Ca?" < HAlCa" -1.37
HA2 + Ca%" < HA2Ca* -0.43
HAL + Fe?* < HALlFe* 0.1
HA2 + Fe?* < HA2Fe* 2.2
HAL + Mg?" <> HAIMg" 0.6
HA2 + Mg?" <> HA2Mg" 0.6
HAL + Mn?" < HA1Mn* -0.3
HA2 + Mn? < HA2Mn* 13
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Minéraux Réaction de dissolution Log (Ks) a 25°C Références
Pl d
Calcite CaCO; (s) «» Ca®* + COs* -8.48 ummer an
Busenberg (1982)
Dolomite désordonnée CaMg(CO3); (s) «» Ca?* + Mg?* + COs* -16.45 Nordstrom et al. (1990)
Dolomite ordonnée CaMg(CO3); (s) «» Ca?* + Mg?* + COs* -17.09 Nordstrom et al. (1990)
Magnésite MgCOs (s) <> Mg? + CO3* -7.46 Smith et al. (2003)
- : Preis and Gamsjager
Sidérite FeCOs (s) «> Fe** + COZ? -10.59
(2001)
Rhodochrosite MnCO;s (s) <> Mn?* + CO3% -11 Smith et al. (2003)
Sulfure de fer amorphe FeS (am) <> Fe?" + §% -2.95 Davison (1991)
Mackinawite FeS (s) + H* <> Fe?* + HS -3.6 Davison (1991)
Sulfure de manganése green MnS (s) + H* <> Fe?* + §% -0.02 Smith et al. (2003)
Sulfure de manganése pink MnS (s) + H* < Fe?* + S= 2.98 Smith et al. (2003)
Ca3(PO4)z -b (S) Cag(PO4)2 (S) —3Ca*+2 PO43' -28.92 Smith et al. (2003)
CaHPOq (s) CaHPO, (s) «» Ca?" + H" + PO,* -19.275 Smith et al. (2003)
CaHPO,02H,0 (s) CaHPO,02H,0 (s) <> Ca® + H* + PO + 2 H,0 -18.995 Smith et al. (2003)
Hydroxyapatite Ca5(PO4)30H (s) + H+ «» 5 Ca2+ + 3 PO43- + H20  -44.333 Smith et al. (2003)
Vivianite Fe3(PO4)2e2 H20 < 3 Fe2+ + 2 PO43- + 8 H20 -37.76 Smith et al. (2003)
MnHPQ, (s) MnHPOQ, (s) <> Mn?" + PO* + H* -25.4 Allison et al. (1991)
SiO; (am, ppt) SiO; (s) + 2 H,0 > HySiO,4 -2.74 Smith et al. (2001)
Cristobalite SiO; (s) + 2 HO > H,SiOy4 -3.35 Smith et al. (2001)
Quartz SiO; (s) + 2 HO <> H,SiOy4 -4 Smith et al. (2001)
. Nordstrom and Archer
Orpiment As;S;5 (5) + 6 HO <> 2 HsAsO3 + 3 HS + 3 H* -46.3
(2003)
. Nordstrom and Archer
Arsenolite As;03(s) + 3 H20 < 2 H3AsO; -1.38
(2003)
Nordstrom and Archer
Claudetite As,03(s) + 3 H20 « 2 H3AsO; -1.34
(2003)
Hydroxyde de chrome Ball and Nordstrom
s Cr(OH)s; (am) + H* <> Cr(OH)," + H,0 -0.49
amorphe (1998)
. Ball and Nordstrom
Eskolaite Cr203 (s) + 2 H* + H,O < 2 Cr(OH)," -1.32
(1998)
Chromite FeCr,04(s) + 4 H+ < 2 Cr(OH),* + Fe?* 7.2003 Smith et al. (2001)
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