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Introduction

La construction de barrages pour la production d’hydroélectricité, pour la gestion des crues et
pour assurer I'accés a I'eau, constitue un facteur clef du développement humain (Chen et al.
2015 ; Wilkinson et McElroy 2007 ; Bravard 2018). Toutefois, ces édifices entrainent une
modification des flux aussi bien liquides que solides (Dynesius et Nilsson 1994 ; Friedl et
Wilest 2002) et en particulier en téte de bassin versant (BV) (Church 2002 ; Bravard 2018). La
présence de ces ouvrages implique une discontinuité du flux sédimentaire et une accumulation
de sédiments au sein des retenues d’eau. La répartition de la charge sédimentaire va
notamment dépendre de sa nature, et en particulier de sa granulométrie et de sa densité, avec
une accumulation de sédiment grossiers (> 63 um) en queue de retenue (delta) et de sédiment
fins (< 63 um) en zones profondes et en téte de retenue (Bellair et Pomerol 1977 ; Munir 2011).

Cette accumulation a de nombreuses répercutions. D’'une part sur l'exploitation de la
ressource en eau, du fait d’'une diminution de la réserve en eau estimée entre 0,5 et 1 % des
capacités de réserve en eau chaque année a I'échelle mondiale (Schleiss et al. 2016). Ces
sédiments accumulés nuisent également a la pérennité des installations hydroélectriques.
D’autre part, elle impacte I'environnement, avec une rétention de 50% des sédiments par les
barrages des BV régulés (Vorosmarty et al. 2003) qui impacte la morphologie du cours d’eau
en aval et dont la fraction fine est connue pour son réle dans le transport de nutriments
(Bravard 2018 ; Kondolf et al. 2014). De plus, les sédiments lacustres se caractérisent par un
taux de matiere organique (MO) important généralement supérieur a 10% (Meyers 1994). Leur
évolution, sous l'action des microorganismes qui minéralisent cette matiére, constitue une
contrainte supplémentaire pour la gestion sédimentaire.

Ainsi, la minéralisation du carbone organique contenu dans les sédiments constitue une
source de gaz a effet de serre (GES), en particulier dioxyde de carbone (CO.) et de méthane
(CH.) (Saint Louis et al. 2000 ; Raymond et al. 2013 ; Deemer et al. 2016). En 2016, les
guantités de CO, et CH, émises par les retenues d’eau représentaient 0,58 Pg, constituant
une part non négligeable de la production mondiale de GES. Ces processus de minéralisation
sont également a l'origine de flux de carbone organique dissout et de composés minéraux vers
la colonne d’eau (Chen et Hur 2015), pouvant dégrader la qualité de I'eau, modifier I'état
trophique des masses d’eau et engendrer le développement de cyanobactéries.

Afin de limiter 'accumulation de sédiments dans les retenues, il existe différents modes de
gestion. Un de ces modes de gestion consiste a préserver la continuité sédimentaire en
rejetant en aval les flux solides, i) de facon continue par des systemes de court-circuitage ou
d’hydro-pompage, ii) de fagon ponctuelle par des opérations d’hydrocurage (Chamoun et al.
2016). Un autre mode de gestion consiste a extraire les sédiments et d’en réaliser une gestion
a terre, qui peut étre réalisée par l'intermédiaire de pré-barrage ou d’opérations de dragage.
Cette solution s’inscrit généralement dans une optique de valorisation des sédiments. Enfin
une autre voie possible consiste a surdimensionner la capacité des retenues d’eau et de
stocker la charge sédimentaire dans les retenues.

Concernant le parc hydroélectrique frangais, majoritairement construit entre les années 60 et
80, le transport sédimentaire a été que partiellement pris en considération lors de la mise en
place de ces aménagements, les rendant socialement et économiquement moins viables sur
le long terme (Williams et al. 1984 ; Ward 1998). De plus, le rétablissement de la continuité
des débits liquides et solides, des cours d’eau en France, tend a diminuer la présence de seulil,
ce qui limite les possibilités d’'aménagements des cours d’eau. De fait, la gestion sédimentaire
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de ces retenues, consistant souvent a effectuer la gestion a terre des sédiments excavés ou
a gerer ponctuellement 'accumulation sédimentaire, est encadrée par la réglementation. Une
fois excavé, le sédiment est considéré depuis 2008 (au terme de la Directive 2008/98/CE),
comme un déchet. L’évolution de la réglementation associée a la difficulté d’établir des voies
de valorisation fiables, rendent ce type de gestion colteux notamment pour les sédiments fins
qui sont généralement riches en matiere organique. D’un autre cbté, les opérations
d’hydrocurages, essentielles a la pérennité des ouvrages, sont étroitement encadrées. Elles
nécessitent des conditions hydrologiques suffisantes pour étre mises en ceuvre, qui ne sont
pas toujours réunies. Par conséquent, une part importante des sédiments est stockée dans
les retenues. Dans cette optique la gestion sédimentaire constitue un enjeu primordial de
I'exploitation de retenues hydroélectriques.

C’est dans ce contexte que s’inscrit ce travail de these. Les recherches menées visent a définir
les processus engagés dans la stabilisation de la MO des sédiments lacustres, afin de mieux
appréhender leur évolution. Ainsi, I'objectif final de cette étude est de déterminer les principaux
parameétres définissant I'évolution de la MO des matrice organo-minérales, qui peuvent étre
utilisables pour la mise en ceuvre de différents modes de gestion, dans un contexte de
valorisation ou d’évaluation de I'impact environnemental des sédiments.

Cette étude, pluridisciplinaire fait notamment appel :

- Aux sciences du sol afin de déterminer la structure et la stabilité de la MO contenue
dans une matrice organo-minérale et de caractériser les sédiments via des méthodes utilisées
pour les sols.

- A la microbiologie afin de mieux appréhender les voies de transformation de la MO au
sein des sédiments en fonction de leurs environnements physico chimigues.

Ce travail de thése, réalisé au sein du laboratoire PEIRENE de I'Université de Limoges, est
porté par la Chaire d’excellence « Grandes Retenues et Qualité des Eaux » mise en place par
la Fondation de I'Université de Limoges.

Les études relatives aux différents processus de stabilisation de la MO dans les matrices
organo-minérales sont généralement réalisées sur des matrices de sol. Un protocole basé sur
le fractionnement chimique de la matiére sera ajusté afin d’établir en premier lieu une
caractérisation de la matiére. Pour le sol, les paramétres physico-chimiques intervenant dans
les processus d’évolution de la MO sont bien renseignés et sont notamment expliqués par une
évolution selon le « soil continuum model » (Schmidt et al. 2011 ; Lehmann et Kleber 2015).
Toutefois, peu d’études équivalentes sont disponibles pour le sédiment qui constitue une
matrice différente du sol. Par conséquent, cette étude s’appuiera sur ce modeéle afin
d’interpréter les résultats obtenus.

Les différents travaux réalisés dans le cadre de cette thése se divisent en deux sous-parties.
La premiére est constituée d’'une approche fondamentale autour de la stabilité de la MO dans
les matrices organo-minérales que sont les sédiments. La nature et le comportement de cette
matiére seront étudiés sous le spectre de la biodégradabilité et la bioaccessibilité qui
définissent sa biodisponibilité. La seconde sous-partie aura pour objectif d’étudier des indices
pouvant constituer des outils pertinents et faciles a mettre en ceuvre susceptibles d’aider a la
décision pour la gestion des sédiments de retenues d’eau.



Le présent manuscrit est composé de trois parties.

La premiére partie bibliographique présente le contexte actuel de gestion sédimentaire et
reprend I'état des connaissances sur la MO et son évolution dans les matrices organo-
minérales, permettant de mettre en avant les enjeux et les problématiques qui y sont associés.

La seconde partie rassemble les protocoles et le matériel utilisés au cours de ces travaux. Il
détaille les dispositifs expérimentaux mis en place pour étudier la stabilité et I'évolution de la
MO, ainsi que les méthodes d’analyses appliquées pour caractériser les matrices, estimer les
activités biologiques et suivre les conditions du milieu au cours des expériences.

La troisieme partie, partagée en deux sous-parties, reprend les résultats obtenus durant ce
travail. La premiere, constituée de trois chapitres, représente un travail fondamental et
méthodologique sur les facteurs impactant la stabilité de la MO. Elle permet d’aborder, de
facon complémentaire, la stabilité de la MO des matrices sédimentaire en proposant d’étudier
pour chacune d’elle un parameétre reconnu pour son role de stabilisation. Pour cela une
approche comparée de la stabilité de la matiere organique est proposée : elle confronte le
caractere stable de la MO déterminé par le biais d’extractions séquentielles, a la demande
biochimique en oxygene et a sa nature chimique. Cette sous-partie se compose deux articles
rédigés en anglais, et d’'une étude complémentaire rédigée en frangais. La seconde sous-
partie, plus appliquée, consiste a rechercher des outils susceptibles de suivre I'évolution de la
MO des sédiments. Elle comporte deux chapitres, relatifs aux modes de gestion de la charge
sédimentaire, durant lesquels I'évolution de la MO se déroule dans des conditions
particulieres. Un premier chapitre, sous la forme d’un article scientifique rédigé en francais, a
pour objectif de déterminer le potentiel méthane du sédiment et d’identifier des indices
susceptibles de permettre son suivi. Les indices recherchés doivent étre simples et fiables
pour une mise en ceuvre facile et robuste. Ce potentiel méthane peut étre appliqué, soit dans
un contexte environnemental pour appréhender les productions de méthane des retenues, soit
dans un contexte de valorisation pour I'estimation du potentiel d’'un sédiment comme substrat
de méthanisation. Le second chapitre de cette sous partie, consiste a mettre au point un
protocole permettant de déterminer les quantités de dioxygéne (O2) mobilisées par le
sédiment, dans des conditions transposables a des opérations de chasse d’hydrocurage. Ce
protocole devra notamment permettre de déterminer l'origine et la dynamique de cette
consommation en O; afin de pouvoir estimer la part 'O, associée a la dégradation aérobie de
la MO durant ces opérations.

La derniére partie de la thése, reprend I'ensemble des éléments abordés lors du manuscrit
pour mettre en avant les réponses scientifiques apportées et les questions soulevées par ce
travail de these.
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Partie I. Etude bibliographique

l.1. La matiere organique des sédiments lacustres
I.1.1. Importance de la matiére organique sédimentaire

1.1.1.1. Contexte

Depuis plus de mille ans 'homme exploite I'énergie hydraulique, mais ce n’est qu’a partir du
début du 20°™ siécle que cette énergie est utilisée pour produire de I'électricité, avec
l'installation de barrages hydroélectrique. Depuis, le nombre de retenues, leur surface et la
production hydroélectrique n’a cessé d’augmenter. Cette production hydroélectrique s’élevait
a16,6% de la production d’électricité mondiale en 2018, représentant ainsi la deuxiéme source
d’électricité d’apres les données de I'International Energy Agency.

Les centrales hydroélectriques sont constituées d’'une réserve d’eau, créée par la construction
d’un barrage. Ces réservoirs peuvent, en plus de produire de I'énergie, servir de réserve en
eau pour lirrigation, la production d’eau potable, la maitrise des crues ou les loisirs.
Cependant, elles impactent les conditions hydrodynamiques des cours d’eau en modifiant les
flux liquides et solides (Dynesius et Nilsson 1994 ; Frield et Wiest 2002) ce qui a des
conséquences hydrologiques, géomorphologiques et écologiques sur le réseau
hydrographique (Petts 1980 ; Petts et Gurnell 2005). En effet, prés de 50% des fleuves dans
le monde sont régulés ou fragmentés pour les activité anthropiques (Grill et al. 2015), et la
surface des retenues d’eaux ainsi créées représente environ 1% de la surface totale des eaux
continentales et maritimes (Raymond et al. 2013).

Le nombre et le volume de stockage de ces réservoirs d’eau ont nettement augmenté au cours
des six derniéres décennies pour atteindre aujourd’hui dans le monde environ 800 000
barrages (McCully 1996 ; Friedl et Wiiest 2002 ; Berga et al. 2006), dont 45 000 « grandes
retenues » définies comme résultant de barrages avec une hauteur supérieure a 15 m (World
Commission on Dams, 2000). A I'échelle internationale, la quantité d’eau accumulée dans ces
réservoirs artificiels est estimée a 8,07.10% km?, soit environ 10% de la quantité d’eau stockée
par les réservoirs naturels (Lehner et al. 2011). Apres une période de stagnation relative au
cours des 20 dernieres années, I'essor actuel de la construction de barrages est sans
précédent. Des études prévisionnelles (Figure 1) montrent que le nombre de retenues pourrait
doubler dans les décennies a venir (Lehner et al. 2011 ; Zarfl et al. 2014).
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Figure 1 : Représentation de I'’évolution du nombre de retenues hydroélectriques construites, en
construction, et a venir (d’apres Lehner et al. 2011 et Zarfl et al. 2014).

1.1.1.2. Impact des retenues d’eau et leurs sédiments sur I’environnement proche

Les retenues d’eau impactent les parameéetres qualitatifs des masses d’eau. Parmi ces
modifications, on peut observer une modification de la température des eaux (Irwin et Freeman
2002), qui va accroitre les phénoménes d’évaporation d’eau notamment en période d’étiage
et donc une diminution des quantités d’eau disponibles (Ibafiez et al. 1996). Cela va également
favoriser la mise en place de phénoménes de stratification des eaux au sein des retenues
(Irwin et Freeman 2002), qui est reconnue comme un parametre favorable au phénomene
d’eutrophisation (Zakova et al. 1993). De plus, en régulant I'hydrodynamique et en faisant
obstacle a la continuité écologique, les barrages viennent bouleverser les écosystéemes
alluviaux (Bravard 2018) et représentent un frein a la migration d’espéces aquatiques qui ne
peuvent plus remonter les riviéres pour se reproduire (Brooker 1981 ; Beamesderfer et al.
1995 ; Nilsson et Jansson 1995).



Les cours d’eau ont un role de transport sédimentaire et les quantités mises en jeu varient
dans le temps, selon la situation géographique, environnementale, climatique et géologique
du bassin versant (BV) (Ward et al. 2002 ; Church 2002). Néanmoins, la majeure partie de la
charge sédimentaire d’un cours d’eau se forme en téte de BV (Church 2002). D’ailleurs, la
dynamique sédimentaire au niveau des cours d’eau est généralement partagée selon deux
zones : i) les zones de production sédimentaire, principalement dans les zones de montagne
en amont des cours d’eau, et ii) les zones de dépdt, principalement en plaines et en aval des
cours d'eau. Ces apports de sédiments sont régis par des processus d’érosion et sont
influencés par la nature géologique, la topographie et la géographie des sites. Par exemple,
la pente des terrains modifie les processus d’érosion, la force des courants hydrauliques et les
processus de gel-dégel qui interviennent en altitude favorisent processus d’érosion. La
composition élémentaire des sédiments créés dépend de la géologie du BV dont ils sont
originaires. La nature de l'occupation du sol du BV, notamment le taux de végétalisation,
impacte fortement les phénoménes de sédimentation (Bravard 2018). Les activités
anthropiques, notamment I'implantation de barrages qui diminue la vitesse de courant et
augmente le temps de résidence des masses d’eau, favorisent le dépdt de particules en
suspension et vont engendrer une augmentation de 'accumulation sédimentaire (Chen et al.
2015 ; Wilkinson et McElroy 2007). Cette accumulation est variable et peut étre
particulierement élevée, de l'ordre de 60 a 226 g/m?/an (Evans et Rigler 1983). Elle est
généralement plus forte pour les retenues situées en téte de BV, et va induire une discontinuité
sédimentaire.

Cette discontinuité sédimentaire impacte de la vie aquatique (Tockner et al. 1999). Les impacts
majeurs, notamment en aval, sont engendrés par i) la modification de la morphologie du lit, ii)
la diminution des crues et/ou iii) la séquestration de la MO et donc de nutriments (Vorésmarty
et al. 2003). Les sédiments lacustres issus de la décantation de particules dans le fond des
retenues se composent d’'une fraction organique et d’une fraction minérale. La fraction
organique peut représenter entre 1% et 30% de la masse du sédiment (Lallier-Verges 1993),
mais en représente généralement 10 a 20% (Meyers 1994). L'implantation de retenues d’eau
va donc considérablement dégrader la biodiversité des cours d’eau, engendrant une
diminution de la diversité des espéces et la mise en danger de nombreuses autres (McAllister
et al. 2001). Par exemple, certains auteurs considérent que 60% des poissons et macrophytes
sont menacés par I'existence des grandes retenues sur le Danube Autrichien (Tockner et al.
1999 ; Bredenhand et Samways 2009 ; Wang et al. 2015 ; Skrypnyk et Andreieva 2015).

1.1.1.3. Impact des retenues et de leurs sédiments sur le climat

1.1.1.3.1. Emissions de gaz a effet de serre

Du fait de I'accumulation accrue de sédiments, et de la charge organique associée, les
retenues d’eau sont des zones actives par rapport au cycle du carbone (Cole et al. 2007). Ces
retenues constituent des sources de carbone vers I'atmosphére, du fait de la minéralisation de
la matiére organiqgue (MO) en dioxyde de carbone (CO;) et méthane (CH4), mais elles
constituent également des puits de carbone du fait de l'activité photosynthétique et de
'accumulation de MO (Kortelainen et al. 2004 ; Duarte et Prairie 2005 ; Pace et Prairie 2005 ;
Rantakari et Kortelainen 2005 ; Sobek et al. 2005). Les études portant sur ce sujet ont dans
un premier temps montré le réle de puit de carbone des retenues d’eau (Dean et Gorham
1998), puis a partir des années 2000, plusieurs études ont démontré qu’elles pouvaient



également jouer un réle de source de carbone vers I'atmosphére (Algesten et al. 2004 ;
Kortelainen et al. 2004 ; Hanson et al. 2015). Le role de source ou de puit, de ces retenues,
est spécifique a chaque retenue (Ogier 1999), et va notamment dépendre de la prédominance
des activités hétérotrophe et autotrophe au sein de la retenue (DelGiorgio et al. 1994 ; Jonsson
et al. 2001 ; Prairie et al. 2002 ; Hanson et al. 2015 ; Sobek et al. 2005). Ce comportement
peut étre relié a la concentration en carbone organique dissous (COD) dans les eaux de
retenues (notamment épilimnioniques). Si sa concentration est inférieure a 5 mg/L, I'activité
autotrophe est prédominante et implique une fixation de carbone, par contre si elle est
supérieure, I'activité hétérotrophe prédominera avec I'émission de C vers I'atmosphére (Prairie
et al. 2002). Sachant que les teneurs en COD de la colonne d’eau proviennent en grande
partie de la MO des sédiments, cela explique I'importance de comprendre les phénoménes
responsables de la dynamique de la MO sédimentaire (dégradation/stabilité), afin de mieux
appréhender cette dynamique (Chen et Hur 2015). Les échanges de COD, entre les sédiments
et les eaux continentales, sont de I'ordre de 0,21.10° tc/an, et sont équivalents aux flux de
COD apportés par les fleuves dans les océans. Ce bilan montre I'importance de I'évolution de
I'évolution de la MO des sédiments qui peut impacter i) la qualité et de la production primaire
des eaux du fait des apports en COD vers la colonne que cela engendre (Ludwig et al. 1996 ;
Chen et Hur 2015) ; ii) le climat, par les émissions de C vers I'atmosphére.

Les flux d’échange de C avec l'atmosphére dans ces zones sont, a I'’échelle mondiale,
supérieurs a 340 gc/m?/an (Alin et Johnson 2007), avec des émissions de CO, et CH, des
retenues vers I'atmosphére de 0,58.10° tc/an (Holgerson et Raymond 2016). En comparaison,
la production de C gazeux émise par I'activité humaine est estimée a 37.10° tc/an pour la
méme période (Le Quéré et al. 2017 ; Ripple et al. 2017). Le CO; et le CH4 émis constituent
des gaz a effet de serre (GES), qui sont, d’aprés plusieurs rapports de 'Agence Américaine
pour la protection de 'Environnement (US EPA) et du Groupe d’experts Intergouvernemental
sur I'Evolution du Climat (GIEC ou IPCC), les principaux contributeurs du réchauffement
climatique. De plus, le CH4avec un pouvoir radiatif 25 & 35 fois supérieur a celui du CO; a un
impact important sur le climat (US EPA 2015 ; GIEC 2013). Le rdle des cours d’eau a
longtemps été réduit a celui de transport de matiére des continents vers les océans et les GES
issus des eaux continentales étaient négligés. Au cours des années 90, leur rdle dans le
stockage et la transformation du C a été reconsidéré et de nombreuses études ont montré
limportance des retenues d’eau sur les émissions de GES (Cole et al. 2007 ; Del Giorgio et
Peters 1994). A partir des années 2000, les études sur les milieux lacustres en zones tropicale
et boréale se sont multipliées, démontrant que ces milieux constituaient des sources non
négligeables d’émission de GES (Richey et al. 2002 ; Algesten et al. 2004). Ainsi, des études
mettent en avant le potentiel méthanogéne des plans d’eau, a I'échelle mondiale, dont la
production est estimée entre 8 et 48 10° tonnes de CH4 par an (Bastviken et al. 2004 ; Reay
et al. 2018). Une étude menée par Holgerson et Raymond (2016), pour sa part, met en avant
le r6le prépondérant des émissions de CO; dans les grandes retenues avec une augmentation
du ratio CO2/CH4 corrélée avec 'augmentation de la surface des retenues.

Le nombre et de la surface de ces réservoirs augmentent, notamment avec : i) la construction
de nouvelles retenues, et notamment de grandes retenues (de 50 a plus 1000 km?), en
particulier dans les pays émergents, comme le Brésil ou la Chine, (Lehner et al. 2011 ; Zarfl
et al. 2014) ; et ii) le dégel des retenues d’eau boréales normalement glacés la majeure partie
de 'année (Reay et al. 2018). Dans ce contexte, I'étude des paramétres influengant I'évolution
de la MO parait indispensable afin de mieux appréhender son impact sur le climat.
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Si certains facteurs clefs de I'évolution de la MO et des échanges de C entre les retenues
d’eau et 'atmosphére sont aujourd’hui connus, I'influence des sédiments sur ces flux est peu,
voire mal connue (Schmidt et al. 2011), et soulévent la question de leur contribution dans
I'évolution de la production de GES.

1.1.1.3.2. Limiter 'impact par la gestion sédimentaire

La question de I'impact de I'implantation de barrage suscite de plus en plus d’intérét et la
|égislation a fortement évolué au cours des derniéres décennies pour diminuer cet impact sur
les écosystemes aquatiques. En effet, la loi n°92-3 du 3 janvier 1992 sur I'eau, introduisant le
principe de « gestion équilibrée de la ressource en eau », place la ressource en eau au rang
d’intérét général. Cette loi vise notamment « la préservation des écosystémes aquatiques »
ainsi que « la protection et la restauration de la qualité des eaux » dans le but de concilier les
différents usages de cette ressource. De plus, cette loi place les bassins hydrographiques au
ceeur de la politique de gestion. La directive cadre européenne sur I'eau de 2000 (DCE 2000)
confirme I'importance de la dynamique fluviale et sédimentaire pour le bon état écologique des
cours d’eau. Cette directive vise a inciter les gestionnaires, dans la mesure du possible, a
garantir cette dynamique. Pour cela, elle prévoit un calendrier de restauration, qui se traduit
en France par la mise en place de comités de bassin qui élaborent un schéma d’aménagement
et de gestion de I'eau a I'échelle des BV. En France, la gestion sédimentaire peut s’appliquer
par la pratique de chasses d’hydrocurage, réeglementées par arrétés préfectoraux. La circulaire
DCE 2006 relative a la création et au fonctionnement de programmes de surveillances pour
les eaux douces de surface, vient renforcer l'intérét porté aux masses d’eaux, a leur qualité,
et a 'impact de la gestion sédimentaire. De méme, 'article 541-1 du Code de 'Environnement
(venant transposer la directive DCE 2008/25 portant sur le classement des cours d’eau et les
obligations qui en découlent pour les ouvrages) vise a permettre le rétablissement de la
continuité des cours d’eau. Ce rétablissement peut intervenir par I'effacement de nombreux
obstacles et gués, mais également par la gestion des flux sédimentaires. Afin de gérer au
mieux le flux de sédiments et donc de MO, il existe différents modes de gestion, parmi lesquels
nous distinguerons i) les techniques de gestion préventive qui permettent de limiter les entrants
de matiére particulaires propices a la sédimentation au sein du réservoir et ii) les techniques
de gestion curative qui ont pour but de gérer les stocks de sédiments accumulés au fond du
réservoir (Figure 2).

1.1.1.3.2.1. Gestion préventive

D’une part, il est possible de mettre au point une gestion de 'aménagement afin de diminuer
les apports dus a I'érosion du BV. Ce mode de gestion vise a aménager le territoire, en
particulier en téte de BV, par la gestion de la végétation, des labours et des foréts, la mise en
place d’une gestion réglementée des cours d’eau, et 'aménagement des berges. Ce mode de
gestion est historiquement celui appliqué afin de permettre une gestion sédimentaire a
I'échelle d’'un BV (Tigrek et Aras 2011 ; Bravard 2018).

D’autre part, il est possible de mettre en place une gestion séparée des eaux claires et des
eaux troubles, notamment par la mise en place de pré-barrage ou de by-pass. Dans le premier
cas, le but est de créer un barrage en amont de la retenue qui aura pour but d’accumuler la
charge sédimentaire du cours d’eau, et d’alimenter la retenue avec une eau appauvrie en
matiére potentiellement sédimentaire. Dans le second cas, le but est de court-circuiter le



réservoir de la course sédimentaire, les sédiments sont séparés de I'eau et acheminés a I'aval
de la retenue grace a une dérivation. Ce systéeme de by-pass permet de diminuer la charge
sédimentaire entrante d’au moins 50% (Mahmood 1987).

Pour des raisons de soutenabilité économiques, il est généralement fait le choix de construire
une retenue unique plus grande, ou de rehausser un édifice existant, afin d’accroitre la
capacité de stockage sédimentaire en fonctionnement. Le réservoir est surdimensionné, par
rapport aux besoins en eau, et tient compte qu’une partie de la retenue sera comblée par les

sédiments.

Une autre possibilité consiste a placer les sédiments dans des conditions aérobies favorables
afin de permettre une dégradation de la MO sédimentaire plus rapide et plus poussée. Pour
cela le gestionnaire effectue une remise a I'air périodique du sédiment, en vidant 'eau de la
retenue afin de drainer le sédiment (et I'eau interstitielle) et le placer en condition aérobie.

1.1.1.3.2.2. Gestion curative

Les sédiments accumulés au fond des retenues entrainent une diminution de la capacité en
eau et une dégradation des ouvrages. Cette accumulation va nécessiter une gestion de ces
stocks selon différentes techniques (Figure 2).
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Figure 2 : Représentation des différentes méthodes de gestion sédimentaire (d’aprés Wang et Hu
2009 et Chamoun et al. 2016).
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Chacune de ces techniques posséde ses caractéristiques de mise en ceuvre, qui
détermineront le type de gestion, en fonction de chaque retenue et de leur hydromorphologie
(Tigrek et Aras 2011 ; Chamoun et al. 2016). Leur capacité a évacuer des sédiments, exprimée
en pourcentage du volume de sédiment évacué par rapport au volume de sédiment accumulé,
constitue un paramétre essentiel a I'exploitation des grandes retenues. Cette efficacité peut
varier fortement en fonction des modes de gestion, comme le montre les plages d’efficacité,
présentées ci-apres, pour différentes techniques (Wang et Hu 2009) :

- 30 a 100% pour les modes gestion séparant les eaux claires et chargeées,
- 6 a40% pour la gestion par turbidity curent qui permet la gestion des sédiments fins,
- 30 a100% pour 'empty flushing.

L’efficacité dépend notamment de la capacité de la retenue, de la charge sédimentaire, et du
débit annuel entrant. Ces paramétres sont pris en compte pour prédéterminer le mode de
gestion le plus pertinent a l'aide d’abaques. Par exemple, le diagramme de Basson, illustré a
la Figure 3, détermine de maniére empirique I'efficacité et le mode de gestion sédimentaire en
fonction de ces paramétres. Sur cette figure, la zone bleue représente le domaine regroupant
la majorité des retenues recensée. Cette zone est sous divisée i) en fonction du pourcentage
de barrages représentés (couleurs différentes) et i) selon le mode de gestion le mieux adapté
pour ces caractéristiques. Nous pouvons constater qu’'une majeure partie des ouvrages (plus
de 50%) ne sont pas adaptés a une gestion par sluicing ou flushing.
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Figure 3 : Diagramme de Basson représentant I'efficacité de plusieurs techniques de gestion des
sédiments en fonction des conditions hydromorphologiques des retenues selon K; et Kw (adapté de
Basson 1996 ; Tigrek et Aras 2011 ; Chamoun et al. 2016).

D’autres facteurs, comme les conditions environnementales, la géométrie de la retenue ou la
granulométrie des sédiments, interviennent dans le choix du mode de gestion. De fait, un type
de gestion performant sur certains sites peut ne pas I'étre pour d’autres. Il est d’ailleurs
possible de constater, Figure 3, que I'exemple de gestion par current venting, présente une
efficacité mesurée supérieure & 60% pour des retenues situées dans des conditions favorables
au stockage selon le diagramme de Basson.
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De plus, les criteres de gestion sédimentaire ont évolué au cours des dernieres décennies,
prenant notamment en compte la soutenabilité économique et I'impact sur I'environnement de
ces opérations (Atkinson 1996).

Parmi ces techniques de gestion, certaines nécessitent des aménagements de la retenue qui
doivent étre prises en compte lors de sa conception. Or, le parc hydroélectrique francais a été
pour majeure partie construit au cours des années 60 et 70, et de nombreux ouvrages n’ont
pas été congus pour permettre une gestion sédimentaire au sens de la réeglementation actuelle.
De plus, parmi les modes de gestion possibles, la soutenabilité économique de ces opérations
représente également un frein a la mise en ceuvre d’'une gestion courante des sédiments. A
cela s’ajoute le fait qu’une fois sorti de la retenue, le sédiment est considéré, au vu de la DCE
2008/98/CE (transposé en droit interne par l'article L541-10 du code de I'environnement L541-
10 CE) comme un déchet, et fait donc I'objet d’un traitement particulier. Le classement du
sédiment comme déchet sans analyse préalable de sa nature pose un frein non négligeable a
sa valorisation et complique sa gestion a terre.

De fait, les opérations de flushing (chasses d’hydrocurage) contribuent a la gestion des
sédiments en France. Cela représente 91% de la masse sédimentaire qui est draguée en aval
(Thery 2019). Ces opérations de chasse provoquent un stress écologique important. Le taux
de matieres en suspension en aval de la retenue augmente significativement lors de ces
opérations, qui crée une surcharge sédimentaire en aval (Catheline 1998). Certains auteurs
ont relié la teneur de matiére en suspension avec la diminution de la concentration en O, des
eaux d’hydrocurage (Baoligao et al. 2016), associant cette diminution a des matiéres réduites
s’oxydant au contact de 'oxygéne (Duband 1989 ; Catheline 1998). Il apparait notamment que
des concentrations en O, dissous, inférieures a 2 mg/L, sont trés dangereuses pour la faune
piscicole et doivent faire I'objet d’'un contréle trés strict si 'on souhaite éviter 'occurrence de
mortalités massives pendant le passage du culot (Catheline 1998). Les méthodes, permettant
une évacuation continue des sédiments et des eaux chargées, permettent de mieux controler
la sédimentation dans les réservoirs et ont impacte moins important sur les écosystemes en
aval (Wang et Hu 2009).

I.1.1.4. La matiére organique et la gestion des sédiments

Les sédiments excavés, au titre de la directive européenne 2008/98/CE sur les déchets, sont,
dés leur sortie des retenues, considérés comme des déchets et doivent faire I'objet d'un
traitement spécifique. Dans ce cadre ils doivent soit étre stockés, soit étre valorisés.
L’application de cette directive, et les contraintes spécifiques de stockage, entrainent une
augmentation du prix de cette gestion sédimentaire, passant de 20 € a 70 €/m? voire 110 €/m3,
d’aprés les estimations de I'entreprise « Voies Navigables de France » (VNF) (Matrat et al.
2016 ; Prevost 2008).

Sachant que chaque année, les volumes de sédiment excavé représentent: i) au moins
0,5.10° m® pour I'entreprise Electricité de France (EDF), ii) entre 0,1.10° et 0,2.10° m® pour
VNF, et iii) de 6.10° a 7.10° m3 pour les ports du Havre et de Rouen, l'intérét de leur gestion
de sédiment apparait comme évident. Dans ce contexte, la valorisation s’établit comme une
solution durable et rentable pour la gestion sédimentaire (Prevost 2008).

Dans le cas des sédiments extraits par EDF, une majeure partie (0,4.10° m®) posséde une
granulométrie grossiére (> 63 um) et peut étre aisément valorisés. L'utilisation de ces
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sédiments comme matiére premiere ou remblai pour le BTP offre une solution intéressante
(Colin 2003 ; Tran 2009). Cette solution non employée a I'échelle industrielle en France est
notamment mise en place dans d’autres pays comme par exemple la Belgique (Matrat 2016 ;
Thery 2019). Toutefois, les sédiments fins, de granulométrie inférieure a 63 um, avec une
fraction organique non négligeable et représentant environs 50.10° m® ne rentrent pas dans
les critéres satisfaisants pour ce type de valorisation. La valorisation partielle réalisée par
réutilisation en remblai est donc un frein a cette méthode de gestion, pour laquelle une part
importante des sédiments peine a étre valorisée.

De plus, les prévisions de volume a excaver de sédiments fins sont en hausse pour les années
a venir, amenant les gestionnaires a étudier les voies de valorisation possibles. Actuellement,
différentes voies de valorisation des sédiments sont explorées en particulier i) la fabrication de
céramiques (brique, ciment ou béton) intégrant un pourcentage de sédiment dans leur
fabrication (Haurine 2015 ; Faure 2017), et ii) l'utilisation en épandage agricole comme
substrat de culture (Mattei et al. 2017 ; Fourvel et al. 2018). Certaines filieres permettent de
valoriser ces sédiments, en considérant leur partie minérale dans la réalisation de ciments ou
de matériaux céramiques, avec des essais techniguement concluants. Toutefois, les
contraintes liées a la variabilité qualitative des différents sédiments, et a la mise au point
nécessaire pour obtenir un matériau conforme ne rendent pas son utilisation économiquement
viable (Agostini 2007 ; Samara 2007 ; Anger 2014 ; Benyerou 2016 ; Haurine 2015).

Comme évoqué précédemment, les sédiments accumulés dans le fond des retenues, voient
leur MO évoluer provoquant des impacts néfastes sur I'environnement, mais cette MO peut,
dans d’autres contextes, s’avérer intéressante. Une des voies possibles de valorisation, a
condition que les normes sanitaires soient respectées, peut-étre I'épandage comme
amendement ou matiére fertilisante (Mattei et al. 2017 ; Fourvel et al. 2018). Une autre voie
de valorisation de cette MO est la méthanisation, notamment par I'exploitation de la production
du CH, in situ, en désaturant les eaux profondes en CH,4 par différence de pression et/ou
utilisation d’ultrasons (Schmitt et al. 1991 ; Doevenspeck 2007 ; Descy et al. 2012).
L’exploitation de cette ressource ex situ (par incubation en batch) reste peu étudiée et vise
surtout a mieux appréhender le comportement des sédiments au fond des retenues (Sugimoto
et al. 2003 ; Duc et al. 2010).

En France, ces voies de valorisation ne sont pas appliquées a grande échelle et restent des
cas d’étude. Outre l'aspect réglementaire, la fraction organique représente pour de
nombreuses voies de valorisation un frein. Une solution envisageable pour diminuer la charge
organique, voire la valoriser, est la dégradation de la MO par des processus biologiques, qui
pourraient permettre d’éliminer-stabiliser la MO des sédiments tout en permettant une
valorisation énergétique sous forme de chaleur ou de CHa.

Le stockage et la valorisation du sédiment demandent donc de mieux comprendre les
mécanismes responsables de la stabilisation de la MO, et de mieux appréhender les
parametres responsables de ces différentes voies d’évolution. Cette maitrise passe également
par une meilleure connaissance des éléments constituant la MO et de la stabilité de ces
derniers. Les voies de stabilisation de la MO et les facteurs physico-chimiques dirigeant
I'évolution de la MO des sols sont des sujets renseignés dans la littérature (Rillig et al. 2007 ;
Schmidt et al. 2011 ; Dungait et al. 2012 ; Lefévre 2015 ; Lehmann et Kleber 2015). La notion
de dynamique de la MO est primordiale en agronomie, pédologie, science du sol, climatologie.
Cependant, il nexiste pas d’étude comparable sur le sédiment lacustre, qui présente un
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écosysteme différent du sol : milieu immergé avec des apport de MO issue des végétaux
supérieurs qui sont moins importants. Les sédiments marins font I'objet de nombreuses études
mais peu portent sur la MO. De nombreuses études géologiques de la MO des sédiments ont
été réalisées a des fins pétrochimiques et se concentrent sur I'évolution de la MO a des
échelles de temps plus grandes (plusieurs milliers voire millions d’années) que la diagénése
précoce qui est instantanée. Ces études ne permettent donc pas de renseigner sur les
parameétres influengant I'évolution de la MO, notamment dans le cadre des réactions de
dégradation lors de la diagénese précoce.
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I.1.2. Caractéristigue des sédiments

1.1.2.1. Généralités

Le sédiment, mélange complexe de matiére inorganique et de MO d’origine biogénique
(Wetzel 2001), constitue au méme titre que le sol, une matrice organo-minérale. Les sédiments
se différencient du sol par leur état immergé, qui entraine une oxygénation limitée, une
température stable, et une activité de I'eau plus importante qui permet la mobilité d’espéces
solubles. Les sédiments lacustres se distinguent également des autres matrices organo-
minérales par des proportions de MO importantes, avec des taux pouvant étre de 10 a 20 fois
supérieurs a ceux observés dans les sédiments marins et les sols (généralement de I'ordre de
0,25% a 1% et de 5%, respectivement) (Tableau 1). En comparaison, les études sur le sol
distinguent un sol agricole, d’un sol forestier, qui présentent notamment des caractéristiques
physico-chimiques, biochimiques, et un taux de C différent. Par exemple la capacité d’échange
cationique et les processus de nitrification sont supérieurs pour un sol agricole (Sparrow et
Cochran 1988 ; Masciandro et al. 1998 ; Siddique et al. 2007 ; Rovira et al. 2010). Cela permet
de supposer des différences importantes entre les dynamiques d’évolution des sédiments et
des sols. De plus, de nombreux paramétres tels que le climat, 'hydrodynamique des masses
d’eau, les conditions physico-chimiques, la nature des apports organiques, ou méme
I'écosystéme, peuvent impacter la dynamique des sédiments qui est souvent propre a une
retenue (Likens 2010).

1.1.2.2. Dynamique des paramétres bio-physico-chimiques des retenues

1.1.2.2.1. Les dynamiques au sein de la colonne d’eau

Les retenues peuvent étre représentées comme des réacteurs ouverts, avec des entrées et
sorties de MO, au sein desquels interviennent des transformations bio-physico-chimiques. Les
conditions varient selon les zones de la retenue, et ces différences sont accentuées par les
phénoménes de stratification des eaux, qui favorisent des conditions physico-chimiques
spécifigues entre les compartiments (Figure 4.a). On distingue notamment la stratification
thermique, photique et oxique qui compartimentent les masses d’eau. Les conditions du milieu

et les conséquences hydrodynamiques associés a ces strates sont décrites dans les
paragraphes suivants.

La stratification thermique : I'épilimnion et I'hypolimnion, séparés par la thermocline (ou
métalimnion) a une profondeur de 15 a 30 m, résultent d’une stratification thermique des eaux.
Les eaux de fond (hypolimnion) ont une température, stable au cours du temps, comprise
entre 4°C et 12°C selon les sites. Ce phénomeéne de stratification thermique permet de
différencier les retenues. En zone tempérée comme en Europe, la majeure partie des retenues
ont un régime monomictiques, la température de I'eau en surface et en profondeur ne descend
pas en dessous de 4°C. Elles subissent un retournement (ou bascule) une fois par an et une
stratification thermique en saisons chaudes. Certains lacs, dimictiques, subissent un
retournement deux fois par an et les eaux sont stratifiées en saison chaude et froide. Enfin il
existe des lacs polymictiques qui connaissent une stratification thermique estivale instable et
facilement annulée par le vent. Dans tous les cas, ces processus de retournement permettent
de diminuer le gel de surface (T° surface = 4°C) et entrainent un brassage des eaux qui permet
'oxygénation des eaux profondes.
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La stratification photique : la zone euphotique, est la partie « supérieure » de la colonne d’eau
ou il y a de la lumiére (> 1% du rayonnement incident) (Likens 2010). La présence de lumiére
va diminuer avec la profondeur a cause de son absorption i) par I'eau, ii) par le carbone
organique dissous, notamment issu d’apports du BV, et iii) par la présence de particules
minérales et organiques responsables de la turbidité (Fee et al. 1996 ; Pace et Cole 2002 ;
Arst et al. 2008 ; Heiskanen et al. 2015). Cette stratification a un rbéle majeur dans la
stratification oxique de la colonne d’eau. En effet, les apports en O, dans la colonne d’eau sont
liés aux échanges gazeux avec le compartiment atmosphérique et a I'activité photosynthétique
des algues, génératrice d’O; et active dans la zone euphotique. Par conséquent, les zones
aphotiques ne bénéficieront pas de cet apport d’O;, et les activités hétérotrophes
consommatrices d’O; et générant du CO; y seront prépondérantes. Cette stratification va
également influencer la stratification thermique des retenues. Des différences d’absorbance
des eaux de surfaces, dues a une modification du coefficient d’extinction molaire (Kd) va
engendrer une variation de la température, de I'épaisseur, et de la position de la thermaocline.
Une variation de Kd de 0,29 a 3,00 m* permet de diminuer par un facteur d’environ 10, la
profondeur et I'épaisseur du thermocline et de diminuer visiblement la température globale de
la retenue (Heiskanen et al. 2015).

La stratification oxique : 'oxycline (ou chimiocline), au-dela de 10m, sépare la zone oxique ou
les eaux sont oxygénées ([O2] = 8 mg/L), et la zone hypoxique ou les eaux sont désaturées
en O ([O2] < 0,16 mg/L). En dessous de ces eaux pauvres en O, se trouve la zone anoxique
avec des concentrations en O; quasi nulles ([O2] < 0,04 mg/L). Cette stratification est
spécifigue de certaines dynamiques lacustres. Elle se retrouve notamment dans les lacs
turbides ou eutrophes, avec des apports hydriqgues modérés et une morphologie peu propice
au brassage des eaux.

Stratification hydrodynamique : le mixolimnion est la partie superficielle de la colonne d’eau
mise en mouvement par le vent (< 10 m), alors que le monimolimnion en profondeur ne subit
pas ces contraintes. Ce paramétre joue un role trés important dans la dynamique des cycles
biochimiques (Sgndergaard et al. 1992, 2003) et impacte le fonctionnement de I'écosystéme
lacustre (Cai et al. 2012 ; Bayer et al. 2016 ; Wang et al. 2016). Une étude de Peng et al.
(2019) met en corrélation la vitesse du vent et les communautés d’organismes benthiques,
montrant qu’une augmentation de 50% de la vitesse du vent engendre sur les populations de
Brachuira Sowerbyi, une augmentation de 25% des adultes et une diminution de 20% des
larves. Ces variations de populations de macro invertébrés pourraient notamment s’expliquer
par les variations d’oxygénation et d’apport de MO (substrat) générées par les changements
de vitesse de vent. De plus, ce processus de brassage des eaux peut entrainer une remise en
suspension des sédiments (Li et al. 2006 ; Qin et al. 2004), une libération des nutriments vers
la colonne d’eau, des changements physico-chimiques des conditions du sédiment dus a une
oxygénation du sédiment superficiel impactant les processus biologiques (Shao et al. 2013 ;
Wu et Hua 2014 ; Huang et al. 2015 ; De Faria et al. 2017).

Il est également possible d’observer des variations de pH dans la colonne d’eau. Le pH des
eaux est généralement compris entre 6 et 8. |l peut étre influencé par 'activité biologique du
milieu aquatique, pouvant se traduire par des variations brutales du pH des eaux de surface,
en fonction des saisons. Ces variations de pH suivent généralement les variations de
concentration en O,. En effet, I'activité photosynthétique engendre une augmentation du
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pH alors que la fermentation, qui rejette du CO, dans le milieu, entraine une diminution du pH
(Meyer et al. 2004).

Un autre parametre, la géomorphologie de la retenue, peut avoir des répercussions sur le
sédiment. La géométrie de la retenue va déterminer les conditions hydrodynamiques au sein

du réservoir, qui vont directement impacter la circulation des masses d’eau et les taux de

L . _ p e eservoi
sédimentation (Carpenter 1983). Par exemple, le ratio ; 2rofondewr moyenne du réservolr

profondeur maximale du résevoir pGUt etre

utilisé comme indice de détermination du taux d’accumulation des sédiments. Plus ce ratio est
faible plus le taux d’accumulation est important. Ce ratio, est li¢ a la géomorphologie de la
retenue, et certaines valeurs de ce ratio sont associées a des formes géométriques
particulieres. Par exemple, un ratio < 0,5 correspond généralement a une géométrie
hyperbolique, alors qu’un ratio = 0,5 correspond généralement a une géométrie avec des cotés
escarpés et fond plat, i.e. ellipsoidale (Hutchinson et Edmondson 1957).

Dans le cas des retenues d'eau, ces différents processus de stratification permettent de
distinguer (Figure 4.a et Figure 4.b) : i) Les eaux de surface, plus chaudes que les eaux de
fond, euphotiques et brassées. Ces masses d’eau sont le lieu de la photosynthése (zones de
blooms algaux en cas d’eutrophisation et de production autochtone primaire), et se
caractérisant par des conditions suroxygénées. Bien que mélangé, ce compartiment n’est pas
forcément homogene, comme dans les lacs eutrophes, et subit de fortes variations de
température, turbidité, pH et d’oxygénation au cours des saisons. ii) Les eaux de fonds,
aphotiques, plus froides avec des variations de température annuelles plus faibles.

Ces phénoménes de stratification, peuvent avoir des répercussions sur les conditions physico-
chimiques du sédiment de surface ou sur les apports de MO. Néanmoins, I'analyse de ces
profils ne permet pas toujours de décrire de fagon détaillée la dynamique des retenues. Ainsi
en comparant différents profils de retenue en contexte de montagne illustrés a la Figure 4.b,
nous constatons que la profondeur de stratification photique n’explique pas toujours la position
de la thermocline (lac de Marlet), I'écart de température entre la surface et le fond (lac
d’Arpont), ou le taux d’O, qui est a 50% de saturation et non a saturation dans le cas du lac
Marlet. En effet, ces phénoménes sont en interaction les uns avec les autres et la modification
d'un d’entre eux aura des conséquences sur tous les autres. Cependant, il est difficile d’en
déterminer précisément I'impact au sein d’'une retenue. De plus, ils sont également influencés
par des paramétres extérieurs a la retenue comme les conditions climatiques, les propriétés
physico-chimiques de I'eau entrante ou les caractéristiques du BV.
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Figure 4 : Evolution des conditions physico-chimiques de la colonne d’eau : a) en fonction des zones
de stratification ; b) exemples de profils d’eau des lacs de montagne de Corne, de Marlet et d’Arpont
lors de I'été 2016 (d’apres le Rapport annuel 2016 de I'Observatoire des lacs d’altitude et Wetzel
(2001).
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[.1.2.2.2. Les dynamiques au sein du sédiment

Les conditions physico-chimiques, qui vont notamment conditionner le type d’activité
biologique, ne sont pas les mémes au sein d’'un méme sédiment. D’ailleurs, il est généralement
fait la distinction entre le sédiment superficiel et le sédiment de fond.

Les sédiments superficiels se caractérisent par des apports de MO fraiches. Cette MO est
composée de polyméres extracellulaires, issus des biofilms des microorganismes (Gebersdorf
et al. 2009), qui vont permettre une meilleure cohésion et augmenter 'imperméabilité de la
surface sédimentaire (Gebersdorf et al. 2009 ; Vignaga 2012), et d’'un apport de MO récent
provenant de la colonne d’eau, a un stade d’évolution peu avancé. lls sont généralement en
condition aérobie, sur les premiers centimetres de la surface (de 0 a 2 cm), excepté pour les
sédiments situés en dessous de I'oxycline (Thomsen et al. 2004). Le taux d’oxygénation de
ces sédiments est notamment entretenu par des phénoménes de bioturbation, défini comme
“ensemble des processus de transport effectués par les animaux qui affectent directement
ou indirectement les matrices sédimentaires. lls comprennent a la fois le remaniement des
particules et la ventilation des tunnels” (Kristensen et al. 2012). Ces phénomeénes de
bioturbation ont pour conséquence un brassage et une aération des sédiments. Les échanges
d’O, dans 'eau sont bien moins rapide (10000 fois moindre) que dans I'air (Glud 2008), ce qui
explique I'importance particuliére de ces phénoménes de bioturbation sur I'oxygénation des
sédiments superficiels (Baranov et al. 2016). Les phénoménes de remise en suspension, par
la mise en mouvement des masses d’eau dans le cas de retournement des lacs stratifiés, ou
de mixolimnion des lacs peu profonds, jouent un rble dans l'oxygénation du sédiment
superficiel, en permettant notamment de mélanger les masses d’eau et de brasser le sédiment
de surface. Toutefois, I'efficacité de ce phénoméne est plus faible que celle de la bioturbation.

Les sédiments de fond, quant a eux, présentent des conditions anoxiques voire anaérobies
(Figure 5). Les échanges avec la colonne d’eau diminuent avec la profondeur. Dans le
sédiment de fond, ces échanges ne permettent pas de compenser la consommation d’O-
d’origine biologique et va entrainer son épuisement. Cet épuisement oblige les bactéries a
utiliser d’autres accepteurs terminaux d’électron, pour respirer. Parmi ces respirations, il existe
notamment la respiration nitrate, la respiration fer ou la respiration sulfate. Ces respirations
interviennent successivement, selon le couple red-ox engagé et le gain d’énergie associé. Ces
processus de respiration vont modifier le potentiel red-ox qui va diminuer avec la profondeur.
Une fois en condition anoxique, a un potentiel de -250 mV, des processus de fermentation ou
de méthanisation, déterminés par le pH, vont se mettre en place. De plus, 'accumulation de
sédiments va générer des processus d’enfouissement. De fait, ces sédiments sont constitués
de MO ancienne, issue de dépdts antérieurs. Cela se traduit également par un taux de
compression important dans ce milieu, qui entraine une diminution de la taille des pores avec
la profondeur (Figure 5) (Alderson et al. 2016).
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Figure 5 : Schéma de I'évolution des conditions physico-chimiques et de I'activité microbiologique
dans le sédiment en fonction de la profondeur (d’aprés Alderson et al. 2016).

1.1.2.3. Description de la fraction minérale

La fraction minérale des sédiments se compose notamment de sous-produits de I'érosion de
la roche mere du BV (Church 2002).

L’apport de cette matiére inorganique dans le sédiment dépend de deux principaux processus
de transfert, selon des phénoménes de i) transport/sédimentation qui constitue le déplacement
de particules minérales et de ii) dissolution/solidification qui dépend des conditions physico-
chimiques ou qui peut étre issue de processus biogéniques. Ces processus de transfert vont
varier en fonction de I'altération du socle rocheux, appelée supergéne (Bichet et Campy 2013).
Les facteurs physiques, vont induire une altération de la roche mére en engendrant une
fragmentation/désagrégation des roches par cristallisation secondaire, cryoclastie,
décompression ou thermoclastie. De plus des facteurs chimiques (pH, potentiel red-ox), vont
engendrer une dissolution des minéraux (notamment par des phénomeénes d’hydrolyse) qui va
également participer a l'altération supergéne. Enfin des facteurs biologiques, liés a des
phénomeénes d’acidification (acidolyse et complexolyse), a la dissociation de fragments par les
réseaux racinaires, a des processus d’oxydoréductions ou de complexation impliquant les
minéraux, vont également altérer le socle rocheux.

L’'importance de ces différents processus d’altération vont dépendre d’autres facteurs. Ainsi
les roches présentent des sensibilités différentes aux érosions mécaniques et chimiques, qui
sont estimés a I'aide d’indices (Chorley et al. 1984 ; Meybeck 1987 ; Probst et Suchet 1992).
La dissolution des roches va dépendre de leur composition minéralogique.
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De méme, les conditions environnementales vont jouer un réle important sur et les processus
d’altération et de transport des minéraux. Par exemple, un couvert végétal dense (forét ou
prairie) diminue fortement les phénoménes d’érosion : d’'un facteur 2 ou 3 pour les cas des
foréts (Bichet et Campy 2013). En effet, nous pouvons remarquer, sur la Figure 6 que les foréts
et prairies ont un coefficient de protection 5 a 6 fois supérieur a celui d’'un sol cultivé.

indice de végétation (iv)
foréts et coefficient de protection
du sol (cp)

surface cultivée
(sc en %)

prairies
savanes
steppes
toundra

cultures

déserts
etsolsnusf
0 1 2 3 4 5 6
coefficient de protection du sol latitude

Figure 6 : Protection de la surface du sol par la végétation vis-a-vis des phénoménes d’érosion
(d’aprés Bichet et Campy 2013).

Le climat, comme la température peuvent, par les cycles de gel-dégel ou par dilatation des
roches, augmenter leur altération. La pente va également influencer la vitesse d’altération.
Une faible pente, va généralement induire une couche d’altérite plus épaisse et mieux
conservée, sur laquelle se développe un sol. Dans ces milieux, les processus d’érosion sont
moins actifs.

Une partie des minéraux dissous va contribuer a la fraction minérale des sédiments lacustres.
Le changement des conditions physico-chimiques, et les processus de floculation, peuvent
contribuer a la précipitation de ces éléments dans le fondes retenues. De plus, les micro-
organismes, qui assimilent et sont constitués de ces minéraux, vont constituer un apport
lorsque leurs cadavres vont sédimenter. Les processus biogéniques, peuvent étre pour
certains lacs la principale voie d’apport inorganique, avec notamment I'accumulation de
squelettes bactériens de diatomées, riches en Si et Ca (Ogier 1999 ; Deconinck et Chamley
2011). D’autres formes minérales peuvent étre observées comme les associations de Fe et S
sous forme de Pyrite (FeS,), de sulfures de fer métastables (FeS), de phosphorites (formées
par les phosphates en conditions aérobies) ou de carbonates issus d’une augmentation du pH
qui peut étre induite par les microorganismes (Baudin et al. 2017 ; Schulz et Zabel 2006).

21



Courant
gitie e — vitesse (cm/s)
. "ieve N 2 5 10 20 50 100 200 500
F o) * 7 .+ it & awgile enswspension argile | Ll - L
gy i 4

transport

érosion

o]
s | 3
o
oy =
granulométrie (mm)
- £
1 1

gravier ’ . .
» 1 sedimentation

Figure 7 : Conditions et procédés des phénomeénes de transport et de sédimentation des particules en
milieu aquatique (d’aprés Anger 2014).

Ces différentes particules minérales vont étre transportées jusque dans les retenues ou elles
vont sédimenter et se déplacer au sein de la retenue en fonction des conditions
hydrodynamiques et selon différents procédés (Figure 7). Cela va se traduire par une évolution
des particules minérales le long de la retenue (Figure 8). En entrée de réservoir, nous
retrouvons généralement une zone ou s’accumule les fractions grossiéeres tel que les cailloux,
graviers, sables qui ont besoins d’un courant important pour étre charriés. Ce dépét grossier,
en amont de retenue est appelé delta. Plus on se rapproche de 'exutoire, plus la fraction
minérale posséde une granulométrie fine et la proportion d’argiles et sable fin augmente. Ces
sédiments seront considérés comme des boues, et sont généralement riches en MO.

‘ Vitesse de courant
[ . Granulométrie

Dépots fins (boue)

Figure 8 : Evolution de la granulométrie des sédiments en fonction de la position de la retenue.

22



Ainsi ces différents processus vont engendrer un transport des éléments inorganiques vers
les retenues, qui vont sédimenter dans le fond des réservoirs sous forme particulaire. Leur
nature, liée a celle de la roche dont elle est issue, est composée de formes minérales plus ou
moins cristallisées, qui peuvent varier en fonction de la granulométrie. Elle sera donc
spécifiqgue a chaque site et présentera également des évolutions au sein du réservoir. Les
formes cristallisées, comme les quartz, ou les feldspaths, vont constituer la fraction grossiére
des sédiments et présentent une surface spécifique de I'ordre de la dizaine a la centaine cm?/g
et se caractérisent par une grande stabilité et des interactions modérés avec le reste du
sédiment (Langenbach et al. 2009). Les argiles, issues de laltération de la roche meére
possédent une granulométrie fine. Elles se caractérisent par une surface spécifique de 'ordre
de 10 a 70 m?/g et allant jusqu’a 810 m?/g (respectivement pour les argiles non expansibles et
expansibles) et une surface chargée positivement avec la possibilité d’engager de
nombreuses interactions avec les autres constituants des sédiments (hotamment chargés
négativement) (Carter et al. 1992). La fraction minérale amorphe, moins stable, tres réactive,
va réagir avec de nombreuses espéces et va étre responsable de nombreuses interactions
entre les constituants du sédiment. L’ensemble de ces interactions sera développé au
paragraphe 1.2.4.

Le Tableau 1 permet de comparer la composition élémentaire des sédiments de barrage avec
celle de sols communs. On constate que leur composition est proche. Le sédiment lacustre
se différencie des sédiments marins par la nature de sa phase minérale, qui présente des
teneurs en Fe généralement plus forte et des teneurs en K et Na moins importantes que pour
le sédiment marin.

Tableau 1 : Exemples de composition élémentaire, exprimée en %, pour différents types de matrices
organo-minérales.

Moyenne Sédiment lacustre

Eléments des sols Sol bryn de S.O.l Espagne de Espagne de Sediment Séfjiment
. foréts granitique . X lacustre océanique
mondiaux I'est l'ouest
O 49.0 52.6
Si 33.0 28.3 41.1 18.3 26.8 14.1 27.2
Al 7.1 9.3 7.3 7.2 8.5 1.1 3.8
Fe 4.0 5.9 2.1 3.3 4.1 0.7 1.7
C 2.0 0.9 0.0
K 1.4 1.4 0.3 2.1 2.7 0.3 0.6
Na 0.5 0.0 0.0 0.2 0.7
Ca 15 0.2 0.2 10.8 0.5 10.3 13.3
Mg 0.5 0.4 0.1 1.6 0.8 0.4 1.2
Ti 0.5 6.3 0.9 0.3 0.4 0.1 0.3
N 0.2 0.1 0.0
P 0.1 0.1 0.0 0.1 0.2 0.0 0.1
Mn 0.1 0.1 0.0 0.1 0.1 0.0 0.1
LOI 221
Takedaetal. Yanaietal. Nyakairu et Lopez Laseras Sté(:Lr}ﬁngt)l’:Pget Carpentier
2004 2012 Koerberl 2001 et al. 2006 2007

2006
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1.1.2.4. Composition de la fraction organique

1.1.2.4.1. Généralités

La MO des sols et sédiments est d’origine biologique vivante, ou morte a différents stades de
dégradation. Parmi cette matiére, la biomasse vivante représente une faible fraction, la fraction
de MO fraiche compte pour une part non négligeable, et la fraction issue de I'évolution de la
MO au sein des matrices organo-minérales, dite « humique », constitue la part majoritaire
(Figure 9) (Meyers et Ishwatari 1993 ; Likens 2010). La MO des sédiments lacustres peut
provenir de la biomasse issue du BV ou de la retenue (Bauer et Bianchi 2011). Elle reste peu
étudiée contrairement a celle des sédiments marins ou des sols qui font 'objet de nombreuses
études (Paul et Clark 1996 ; Burdige 2007 ; Paul 2016) et ce dans des domaines tels que la
climatologie, 'agronomie, I'environnement (Regnier et al. 2013 ; Kleber et al. 2007 ; Tahiri et
al. 2014).

MO vivante
2212 % .
MO réfractaire ( ) MO dl?soute
(2 240 %) (0,25 a 8 %)
MO fraiche
(8224 %)
MO humique

(50 2 70 %)

Figure 9 : Exemple de contribution des différents types de MO au sein du sol (d’aprés Schwenke 2004
et Saenger 2013).

1.1.2.4.2. Description et composition de la matiére organique des sols et sédiments

1.1.2.4.2.1. La biomasse vivante

La biomasse vivante des retenues se compose de micros et macro-organismes tels que les
algues, les bactéries ou les métazoaires (Verneaux et al. 1993 ; Schaffner et al. 1987).
Généralement les études sur le sujet, traitent séparément la biomasse macro et
microscopique. Cette séparation s’explique notamment du fait que les méthodologies d’étude
de chacune d’entre elles sont trés différentes.

Au sein des retenues, un intérét particulier est porté a la biomasse de la colonne d’eau. La
somme de cette biomasse vivante représente néanmoins une faible fraction de la MO totale
d’une retenue. Elle est estimée a moins de 2% du C organique des océans (Cauwet 1981).
Dans le cas du lac Michigan, elle peut représenter jusqu’a 150 g/m?/an, répartie comme suit :
biomasse piscivore 72 g/m?an; biomasse planctonigue 72 a 92 g/m?an; biomasse
planctonivore 3 a 4 g/m?an. Les quantités et la distribution de cette biomasse sont trés
variables, et vont fluctuer au cours du temps et selon les retenues. Les travaux de Jonsson et
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al. (2001) mettent en avant la variabilité de la distribution de la biomasse de I'épilimnion entre
différentes années d’un lac (Ortrasket) oligotrophe de Suéde. Dans ce cas d’étude sur les
années 1994 et 1995, ou la MO totale est restée stable d’'une année sur 'autre (comprise entre
10 et 11 mgc/L), les bactéries et les ciliés en 1994 comptaient respectivement 62 et 2 pgc/L,
alors qu’en 1995 elles représentaient respectivement 42 et 20 pgc.L?* (Tableau 2).

Tableau 2 : Exemple de la quantité de MO vivante au sein d’une retenue de Suéde oligotrophe non
anthropisée (en pgc.Lt) (TOC = carbone organique total ; POC = carbone organique particulaire)
(d’aprés Jonsson et al. 2001).

année 1994 1995 1996
bactéries 62 (43-91) 42 (24 - 66) 18 (11 - 35)
Hétéro/ Mixotrophes 10(2-19) 6(1-11) 6(4-9)
Autotrophes 11 (2-45) 9(5-13) 10(3-31)
Ciliés 2 (0-9) 20 (10 - 41)
Métazooplanctons 6 (0,3-17) 4(0,3-9)
POC 920 (390-1270) 530 (390 - 740)
TOC 10200 (9200 - 11400) 10900 (10000 - 12300

Cependant, méme si cette biomasse représente une faible fraction de la MO des lacs et de
leurs sédiments, son réle est primordial car elle est a I'origine des apports de MO autochtone.
De plus, elle est trés importante pour I'établissement de la biomasse benthique, dont
'augmentation des populations est corrélée avec 'augmentation de la production primaire des
retenues (Specziar et Vords 2001 ; Kajak 1988 ; Johnson et Wiederholm 1992 ; Likens 2010).

La biomasse du sédiment (benthique) est quant a elle moins renseignée. Comme pour la
biomasse de la colonne d’eau, il est fait la distinction entre biomasse micro et macroscopique.

La macrofaune benthique est estimée souvent par dénombrement, pour cela un échantillon
de sédiment est rincé sur tamis (0,1 a 1 mm), la biomasse retenue est récupérée,
éventuellement colorée, puis dénombrée (ou pesée). Cette biomasse est représentée par une
grande diversité d’especes (plusieurs centaines d’espéces de macro-organismes), dont les
principales sont représentées a la Figure 10. La densité de population de la macrofaune
benthique observée est généralement comprise entre 1000 et 10000 individus/m? avec une
densité des métazoaires totaux estimée a environ 108 individus/m?. Cette macrofaune
représente 0,2 & 100 gmasse seche/M?, €n excluant les bivalves qui peuvent contribuer a plus de
10 Qgmasse seche/mM? (Likens 2010). La biomasse benthique est différente d’'un réservoir a l'autre
et varie également au sein des retenues. Par exemple, elle est présente uniquement lorsque
l'eau a l'interface eau-sédiment est oxygénée. En effet, ces organismes ont besoin d’O, pour
respirer et trés peu d’entre eux peuvent résister a des conditions d’hypoxie méme
momentanées (Likens 2010). De plus, la nature des apports de MO, et le fonctionnement de
la retenue vont influencer le développement de cette biomasse. Généralement, plus la
profondeur augmente, moins cette biomasse est riche (Strayer et Lowell 1985). D’autres
facteurs, comme la température, la granulométrie du sédiment, et les caractéristiques physico-
chimiqgues des eaux vont également impacter la biomasse en quantité et diversité
(Bredenhand et Samways 2009 ; Cai et al. 2012). Cette biomasse joue un rble prépondérant
dans les processus d’évolution de la MO et de bioturbation du sédiment.
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La biomasse microscopique est déterminée en extrayant la MO microbienne, généralement
par fumigation au chloroforme qui engendre la lyse cellulaire du sédiment. Elle est estimée a
4000 mg.m2 (Wetzel 2001). Les bactéries représentent la majeure partie de cette biomasse
microscopique du fait des conditions aphotiques et majoritairement anoxiques du sédiment.
Les communautés qui la composent sont estimées par analyse génétique le plus souvent en
se basant sur 16S rRNA gene clone library. Elles vont varier en fonction des conditions du
milieu, et sont d’ailleurs utilisées comme indicateur de la qualité du milieu. Parmi elles on
retrouve notamment des proteobactéries (47% a 67%), et des bactéroidetes (12% a 22%), qui
constituent la majeure partie des communautés bactériennes du lac de Genéve ou de
Kasumigaura (Haller et al. 2011 ; Tamaki et al. 2005). D’autres espéces se retrouvent quasi
exclusivement dans le sédiment a des profondeurs inférieures a 2 cm. C'est le cas de
Geobacteraceae (bactérie anaérobie cheno-organotrophique réputée pour réduire le fer),
desulfobacteraceae (bactérie anaérobie cheno-organotrophique réputée pour réduire les
sulphates) ou des bactéries méthanogénes comme Methanosaeta ou Methanomicrobiales
(Haller et al. 2011). Cette biomasse joue un réle prépondérant dans les processus et voies
d’évolution de la MO ainsi que sur les conditions du sédiment. De plus elle représente une
source de MO pour le sédiment avec ces organismes qui a leur mort viennent enrichir sa
teneur en MO.

Figure 10 : Représentation des espéces majeures composant la macrofaune benthique des sédiments
lacustres (d’apres Likens 2010) : (a) nématode (2 mm) ; (b) gastrotrich (0,2 mm) ; (c) bdelloid rotifer
(0,2 mm) ; (d) ploimate rotifer (0,1 mm) ; (e) tubificid oligochaete (50 mm) ; (f) hydrobiid snail (3 mm) ;
(9) bivalve Dreissena (20 mm) ; (h) unionid bivalve (75 mm) ; (i) cladoceran (1 mm) ; (j) amphipod (10
mm) ; (k) mysid shrimp (20 mm) ; (I) ephemerid mayfly (20 mm) ; (m) chironomid (10 mm) ; (n)
phantom midge Chaoborus (10 mm).
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1.1.2.4.2.2. La matiére organique fraiche ou substances dites « non humiques »

La MO fraiche provient de fragments d’organismes vivants ayant subi peu ou pas de
transformations. Elle se définit notamment par une structure chimique proche de celle des
résidus organiques dont elle est issue (végétaux, animaux, ou bactériens). Pour le sol, elle se
compose principalement de cellulose, hémicellulose et de lignine qui sont les principaux
constituants de ce groupe de MO et en quantité moindre de lipides et protéines (Calvet 2003 ;
Gobat et al. 2010). La Figure 11 montre que le type de MO apportée par les différents
organismes est spécifique. Les apports de lignine et cellulose seront spécifiques aux végétaux
supérieurs et par conséquent représentatifs des apports terrestres (allochtones). Les
organismes autochtones quant a eux, sont constitués majoritairement de partie de protéines
et de glucides (autres que la cellulose) et leur MO sera par conséquent potentiellement plus
facilement métabolisable.
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Figure 11 : Distribution des principales familles biochimiques de la MO (protéines, glucides, lipides et
lignines), de différents groupes d’organismes vivants, en % (issu de Baudin et al. 2017 et d’aprés Huc
1980).
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La MO des sédiments est essentiellement d’origine végétale a plus de 90% (Meyers et
Ishiwatari 1993). Cette fraction d’origine végétale est composée de MO d’origine terrestre
(vasculaire) et algale (non vasculaire) (Meyers et Ishiwatari 1993). La MO sédimentaire sera
donc composée des constituants et dérivés de ces apports végétaux, tels que la lignine et les
glucides. L’analyse et I'étude de ces substances sont indispensables pour cerner la nature de
la MO sédimentaire (Figure 11). Ces constituants de la MO ont un rdle spécifique au sein des
étres vivants, et sont répartis de maniére particuliére au sein des organismes. Les protéines,
certains glucides (les monosaccharides), la chlorophylle, sont des constituants intracellulaires
alors que la membrane cellulaire est majoritairement composée de lipides et de cutine et la
paroi constituée de cellulose et d’hémicellulose, le tout dans des proportions variables (Figure
11) (Kégel-Knabner 2002 ; Duchaufour 2018). Les principaux composés représentatifs de
cette matiére sont présentés ci-dessous :

Les lipides

Les lipides sont définis comme des molécules organiques insolubles dans l'eau; et
extractibles a I'aide d’un solvant apolaire (Bollag 1990). Ce groupe de molécules comprend de
nombreuses espéces, tel que les acides gras, les phospholipides, les stérols ou les
triglycérides, avec des masses molaires allant d’'une cinquantaine de Da a plusieurs KDa. Au
sein des cellules la majeure partie des lipides forme la paroi cellulaire (Willey et al. 2016). D’un
point de vue structural, une partie des lipides se caractérise par la présence de chaines
carbonées aliphatiques apolaires, I'autre se caractérise par la présence d’'un noyau stérane.
Les lipides ont un temps de résidence important dans les matrices organo-minérales et sont
par consequent souvent utilisées comme biomarqueurs. L’analyse de ces marqueurs sert
notamment a déterminer son origine terrestre ou marine, végétale ou bactérienne (Wakeham
et al. 1997 ; Volkman 1986). Parmi les biomarqueurs fréquemment utilisés, on retrouve les
stérols, les acides gras constitués d’un groupement carboxylique et d’'une chaine aliphatique
plus ou moins longue, dont le taux et les positions d’insaturation ainsi que les ramifications
vont étre associées a certains organismes (bactéries, algues, végétaux supérieurs).
Néanmoins l'estimation quantitative des apports, par le biais de ces méthodes est parfois
remise en question en lien avec les processus de stabilisation de la MO (Kdgel-Knabner et al.
2010).
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La cellulose

La cellulose est le biopolymére le plus abondant sur notre planéte, et représente le premier
constituant de la paroi cellulaire des végétaux, algue et champignons (De Leeuw et Largeau
1993 ; Peberdy 1990). Elle est constituée par polymérisation d’unités glucoses par des liaisons
B 1-4 (Figure 12). Sa masse molaire est donc extrémement variable (de 50 & 2500 kDa). De
nombreux organismes (par le biais d’enzymes) sont capables d’hydrolyser la cellulose en
glucose afin de pouvoir le métaboliser. Elle constitue donc un marqueur de la MO plut6t
récente, peu modifié, assimilable a des espéces lignifiées.

H,COH

Figure 12 : Structure chimique de 'assemblage de molécules de glucose par polymérisation par
liaison B 1-4 en cellulose.

Les protéines

Les protéines sont constituées par la polycondensation d’acides aminés (>100) par le biais de
liaisons peptidiques et présentent un poids moléculaire élevé allant d’'un a plusieurs centaines
de KDa. Ces molécules possedent quatre niveaux de structure (Figure 13) : i) la structure
primaire, composée d'une suite d’acides aminés reliés par des liaisons peptidiques ; ii) la
structure secondaire, qui représente 'agencement géométrique de cette suite (en hélice (a)
ou feuillet (B)) ; iii) la structure tertiaire, qui représente 'agencement tridimensionnelle des
structures secondaires ; iiii) la structure quaternaire, qui définit 'agencement des différentes
chaines polypeptidiques qui composent la protéine. Cette structuration, confére aux protéines
la capacité de former de nombreuses interactions avec la matrice sédimentaire (organique et
minérale). Elles peuvent également changer de configuration tridimensionnelle en fonction des
conditions environnementales (pH, salinité, température). Ces composés relativement peu
étudiés au sein des matrices minérales complexes, sont suspectés de jouer un rble important
dans le fonctionnement des sols. Ces molécules possedent également des propriétés
catalytiques (elles comprennent notamment les enzymes). Les protéines représentent
également une source d’azote organique. Parmi cet azote organique, les acides aminés
(notamment les acides aminés essentiels) sont des molécules indispensables pour les
organismes hétérotrophes et autotrophes.
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Etapes de |'organisation d'une protéine

4 (.Pﬂ Structure primaire d’une protéine
&, . vd‘ est la sequence d'une chaine
o : d‘acides aminés.

acides ’o\
aminés A: o

feuillet )
plissé hélice
alpha Structure secondaire d’une protéine
se produit quand la séquence d'acides
aminés est reliée par des liaisons
Y d'hydrogéne.

feuillet

plissé  Structure tertiaire d'une protéine
se produit quand certaines

attractions se présentent entre les

hélices alpha et les feuillets plissés.

hélice
alpha

Structure quaterniaire d'une protéine
est une protéine composée de plus
d'une chaine d'acides amines.

Figure 13 : Représentation des différents niveaux d’organisation des protéines
(http://lwww.reflexions.uliege.be).
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La lignine

La lignine, macromolécule a fort poids moléculaire, est un polymére majoritairement constitué
par l'assemblage de quatre monoméres (monolignols) phénoliques différents: alcool
coniférique, alcool synapique, alcool cinnamylique, alcool coumarylique (Figure 14). Elle est
issue du complexe lignocellulosique des plantes vascularisées (Hedges et Keil 1995 ; Otto et
Simpson 2006). La lignine peut donc servir de marqueur des apports terrestres de MO, et peut
également étre utilisée pour déterminer le type de végétaux dont est issue la MO, en analysant
les ratios entre ces différents monoméres. Ce composé est peu ou pas métabolisé par les
micro-organismes, et a longtemps été considéré primordial dans la constitution des
substances humiques, pouvant méme en constituer la structure de base (Calvet et al. 2015).
Il représente la source majeure de composés non hydrolysables (Lutzow et al.
2006). Toutefois le temps de résidence des lignines s’avere plutét faible dans les sols (Kiem
et Kdgel-Knabner 2003 ; Dignac et al. 2005). Dans ce type de matrices, certains organismes
tels que les champignons, sont capables de décomposer la lignine par l'intermédiaire
d’enzymes (ligninase, tannase, prolase). Nous noterons que les conditions d’anaérobiose des
sédiments ne permettent pas une activité importante de ces organismes aérobies.
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Figure 14 : Représentation des principaux monomeéres constituant la lignine : 1) acide coumarylique,
2) acide coniférylique, 3) sinapylique, et 4) d’'un exemple d’agencement des monoméres de lignine
(d’aprés Adler 1977).
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1.1.2.4.2.3. Les substances dites « humiques »

Ces substances, dites « humiques » sont des macromolécules, généralement observées au
sein des matrices organo-minérales dont elles représentent une part importante. D’une
maniére générale elles constituent environ 60 a 90% du C organique total des sols et
sédiments (Meyers et Ishiwatari 1995). Elles se caractérisent d’'une part, par une forte
proportion de groupements phénoliques, assemblés les uns avec les autres par des chaines
aliphatiques (peptides, saccharides, alcanes) et d’autre part par une forte teneur en
groupements fonctionnels (Figure 15): -OH, -COOH, -SH et CgHs-OH (Stevenson 1982,
1994 ; Aiken et al. 1985 ; Tahiri et al. 2014). Cette MO présente notamment un rapport C/N

élevé (de 13 a plus de 70).

Principaux groupements fonctionnels

Groupes azotés Groupes oxygénés Groupes oxygénés
:Ir:imiqm aromatiques
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Proposition de structure d’acide humique
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Figure 15 : Représentation des principaux groupements fonctionnels, de la composition élémentaire,
et d’'un exemple de proposition de la structure des substances humiques (d’aprés Stevenson 1994 ;

Steelink 1985 et Calvet 2003).
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Une classification, historique distingue les matiéres humiques en fonction de leur mode
d’extraction/fractionnement. Elle distingue trois grandes familles de substances humiques,
avec des caractéristigues différentes, parmi lesquelles on retrouve (Figure 16 les acides
humiques (solubles en milieu alcalin) ; les acides fulviques (solubles en milieu alcalin et acide);
et les humines (insolubles).

Les acides fulviques, représentent les produits issus des premiéres étapes d’humification, qui
se transformeront en acide humique, puis en humine/charbon (Stevenson 1994). Ces
composés ont des poids moléculaires compris entre 700 kDa et 10000 kDa (Boggs 1985 ;
Ishiwatari 1973) et sont constitués d’'un noyau phénolique substitué par des chaines
aliphatiques carboxylés (Plancque et al. 2001). Les acides humiques, ont un poids moléculaire
compris entre 5000 et 10000 kDa (Boggs 1985 ; Ishiwatari 1973). lls sont issus de I'évolution
des acides fulviques, qui engendre notamment une augmentation de la taille de la structure
chimique ainsi que la perte de groupements COOH et COO'. Cette évolution donne lieu a des
composés avec des ratios C/H plus faibles et C/O plus grands : le pourcentage de H et O
diminue impliquant une augmentation de la fraction de C. L’humine, qui est elle-méme issue
de I'évolution des acides humiques, présente de nombreux points communs avec ces derniers.
Cependant, 'humine se caractérise par une diminution des fonctions polaires comparé aux
acide humiques et une solubilité réduite en milieu aqueux. Ces différentes macromolécules
sont isolées expérimentalement et correspondent a la MO issue d'une extraction a la soude,
au tétraborate de sodium ou au pyrophosphate de sodium (Bremner 1946 ; McKeague 1967 ;
Greenland 1971 ; Stevenson 1994). De plus cette matiére présente une structure colloidale et
donc une surface spécifique tres importante, ce qui la rend tres réactive.

Humic Substances
(pigmented polymers)

! v '

Fulvic acid Humic acid Humin

Light Yellow Dz 2
yellow brown bro blac

increase in intensity of color =——
— increase in degree polymernization -

2000 increase in molecular weight —— 300 000?
45% increase in carbon content ————a 62%
48% decrease in oxygen content —— 30%
1400 decrease in exchange acidity == 500

decrease in degree of solubility ——

Figure 16 : Représentation de I'évolution des propriétés des composés humiques, fulviques et humine
au cours de « ’humification » de la MO (d’aprés Schnitzer 2015).
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1.1.2.4.2.4. La matiére organique réfractaire

La MO réfractaire ou « black carbon », est constituée de composés issus de la combustion, la
minéralisation ou métabolisation incomplétes de la MO. Ce type de MO est considérée comme
extrémement stable, avec un temps de résidence dans les sols trés long, de l'ordre du
millénaire. Cette stabilité s’explique notamment par sa nature chimique réfractaires a la
biodégradation (Schmidt et Noack 2000 ; Pessenda et al. 2001 ; Preston and Schmidt 2006),
et par sa capacité a établir d’éventuels mécanismes de protection physique (Brodowsky et al.
2007 ; Liang et al. 2008). Ce groupe de MO est considéré comme un puits de carbone
(Czimczik et Masiello 2007), et n’intervient donc pas dans la dynamique du carbone des sols.
Son extraction et sa caractérisation soulevent de nombreuses questions. En effet, cette
matiere, riche en composés aromatiques, présenterait des similitudes notamment structurales
avec les substances humiques (Trompowsky et al. 2005). Il existe différentes techniques de
caractérisation de la MO réfractaire, mais les résultats obtenus par ces différents protocoles
ne sont pas comparables entre eux. Différentes études, comparant les méthodes de mesure
de cette matiére dans les sols, montre une variation importante des résultats entre les
méthodes, avec des facteurs allant de 10 a 1000 (Poot et al. 2009 ; Schmidt et al. 2001 ; Roth
et al. 2012). Toutefois, dans le cas du sédiment, cette mesure semble moins variable avec des
facteurs allant de 1 a 15 pour le sédiment marin (Ziolkowski et al. 2011) et de 1 a 5 pour le
sédiment lacustre (Hammes 2007), selon les techniques et selon les laboratoires. Mais aucune
méthode ne détermine la quantité de « black carbon » correctement (Schmidt et al. 2001).

1.1.2.5. Agencement de la matiére organique avec la matrice minérale

La MO, des matrices organo-minérales, constitue un ensemble hétérogéne de composés
organigues, qui se distingue par leurs caractéristiques physico-chimiques. Cette matiére se
caractérise par son agencement dans la matrice minérale, déterminé par les interactions avec
les constituants de cette matrice (Rovira et al. 2010). Les recherches dans ce domaine, au
cours des dernieres décennies, ont notamment consisté a déterminer I'association et/ou
l'organisation de la MO au sein des matrices minérales (Six et al. 2000 ; Christensen et al.
2001 ; Kleber et al. 2005, 2007). Cet arrangement de la MO, selon différents mécanismes,
s’observe a différentes échelles et (Figure 17).

Ainsi, une partie de la MO réagie avec les surfaces minérales cristallines (Figure 17). Les
composés susceptibles de s’adsorber sur les surfaces minérales, notamment les protéines ou
les composés organiques avec des fonctions hydrophiles ou phénoliques, vont étre différents
selon la nature de la surface minérale (Kleber et al. 2007 ; Rillig et al. 2007). Parmi ces
interactions, celles avec les argiles, (complexe argilo humique) ont fait I'objet d’'une grande
attention et s’explique par la surface spécifique importante de ces minéraux. De fait, la
répartition de la MO est souvent associée a la granulométrie des particules minérales, en lien
avec la surface spécifique des minéraux, et la présence de certaines espéces minérales : plus
la granulométrie diminue, plus le taux de MO augmente (Kogel-Knabner et Amelung 2014).

A plus grande échelle la structure est dirigée par des interactions d’agrégation. La MO est
susceptible de former des agrégats de différentes tailles (Figure 17), généralement
différenciés entre micro et macro-agrégats (Tisdall et Oades1982). Ces formations sont
généralement induites par des phénomenes de faible énergie. Cela induit que ce type de
structure peut facilement se décomposer, par de changements de conditions du milieu, ou par
des actions mécaniques notamment provoquées par des phénomeénes de bioturbation.
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Figure 17 : lllustration des différents processus d’agencement de la MO au sein d’'une matrice
minérale (issu de Kogel-Knabner et Amelung 2014).

1.1.2.6. Etude de la matiére organique

1.1.2.6.1. Méthodes d’étude de la matiére organique

Les matrices sédimentaires sont un mélange d’une fraction organique plus ou moins liée a une
fraction inorganique, dont les constituants sont en interaction. Au sein de ces matrices, la MO
est assimilée a un mélange complexe de composés de différentes natures. L’étude de la MO
des sols, contrairement a celle des sédiments, fait I'objet d’études depuis de nombreuses
années. Les travaux de Feller (1998) mentionnent notamment les travaux de Martin en 1829,
de Schloesing en 1874 ou de Maillard en 1913, portant sur I'étude du sol et de sa MO. Plus
récemment les travaux de Sarkar et al. (2018) mettent en avant le champ de recherche que
constitue le sol pour I'avenir, et I'intérét d’étudier ce type de matrices. L'importance de la MO,
pour les propriétés physico-chimiques des sols (capacité d’échange cationique, pouvoir de
rétention d’eau, nutriments, stabilité, texture, ...), constitue donc un aspect trés étudié de ces
phases solides (Tahiri et al. 2014 ; Tipping et al. 2016 ; Six et al. 2002 ; Plante et al. 2006). De
fait, les principes et techniques utilisés, afin d’étudier et caractériser la MO des sédiments,
sont généralement issus des sciences du sol. |l existe de nombreuses méthodes, synthétisées
dans le Tableau 3, qui permettent de caractériser cette matiére de fagon plus ou moins fine.

Parmi toutes ces méthodes certaines permettent notamment : i) une approche générale, par
des méthodes d’analyse qui permettent notamment de quantifier la globalité de la MO en
l'oxydant et en déterminant les quantités minéralisées. Par exemple, la perte au feu consiste
a mesurer la perte de masse associée a la MO, engendrée par une combustion a 550°C.
D’autres analyses, telles que l'analyse élémentaire ou la pyrolyse Rock-Eval offrent une
caractérisation plus fine de la MO, qui permet d’appréhender I'origine ou le taux de maturation,
issus de la proportion entre certains éléments. ii) Une caractérisation structurale, par le biais
d’analyses telles que la RMN *3C, ou la spectrométrie FTIR, qui permettent de caractériser la
nature chimique de I'’échantillon en détaillant la composition et 'agencement des groupements
chimiques (Tableau 3). Ce type d’analyses peut également servir a déterminer I'origine de la
MO, afin de déterminer le type d’apport et leur évolution au cours du temps. Ces méthodes
peuvent également étre utilisées pour appréhender la réactivité de la MO via la nature, la
proportion, des groupements fonctionnels qui la compose. La pyrolyse GC/MS permet de
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fragmenter la MO, d'un échantillon solide, sous I'action de la température, et d’identifier les
différents fragments obtenus et renseigner la structure chimique initiale de cette matiére. iii)
Une estimation de la stabilité de la MO, vis-a-vis des transformations biologiques, peut étre
appréhendée par des analyses isotopiques, d’incubation ou d’extraction. L’isotopie et les
extractions permettent de caractériser le temps de résidence ou les fractions de MO plus ou
moins biodégradables. Ainsi il est possible d’estimer de maniére indirecte les vitesses de
biodégradation de la MO de ces matrices. Les méthodes d’incubation, quant a elles, mesurent
directement ces vitesses de biodégradation, qui permet notamment d’estimer la capacité de
la MO a étre transformée. Le caractéere stable de la MO peut étre déterminé sur I'’échantillon
brut ou sur des fractions de MO, extraites du sédiment. L’extraction de la MO permet
également de distinguer les extraits, et leur stabilité en fonction de conditions d’extraction.
Dans ce contexte, la compréhension de la dynamique de la MO de ces milieux passe par la
détermination de « pools actifs et passifs » et de processus physiques et biochimiques qui
régissent leur comportement (Rovira et al. 2010). La définition des pools de MO en fonction
de leur dynamique dépend largement des auteurs et des méthodes d’extraction, de
fractionnement ou de caractérisation, employées. Une étude détaillée des modes d’extraction
et de fractionnement est ainsi nécessaire afin de mieux appréhender les pools de MO obtenus.
Malgré ces divergences de nomenclature, certains pools de MO semblent présenter des
dynamiques d’évolution propres (Rovira et al. 2010). Ainsi la MO réfractaire ('humine, le black
carbon (BC)) présente une vitesse de minéralisation trés faible (1% par an) alors que la fraction
labile posséde un taux de minéralisation trés important (jusqu’a 100% par an) (Jonsson et al.
2001 ; Zimmermann et al. 2011 ; Kumar et Sharma 2014). En effet, on remarque sur le Tableau
3 que le taux de MO, de fractions représentant des pools de MO équivalents peut subir des
fluctuations importantes (allant d’'une fraction négligeable a une fraction majeure), s'il est
évalué par des méthodes différentes. C’est par exemple le cas de la fraction dite labile ou non
stable qui peut varier de moins de 1% a 51% de la MO en fonction de la méthode utilisée, ici
mesurée par DBO12 ou par hydrolyse acide.

Certaines de ces méthodes (RMN, pyrolyse GC/MS, ou isotopie) peuvent étre effectuées
directement sur le matériau brut. Cependant, la fraction minérale de ces solides peut interférer
avec certaines analyses de la MO. Par exemple, la présence de carbone, d’oxygéne
inorganique ou I'eau de structure des minéraux peuvent interagir sur I'estimation de la fraction
organique et modifier la détermination élémentaire de ces échantillons. Elle crée également
un effet d’écran qui vient perturber les méthodes d’analyses (spectrophotométrie IR, UV,
spectrofluorimétrie). Dans ce cas, la MO doit étre extraite pour étre analysée. La MO est donc
extraite et fractionnée selon différentes méthodes afin d’obtenir des fractions majoritairement
organiques et s’affranchir de I'impact de la matrice.
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Méthode
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Tableau 3 : Synthése des méthodes utilisées pour I'étude de la MO des sols et sédiments.

Principe, procédure, description

Interprétation

Avantages et inconvénients

Références

Perte au feu

Oxydation thermique de la MO associée a la
quantification de la fraction organique par
mesure de I'évolution de la masse.

Mesure la quantité globale de matiére organique.

+ rapide et simple

+ peu codteux

- détermination du C par estimation
- incertitude due a la perte d'eau
structurale et C inorganique

Frangipane et al.
2009

Analyse élémentaire

Oxydation thermique, des éléments C, H et N de
I’échantillon, sous forme gazeuse et analyse des
par chromatographie gazeuse.

Détermination de la composition élémentaire en
C, H et N sur les phases solides et/ou liquides.
Permet d’estimer de la quantité de MO et de
renseigner les caractéristiques associées a

+ rapide

+ colt modéré

- uniquement quantitatif (pas
d'information sur la structure chimique

Meyers 1994

(C HetN) I'origine et au caractére biodégradable de la MO |de la MO)
(diagramme VanKrevelen, ratio C/N, indice - dérive possible avec le C et N
d'aromaticité C/H). inorganique
Mesure du carbone organique et de I'azote total [Mesure des concentrations en C et N. + rapide
(sous forme dissoute et/ou particulaire). Détermination du ratio C/N. + colt modéré o
COT-NT + méthode de quantification fiable Matilainen et al.
- Uniguement quantitatif 2011
A Etude thermodynamique de I'échantillon et de  |Définition de pools de carbone sur la base de leur| + rapide
nalys_e . |son comportement, sous atmosphére inerte, par |stabilité thermique + pas de prétraitement de I'échantillon Delapp et al
thermogravimétrie i des ch ts d ‘de [Evaluation de la stabilité thermique et d + anal at 2004 Rovira et al
couplée  la epreglst_rement es changements de masse de [Evaluation de la stabilité thermique et des analyse peu colteuse ovira et al.
calorimétrie I'échantillon et d'énergie (par rapport & un changements physiques (lien avec la dynamique | + reproductible 2008
différentielle échantillon de référence inerte), en fonction de lafréelle du C vérifié). - appareillage couteux Frangipane et al.
température. Enregistre les points de déshydratation, de - interférences avec la matrice minérale 2009
(ATG-ATD) . 0 , . p ’
décomposition, et d'oxydation. - méthode en développement
Pyrolyse en atmospheére inerte et combustion en |[Détermination d’indices dérivés des taux de C, H,| + rapide Luniger et
atmosphére oxygénée avec chauffage progressif|CO, CO, générés. + analyse peu colteuse Schwa?k 2002
Pyrolyse Rock-Eval [POU" llbérer différentes fractions d'hydrocarbures |peyt aider & identifier la source biologique etle | * permet de décrire e continuum Carrie et al. 2012
suivi par l'analyse des effluents gazeux (HC, CO |njyeau de décomposition de la MO. complet de stabilité de la MO Delarue et al
et CO,). Lien avec la dynamique réelle du C a vérifier. + pas de prétraitement de I'echantilion 2013

- appareillage couteux

(+) avantage

(-) inconvénient




Méthode

Principe, procédure, description

Interprétation

Avantages et inconvénients

Références

Pyrolyse couplée a la
chromatographie
gazeuse et la
spectrométrie de
masse
(Pyrolyse GC/IMS)

Utilise la chaleur, sous atmosphére inerte, pour
casser les macromolécules en molécules plus
petites. Les composés produits sont ensuite
analysés par GC/MS pour séparer, identifier et
quantifier les mélanges complexes.

Détermination de la nature chimique.
Détermination de l'origine de la MO analysée, i.e.
la nature chimique des composés initiaux qui ont
été transformés. Définition de pools de MO sur la
base de leur stabilité chimique.

+ pas de prétraitement de I'échantillon
+ caractérisation fine de la MO

+ nécessite peu d'échantillon (quelques
mg)

+ donne des informations quantitatives
et qualitatives

- Interprétation des chromatogrammes

Schellekens et al.
2009
Carr et al. 2010

Chromatographie
liquide couplée ala
spectrométrie de
masse (HPLC-MS)

Un solvant sous pression contenant I'échantillon
est injecté dans une colonne remplie d’une
phase solide. Les composants sont séparés en
fonction de leur interaction avec cette phase,
puis sont identifiés par spectrométrie de masse.

Identification structurale des composés.

+ permet de déterminer une palette
étendue de composés

+ temps d’analyse modéré

- interprétation difficile et longue

Hopsmans et al.
2004
Lepane et al. 2010,

Spectroscopie infra-
rouge atransformée

Analyse basée sur 'absorbance des

rayonnements infra-rouges (400 - 4000 cm™)
d'un échantillon. Cette absorbance est générée
par des mises en mouvement (vibration,

Caractérisation structurale globale de la MO :
identification de groupements fonctionnels
spécifiques et éventuellement de leur distribution.
Déduction de la stabilité chimique de la MO

+ analyse rapide et peu colteuse

+ permet I'analyse qualitative de la MO
+ possibilité d’analyser le minéral

(proche IR)

Cocozza et al.
2003
Artz et al. 2008

de Fourrier déformation élongations) spécifiques de certains [(@romaticité, réticulation, hydrophobicité) en - perturbation de la matrice minérale
(IRTF) groupements fonctionnels a une longueur d'onde[fonction de certaines propriétés de la MO. - semi quantitatif, quantification difficile
donnée.
Analyse basée sur les propriétés magnétiques |Caractérisation structurale fine de la MO. + analyse rapide
du Bc a partir d'un échantillon soumis & un Permet de déterminer et d’appréhender la + non destructif
champs électrique, en mesurant le décalage de stabilité chimique a partir d’in_d?ce sur la nature + informatio_n a haute résolution_

) la fréquence de résonance des atomes. structurale de la MO (aromaticité). + analyse directe sans préparation Kelleher et al
Resor]qnce + détermination de la structure 2006 '
magnétique chimique de la MO Dick t al

nucléaire dulgarbone - appareillage extrémement colteux ¢ ggile al

(RMN *C) - semi quantitatif et quantification Mao et al. 2011

difficile

- difficulté d'interprétation des spectres
-interférence de la matrice minérale sur
les résultats

Spectroscopie par
absorption de rayons
X (NEXAFS)

Etude de l'absorption d'un matériau au voisinage
proche de son front d'absorption dans la région
des rayons X

Caractérisation structurale fine de la MO ou de
fractions de MO

Evaluation de la stabilité de la MO sur la base de
pools de structure chimique différente

+ rapide et non destructif

+ information a haute résolution

+ permet d'établir des cartographies de
la distribution du carbone

- acces a I'appareillage restreint

Lehmann et
Solomon 2010

(+) avantage

(-) inconvénient
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Méthode

Principe, procédure, description
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Interprétation

Avantages et inconvénients

Références

Fractionnement
granulométrique
et/ou densimétrique

Désagrégation de la matrice en milieu aqueux et
étude de la MO associée aux différentes classes
granulométriques et/ou densimétrique.

Isolement et différenciation de pools fonctionnels
de MO associés a différentes classes
granulométriques et/ou densimétriques.
Dynamique supposée sur I'hypothése d’'une
relation entre granulométrie et stabilité de la MO

+ peu couteux

+ séparation de pools de MO de fagon
non destructive

+ méthode standardisée
(granulométrie)

+ protection par macro-agrégation peut
Etre considérée

- protocole long

Lopez-Sangil et
Rovira 2013

Fractionnement
chimique de la MO

Extraction de pools de MO a l'aide de différents
solvants. Le fractionnement de la MO se base
sur les propriétés de chacun des solvants a
extraire la MO.

Isolement et différenciation de pools de MO.

+ méthode généralement non
destructive
- protocole long

Gregorich et al.
2003
Rovira et al. 2010
Lopez-Sangil et
Rovira 2013

Datation par la mesure du rapport isotopique et

I’étude des profils isotopiques tel que le 1¥e
L'échantillon est d’abord purifié de sorte a
concentrer les espéces C ou N, puis analysé.

Mesure du temps de résidence de la MO, basé
sur I'évolution du rapport isotopique des différent
composant au cours du temps.

Doit étre combiné avec d'autres analyses pour

+ temps de résidence exact de la MO
+ non destructif

- appareillage extrémement colteux
- interprétation potentiellement

Meyers 1994
Kalbitz et Geyer

Is(ch:toNp)le éviter les erreurs d'interprétation. compliquée 2002
' Peut déterminer 'origine de la MO Higueras et al.
(marine/terrestre), par des différences de 2014
composition isotopique du C (différentes voies de
photosynthése).
Etude ex situ de décomposition de la MO en Détermination du carbone biodégradable, et de la| + mesure directe de la capacité de
incubant I'échantillon et en déterminant I'activité |stabilité de la MO. minéralisation des microorganismes
métabolique des microorganismes (notamment |Détermination des cinétiques de dégradation + stabilité réelle de la MO .
. : ) ; PR A . A e Servais et al. 1989
Etude de via la consommation de O, ; la production de (minéralisation potentielle et/ou réelle de la MO). | + estimation quantitative du C Marschner &
décomposition  |co_ ou la production de CH,) biodégradable 8
2 p 4)- Kalbitz 2003
de la MO - protocole long
) . e . . Fellman et al.
par incubation - difficulté de mise en ceuvre 2009

- nécessité de méthodes
complémentaires pour déterminer le

type de MO consommée

(+) avantage

(-) inconvénient




1.1.2.6.2. Les méthodes d’extraction de la matiére organique

Il existe différentes méthodes pour séparer les fractions organiques et inorganiques, parmi
lesquelles on retrouve les méthodes de fractionnement chimiques et physiques.

Selon de nombreuses études (Rovira et al. 2010 ; Lopez-Sangil et Rovira 2013), le taux de
MO est corrélé a la fraction de faible granulométrie et il est possible d’étudier la MO en fonction
de son fractionnement. Le fractionnement granulométrique est ainsi fréquemment utilisé
comme technique d’extraction de la MO (Kogel-Knabner et Amelung 2014). Cependant,
certains auteurs n’associent pas la réactivité et la quantité de MO a la granulométrie (Mikutta
et al. 2006). Parmi les extractions physiques, la densimétrie, utilise des liqueurs denses qui
séparent par flottaison la MO particulaire alors que la fraction minérale sédimente.

L’emploi de techniques d’extraction chimiques de la MO, permet de séparer la fraction
organique selon les propriétés des extractants, qui modifient soit la solubilité de la MO soit les
interactions avec la matrice sédimentaire (polarité, taille, charge ionique, groupements
hydrolysable...). Ces méthodes sont utilisées pour étudier la MO du sol depuis plus de 150
ans, les travaux de Martin (1829), décrivent I'utilisation d’'une solution aqueuse alcaline pour
étudier la MO du sol (Feller 1998), et sont toujours utilisées de nos jours (Mikutta et al. 2006 ;
Baglierie et al. 2007). Ces techniques, consistent a dissoudre la MO dans des phases
d’extraction par mise en contact avec le sédiment et la matiére extraite est isolée de la matrice
par centrifugation ou filtration. Ces méthodes peuvent également s’appliquer sur des
échantillons de granulométrie « moyenne » (jusqu’a 2 mm) (Mikutta et al. 2006 ; Belzile et al.
1997) et permettent de conserver une distribution granulométrique plus proche de I'état initial
que les méthodes d’extraction physique (Rovira et al. 2010). Toutefois ces étapes d’extraction,
ne permettent pas de déterminer clairement, les propriétés chimiques mises en jeu au cours
de I'extraction, ni méme la nature de la matiére extraite.

1.1.2.6.3. Fractionnement de la matiére organique

1.1.2.6.3.1. Extraction de la phase labile

A partir des années 90, des études (Gregorich et al. 2003) montrant I'intérét majeur de la
fraction dite labile, bien que quantitativement minoritaire < 3% (Wardle 1992 ; Gregorich et al.
2003), ont donné lieu a I'utilisation de méthodes d’extraction plus douces permettant d’extraire
la MO facilement échangeable (ou labile). Cette fraction labile est définie de facon
opérationnelle comme facilement accessible et métabolisable pour les micro-organismes.
Parmi ces méthodes, on retrouve notamment i) les extractions a I'eau froide ou chaude
(Gregorigh et al. 2003 ; Akkanen et al. 2005), et ii) la lixivation (Jones et Willet 2006). Ce type
d’extraction reposent en général sur des propriétés de solubilité (i) et des mécanismes
d’échange d’ion (ii). Toutefois, le taux de MO extraite peut étre extrémement variable selon la
technique employée (allant de quelques pourcents a 50% pour un méme échantillon)

1.1.2.6.3.2. Fractionnement par la polarité

Ce type d’extraction, basé sur les propriétés de dissolution de la MO en fonction du pH, est
couramment utilisé pour I'étude des matrices organo-minérales (Stevenson 1994 ; Schnitzer
et Skinner 1967 ; Schnitzer 1983). Le principe consiste a réaliser une extraction alcaline de la
MO, puis le pH de I'extrait est acidifié. La fraction insolubilisée par la diminution du pH sera
dite humique, celle toujours soluble sera dite fulvique. La fraction insolubilisée, restée dans
I'échantillon est appelée humine (Schnitzer 1983). Ces méthodes permettent d’extraire une
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fraction variable mais généralement non négligeable de la MO (en moyenne aux alentours de
50% et variant de 10 & 100%) (Tableau 4).

1.1.2.6.3.3. Fractionnement par classe de familles biochimiques

La MO est extraite des matrices organiques en fonction de son affinité pour différents solvants
organiques. Certaines familles biochimiques (lipides, glucose) sont majoritairement extraites
au cours de certaines étapes. Par exemple 'extraction Van Soest a été initialement mise au
point dans le but de déterminer le potentiel nutritif des fourrages en déterminant les quantités
de différents composés (labile, cellulose, hémicellulose, lignine). Cette méthode utilise des
étapes d’hydrolyses successives de plus en plus fortes (avec des groupements fonctionnels
spécifiques). Chaque étape de lavage hydrolyse un type de composé spécifique, qui est extrait
de la matrice. La masse de chaque famille biochimique est déterminée en suivant I'évolution
de la masse de I'’échantillon. La fraction résiduelle est déterminée par perte au feu.

1.1.2.6.3.4. Fractionnement par la taille

De nombreuses études s’intéressent a la répartition de la MO selon la taille des particules, qui
composent la matrice (granulométrie). La fraction fine du sédiment est la plus regardée, car
elle est riche en MO liée a la matrice sédimentaire. D’autres études appuient le fait que la
réactivité et la quantité de MO n’étaient pas uniquement régies par la granulométrie, ce qui ne
permet pas de renseigner sur les interactions entre la MO et la matrice sédimentaire avec ces
méthodes (Mikutta et al. 2006). Ce critére de taille, peut également étre appliqué a la MO,
avec son analyse par chromatographie d’exclusion stérique, qui va fractionner la MO en
fonction de sa taille. (Davis et Gloor 1981 ; Chin et Gschwend 1991 ; Cao et al. 2017). Ces
études associent I'évolution de la MO a la formation de macromolécules, ou a la formation de
fragments de molécules issus d’'un découpage des molécules. Cette méthode est donc utilisée
pour observer les voies d’évolution et de transformation de la MO.

1.1.2.6.3.5. Fractionnement avancé

Une autre méthode couramment utilisée (Belzile et al. 1997 ; Lopez-Sangil et Rovira 2013)
consiste a réaliser une extraction séquentielle de la MO. Ce type de protocole a pour but
d’identifier des pools de MO, selon des critéres particuliers, pour déterminer leur proportion et
les analyser. Ces méthodes consistent a réaliser des traitements en cascade (successifs) sur
un méme échantillon. Ces extractions séquentielles, a l'origine utilisées pour étudier les
fractions minérales des sols et des sédiments, ont été adaptées a I'étude de la MO de ces
matrices. A partir des années 2000, différentes études utilisent des protocoles d’extraction
séquentielle, pour identifier les pools de MO en fonction de leur caractére biodégradable
(Schmidt 2000 ; Mikutta et al. 2006 ; Lopez-Sangil et Rovira 2013). Ces critéres de
différenciation changent en fonction des caractéristiques qui sont considérées comme a
l'origine de la biodégradabilité de la MO. Lopez-Sangil et Rovira (2013) ont voulu mettre en
paralléle le caractére biodégradable de la MO avec sa force d’attachement avec la matrice
organo-minérale. Pour cela, ils ont mis au point un protocole d’extraction séquentielle
permettant d’extraire la MO de plus en plus liée a la matrice.
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Tableau 4 : Comparaison de différentes méthodes d’extraction de la MO (rendement d’extraction et
distribution en carbone) (d’aprés McLauchlan et Hobbie 2004 ; Lopez-Sangil et Rovira 2013 ; Favilli et
al. 2008 ; Akkanen et al. 2005 ; Al-Mutlaq et al. 2008 ; Belzile et al. 1997).

organique
Référence Matrice Mode d'isolement Type de MO extrait  Ecart type
(%)
sol extractions <2mm
densimétrie labile 6
Maclauchlan et chloroforme (C microbien) labile 2
Hobbie 2004 sol de pature hydrolyse acide labile 51
incubation sur 365 jours labile 4
DBO,, labile 0
sol extraction séquentielle <20 um 23
tamisage a 20 um + extraction  échangeable 1
Lopez-Sangil et Rovira - K50,05M;Na,B,0,0,1M;  Jicq 46
2013 _solsuperficiel b 5 1 M;NaOH 0,1 M; H,50
(différentes natures) % 2 ° 24
+ NaOH, NaZSZO4+ NaOH 0,1 M ; HF totale 77 7
+ NaOH
sol extraction séquentielle <2mm
. o non stable 51 16
Mikutta et al. 2006 (:slg:zf;fg;ﬂ) NaOCl ; HF b lice 37 17
recalcitrante 12 5
sol attaques séquentielles <2mm
non stable 51 20
Favilli et al. 2008 sol de montagne lige 36 4
(Alpin) ¢ NaOCl ; HF stable recalcitrante 12
H,0, MO oxydable 86
sediment extraction alcaline total
totale lac Hoytiainen 100
Akkanen et al. 2005 L
sédiment lacustre NaOH totale lake Ketelmeer 9
totale lakeMekrijarvi 100
sediment extraction alcaline total
rofondeur
totale 8_10 om 30
Al-Mutlaq et al. 2008 Sedl?;::tK:x;JStre KOH totale ggc_);%ncdn:ur 70
rofondeur
totale 20_47 om 36
sediment extraction séquentielle <2mm
) . . . apolaire <2
Belzile et al. 1997 sédiment lacustre hexane ; Chloﬁ:;:_'me +Na,P;0, acide fulvique 9-13
acide humique 8-26
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I.1.3. Origine de la matiere organique sédimentaire

L’origine de la MO des sédiments lacustres peut étre autochtone ou allochtone. La premiére
est constituée par des apports (de MO) générés au sein de la retenue, alors que dans le cas
des apports allochtones, la MO est produite a I'échelle du BV puis acheminée jusqu’a la
retenue.

1.1.3.1. Les apports autochtones

Cette MO est produite au sein du barrage par les macro et micro-organismes vivant dans la
retenue et par les produits de décomposition de leurs cadavres. Bien que la détermination de
la balance entre apport autochtone et allochtone ne puisse étre généralisée et qu’elle soit
particuliere a chaque site selon la morphologie du lac ou les caractéristiques du BV (Meyers
et Ishiwatari 1993), certains auteurs (Bradley 1966 ; Descloux et al. 2017) estiment que la MO
des sédiments lacustres est quasi exclusivement issue des apports autochtones. Par exemple,
dans les cas du lac Michigan, 90% de la MO de la colonne d’eau est d’origine autochtone
(Meyers et Ishiwatari 1995). Dans le cas des retenues de zones tempérées, ces apports
varient en fonction des saisons.

Les apports de MO autochtone au sein des sédiments aquatiques sont généralement issus du
phytoplancton et zooplancton (Burgis et al. 1973). Dans le cas des sédiments des retenues
d’eau douce, cette MO provient notamment des bactéries, cyanobactéries, macro et micro-
algues telles que des charophytes ou des diatomées (Fragilaria, Asterionella, Synedra ou
Tabellaria (Post 1977 ; Robarts et Zohary 1987 ; Downing 2001). Contrairement aux
organismes terrestres, ces organismes aquatigues ne possédent pas de squelette
lignocellulosique (composé de lignine et hémicellulose), ce qui justifie que le rapport C/N de la
MO aquatique soit inférieur a celui de la MO terrestre, et que la MO allochtone soit plus stable
gue la MO autochtone (Marchand 2003).

Ces apports peuvent étre issus de la production dite « nouvelle », qui est effectuée a partir
d’éléments minéraux, qui dans le cas des océans, est a 'origine des zones de productivité
(upwellings). Ce type de MO est donc imputable a des organismes autotrophes tels que les
algues ou les végétaux aquatiques. lls peuvent également étre issus de la production dite
« régénérée », c’est-a-dire produite a partir de la consommation de la MO du milieu, qui sera
générée par la transformation de la MO apportée par les organismes hétérotrophes, tels que
les bactéries ou les vers.
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Ces apports de MO autochtone dépendent directement des concentrations en nutriments
essentiels & la croissance des organismes (notamment N et P). Ali et al. (1988), mettent en
évidence, dans le cadre de leurs travaux sur les sédiments du lac Monroe, la corrélation entre
la teneur en nutriment de la colonne d’eau et le taux de C organique dans le sédiment. La
production de MO dépend également de la puissance lumineuse disponible et de la
température du milieu aquatique. Ces deux derniers parametres sont liés en parti au taux
d’ensoleillement et a la turbidité de I'eau (Baudin et al. 2017). La concentration en P permet
d’ailleurs de différencier le type de lacs et leur production de MO. En effet, les productions de
MO au sein des réservoirs, vont dépendre des apports en phosphore. En comparant les
productions de MO en fonction des concentrations en phosphore du milieu (Tableau 5), nous
pouvons voir qu'une augmentation de la concentration en P de 5 a 60 pg/L va engendrer une
augmentation de la production de MO de 5 & plus de 1000 mgc/L/an, démontrant son influence
sur la contribution des apports autochtones.

Tableau 5 : Définition des différents types de lacs en fonction des productions primaires moyennes
annuelles associées (en gc/m?/an) et de leur concentration en P (d’aprés Kelts 1988).

Production de MO i+d
Type de lac Quantités de phosphore

(en g¢/m’/an) (en pg/L)
ultra oligotrophe <100 <5
oligotrophe 100 a 250 5a10
mésotrophe 250 a 550 10a30
eutrophe 550 a 1000 30a60
hypereutrophe > 1000 > 60

De plus, dans le cas des lacs stratifiés, les bactéries se développent sous forme de tapis dans
la couche comprise entre I'épilimnion et 'hypolimnion, et peuvent contribuer pour une grande
partie a la production autochtone. Cette production peut également étre générée dans
I'épilimnion, ou les paramétres de température et d’ensoleillement sont favorables au
développement des organismes vivants (Jonsson et al. 2001). En plus de varier en fonction
des sites, les quantités et la nature des apports produits vont varier, pour un méme site en
fonction des saisons et des années (Robarts et Zohary 1987 ; Biber et al. 1996 ; Crump et al.
2003).

1.1.3.2. Les apports allochtones

Cette MO est produite a I'échelle du BV puis transportée jusqu’a la retenue par transport
éolien, ruissellement, et lessivage des sols. Ces apports allochtones constituent des entrants
de MO, provenant notamment de la biomasse du BV, avec des origines différentes. Leur
origine peut étre anthropique, notamment avec la MO rejetée par les stations de traitement
des eaux usées, et les rejets organiques industriels et agricoles. La contribution de ce type de
MO dans les sédiments n’a pas fait I'objet d’études, cependant ces apports ont un impact
important sur les teneurs en nutriments dissous dans 'eau. Une autre partie de ces apports
est d’origine naturelle, constitués par la biomasse produite sur le BV. Elle peut étre issue
d’organismes tels que les végétaux supérieurs, les graminées, les micro-organismes, ou les
algues produites dans les cours d’eau.
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Au sein de cette MO, on peut également distinguer les apports directs et indirects. Dans le
premier cas, les apports sont majoritairement véhiculés par voie aérienne et ruissellement. La
matiére subie peu ou pas de transformation durant son transport et sa hature chimique est
comparable a la nature chimique de I'entité dont elle est issue. Ce type d’apport s'illustre par
exemple par les apports de feuilles ou de débris de bois. Les apports indirects sont
principalement formés dans les sols et transportés par lessivage (Albergel et al. 2004). Ces
apports sont issus de la MO naturelle générée dans le BV et transformée au cours de leur
transport. Ces composés se caractérisent par un stade de maturation plus élevé que les
composeés dont ils sont issus (Albergel et al. 2004). L’apport de ce type de MO dépend du
contexte environnemental et géographique comme lintensité des crues, la nature des sols,
I'utilisation des sols. Le taux de MO est généralement supérieur a celui des sols d’origine
(Albergel et al. 2004). Ainsi la perte de MO dans les sols cultivés est supérieure a celle des
sols forestiers, et le taux de MO transporté lors de crues est d’autant plus élevé que celle-ci
est forte.

Les apports allochtones, du fait de leur richesse en composés d’origine lignocellulosique, sont
généralement plus persistants (Meyer 1994). Ce type de composé, riche en structures
phénoliques, interagit fortement avec I'ensemble de la matrice sédimentaire créant une
protection contre les attaques enzymatiques et microbiologiques. lls peuvent par exemple se
complexer avec les métaux, interagir avec les argiles pour former le « complexe argilo
humique ».
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I.1.4. Contribution et caractéristiques des apports autochtones et allochtones

La contribution des apports autochtones, par rapport aux apports allochtones, dans la MO des
sédiments est mal renseignée. Son estimation repose sur des indices tels que le rapport C/N,
ou la mesure de bio marqueurs généralement lipidiques. La part de chacun de ces apports
varie énormément d’'un lac a l'autre (Tableau 6). Dans la littérature, la part de ces apports,
dans la constitution de la MO sédimentaire, peut étre contradictoire, et étre majoritairement
autochtone jusqu'a 90% (Andren et Stand 1981 ; Goossens et al.1989), ou a linverse,
majoritairement allochtone (Bradley 1966 ; Meyers et Ishiwatari 1993). Ces différences mettent
en avant I'importance de l'aspect environnemental, des caractéristiques du BV, et de la
morphologie du lac, sur la nature des apports de carbone au sein des retenues (Meyers et
Ishiwatari 1993).

Tableau 6 : Contribution des apports autochtone et allochtone de différents sites, exprimée en %
(d’apres Andren et Stand 1981 ; Dubois et al. 2012 ; Jonsson et al. 2001).

Contribution des apports  Contribution des apports

Site d'étude autochtones (%) allochtones (%) Référence

Lac Michigan 90 10 Andren et Stand 1981
Baie d'Arcachon 56 44 Dubois et al. 2012

Lac Ortrasket 1 99 Jonsson et al. 2001

La MO d’origine algale subit une forte dégradation au cours de sa chute vers le fond de la
retenue. Ainsi, certaines études estiment qu’une fraction trés faible de cette MO atteint dans
le sédiment, seulement 6% pour le sédiment du lac Michigan, et seulement 1% pour le
sédiment marin & une profondeur de 5000m (Muller et Suess 1979, Meyers et al. 1984 ;
Meyers et Ishiwatary 1993). De méme, les travaux de Durand et al. (1980) et de Huc et
al. (1988), ont montré que les apports continentaux compris entre 50 a 1100 gc/m?/an sont
prédominants par rapports a la production marine primaire (1 a 500 gc/m?/an). Pourtant, une
autre étude (Torres et al. 2011) démontre que la quantité de MO algale sédimentée est
d’autant plus élevée que la profondeur d’eau augmente, du fait d’'un apport plus important de
MO par la colonne d’eau. Toutefois cette comparaison n’a pas été faite pour les lacs, qui
présentent de grandes différences d’un site a I'autre. Les productions de MO dans les retenues
varient également au cours des saisons, de 4 a 21 mgc/L, avec une concentration maximale
durant la période estivale, due a une augmentation de la production autochtone planctonique
(VonWachenfeldt et Tranvik 2008 ; Harrault 2012).
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I.2. Les voies de transformation de la matiere organique des sédiments

1.2.1. Généralités

La MO accumulée au sein des sédiments subit des transformations au cours du temps
notamment régies par I'activité des microorganismes. Souvent négligée, la transformation de
la MO par les macro-organismes, intervient a travers les phénomeénes de bioturbation. Ce
processus augmente d’'un facteur 1,6 a 4 les flux d’'oxygéne vers le sédiment, casse la matiere
macroscopique venant de la colonne d’eau en matiére microscopique et entraine la MO en
profondeur (jusqu’a 3 cm) dans le sédiment (Svensson et Leonardson 1996 ; Baranov et al.
2016 ; Zeng et al. 2014).

Une étude réalisée par Jonsson et al. (2001) a permis de déterminer que la minéralisation de
la MO, au sein de la colonne d’eau et du sédiment de surface (jusqu’a 2 cm) du lac Ortrasket
au nord de la Suéde, était imputable aux bactéries (60%), au zooplancton (30%), ainsi qu’aux
réactions de photo-oxydation (10%), avec une minéralisation globale estimée a 0,3 gc/m?/jour.
Par ailleurs cette étude a montré qu’environ 40% de la minéralisation se passait a la surface
du sédiment.

Le sédiment abrite différentes espéces de bactéries, notamment du genre Proteobactére,
Acidobactére, Planctomycétes, Bacteroidetes, Firmicutes ou méme Verrucomicrobia.
Toutefois, les Proteobacteres, hétérotrophes, sont prédominantes et vont vont minéraliser la
MO (Nealson 1997 ; Spring et al. 2000 ; Song et al. 2012).

1.2.1.1. Développement bactérien et activité microbiologique

1.2.1.1.1. La croissance des micro-organismes et en particulier des bactéries

Les processus microbiens sont primordiaux afin d’appréhender les dynamiques avec le
systeme aquatique (Billen 1982). Les micro-organismes unicellulaires se caractérisent par une
croissance par scission binaire. En conditions contrlées, comme une culture pure, en milieu
liquide contenant des substrats dans des concentrations optimales, avec des conditions
physico-chimiques favorables, leur croissance est exponentielle. Cette croissance présente
une augmentation théorique par deux, du nombre et de la masse des populations, de maniéere
périodique. Leur croissance est définie par le temps de génération G (environ toutes les 13 a
21 minutes a 40°C pour Escherichia coli) (Willey et al. 2016 ; Meyer et al. 2004). Dans de telles
conditions, la vitesse de croissance (v) va donc dépendre du nombre de cellules initial, et
s’exprime selon I'équation suivante :

dx
= 5= X.p
Equation 1

X = quantité de biomasse (exprimée en g, ou nombre de cellules selon le cas)

p = vitesse spécifique de croissance (exprimé en h1), correspondant a I'inverse du temps de génération
T = temps (exprimé en h)

r« = vitesse de croissance (nombre de divisions/h)

La vitesse de croissance est influencée par les conditions de culture, comme le renouvellement
ou les conditions d’aération : aérobie ou anaérobie. L’évolution du taux de croissance des
micro-organismes du sédiment est assimilée a celui des milieux fermés. En effet, le sédiment
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est constitué par I'accumulation de matiére, déposée, recouverte avec le temps, et ce
phénoméne d’enfouissement limitera les échanges au sein de la matrice.

Un milieu fermé, non renouvelé, sera caractérisé par I'apparition d’'un facteur limitant. Les
courbes de croissance dans ces conditions sont constituées de différentes phases
caractéristiques (Figure 18) (Willey et al. 2016 ; Meyer et al. 2004). Le développement des
bactéries débute par une phase de latence, qui correspond a une phase d’adaptation des
organismes, et se traduit par une stagnation du nombre, ou de la masse des cellules. Cette
phase est suivie par la phase de croissance exponentielle qui correspond au développement
des organismes avec une augmentation de la population, et la consommation maximale du
substrat. Elle est caractérisée par un taux de croissance maximal (pmax), qui varie selon les
conditions environnementales de culture. Ce taux (pmax) €st défini par le coefficient de variation
de la pente, de la courbe de croissance durant cette phase, lorsque la vitesse de croissance
est exprimée selon I'Equation 2 et représentée selon la fonction Log(X) = f(t).

In(Xz) = p. (T, = T1) + In (Xy)
Equation 2
X = quantité de biomasse (exprimée en g, ou nombre de cellules selon le cas)

p = taux de croissance (exprimé en h-1)
T = temps (exprimé en h)

Puis la phase stationnaire débute lors de la survenue d’'un facteur limitant, et se caractérise
par un nombre de nouvelles cellules égal au nombre de cellules qui meurent. Elle est suivie
par la phase de décroissance qui se traduit par une diminution du nombre de cellules par lyse
cellulaire. Les débris cellulaires ainsi générés sont eux-mémes minéralisés par les cellules
encore vivantes de la culture.

Log _‘} Phase stationnairs
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) : Phase de
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T | PRy PEEY 8=y poEmm o | T T T T T T T T | R = = | >
0 2 4 6 8 10 12 14 16 Temps (hevre)

Figure 18 : Evolution du nombre de cellules, en fonction du temps, d’'une population microbienne en
milieu fermé (échelle logarithmique) (d’apres Willey et al. 2016).
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1.2.1.1.2. Facteurs déterminant le taux de croissance

Le modele de croissance, décrit précédemment, ne représente pas ce qui se passe dans un
milieu naturel ou d’autres facteurs, tel que la nature du substrat, ou la concurrence des
populations bactériennes, viennent impacter la croissance des microorganismes. En effet, le
temps de génération est spécifique a chaque espéce (9 minutes pour Vibrio parahaemolyticus,
14 minutes pour Escherichia coli, et 69 minutes pour Lactobacillusacidophilus) (Meyer et al.
2004). De plus, pour une méme bactérie, le taux de croissance dépend des paramétres
environnementaux. Parmi ces parameétres, nous retrouvons notamment les conditions
physico-chimiques et nutritionnelles du milieu (Goldman et Carpenter 1974). Cela signifie que
pour des conditions physicochimiques données, une population bactérienne sera présente en
majorité par rapport a une autre.

Les principaux paramétres physico-chimiques, qui impactent le taux de croissance, et donc le
temps de génération, sont la température, le pH, et le potentiel red-ox (Kelly et al. 1984 ; Gale
et al. 1992 ; Blagodatskaya et al. 2016). Ces parameétres sont détaillés ci-apres :

Température

L’évolution du taux de croissance en fonction de la température est caractéristiqgue (Willey et
al. 2016). En dessous d’'une certaine température, I'activité microbienne est nulle (état de
dormance), mais au-dessus de cette température I'évolution du taux de croissance va suivre
la loi d’Arrhenius, jusqu’a atteindre une valeur maximale, au-dela de laquelle les constituants
moléculaires des microorganismes (protéines) sont modifiés et deviennent inactifs (Paolozzi
et al. 2015). Au niveau des sédiments, la température se situe aux alentours de 6°C, les
organismes retrouvés sont donc des organismes psychotropes (ou psychrophiles), capables
de se multiplier a de faibles températures.

V =A. e (Ea/RT)

Equation 3
V = vitesse de croissance

A = constante de collision des molécules
Ea = énergie d’activation
R = constante des gaz parfaits

T = température en °K

pH

Le pH va également modifier la vitesse spécifique de croissance des micro-organismes (Rosso
et al. 1995). Dans le milieu intracellulaire de nombreuses réactions biochimiques sont
catalysées par des enzymes, dont le fonctionnement dépend du pH (état d’ionisation du site
catalytique de I'enzyme et/ou du substrat). De plus, les micro-organismes interagissent et
échangent avec leur environnement, notamment a travers la paroi cellulaire via les pompes
ioniques qui impliquent parfois un échange de protons et sont sensibles au pH (Meyer et al.
2004).
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Le taux de croissance des bactéries va donc évoluer en fonction du pH (Figure 19). Par
exemple les bactéries méthanogenes se développent a des pH compris entre 6 et 9, alors que
les bactéries fermentaires se développeront pour des pH inférieurs a 6 (Moletta 2015). La
plage de pH au sein de laquelle évoluent les bactéries va permettre de distinguer les bactéries
acidophiles, neutrophiles et alcalinophiles. Le pH du sédiment est généralement compris entre

5 et 8, et sera propice au développement des organismes neutrophiles.

a bl a
100 100
90 90
2 g0 = 80
< c
o 70 ® 70
2 2
5 60 S 60
£ 50 2
Q
% 30 x 30
£ 20 & 20
10 10
0% > 0 >
-10 0 10 20 30 40 50 3 4 5 6 7 8 9 10 11
Température (°C) pH

Figure 19 : Modéle de I'évolution du taux de croissance d’une population de micro-organismes en
fonction : a) de la température, pour une bactérie mésophile ; b) du pH pour une bactérie neutrophile
(d’aprés Delhalle 2012 ; Willey et al. 2016).

Potentiel Red-Ox

Le potentiel red-ox (Eh) est estimé par une valeur globale prenant en compte les taux de
formes oxydées et réduites des espéces chimiques. Pour les cultures aérobies, ce dernier est
constant (+420mV) et donc son impact sur la croissance n’est pas pris en compte. Dans le cas
des métabolismes anaérobies, il est considéré comme un facteur important (Moletta 2015) qui
peut influencer la prédominance de certains métabolismes et donc de I'évolution de la MO
(Fetzer et Conrad 1993). Le potentiel redox va ainsi déterminer la mise en place de ces
métabolismes, la plage théorique des potentiels pour les principaux métabolismes de
réduction est indiquée dans le Tableau 7.

Tableau 7 : Potentiels d’'oxydo-reduction théoriques utilisés par les principaux métabolismes
microbiens du sédiment profond (d’aprés Cord-Ruwish et al. 1988).

Réaction Eh théorique (mV)
Dénitrification 363
Hydrogénotrophie 32a-279
Sulfato réduction -217
Méthanisation -238
Ferro-réduction -400
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Nutriments

Les micro-organismes des zones aphotiques, situés dans I'hypolimnion ou le sédiment, sont
chimiotrophes, et la majorité sont chimio-organotrophes et hétérotrophes. Les bactéries
nitrifiantes qui nécessitent des conditions aérobies sont autotrophes.

Les micro-organismes ont besoin, pour leur croissance, d’élément majeurs (C, N, O, H, P et
S) et d’éléments mineurs (Ca, Fe, K, Cl, ...). Siles apports en éléments mineurs sont suffisants
par rapport aux apports en C dans le sol ou les sédiments, certains éléments majeurs (N et P
en particulier) peuvent étre limitants par rapport aux apports de C. Ainsi dans les procédés de
traitement des eaux usées en milieu aérobie, ou une communauté de microorganismes
psychotropes intervient dans la dépollution de I'eau usée riche en substrat, on considére le
rapport minimum idéal, si C/N/P est représenté par des taux relatifs massique de 100/5/1,
respectivement (Delmas 1980). Deés lors, si N est égal a 1, alors cet élément est dit limitant,
ce qui signifie que méme s'il existe encore du C biodisponible, il ne pourra étre utilisé par la
bactérie. Dans le sol on estime que les apports en N et P ne sont pas limitant si C/N < 20 et
C/P < 300 (Gale et al. 1992 ; Paul et Clark 1996). L’apport non limitant est traduit « par MO
instable » dans le sol, dans le sens ou, et dans le cas ou tous ces nutriments sont
biodisponibles pour la bactérie, cette MO sera vite minéralisée et aura donc un taux de
minéralisation de 100% environ (Jonsson et al. 2001).

Par ailleurs la concentration en substrat va étre un élément majeur de la cinétique de
développement des micro-organismes. Elle va influencer le flux de nutriments a travers la
membrane. Cette évolution suit la loi de Monod (Equation 4). Une concentration faible en
substrat aura un impact important sur la vitesse spécifique de croissance p, puis au-dela d’'une
certaine concentration on atteint pmax qui reste constant (Figure 20). On remarque par ailleurs
gue la constante de saturation (Ks), traduisant I'affinité du micro-organisme pour le substrat,
est variable en fonction du type de micro-organisme (exemple pour E.Coli 6,8.10-2 avec le
glucose et 20 avec le lactose). Pour les bactéries aérobies, I'évolution de p suit le méme
modeéle en fonction de la concentration en O2 du milieu, si O2 est limitant comme dans le cas
du sédiment (profondeur supérieure a 5 cm).

[s]
. Ks+[S]

Equation 4

p vitesse de croissance spécifique (exprimée en h1)

L= pmax

pmax = vitesse de croissance spécifique maximale (exprimée en h?)
[S] = la concentration en substrat limitant (exprimée en g/L)

Ks = la constante de saturation

Ces éléments majeurs sont apportés par des molécules minérales et/ou organiques. Enfin,
pour les bactéries hétérotrophes, d’autre apports nutritionnels, tels que les acides aminés
essentiels, les vitamines ou certains oligoéléments peuvent également devenir des facteurs
limitants s’ils sont apportés en trop faible quantité.
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Figure 20 : Evolution du taux de croissance en fonction de la concentration en substrat selon le
modele de Monod (d’aprés Willey et al. 2016).

La préférence de substrat, pour une espéce donnée, dépend du Ks, qui traduit sa capacité a
métaboliser le substrat. Dans certains cas, deux substrats présents ne vont pas étre utilisés
simultanément, mais successivement, c’est le phénoméne de diauxie. La Figure 21 montre la
métabolisation préférentielle du glucose par rapport a la cellulose. Une fois la concentration
en glucose limitante atteinte, nous constatons une adaptation enzymatique nécessaire a la
métabolisation des polyméres de cellulose (phase de latence). Lors de la seconde phase de
croissance, le taux de croissance plus faible s’explique par la nature du substrat qui a un
rendement de croissance moins favorable (Pirt 1997). La MO des sédiments est nhotamment
constituée de polyméres glucidiques et lignifiés, qui nécessitent des enzymes spécifiques aux
différentes liaisons glucidiques pour les premiers, et des enzymes capables de dépolymériser
la lignine (tel que la ligninase) pour les seconds (Tuomela et al. 2002 ; Duboc et al. 2014).
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Figure 21 : Evolution du taux de croissance au cours du temps d’une population bactérienne dans un
milieu constitué de glucose et cellulose.

Dans le cas des sédiments, la valeur nutritionnelle du substrat (MO) est considérée par de
nombreux auteurs (Schnitzer 1991 ; Leinweber et Schulten 2000), comme le principal facteur
de stabilisation et suscite donc de nombreuses études de caractérisation structurale de cette
matiére.
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I.2.2. Mécanismes de biotransformation de la matiére organique

1.2.2.1. Généralités

La biotransformation de la MO rassemble les processus de minéralisation et de modification
tel que les phénoménes de réarrangement moléculaire, polymérisations, découpage,
hydrolyse, opérés par les organismes. Adam et Van Eck (1988) ont montré l'intérét de la
biotransformation pour appréhender le devenir de la MO sédimentaire, en observant que 75%
de la MO des sédiments de surface étaient décomposée (60% en conditions aérobies et 15%
en conditions anaérobies) et que 25% était stockée.

En fonction des conditions physico-chimiques, et du type de microorganismes présents, la
minéralisation peut se faire selon une dégradation aérobie ou anaérobie. Le métabolisme
aérobie se traduit par la consommation d'oxygéne afin de dégrader la matiere servant de
nutriment, et se caractérise par le rejet de CO- et généralement par la consommation de MO
plus spécifique que pour la métabolisation par voie anaérobie. Les bactéries anaérobies, quant
a elles, possédent un métabolisme dont la respiration ne fait pas intervenir d'O a I'état libre.
Généralement la respiration est faite a partir des nitrates, d’oxydes métalliques et des sulfates.
D'autres individus, possédent un métabolisme méthanogéne.

La MO doit étre biodisponible pour étre métabolisée. Sila MO est stabilisée par complexation
ou inaccessible car emprisonnée dans une structure minérale, elle devra dans un premier
temps étre libérée (Figure 22).
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Figure 22 : Schéma représentant les étapes de mise a disposition de la MO par les micro-organismes

(d’apres Calvet et al. 2015).

1.2.2.2. Minéralisation de la matiére organique en milieu naturel

La minéralisation est un processus de transformation qui conduit a la formation de CO2, CHa,
et de formes minérales des éléments N, P et S (Kogel-Knabner et Amelung 2014). Cette voie
d’évolution va directement conditionner le temps de résidence de la MO dans les matrices
organo-minérales. Une majeure partie de la MO est dégradée en quelques mois, cependant
une autre partie de la MO peut avoir un temps de résidence allant de la décennie & des
plusieurs milliers d’années (Lutzow et al. 2006 ; Sollins et al. 1996 ; Trumbore et Barbosa

2009).
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Le taux de minéralisation, et le temps de résidence, vont donc s’avérer étre des outils de
caractérisation de la MO selon son caractére plus ou moins biodégradable. Cette maniére de
différencier la MO, va permettre d’établir des pools de MO plus ou moins actifs. Ces pools de
MO ne font pas l'objet d’'une définition clairement établie. lls peuvent étre déterminés
opérationnellement, notamment a I'aide de méthodes d’extraction ou de minéralisation ou par
estimation de I'dge de la MO. De plus, il existe différentes terminologies pour classer ces
différentes classes de C (Rovira et al. 2010 ; Schmidt 2001). Néanmoins de fagon générale il
est fait état de la MO « labile », la MO métabolisable et la MO stable.

Le processus de minéralisation (primaire ou secondaire) est caractérisé par la transformation
des matieres organiques complexes en composés inorganigues simples. La minéralisation
primaire est réalisée a partir de MO fraiche, non humique. Elle est rapide et permet la libération
de substances minérales telles que le dioxyde de carbone, I'azote nitrique, des ions phosphate
ou sulfate. La minéralisation secondaire est réalisée a partir de produits plus stables,
réfractaires (c’est-a-dire les matiéres humiques) et de fait cette minéralisation secondaire est
plus lente que la minéralisation primaire. La minéralisation de la MO, au sein des sédiments
lacustres, est quasi exclusivement effectuée sous I'action des microorganismes, et notamment
des bactéries. Ces derniéres métabolisent la MO biodisponible, c’est-a-dire la MO soluble
dans I'eau interstitielle, libre ou a I'interface solide liquide. La MO peut étre dissoute dans I'eau
interstitielle du sédiment. Ce groupe de MO, dit labile, représente un substrat rapidement
mobilisable par les micro-organismes, d’ou l'intérét porté a cette fraction pour appréhender
l'activité microbienne des sédiments et ce, malgré sa faible contribution a la MO totale du
sédiment (0,25% de la MO) (Kalbitz et al. 2000), et du sol (3 & 8% du C organique) (Collins et
al. 2000). La MO active représente moins de 3% de la MO pour les sols (Wardle 1992) et se
caractérise par un temps de résidence faible. Cette fraction comprend notamment la MO de
granulométrie grossiere Iégére (qui correspond a des fragments organiques), la MO facilement
extractible (extraction eau/sel), le C microbien, et C soluble considérés comme immédiatement
biodégradable. Cette matiére, facilement métabolisable peut étre corrélée a la demande
biologigue en oxygéne (DBO) (Janzen et al. 1992 ; Alvarez et al. 1998 ; Bruun et al. 2008 ;
Rovira et al. 2010). Son processus de minéralisation se déroule en deux phases, une premiére
phase d’environ vingt jours avec une cinétique « rapide » et une seconde phase, aprés vingt
jours, avec des cinétiques plus lentes (Kdgel-Knabner et Amelung 2014). Malgré sa faible
guantité une attention particuliére est portée a ce pool qui contribue pour 5% du C organique
total mais peut constituer 20% du C minéralisé.

La MO carbonée associée a la fraction fine, a un temps de résidence long dd a une plus grande
stabilité, sera dite passive (Christensen 1987, 2001). |l n’existe toutefois pas de tendance claire
entre profondeur (et donc temps de résidence) des sédiments, et I'évolution biochimique de la
MO (Rovira et al. 2010). D’autre études, comme Gregorich et al. (1998) n’établissent pas de
corrélation entre les quantités de C totales ou la teneur en carbohydrates et la biodégradation
de la MO. De plus la résistance hydrolytique et oxydative, de la MO, ne sont pas forcément
corrélées avec le temps de résidence (Bruun et al. 2008 ; Marschner et al. 2008). La relation
entre la MO soluble et le caractére minéralisable de celle-ci, souvent mise en avant, serait
d’aprés Aumtong et al. (2009) moins évident que suggéré. Ces éléments montrent que le
concept de I'évolution de la MO, selon son caractéere plus ou moins biodégradable, n’est pas
obligatoire et que I'évolution de la MO est soumise a d’autres paramétres.
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1.2.2.3. Minéralisation par voie aérobie

En présence d’'O,, la MO carbonée est oxydée par le phénomeéne de respiration aérobie, qui
libere du CO; selon la réaction suivante :

CH;C00™ + 20, — 2C0, + H,0 + OH~
Equation 5
La digestion de la MO, contenant d’autres molécules que le C, va libérer de 'ammoniac, du
phosphate, et du soufre, dont une partie non utilisée pour les besoins de la cellule, se retrouve
dans le milieu extracellulaire respectivement sous forme de nitrite, nitrate, phosphate et sulfate
(Figure 23). Les composés minéraux obtenus se retrouvent en solution et peuvent étre
absorbés par d’autres organismes (chimio ou photosynthétique) et ainsi participer a la
biosynthese de nouvelles molécules organiques.

Eléments chimiques contenus dans les composés organiques
des tissus végétaux et animaux
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Figure 23 : Composés inorganiques formés en présence d’'oxygéne a partir d’éléments organiques
(Calvet et al. 2015).

1.2.2.4. Minéralisation par voie anaérobie

Il existe différents processus d’évolution de la MO par voie anaérobie. La prépondérance de
chacun de ces processus dépendra du type de micro-organisme présents dans le sédiment et
des conditions physicochimiques de I'environnement. En effet, suite a la consommation de 'O,
dans des processus aérobies, différentes voies anaérobies vont se mettre en place. Dans un
premier temps, les microorganismes mixtes, privées d’O; vont établir une respiration a partir
des nitrates, des oxydes métalliques puis des sulfates, jusqu’a I'obtention de conditions
anoxiques. Une fois le sédiment placé en conditions anaérobie, la MO est dégradée par les
actions couplées de divers types de bactéries : i) Les bactéries fermentaires métabolisent la
MO en conditions acide et liberent des acides organiques, des alcools et du CO,. Les acides
organiques sont ensuite métabolisés par des bactéries acétogénes, et forment des sous-
produits qui serviront de substrat pour les bactéries méthanogenes. ii) Les bactéries sulfato-
réductrices. Celles-ci liberent du CO, et du H,S. iii) Les organismes méthanogenes et
principalement les archaebactéries. Elles métabolisent a pH neutre, la MO en CH, (Dar et al.
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2008 ; Moletta 2015). Elles sont le groupe le plus étudié dans la littérature et les principaux
métabolismes impliqués dans la transformation de la MO par méthanogenése sont connus.

La méthanogenése consiste en la minéralisation de la MO en CH.. Ce processus de
transformation est réalisé en plusieurs étapes par les micro-organismes anaérobies. Ce
phénomeéne est généralement divisé en quatre étapes principales Figure 24 (Gale et al. 1992).

Lors de la premiére étape, la MO est dépolymeérisée par hydrolyse. Cette étape va transformer
la MO initiale complexe en fragments simples de MO (monoméres). Ces monoméres vont
ensuite subir une étape d’acidogenése, opérée par les bactéries fermentaires, qui méne a la
formation d’acides et d’alcools. Suite a quoi, intervient 'acétogenese ou les composés issus
de I'acidogenése vont étre a leur tour transformés selon deux voies (Dar et al. 2008) : la voie
hétérofermentaire et la voie homoacétogene. La quatrieme et derniére étape, consiste en la
métabolisation des produits de chacune de ces précédentes voies par les bactéries
méthanogénes selon deux mécanismes :

i) la réduction du CO; en CH. par les bactéries méthanogénes hydrogénotrophes selon la
réaction suivante (Equation 6) :

€O, + 4H, — 2H,0 + CH,

Equation 6
i) la décarboxylation de CH;COO™ en CH, par les bactéries méthanogenes acétoclastes selon
la réaction suivante (Equation 7) :

CH,CO0~ + H* - CH, + CO,
Equation 7

Molécules organiques complexes

Monomeéres

fermentatives

alcools, acides organiques

i L. Voie Bactéries Voie
Acéto genese hétérofermentaire acétogines homoacétogéne

H: et CO; CH:COO

. Bactéries , .
Méthanogénese Rédiiion e Décarboxylation

CH; et CO;

Figure 24 : Schéma récapitulatif des différentes étapes de la digestion anaérobie.
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Lorsque les sulfates sont non limitants et en conditions acides, les bactéries acétogenes et
méthanogeénes se retrouvent en compétition avec les bactéries sulfato-réductrices qui peuvent
provoquer une inhibition des étapes d’acétogenése (obligatoire pour la méthanogenése) et
méthanogenése. La présence de ces bactéries va créer un processus de compétition vis-a-vis
de la consommation de I'hydrogéne et de l'acétate (Myuzer et Stams 2008), qui seront
préférentiellement consommeés par ces derniéres, pour produire du CO; et des sulfures qui
seront notamment rejetés sous forme de H,S. En condition d’anaérobiose et pour des
conditions de potentiel d’oxydoréduction (Eh) plus élevées que celle des conditions de
fermentation ou méthanisation (Figure 25), des réactions de dénitrification et de réduction du
fer (Fe') sont aussi présentes, libérant respectivement du diazote et du Fe'. Lors de la
réduction du fer par les microorganismes, la phase minérale contenant le Fe!' est ainsi
éliminée ce qui libére la MO qui était attachée a celle-ci.

La nitrification consiste a la transformation, en conditions aérobies, d'ion ammonium (NH4") en
nitrate (NO3), selon la réaction suivante (Equation 8) :

NH} + 20, » NO; +2H* + H,0

Equation 8
Ce processus se déroule en deux étapes :

La nitrosation, qui méne a la formation de nitrites selon la réaction (Equation 9) :
NH; + 0, » NO; +3H* + 2e~

Equation 9
La nitration, qui méne & la formation des nitrates selon la réaction (Equation 10) :

NO; + H,0 —» NOj + 2H* + 2e~

Equation 10
Dans la zone aérobie du sédiment on retrouve également des réactions de réduction du
manganése et du fer selon les réactions suivantes (Equation 11 et Equation 12) :

CH5CO0~ + 8Fe(OH); — 8Fe?* + 2HCO; + 5H,0 + 150H"
Equation 11
CH;C00™ + 3H,0 + 4Mn0, — 4Mn?* + 2HCO3 + 70H~
Equation 12

Ces différentes réactions en conditions anaérobies menent a la minéralisation des composés
organiques en éléments minéraux indiqués sur la figure ci-apres :
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Figure 25 : Composés organiques formés en absence d’oxygéne a partir d’éléments organiques
(Calvet et al. 2015).

1.2.3. Concept d’humification et de potentiel thermodynamique de la matiére organique

Jusqu’aux années 1990, la nature chimique intrinséque de la MO a été considérée comme le
facteur majeur, voire quasi exclusif, de la dynamique de la MO des sols et sédiments. Cette
conception de I'évolution de la MO consistait notamment a considérer un entrant de MO fraiche
(litiere), qui sous linfluence de transformations majoritairement microbiologiques, évoluait
dans le temps. Ces transformations conduisent d’'une part, a la minéralisation de la MO
(minéralisation primaire) et d’autre part, @ des modifications de la nature chimique de la MO,
qui va au cours de son évolution, étre différente de sa structure initiale et posséder des
propriétés physico-chimiques différentes. Ce second processus de transformation, constitue
les phénoménes d’humification. Les différentes voies d’humification constituent le facteur
majeur de stabilisation de la MO. En effet au fur et a mesure de I'humification, la MO est de
plus en plus réfractaire et donc plus difficilement attaquable par les bactéries. Ces substances
humiques (SH) vont elles-mémes subir des transformations, elles pourront évoluer en « black
carbon » ou bien étre minéralisées (minéralisation secondaire).

Le processus d’humification est principalement induit par I'évolution de la structure chimique
de la MO, lors de sa transformation, notamment par des phénoménes de polymérisation et
réarrangement de la MO, en macromolécules, avec un taux de cyclisation élevé. La formation
des substances humiques a été associée a la transformation de la lignine, du fait d’'un apport
en polyphénols et en quinone nécessaires a leur synthése (Calvet et al. 2015). La publication
de travaux mettant en lumiére la formation de substances humiques sans apport de lignine
(Stevenson et Goh 1971) a mis en évidence l'existence d’autres voies de synthése de SH.
Dans le cadre de cette étude, l'isolation de substances humiques issue de MO d’origine algale
(dépourvue de lignine), polymérisée en acide fulvique, puis transformée en acide humique,
par perte des groupements -COOH et complexation des groupements -CO et -OH, a déterminé
permis de déterminer d’autres voies de synthéses des SH. Toutefois, ces phénomeénes et les
mécanismes associés sont encore mal connus (Schmidt et al. 2011).
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Les processus d’humification dépendent de la nature initiale de la MO et des conditions
physico-chimiques du milieu (Waksman et Reuszer 1932 ; Stevenson 1994 ; Roudaut et al.
2011 ; Calvet et al. 2015). La littérature considére chacun de ces processus dans la formation
globale des SH. Par exemple, certaines études (Scheffer et Ulrich 1960 ; Dubach et Mehta
1964 ; Stevenson 1994) montrent que la synthése des substances humiques s’effectue en 2
étapes, en faisant intervenir la décomposition des composés d’origine végétale (dont la lignine)
ainsi que la polymérisation de sous-produits du métabolisme microbien pour donner des
molécules de haut poids moléculaire. La synthése de ces composés humiques peut également
faire intervenir les micro-organismes, de la MO de nature réfractaires comme la lignine (qui
peut avoir un réle structurant des SH) et des composés azotés au cours de leur formation
(Calvet 2003) comme nous I'avons montré précédemment (Figure 26). Plusieurs voies de
formations (Figure 26), en fonction des conditions du milieu, ont été proposées, donnant lieu
a des composés humifiés de propriétés différentes (Calvet 2003). Ainsi, certains auteurs font
état de I'humus formé sous conditions aérobies et de 'humus formé sous conditions
anaérobies. Dans les deux cas, ce processus consiste hotamment en une polycondensation
de la MO initiale (Stevenson 1994 ; Calvet 2003).

RESIDUS VEGETALX
il -'\ - .-l"--. i " - t " r " .__. Tl -
Sucre | Pabyphinols | Composés Produits de | Lignines
\ J | J amingés | decomposmon modifiias }
T r % . I L |||'l|- v \ 'dl'l'J'-ﬁ'! ne | e .
I ! Y :rr" .-' .-'. _| Va ! ~, |
-.\\ Cluﬂﬂﬂni> ' Y < I'_'Iumanai.\ /
\ — /] \ N )—/ /
\, kh“‘-x /| \ N\~ /
\ PR L] ,-:'1._1 K#_f
H"‘"-L ) j:r'. LY . . A .___.-""

SUBSTANCES A

I ""_ HUMIQUES I"' w

Figure 26 : Schéma des voies d’humification a partir de résidus végétaux (Calvet 2003).

La dynamique des sols et de I'évolution de sa MO est documentée en particulier d’'un point de
vue géologique et agronomique (Saenger 2013 ; Calvet et al. 2015). Pendant de nombreuses
années, la nature chimique intrinséque de la MO considérée comme le facteur majeur de son
évolution, a amené a classifier la MO selon son caractére réfractaire, en s’appuyant sur des
extractions, définie d’aprés différentes familles : les acides humiques, les acides fulviques et
'humine.
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[.2.4. L’impact de la fraction minérale sur I’évolution de la matiére organique

1.2.4.1. La reconsidération de la stabilité de la matiere organique au sein des matrices
organo-minérales

A partir des années 2000, des méthodes d’analyses de la MO des sols, telles que la RMN du
carbone 13 ou la quantification isotopique du carbone 13 et 14, ont permis de mettre en avant
certaines incohérences entre le concept de stabilité de la MO en fonction de sa récalcitrance
et I'observation in situ des échantillons (Figure 27). En effet ces méthodes, qui permettent
d’observer la MO directement au sein de sa matrice, n’ont pas permis d’observer la présence
de macromolécules comme définies selon le concept d’humification (Figure 27), laissant
supposer une importance plus limitée de ce processus de stabilisation de la MO. Ces nouvelles
observations ont amené la proposition de nouvelles voies d’évolution ainsi que de nouveaux
processus de stabilisation de la MO. Ainsi, de nouveaux processus et voies d’évolution de la
MO au sein des sols et sédiments ont été proposés en relation avec le « soil continuum
model » décrivant la nature et I'évolution de la MO (Schmidt et al. 2011 ; Lehmann et Kleber
2015
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Figure 27 : Représentation de l'intérét de I'évolution des méthodes d’analyses de la MO des sols, et
de leur impact sur sa représentation (d’aprés Schmidt et al. 2011).

Au méme moment, la présence majoritaire d’humus dans le sol (Stevenson 1994 ; Meyers et
Ishiwatari 1995) a été rediscutée en montrant des teneurs de cette classe de matiére plus
faibles que ce qui est généralement admis (Kleber et Johnson 2010 ; Lutzow et al.2006 ;
Sutton et Sposito 2005). Cette réévaluation des taux de substances humiques a renforcé la
place donnée au réle des interactions organo-minérales entre la MO et la structure physique
de la matrice minérale sur son évolution dans les sols et les sédiments (Schmidt et al. 2011).
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De plus, des études montrent I'importance limitée de I'’humification sur la stabilisation du sol
(Marschner et al. 2008, Kleber et al. 2010), en intégrant le role primordial des interactions
organo-minérales sur la dynamique de la MO (Figure 28). De méme, les travaux de Schmidt
(2011) mettent en avant les différences de cinétique d’échange entre différents types de MO
selon leurs interactions avec les phases minérales du sol. Cette modélisation de la MO des
sols, permet de mettre en évidence le réle des interactions organo-minérales sur la stabilité
des différents types de MO (Trumbore et al. 1992, 2009). Ces interactions ont suscité un intérét
croissant au cours des dernieres décennies, d’ailleurs ce paramétre est venu modifier la vision
classique d’organisation et d’évolution de la MO au sein du sol, en plagant l'interaction de la
MO avec son environnement comme essentielle dans son devenir. Contrairement a la
conception classique de I'évolution de la MO, ce modéle place les interactions entre la MO et
la matrice du sol comme le facteur principal dirigeant son évolution.

De méme de nombreux auteurs, notamment au cours d’études sur la biodégradabilité de la
MO, montrent des résultats en contradiction avec le principe de stabilité de la MO en fonction
de ses propriétés intrinséques. Ainsi certaines études mettent en avant la composition riche
en phénol de la fraction labile, considérée comme facilement dégradable, et constatent
l'indépendance de relation entre la proportion en carbohydrate (facilement métabolisable) et
le taux de minéralisation des échantillons (Rovira et al. 2010). De méme, ils mettent en lumiére
une dynamique de transformation de la MO récalcitrante de certains sols, supérieure a celle
de la MO labile d’autres sols.

L’ensemble de ces réflexions a amené la communauté scientifique a remettre en question la
vision de la stabilité de la MO au sein des matrices organo-minérales ainsi que la nature et
l'importance des processus et mécanismes associés. L’ensemble des processus concernés
sont représentés a la Figure 28.
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Figure 28 : Schéma représentant les différents processus de stabilisation de la MO
(d’aprés Lefévre 2015).
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1.2.4.2. Stabilité et nature chimique intrinseque de la matiere organique

Les interactions « organo-minérales » peuvent étre spécifiques. Ainsi, la nature de la MO
comme par exemple son caractere hydrophile, hydrophobe ou amphiphile, peut déterminer
son organisation au sein du sol ou du sédiment. De plus certaines structures de molécules,
dites récalcitrantes, sont plus difficiles a métaboliser par les micro-organismes. Elles
possédent généralement un taux d’insaturation élevé et leur métabolisation génére une
guantité d’énergie limitée. Toutefois, malgré cette considération, certains composés
habituellement considérés stables comme la lignine, ou d’autres composés généralement
considérés comme rapidement biodégradables tels que les protéines, s’avérent avoir un temps
de résidence plus long (Figure 29). Certaines classes de molécules jouent des rbles
prépondérants dans la stabilité de la MO.

La MO des sols, extraite a 'eau, a un C/N de l'ordre de 26 a 55, et la MO du sol extraite
chimiquement a un C/N compris entre 7 et 14 (Aufdenkampe et al. 2001). De plus, le rapport
C/N diminue avec la granulométrie (Hedges et Keil 1995 ; Aufdenkampe et al. 2001) et lorsque
la densité des particules augmente (Sollins et al. 2007). Ce qui montre que la MO du sol
complexée aux minéraux est riche en azote. Cette tendance d’enrichissement en N de la MO
et de complexation avec la phase minérale peut s’expliquer par des interactions fortes dues a
I'adsorption irréversible des protéines a la surface des minéraux (Theng 2012 ; Chevallier et
al. 2003 ; Wershaw 2004). Ces interactions entre protéines et phases minérales sont
renseignées depuis le milieu du 20°™ siécle (Ensminger et Gieseking 1942). Elles sont
notamment supposées avoir un réle majeur dans la formation et la structuration des complexes
organo-minéraux. De plus des travaux mettent en avant I'adsorption préférentielle des grosses
molécules hydrophobes dans les sols (Jardine et al. 1989, Guo and Chorover 2003) et dans
les sédiments (Zhou et al. 1994). De méme, plusieurs travaux mettent en avant le role
structural de la lignine dans l'organisation de la MO au cours de son évolution. Cependant,
aucune ne propose de voie d’évolution ou de possibles mécanismes réactionnels. Au méme
titre, le « black carbon » se définit notamment par un squelette carboné riche en liaisons
insaturées. Il a un rdle dans la séquestration du C dans les sols : plus le pourcentage de BC
augmente, plus la fixation de C augmente (Kerré 2016). Ces différents exemples appuient les
réles de la nature chimique sur leur capacité a étre dégradée. Toutefois, le temps de résidence,
extrémement variable pour un méme composé chimique ou I'ensemble de la MO (Figure 29),
ameéne a considérer le role d’autres paramétres sur sa stabilisation.

De nombreuses études sont d’ailleurs venues appuyer l'intérét de ces facteurs. Par exemple
Brodowski et al. (2007) ont pu mettre en avant, grace a une étude isotopique de la MO, un
turnover important de MO dite réfractaire (25% du « black carbon » renouvelé en 100 ans).
Cette étude suggére que I'évolution de la MO des sols est induite par les organismes du sol
et par conséquent sa stabilité dépendra des effets protecteurs en relation avec la présence de
la matrice minérale
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Figure 29 : Représentation du temps de résidence moyen de différents composés biochimiques.
(selon Schmidt et al. 2011).

1.2.4.3. Impact de I'inclusion de la matiére organique dans la matrice minérale : les
interactions organo-minérales

La MO, au sein du sédiment et du sol, interagit avec la matrice minérale. Ces interactions sont
de différentes natures et impactent la biodisponibilité de cette MO et donc sa réactivité vis-a-
vis des transformations biochimiques (Figure 30).Ces interactions « organo-minérales »,
permettant une stabilisation de la MO, sont induites par des interactions faibles (liaisons de
Van der Walls et liaisons H), des pontages cationiques de la MO, la complexation entre des
métaux et des ligands et des interactions avec les surfaces minérales. Parmi ces types
d’interactions, certaines associations spécifiques ont fait 'objet d’un intérét particulier tels que
le complexe argilo-humique, I'association de la MO aux oxydes de fer, au soufre, ou a
I'aluminium. Par exemple, dans leurs travaux, Wershaw (1993), Kleber et al. (2005), Mikutta
et Kaiser (2011) ont montré que la MO associée par adsorption aux oxydes d’aluminium, avec
une structuration localisée de la MO adsorbée sur les minéraux, constitue un facteur de
stabilisation. L’adsorption, basée sur le dépdt de MO a la surface des minéraux par le biais
d’interactions faibles, joue un réle sur la bioaccessibilité de la MO. Ce mécanisme intervient
dans la répartition entre matiére soluble et particulaire et permet notamment de protéger la
MO des sols associée, en la protégeant des attaques enzymatiques exo-cellulaires (Calvet et
al. 2015), et d’'augmenter artificiellement sa masse moléculaire, la rendant non assimilable par
les micro-organismes. Les phases minérales amorphes semblent également induire une

65



stabilisation de la MO dans les sols, 'occurrence de ces phases minérales faiblement
cristallisées, pouvant étre corrélée avec la quantité de MO résistante a 'oxydation (Kleber et
al. 2005).

Cette interprétation des facteurs responsables de la dynamique de la MO dans les sols a
permis de modéliser 'organisation et les interactions de la MO a I'échelle moléculaire
(Wershaw 1993, 2004 ; Kleber et al. 2007). Ces modeéles basés sur les interactions organo-
minérales de la MO, permettent également de prédire sa stabilité. La stabilité d’'un composé
dépend généralement de sa bioaccessibilité qui peut dépendre de la protection de la MO par
association organo-minérale ou occlusion (Kdgel-Knabner et Kleber 2011 ; Kdgel-Knabner et
Amelung 2014). Les interactions qui interviennent entre la MO et la surface des différentes
phases minérales (notamment avec les surfaces des argiles), peuvent étre régies par des
phénomenes de sorption, interactions hydrogénes, interactions ioniques, phénoménes de
complexation (Kleber et al. 2007 ; Koégel-Knabner et Amelung 2014 ; Paul 2016). Parmi ces
interactions, on peut observer (Figure 17) : i) les interactions électrostatiques entre la MO
amphiphile (ou amphipathique) et la surface hydroxylée des minéraux ; i) les interactions entre
la surface des minéraux (oxygéne, aluminium) et les interactions électrostatiques avec les
cations dissous dans l'eau qui vont permettre I'organisation de la MO a la surface des
minéraux ; iii) les interactions hydrophiles ; et iv) les interactions hydrophobes. La nature
minéralogique de la fraction minérale va avoir un réle important dans les processus de
stabilisation de la MO. De plus, il existe différentes zones d’organisation de la MO : zone de
contact, zone d’organisation hydrophobe de la MO, zone « externe» / zone de MO
échangeable. Les interactions organo-minérales dépendent donc des affinités entre les
différents types de MO (protéines, acides gras, phospholipides, ou molécules hydrophobes)
et les différents types de structures minérales. Elles sont responsables d’'une organisation, a
plus ou moins grande distance (3 zones d’organisation) des différents types de MO (Figure
17) (Kleber et al. 2007). L’ensemble de ces interactions vont permettre de stabiliser la MO, est
avoir un impact sur son temps de résidence, comme illustré a la Figure 30.
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Figure 30 : Représentation de la contribution des différents processus de stabilisation sur le temps de
résidence de la MO (Kégel-Knabner et Kleber 2011).
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1.2.4.4. L’inaccessibilité physique

Un autre processus de stabilisation est l'inaccessibilité physique de la MO par les bactéries ou
leurs enzymes exogénes (Figure 30). La MO, pour étre attaquée par les micro-organismes,
doit étre accessible et du fait de différentes interactions entre la MO et la phase minérale, cette
derniére peut étre protégée de la biodégradation et considérée comme stable. D’autre
mécanismes de protection de la MO peuvent intervenir, comme I'enchevétrement au sein des
structures moléculaires ou la formation d’agrégats. La mise en contact de MO et de particules
minérales va conduire a la formation d’'une fraction organo-minérale, de granulométrie
supérieure a 20 um, issue d’interactions électrostatiques entre les particules de MO et d’argile
(Tisdall et Oades 1982). L’'assemblage de ces agrégats (< 20 um) pour former des micro-
agrégats (20-250 um) est lié a la présence « d’agents agrégeant » (dits persistants) qui sont
des composés issus de transformations de la MO par les microorganismes. Ces micro-
agrégats peuvent s’associer a des agents transitoires, des polysaccharides, pour donner des
macro-agrégats (> 250 um), avec un turnover assez rapide (quelques semaines).

Des interactions, plus structurelles, entre le MO et la fraction minérale du sol peuvent
également intervenir. Parmi ces interactions on observe des pontages par des cations
divalents, des ponts disulfures, des interactions hydrophobes. Ce mode de protection vient
s’ajouter aux autres pour former une couche de protection supplémentaire de la MO (Figure
31). La prise en compte de tous ces facteurs de stabilisation de la MO, ont permis de nouvelles
propositions de modéles d’évolution faisant intervenir des voies de stabilisation inédites. Par
exemple I'évolution de la MO selon le « soil continuum model » (Figure 32), est majoritairement
induite par l'importance des différentes interactions (adsorption et agrégation) de la MO. Le
modéele décrit la dynamique de la MO par le degré d’implication de la MO dans une matrice
organo-minérale qui, avec les phénoménes d’interactions organo-minérale et d’occlusion de
la MO, détermine sa force de protection, son degré de biodégradabilité et donc le temps de
résidence du C organique
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organo-minérale au sein d’un sol (d’apres Wershaw 1993, 2004 ; Kleber et al. 2007 ; Saenger 2013).
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Le « soil continuum model » considere toute la MO comme potentiellement biodégradable, a
la condition qu’elle ne soit pas protégée. Autrement dit la MO, en fonction de ses interactions
et de leur force, sera plus ou moins protégée (plus la MO subira des interactions fortes, plus
celle-ci sera protégée et stable). Les phénoménes d’évolution de la MO par polymérisation
donnant lieu a des macromolécules supérieures a 600kDa, se présentent sous la forme d’'un
équilibre entre biopolyméres et monomeres, et ne constituent pas, d’aprés ce modéle, un
moyen de stabilisation de la MO. De plus le «soil continuum model », associe ces
macromolécules, comme des sous-produits de la dégradation des résidus d’étres vivants, et
classe les processus de condensation de la MO comme mineurs sur la formation de ces

substances (Figure 32).
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Figure 32 : Schéma de I'évolution de la MO dans les matrices organo-minérales selon la
représentation du « soil continuum model » (d’aprés Lehmann et Kleber 2015).
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La MO «libre », donc biodégradable instantanément, subira des dépolymérisations et
transformations successives, jusqu’a étre minéralisée. Toutefois, comme nous l'avons vu
précédemment, la nature du substrat tient un réle dans sa capacité a étre dégradée. Les
travaux de Koégel-Knaber et Amelung (2014), sur le sol, se sont portés sur I'impact de ces
différents facteurs sur la minéralisation de la MO. lls ont mené a un modéle (Figure 30) qui
estime I'importance de ces facteurs sur la minéralisation de la MO au cours du temps. Cette
représentation de I'évolution de la MO montre que le caractére intrinséque de la MO, joue un
réle majeur sur la MO non protégée. Autrement dit, lorsque la MO est libre, sa nature chimique
sera le facteur principal dirigeant sa dégradation. Par contre, lorsque la matrice va posséder
une structuration particuliéere avec la formation d’interactions et d’agrégats limitant les
échanges et donc I'accessibilité de la MO pour les micro-organismes, ce sont ces parametres
qui détermineront la dynamique de la MO des sols. Ces interactions vont augmenter dans le
temps jusqu’a devenir le facteur de stabilisation prépondérant de la MO. Nous pouvons
remarquer également, que les processus d’interaction entre la MO et la fraction minérale
évoluent de facgon linéaire. Cela pourrait traduire une affinité de certaines molécules avec la
phase minérale (qui peut étre instantanée). Dans le cas des sédiments, I'inaccessibilité de la
MO est certainement accentuée par des phénoménes d’enfouissement.

1.2.4.5. Stabilité et facteurs environnementaux

Les travaux de Schmidt et al. (2011) ont visé a mettre en évidence le role prédominant de
'environnement sur I'évolution de la MO. Parmi ces facteurs environnementaux nous
retrouvons notamment, la température, la présence ou non d’'oxygéne, les conditions red-ox,
la présence de lumiére, les apports en nutriments du milieu, le biotope.

Des phénomeénes de fortes précipitations, peuvent impacter la sédimentation et la remise en
suspension des sédiments qui sont des processus essentiels sur I'état d’oxygénation du
sédiment. De plus, plusieurs études attribuent un effet positif de la température sur la
production de CO; et de CH4 a partir des sédiments. Par exemple, la température peut
augmenter les cinétiques de dégradation de la MO, avec une augmentation par 2 des
cinétiques pour une augmentation de température de 10°C (Gale et al. 1992). Cependant, des
chercheurs ont pu mettre en avant I'absence de corrélation entre la température et la
sursaturation en CO; des eaux de lacs (Sobek et al. 2005). Ce résultat peut apparaitre
surprenant car, l'activitt des micro-organismes et le métabolisme des organismes
hétérotrophes et autotrophes, augmentent avec 'augmentation de la température. Toutefois,
les travaux menés sur des sols exposés a des conditions climatiqgues différentes par
Blagodatskyaet al. (2016), démontrent que l'activité des enzymes permettant de dégrader les
biopolyméres, n’est peu ou pas impactée par 'augmentation de la température. L’activité
microbienne se trouve donc limitée par cette étape et la température n’apparait pas comme
un facteur favorable a la dégradation du substrat organique. Les conditions environnementales
peuvent impacter de facon significative la dynamique de la MO des sols. Dans le cas des
retenues d’eau, ce parameétre est cependant moins impactant que dans le cas du sol. En effet,
la température de I'eau dans le fond du barrage est plus stable que la température a la surface
du sol. De plus les sédiments de barrage ne sont pas soumis a des cycles de gel et dégel, qui
peuvent étre a I'origine d’une stabilisation de la MO (Schmidt et al. 2011).
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Conclusion de I'étude bibliographique






I.3. Conclusion de I’étude bibliographique

L’accumulation de sédiments au niveau des retenues d’eau et leur instabilité liée a la présence
d'une fraction de MO, peut étre un facteur de dégradation de I'environnement avec la
génération de GES ou bien avec I'eutrophisation de la colonne d’eau. Cette accumulation
impacte également I'exploitation des installations hydroélectriques, et la teneur en MO des
sédiments représente un frein a leur valorisation en tant que matiére premiéere. Les processus
de stabilisation de la MO au sein de ces matrices, représentent donc un intérét particulier.

Ces matrices sédimentaires restent peu étudiées mais possédent de nombreuses similitudes
avec les matrices de sol qui sont mieux renseignées. Nous allons donc appréhender I'étude
de la MO des sédiments en nous basant sur les connaissances et techniques d’étude de la
MO des sols. Durant de nombreuses années, la stabilité de la MO de ces matrices était
majoritairement imputée a sa structure et a ses propriétés thermodynamiques. Or, I'étude de
I'évolution de la MO, par des techniques isotopiques ou d’analyse de biomarqueurs, a permis
de déterminer le temps de résidence et I'origine de la MO. Ces résultats ont mis en lumiére le
réle primordial des interactions organo-minérales sur la stabilité de la MO des sols, et conduit
a la mise au point d’'un modéle plus général appelé « soil continuum model ». De plus, cette
remise en question des processus d’évolution de la MO, s’est notamment basée sur I'analyse
in situ de la MO directement dans la matrice, qui ne donne pas lieu a la présence de matiére
sous forme de polymeres a hauts poids moléculaires. Ces analyses, ont notamment remis en
question la caractérisation structurelle des matiéres humiques via des processus d’extractions
chimiques, suspectés d’étre a l'origine du caractére polymériques de ces substances dites
« humiques ». Cette question, sur la pertinence de 'emploi des méthodes d’extraction comme
outils pertinent pour 'étude de la MO dans ces matrices, est d’ailleurs toujours en cours
comme en témoignent des travaux récents (Janzen 2019 ; Kleber et Lehmann 2019 ; Olk et
al. 2019). Ces techniques ne permettent cependant pas de déterminer directement les
cinétiques de dégradation de la MO, ni les facteurs influencant sa dégradation.

Nous avons choisi de vérifier la cohérence du « soil continuum model », établi pour représenter
les processus d’évolution de la MO du sol (Lehmann et Kleber 2015), appliqué au sédiment.
Pour cela, notre approche a consisté a confronter I'approche de la stabilité de la matiere
abordée par le « soil continuum model » a des matrices sédimentaires. Ce modele a été établi
suite a la reconsidération des processus de stabilisation de la MO des sols, longtemps
associés a des processus de transformation et de reconfiguration de la MO « fraiche », ayant
un comportement labile, vers une MO « maturée » ou « humifiée », dont le comportement est
considéré comme réfractaire. La méthodologie consiste tout d’abord a séparer la MO selon
son degré d’interaction chimique avec la matrice organo-minérale en utilisant des extractions
chimiques séquentielles. La caractérisation de la MO, a partir des extraits, a été réalisée selon
deux moyens : i) analyse de la nature biochimique ; et ii) analyse du caractére biodégradable.

Nous essayerons de déterminer, a partir de ces analyses, si la transformation de la MO est
conditionnée par sa structure chimigue et son potentiel métabolisable, et/ou par ses
interactions organo-minérales et donc sa bioaccessibilité. Autrement dit, la biodisponibilité de
la MO des sédiments est-elle limitée par sa bioaccessibilité ou sa bio-métabolisation ? Pour
répondre a cette question, et ce, pour chacune des fractions de MO de I'extraction, d’'une part
nous déterminerons au mieux la nature de la MO ; d'autre part, des expériences de
biodégradabilité, effectuées directement sur les échantillons, nous permettront d’obtenir leurs
cinétigues de dégradation en condition aérobie et anaérobie. La caractérisation de ces
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groupes de MO et de leurs dynamiques, est généralement appliquée sur le sol, moins sur le
sédiment lacustre. L’étude de ce type de matrice par le biais de ces méthodes, pourrait
permettre d’apporter des éléments de compréhension de I'évolution de la MO des sédiments
lacustres, qui présentent des différences notoires avec les matrices de sol.

Nous nous intéresserons par la suite a illustrer l'intérét de ces nouvelles connaissances en
contexte de retenue de barrage, lors de la dégradation aérobie et anaérobie du sédiment. En
condition anaérobie, Il sera notamment question d’étudier la pertinence d’outils, permettant de
suivre I'évolution de cette MO de maniére réguliére, par l'intermédiaire du potentiel CH4. Une
estimation précise du potentiel CHs des sédiments, est la premiére étape pour déterminer la
production de CH4 dans le sédiment. Un autre aspect d’intérét qui sera abordé, est la demande
en dioxygene (O), générée par le sédiment lors de sa remise en suspension en aval du
barrage pendant les opérations de chasse. La diminution rapide de la concentration en
dioxygeéne est en effet Iétale pour un certain nombre d’organismes. Il s’agira dans ce projet de
distinguer la demande chimique de la demande biologique et d’en estimer les flux respectifs.
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Partie Il. Matériel et méthodes

Il.1. Méthodes
II.1.1. Prélevement et préparation des sédiments

1.1.1.1. Prélévement des sédiments

Les échantillons étudiés au cours de ces travaux sont des sédiments lacustres, issus de
retenues d’eau artificielles. Les sédiments récoltés proviennent de cinqg retenues : Charpal
(Lozeére, France) ; Champsanglard (Creuse, France) ; Saint-Pardoux (Haute-Vienne, France) ;
Villefort (Lozére, France) et Vassiviere (Corréze, France). Les sites choisis se situent en
contexte de moyenne montagne, favorable a 'accumulation de sédiments riches en MO. Le
choix des sites étudiés a été guidé par la variabilité de certaines caractéristiques telles que les
conditions climatiques, les caractéristiques du BV, les caractéristiques des retenues d’eau.
Les prélevements sont réalisés au niveau de la couche sédimentaire superficielle, qui se
caractérise par une fraction fortement organigue et potentiellement active. De plus, les
sédiments prélevés pour nos différentes études ont été prélevés en téte de retenue,
caractérisées par une granulométrie plus fine et une proportion de MO plus importante, a
I'exception de I'étude au chapitre 1l.2.2, portant sur le potentiel CHs, du sédiment, ou le
sédiment utilisé a été prélevé le long de la retenue afin de pouvoir suivre I'évolution spatiale
(Figure 33). Les différents échantillons sont présentés dans le Tableau 8.

Les moyens de prélevements utilisés dépendent des retenues et du type de prélevement
effectué. Pour les retenues de Champsanglard et Vassiviére, les prélevements de sédiment
superficiel ont été réalisés a I'aide d’une benne Ekman, afin de prélever le sédiment dans son
état immergé. Pour les sites de Charpal, Saint-Pardoux et Villefort, les prélevements ont été
effectués durant des périodes de vidange des retenues. Le sédiment superficiel immergé a
été prélevé avec une pelle.

I.1.1.2. Préparation des sédiments

Les expériences de cette étude ont été réalisées sur le sédiment frais (humide), afin de
perturber au minimum les conditions du milieu. Les échantillons ont été conservés dans des
sacs en plastique, étanches, dans un état immergé a 1°C, afin de conserver les conditions
anaérobies du sédiment et de limiter I'activité biologique du sédiment. Le sédiment utilisé pour
nos expériences est préalablement tamisé a 2 mm et homogénéisée avant d’étre utilisé, en
accord avec I'étude de Belzile et al. (1997) qui porte sur I'étude de la MO des sédiments
lacustres. Le tamisage est réalisé sous flux de N afin de limiter les phénoménes d’oxydation
spontanée avec le dioxygene présent dans l'air. De plus, cette opération de tamisage est
réalisée avec un tamis en acier pour 'ensemble des échantillons, a I'exception de ceux utilisés
pour les expériences en lien avec I'état d’'oxydation chimique du sédiment, réalisée avec un
tamis synthétique afin d’éviter d’éventuelles interactions lors du dosage du Fer.
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Tableau 8 : Localisation, date et nom des différents échantillons prélevés et récapitulatif des chapitres
au cours desquels ils sont étudiés.

Site Date Echantillon Coordonnées Etude
latitude longitude [I11.1.2/111.1.3)111.1.41.2.2111.2.3
Charpal 11/2017 CPL 44,6225 3.5632
11/2016 CSG* 46.2605 1.8824
11/2017 CSG** 46.2605 1.8824 ]
04/2019 CSG 1 46.2604 1.8793
04/2019 CSG 2 46.2604 1.8826 D
04/2019 CSG 3 46.2618 1.8846
Champsanglard  04/2019 CSG 4 46.2635 1.8887
04/2019 CSG 5 46.2614 1.8922
04/2019 CSG 6 46.2591 1.8919
04/2019 CSG 7 46.257 1.8905
04/2019 CSG 8 46.2536 1.8885
04/2019 CSG 9 46.2521 1.8909
Saint-Pardoux 11/2017 SP 46.0472 1.2822 -
Villefort 11/2017 VF 44.4629 3.9251
Vassiviere 11/2017 VSV 45.7939 1.8624 ]

74



Saint Pardoux \ Charpal

Vassiviere Villefort

Champsanglard

Figure 33 : Schéma représentant I'emplacement géographique des retenues et des points de prélevement au niveau des retenues étudiées. Avec pour la
retenue de Champsanglard a) la position des préléevements réalisés en 2016 et 2017 ; b) la position des préléevements réalisés en 2019.
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I1.1.2. Méthodes de caractérisation classiques des sédiments

I1.1.2.1. Détermination de la masse seche et de la masse seche volatile

La matiére séche (MS) est déterminée par mesure de la masse de I'échantillon déshydraté a
I'étuve a 105°C durant 24h. Elle permet d’établir le pourcentage de matiére séche ou siccité.
Lors des expériences, le sédiment utilisé est humide, mesuré en unité de volume, avec des
%MS variables entre les échantillons. Avant chaque expérience, la masse de sédiment en
équivalent de sédiment sec par volume de sédiment humide doit étre établie. Pour cela, la
masse volumique du sédiment humide (MV) et le pourcentage de masse séche (%MS) sont
mesurés. Le volume de sédiment utilisé (V), qui est fonction de la masse de sédiment sec
souhaitée (m), est calculé selon I'équation suivante :

m
~ oms. M)
Equation 13
V : volume (exprimé en mL)

MV : masse volumique du sédiment (exprimée en g/mL)
M : masse de sédiment équivalent sec (exprimée en g)

%MS : pourcentage de masse séche (exprimée en %).

La masse volatile seche (MVS) ou perte au feu, représente la perte de masse obtenue par
calcination a 550°C durant 2h, de I'’échantillon préalablement séché a 105°C durant 24h. Cette
masse est communément associée a la MO de I'échantillon. A 550°C certains composés
inorganiques peuvent subir des réactions de décarbonatation ou de déshydratation,
notamment pour les argiles (Hoogsteen et al. 2015, 2018). Ainsi, la perte au feu, peut étre
associée a la teneur en MO dans le cas d’échantillons pauvres en argiles et en carbonates.

1.11.2.2. Analyse élémentaire du sédiment

L’analyse élémentaire du sédiment est réalisée sur des échantillons de sédiments
préalablement homogénéisés, séchés a 105°C pendant 24h puis broyés.

Les éléments C, H, N et S sont dosés, d’aprés la norme NF ISO 10694, avec un analyseur
élémentaire FlashSmart 2000 (ThermoFisher Scientific). Une masse connue d’échantillon est
oxydée thermiquement a 950°C, sous excés d’'oxygéne. Les composés C, H et N solides de
I'échantillon sont respectivement transformés en CO,, H,O et NO gazeux, qui seront séparés
a I'aide d’une colonne chromatographique et dosés avec un détecteur a thermoconduction. La
concentration en carbonate des échantillons est préalablement mesurée (voir 11.1.2.4.1), afin
de s’assurer que la quantité de C mesurée corresponde aux quantités de C organique (Nakhli
et al. 2019).

Pour les sédiments utilisés dans les études de la sous-partie Ill.1, la caractérisation des
éléments possédant une masse atomique supérieure ou égale a celle du sodium (Si, Al, Ti,
Mg, Ca, K, S, Fe, Mn et P) sont analysés par spectrométrie de fluorescence des rayons X
(XRF), avec un spectrometre SPECTRO XEPOS.

La composition élémentaire en Fer (Fe) et Manganése (Mn), du sédiment utilisé au chapitre
[11.2.3 a été analysé avec un spectrometre de masse couplé a un plasma inductif (ICP-MS) sur
des échantillons séchés a 40°C et minéralisés a I'eau régale (NF EN 13346 abrogée).
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11.11.2.3. Analyse granulométrique des sédiments

La granulométrie du sédiment, sous-partie 11l.1, a été déterminée sur les échantillons tamisés
a 2 mm. La fraction supérieure a 1 mm a été isolée avec un tamis en acier de 1 mm. La fraction
inférieure & 1 mm a été déterminée avec un granulomeétre laser. La distribution volumique des
particules a été classée selon trois types : de 0 a 2 um, de 2 & 63 um et de 63 um a 2 mm.

1.1.2.4. Analyses minéralogiques du sédiment

11.1.2.4.1. Dosage des carbonates

Le dosage des concentrations en carbonate des échantillons a été réalisé selon la norme
AFNOR NF ISO 10693. Une masse connue d’échantillon séché et broyé est mise en contact
avec une solution d’'HCI 2M, les carbonates sont transformés en CO; et le volume de gaz
produit est mesuré a l'aide d’'un appareil Scheibler. La teneur en carbonate, exprimée en
MQgcacos/Jsediment @VEC UNe limite de quantification de 3 mg/g, est calculée selon la relation
suivante :

Mech - (Vech - Vblanc)

Mstandard -(Vstandard - Vblanc)

Teneur en carbonates = 1000 .

Equation 14
Teneur carbonates (exprimée en Mmgcacos/Jsediment)
Mech = Masse d’échantillon (exprimée en g)
Mstandard = Masse de CaCO3 (exprimée en mg)
Vpianc = VOlume de gaz du blanc généré par le blanc (exprimé en mL)
Vech = volume de gaz généré par I'échantillon (exprimé en mL)

Vstandard = VOlume de gaz généré par le standard (CaCOg) (exprimé en mL).

11.1.2.4.2. Caractérisation minéralogique

L’analyse minéralogique du sédiment, présentée au chapitre Ill.1.2, a été réalisée par
diffraction des rayons X des échantillons. Les différents minéraux possédent une structure
cristalline propre, caractérisée par la nature et 'agencement des éléments qui la composent.
Les échantillons ont été analysés avec un diffractométre de « poudre » Bruker D8 Advance
Serie Il, utilisant un rayonnement Cu Ka (A = 1,5415 A), avec un systéme d’exploitation
Diffrac.EVA. Les enregistrements sont effectués sur I'échantillon broyé, placé sur un porte
échantillon rotatif avec un couteau a réglage automatique, sur une plage angulaire de 2 a 80°
(26) avec un pas de 0,02° par 0,43 seconde.

11.1.2.5. Mesure par écho-sondage

La mesure de la hauteur d’eau et de la densité relative du sédiment, utilisée pour I'étude du
potentiel CH,4 et la recherche d’outils pour déterminer la méthanisation du sédiment, a été
réalisée avec un écho-sondeur multi fasceau (Humminbird Helix 10 G3N (puissance : 1000 W,
fréquence : 140/240 kHz) et traitées avec le logiciel MasterReef.
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L’utilisation d’'un echo-sondeur multi-faisceaux, avec une largeur de balayage variant en
fonction de la hauteur de la colonne d’eau, permet un quadrillage plus espacé pour le cas des
grandes retenues. De plus, cet appareil permet la mesure rapide et simultanée de la
profondeur du sédiment et de sa densité. La profondeur est déterminée a partir du temps de
parcours d’une onde sonore émise par I'appareil et réfléchie par le sédiment (écho 1). La
densité relative du sédiment est déterminée a partir de la vitesse de propagation du son dans
le matériau. Dans le cas du sédiment, pouvant étre considéré comme une matrice de particules
en suspension la vitesse de propagation du son est principalement liée a la densité du
sédiment. Toutefois, d’autres paramétres, tels que les interactions entre grains, la pression de
la colonne et méme la présence de bulles peuvent également impacter la propagation du son
a travers le sédiment.
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11.1.3. Méthode d’extraction de la matiére organique des sédiments

L’étude sur les facteurs d’évolution de la MO dans les sédiments, présentée a la partie Il.1,
s’appuie sur un protocole d’extraction séquentielle chimique de la MO. Il est adapté d’'un
protocole d’extraction de la MO, employé sur des échantillons de sol de granulométrie
inférieure a 20 um (Lopez-Sangil et Rovira 2013). Cette méthode consiste a solubiliser, a I'aide
de différentes phases d’extraction, la MO de I'échantillon selon son affinité (ou force
d’interaction) croissante avec la matrice organo-minérale. La MO, de plus en plus fortement
liée & la matrice est extraite selon différents mécanismes physico-chimiques d’extraction.

Ce protocole d’extraction (protocole de référence) a été adapté aux matrices sédimentaires
utilisées pour notre étude. D’une part, nos échantillons présentent un taux de MO supérieur
aux échantillons utilisés lors de I'étude de Lopez-Sangil et Rovira (2013) avec des teneurs en
C de 5 a 10% dans les sédiments contre 1,8 a 3,4% pour les sols. De plus, ces auteurs
prévoient d’ajouter des lavages jusqu’a épuisement de la MO. Pourtant une étude de Gleyzes
(2002) observe que le changement des paramétres d’extraction peut entrainer un changement
de la quantité et la nature de la matiére extraite dans les différentes phases. Il est donc justifié
d’optimiser le protocole pour tous les échantillons afin de toujours appliquer un protocole
identique. Pour cela, nous avons mis au point un protocole d’extraction, adapté au matériau
étudié en faisant varier les paramétres susceptibles d’'impacter les rendements d’extraction.
Ces parametres sont le nombre de lavages, le volume de solution de lavage et le temps des
lavages (Tableau 9). Les étapes de traitement restent identiques au protocole de référence.

D’autre part, nos échantillons de sédiment, d’'une granulométrie inférieure a 2 mm, sont
susceptibles de contenir des fragments de MO tels que des particules issues de débris ligno-
cellulosiques ou des flocs de MO amorphes. Ces particules insolubles par les traitements
chimiques ont été extraites du sédiment en appliquant une étape d’extraction densimétrique
selon Dorodnikov et al. (2011), qui permet de séparer en fonction de la densité, cette fraction
moins dense de la fraction résiduelle.

Tableau 9 : Récapitulatif des différentes étapes d’extraction chimique et de leurs conditions

d’application.
Etapes Parametres étudiés Référence Mise au point Méthode adaptée
a* b* c* d* extraction chimique*
nombre de lavages 2 2 8 2 3
A volume de lavage 3 3 3 6 10
temps de lavage 1 3 1 1
nombre de lavages 3 3 6 3 4
BCD
EF volume de lavage 4 4 4 8 12
temps de lavage 1 3 1 1 3

a* =référence

* = temps de lavage de 3h ; c* = 8 étapes de lavage ; d* = volume de lavage de 6mL/g ;. ..
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Le protocole optimis€, nommé « protocole d’extraction séquentielle physico-chimique » se
divise donc en deux parties : i) La partie « extraction chimique » qui est constituée de huit
étapes, au cours desquelles le sédiment est mis en contact avec différentes solutions, agité a
'aide d’'un agitateur horizontal & 160 tr/min puis centrifugé (15 min, 5000 g). La MO extraite
est dissoute dans le surnageant et la MO résiduelle se retrouve dans le culot. Il est fait la
distinction entre les étapes d’extractions (A, B, C, D, E et F) et les étapes de traitement (E* et
F*) détaillées ci-dessous. ii) La partie « extraction densimétrique » qui est constituée d’une
étape de mise en contact de I'échantillon avec une liqueur dense, mélangé puis centrifugé. La
fraction de MO particulaire se trouve dans le surnageant (phase G) et le culot constitue la
fraction résiduelle (phase H). Les différentes étapes de I'ensemble du protocole d’extraction
sont décrites ci-dessous et illustrées a la Figure 34.

Un volume de sédiment humide, équivalent a 10 de sédiment sec, est d’abord tamisé a 2 mm
et centrifugé (8000 g, 15 min) afin de retirer 'eau interstitielle :

Etape A : extraction avec une solution aqueuse de sulfate de potassium (K2SO4) 0,5 M ; 1¢
lavage de 10h suivi de deux lavages successifs de 3h.

Permet d’extraire la fraction labile (hydro soluble), qui posséde des interactions de faible
intensité avec la matrice organo-minérale pouvant étre mobilisée par modification de la force
ionique et par des processus d’échange ionique. Ce type de MO est couramment relié a la MO
fortement bio-accessible, considérée comme de la MO fraiche et facilement métabolisable par
les micro-organismes.

Etape B : extraction avec une solution aqueuse de tétraborate de sodium (NazB,O7) 0,1 M
(pH =9,7) ; 1* lavage de 10h suivi de trois lavages successifs de 3h.

Permet d’extraire la MO associée a la matrice par des liaisons faibles, potentiellement
mobilisable par les micro-organismes et considérée comme de la MO fraiche adsorbée. La
fraction libérée est adsorbée sur les minéraux par liaisons de Van der Walls, liaisons
électrostatiques et liaisons hydrogenes ; ou en interaction avec les systémes 1T grace a des
processus d’échange anionique et d’ionisation de groupements fonctionnels.

Etape C : extraction avec une solution aqueuse de pyrophosphate de sodium (NasP-0O-) 0,1
M (pH = 10,2) ; 1 ¢ lavage de 10h suivi de trois lavages successifs de 3h.

Permet d’extraire la MO liée aux cations métalliques (Ca, Mg, Fe, Al). Le but de cette extraction
est de chélater les métaux complexés a la MO, afin de la libérer et la rendre soluble.

Etape D : extraction avec une solution aqueuse d’hydroxyde de sodium (NaOH) 0,1 M (pH =
12) ; 1°" lavage de 10h suivi de trois lavages successifs de 3h.

Extraction massive de la MO générée par destruction des liaisons fortes entre la MO et la
surface des minéraux par des phénoménes d’hydrolyse, de dissolution de certaines phases
amorphes associées a la MO ou de libération de certains groupes phénols par association aux
atomes de sodium.

Etape E* : traitement avec 8 mL/gscaiment d’une solution d’acide sulfurique a faible concentration
a froid (pH ~ 2) sous agitation durant 10h.

Cette étape a pour but « d’attaquer » les carbonates a pH < 3 afin de libérer la MO occluse
par les carbonates. La concentration de la solution dépend du taux de carbonates de
I'échantillon, elle doit étre ajoutée en excés et introduite a froid (4°C). La MO directement liée
aux carbonates est extraite. La concentration de la solution de H,SO, étant de 0,15M pour des
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échantillons avec des concentrations en CaCOs inférieures a la limite de détection (selon la
méthode décrite au paragraphe 11.1.2.4.1).

Etape E : extraction avec une solution agueuse de NaOH 0,1 M (pH = 12) ; 1* lavage de 10h
suivi de lavages successifs de 3h.

Extraction de la MO emprisonnée par les carbonates.

Etape F*: traitement avec 4 mL/gsesiment d’'une solution aqueuse de dithionite de sodium
(Na;S204) 0,1 M (pH = 8) sous agitation durant 10h, suivi de trois ringages d’'une heure avec
4 mL/gsediment d’€au ultra pure.

Cette étape permet de réduire les especes oxydées telles que les oxy-hydroxydes métalliques,
notamment de fer, contenues dans I'échantillon afin de les solubiliser et de permettre d’extraire
la MO associée a ces especes.

Etape F : extraction avec une solution aqueuse de NaOH 0,1 M (pH = 12) ; 1 ¢ lavage de 10h
suivi de trois lavages successifs de 3h.

Extraction de la MO stabilisée par interaction avec les oxy-hydroxydes.

Etape G : fractionnement avec 4 mL/gsediment d’une liqueur dense de polytungstate de sodium
(3Na;W0.4.9W03.H-0) (d = 1,6), ultrasonication 1 min & 100 W, agitation puis centrifugation (5
min, 8000 g).

Cette étape permet de séparer la MO particulaire libre, composée de fragments de MO a
différents stades de dégradation, en fonction de sa densité. La densité de la MO particulaire
est considérée comme inférieure a 1,6, alors que la densité des phases minérales et de la MO
liée a ces phases est considérée comme supérieure a 1,6 (John et al. 2005 ; Dorodnikov et al.
2011).
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Phase A :
MO hydrosoluble

A 4

Echantillon

3lavages (12h+2x 3 h) ; 3x 100 mL K,SO, (0,5 M)

h A

4 lavages (12h +3 x 3 h) ;4 x 120 mL Na,B,0; (0,1 M ; pH =9,7)

Phase D :
Extraction massive

A

Résidu B

4 lavages (12h + 3 x 3 h) ; 4 x 120 mL Na,P,0; (0,1 M ; pH = 10,2)

A

Résidu C

4 lavages (12h + 3x 3 h); 4 x 120 mL NaOH (0,1 M ; pH = 12)

1 traitement (12 h) ; 120 mL H,SO, ; 4°C ; [eq M-CO3] (pH = 2)

A

4lavages (12h+3x 3 h); 4 x120mL NaOH (0,1 M ; pH =12)

A

Résidu E

1 traitement (12 h) ; 20 mL Na,S,0, (0,1 M ; pH =8,0)

A

+ 2ringages (1 h) ; 2 x 65 mL H,O ultra pure

4 lavages (12h+ 3x 3 h) ; 4 x 120 ml NaOH (0,1 M ; pH = 12)

Centrifugation (10000 g ; 15 min) —

A

h 4

Résidu F

Fractionnement physique

Phase G :
MO particulaire libre

Centrifugation (8000 g ; 5 min)

1 extraction densimétrique ;
30 mL liqueur dense de polytungstate (d = 1,6)

Figure 34 : Protocole d’extraction séquentielle physico-chimique de la MO sédimentaire.
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11.1.4. Méthodes d’incubation du sédiment

I.1.4.1. Incubation aérobie par la méthode Oxitop©

Cette méthode, utilisée aux chapitres I11.1.3 et 0, permet de suivre les quantités de dioxygéne
(O2) consommeées durant la période d’incubation en conditions aérobies.

Elle représente la quantité d’O, nécessaire pour dégrader la MO d’un échantillon par voie
biologique en condition aérobie selon 'Equation 15.

MO+ x0, -y (CO,+zH,0
Equation 15
Elle est appelée demande biochimique en oxygene (DBO ou BOD), exprimée en mgo,/L/unité

de temps, et permet d’évaluer la fraction de MO biodégradable dans I'échantillon.

La méthode Oxitop® (norme NF EN ISO 16072), sera déterminée sur 20 jours et notée DBOzo
ou BODy. Le temps d’incubation n’étant pas normé, nous avons choisi d’effectuer nos
mesures sur une période de 20 jours afin que le temps de latence lié a 'adaptation des micro-
organismes aux conditions du milieu impacte au minimum la valeur finale.

Les échantillons sont placés dans des flacons Oxitop® avec une solution de tampon
phosphate qui permet d’assurer un pH de 7,2 constant au cours de I'expérience (vérifié en fin
d’expérience par mesure du pH) et ensemencés par de I'eau de sortie de la station de
traitement des eaux usées de Limoges (inoculum). Puis les flacons sont fermés
hermétiguement par des «tétes Oxitop® » qui mesurent la dépression induite par la
consommation d’'O, dans la bouteille. La dégradation aérobie d’'un substrat carboné induit la
consommation d’oxygéne et une production de CO,. Dans ces systemes un piege a CO,,
composé de NaOH solide, sont installés dans les fioles bouteille afin de stocker le CO2 sous
forme de carbonates de sorte qu’il n’intervienne pas dans le bilan gazeux. Les tétes Oxitop®
convertissent directement la dépression mesurée en une consommation d’O;, exprimée en
mgoz/L.

Les échantillons analysés sont préalablement saturés en O, pour éviter les interférences de
consommation chimique en O». Pour cela les échantillons sont placés a 1°C afin d’inhiber
l'activité microbiologique et saturés en O; en insufflant de I'air dans le sédiment. Cette mesure
est réalisée en milieu fermé et peut engendrer un épuisement des quantités d’O. durant
lincubation. Afin de s’assurer d’avoir une quantité d’O, non limitante tout au long de la mesure,
'atmosphére de la bouteille est réoxygénée puis la mesure remise a zéro, dans le cas ou la
consommation en oxygene atteint la limite de mesure du systeme Oxitop®. Pour chaque
expérience, les mesures sont réalisées en duplicat et un « blanc ensemencement » est réalisé
pour retrancher la consommation imputable a l'inoculum.

Au cours de I'étude, la DBO, exprimée en mgo2/gssdiment OU €N MPo2/Jcarbone, SEFA déterminée
selon les Equation 16 & Equation 18, ci-dessous :
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DBO(mgoz/L) = (valeur Oxitop® — valeur blanc) . facteur correctif

Equation 16

DBO g, 1)

DBO =
(M902/9eq. seaiment sec) ~ concentration en sédiment, . /L)
sédiment

Equation 17
DBO gy, /1)

DBO =
(M902/9carvone) " comentration en carbone, ;.

Equation 18

Pour ces travaux, la mesure de la demande biochimique en O, a été réalisée de deux maniéres
(Tableau 10), de sorte de pouvoir étudier 'impact des interactions organo-minérale sur la
biodégradation. Cette mesure a été réalisée :

i) Le protocole de mesure pour le sédiment brut, et les résidus d’extraction solides,

est identique. La mesure réalisée sur le sédiment est notée BDO, (exprimée en
MQgo2/20 jours) ou BDO*, (exprimée en mgo2/mgc/20 jours). De méme les mesures
effectuées sur le résidu « n » sont appelés BDOon) (exprimées en mgo2/20 jours)
ou BDO*3() (exprimées en mgo2/mgc/20 jours).
Ces mesures seront utilisées pour déterminer, la DBO sur 20 jours de la MO, retiré
a chaque extraction « n », lorsqu’elle est « liée » a la matrice. Autrement dit, cela
représente la contribution de chaque fraction de MO a la DBO du sédiment brut.
L’Equation 19 permet de déterminer cette valeur qui sera notée |BOD2o|.(n) (EXprimée
en mgo2/20 jours) ou |BODzo| L (n). Cette opération est réalisée successivement sur
'ensemble des phases extraites.

|BOD20|L(n) = BODy, residu(n—-1) — BOD,, residu(n)

Equation 19

ii) Pour les phases extraites (n), la mesure de la BOD4 est réalisée a partir de la MO

« libre » extraite de la matrice. Cette mesure sera notée |BODo|rn (EXprimée en
Mgo2/20 jours) ou |BODzo|'rn) (EXPrimée en mgoz/mgcn/20 jours). La mesure est
réalisée uniqguement sur les extraits A, D et F, et n’a pas pu étre appliquée aux
extraits B et C car les sels d’extraction de ces étapes sont toxiques pour les micro-
organismes.

Durant ces travaux différents protocoles d’analyse de la DBO ont été réalisés et sont

décrits dans le tableau ci-dessous :
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Tableau 10 : Récapitulatif des différentes formulations de DBO utilisées lors de ces travaux.

Matériau étudié Quantités de matiere Solution Inoculum** Sels
uantités Volume final ajusté tampon*
d’%chantillon al'eau ultra p:ure ’ %30, Nacl
Sédiment brut 10 8, jiment 75 mL 50 mL 50 mL
Extrait A 216 mL 216 mL 210 mL 5mL 01lg
Extrait D, H 20 mL 216 mL 210 mL 5mL 18,8¢g

Solution tampon* = Tampon phosphate 0,4 M (KH,PO,, K.HPO,, Na_,HPO, en proportions

équimolaires) pH =7,2
Inoculum** = eau de sorite de la station de traitement des eaux usées de Limoges

11.1.4.2. Incubation aérobie en batchs

Dans le cadre du chapitre 111.2.3, nous avons développé une méthode d’incubation du
sédiment afin de mesurer les quantités d’O, consommées par le sédiment par voie chimique
et par voie biologique, lors de sa remise a l'air.

11.1.4.2.1. Mise en place des batchs

L’incubation du sédiment est réalisée en systéme ouvert, en contact avec I'air, afin de ne pas
étre limitant en Oz (Bowman et Delfino 1980), un volume de sédiment équivalent & 600g de
sédiment sec est introduit dans un réacteur cylindrique a bord droit de 35 cm de diamétre, puis
le volume est ajusté a 15L avec de I'eau ultra pure (EUP) désaturée en oxygéne sous flux
d’azote. Le sédiment est mélangé avec un agitateur mécanique (100 tr/min), afin d’obtenir des
conditions homogénes dans le milieu. Cette I'expérience est réalisée sur une durée de 20 jours
pour permettre I'établissement de I'activité microbiologique et diminuer I'impact du temps de
latence sur la mesure finale. Au cours de I'expérience, le volume total est maintenu a 15 L
avec de 'EUP. Le pH, susceptible d’évoluer sous I'action de la dégradation de la MO (Kelly et
al. 1984 ; Meyer et al. 2004), est maintenu a sa valeur initiale avec une solution de NaOH ou
HCI afin ne pas influencer I'activité microbiologique. L’expérience est réalisée en duplicat. Un
schéma expérimental est montré Figure 35.

Le suivi se déroule en deux étapes. Durant la premiére étape la concentration en oxygene,
réalisée entre 1 et 2°C afin d’inhiber 'activité microbiologique, est associée a la consommation
chimique en O.. Cette étape débute avec le systéme désaturé en Oz (< 0.1 mg/L) et se termine
une fois le systeme saturé en O, (Cs a 1°C = 13.0 mg/L). Lors de la seconde étape la
température du batch est ajusté a 20°C, la concentration en O, du milieu est saturée (Cs a
20°C = 8,5 mg/L), puis I'évolution de la concentration en O est suivie jusqu’a 20 jours. Les
espéces chimiques spontanément oxydables étant oxydées lors de la premiére étape, la
consommation en oxygéne durant cette étape est associée a I'activité microbiologique.
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4{ [cations]

4{ [Fe"/ Feiilet IMn' /Mnyoy ] | | Composition chimique
> et
FDA ‘ Intensité de I’activité biologique
Eh
0;
Concentration en O,
dans le milieu
Sédiment inerté Détermination
* dukKa
Bﬂ\ Sédiment brut 1°C— 100 rpm Consommation
@@ chimique en 0,

20°C—50 rpm

Consommation
biologique en O,

Batch
15L-600 geq sédiment sec

Figure 35 : Schéma du systéme expérimental utilisé, avec les concentrations en Oz ([O2]), en cations
([cations]), en Fe ([Fe'"/Fetta]) €t Mn ([Mn'/Mniota)]) mesurées en mgO2/L, I'activité hydrolytique (FDA)
mesurée en U.A. abs/h et le potentiel red-ox (Eh) mesuré en mV.

11.L1.4.2.2. Détermination de la consommation en O;

Détermination du coefficient de transfert (Ka)

La consommation en dioxygéne des batchs est calculée a I'aide des courbes de saturation qui
permettent de définir le coefficient de transfert (Kia), défini en fonction de la concentration en
oxygene : i) au temps initial (Co) ; ii) au temps t (Cy) ; iii) a saturation (Cs). Il est obtenu par
régression linéaire entre In (C; — C;) et la température (T), qui peut s’écrire :

— = exp (—Kja.
i = G, p (—Kia.T)
Equation 20
soit
dc )
EZ Kia.(Cs — Cp)
Equation 21
avec :

Cs" = concentration de saturation en dioxygene du milieu (exprimée en mg/L)
C: = concentration en dioxygéne du milieu au temps t (exprimée en mg/L)

Co = concentration initiale en dioxygéne du milieu (exprimée en mg/L)

T = température du milieu (exprimée en K)

Kia = coefficient de transfert (exprimée en s).
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Ces courbes représentent I'évolution de la concentration en O, d’une suspension de sédiment
de concentration identique a celle utilisée pour I'expérience, sans consommation d’O, dans le
sédiment. Pour cela, I'activité microbiologique (biotique) est préalablement inhibée par ajout
d’azide de sodium (50 mg/gssdiment) €t le sédiment est oxygéné jusqu’a saturation, afin de
s’affranchir de la consommation chimique en O, puis désaturé avec du Na.

Le Ka varie en fonction de la température, les courbes de saturation sont réalisées pour
chaque échantillons a 1°C et 20°C, afin de calculer le Kia pour chacune de ces températures.

Détermination de la demande chimigue et biologique en oxygéne du sédiment

Une fois le Kia, déterminé, la demande en oxygéne du mélange (eau — sédiment) étudié dans
le batch est déterminée pour les deux températures d’incubation.

D’aprés I'Equation 21, le bilan des quantités d’O, consommées par le mélange est déterminée
selon :

M )
a V.[Ka. (€ — C)]
Equation 22
D’ou :
M= V.Klaj(C;‘ — C,)dt
Equation 23
Avec :

M = bilan massique sur le temps de la consommation en O, du mélange (exprimée en mgQO) selon

Toutefois, dans le mélange, la concentration initiale en O, (Ciniiat), €t la concentration finale en
02 (Crina) sont différentes. Autrement dit une partie de I'O2 qui intervient dans le bilan massique
du mélange incubé n’est pas consommeée par le sédiment mais est lié a des processus de
saturation/désaturation du mélange. La quantité d’'O, engagée dans ces processus est notée
O2 saration €St déterminées comme suit :

02 saturation — (Cfinal - Cinitial) vV

Equation 24

Avec :
O2 sawration = quantité d’O, imputable a la saturation/désaturation du mélange (exprimées en mgoz)
Cinitial = la concentration en O, dans le milieu au temps initial de l'incubation (exprimée en mgo2/L)
Ciinal = la concentration en O, dans le milieu au temps final de I'incubation (exprimée en mgoz/L)

V = le volume (exprimé en L)
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Donc
M = 03 saturation + 02 sédiment
Equation 25
Avec :

O2 sediment = quantité d’O, consommée par le sédiment (exprimées en mgoz)

Pour la mesure de la demande en O, d’origine chimique du sédiment, i) a t=0 (état initial) le
milieu est désaturé et la concentration en O; est nulle, ii) en fin d’expérience (état final), la
concentration en en O; est égale a la concentration de saturation de I'eau a 0°C.

Donc :

02 saturation — (Cfinal - Cinitial) Vo= (C: - CO) V= (C:) v

Equation 26

D’apres quoi le calcul de la demande chimique en oxygéne, peut s’écrire :
02 chimique = V. Klaf(cs* - Ct) dt — (CS*) vV

Equation 27
Avec :

O2 chimique = quantité d’O, consommée par le sédiment par voie chimique (exprimées en mgo»)

De méme, pour la mesure de la demande en O, d’origine biologique du sédiment, i) a t=0 (état
initial) le milieu est saturé et la concentration en O, est égale a la concentration de saturation
a 20°C ;ii) enfin d’expérience (état final), la concentration en en O, est égale a la concentration
au temps t.

Donc :

02 saturation — (Cfinal - Cinitial) Vo= (Ct - C:) %

Equation 28

D’aprés quoi le calcul de la demande biologique en oxygéne peut s’écrire :
02 atogiue = V K [ (65 = G de = (G =€)V

Equation 29

O2 viologique = quantité d’0O. consommeée par le sédiment par voie biologique (exprimées en mgoz)
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11.1.4.3. Incubation du sédiment en condition anaérobie

11.1.4.3.1. Mise en ceuvre des BMP (potentiel méthane biochimique)

L’évolution du sédiment en conditions anaérobie, en I'absence d’oxygéne, peut s’effectuer
selon différentes d’évolutions telles que la fermentation ou la méthanisation. L’'occurrence de
ces voies peut notamment étre déterminée par le pH. Dans notre cas, I'incubation anaérobie
vise a étudier la voie méthanogéne qui intervient dans une gamme de pH comprise entre 6,5
et 9,0 (Moletta 2015). La méthanisation est réalisée par des bactéries méthanogénes (dont les
archeabactéries) qui dégradent la MO pour former du biogaz, principalement composé de
dioxyde de carbone (CO) et de méthane (CH,). La production de CH,4 est estimée en réalisant
des tests de potentiel CH4 (Biochemical Methane Potential ou BMP) qui consistent a incuber
I’échantillon en conditions optimales, sous conditions anaérobies et contrélées, pour mesurer
la quantité de CH, produite au cours du temps, comme illustré a la Figure 36.

Mesure des quantité de biogaz
relevé de pression avec un manométre

+ ﬁ }74’ Bouchon étanche
muni d’un robinet

Analyse de la composition du biogaz
chromatographie en phase gazeuse

> Atmosphere :
- argon
- biogaz produit

Atmospheére

> Mélange :
- sédiment
- tampon phosphate
- inoculum

Quantification des différents

gaz produits c :

Agitation manuelle
et quotidienne 35°C

Triplicat d’échantillons

Figure 36 : Systeme expérimental utilisé pour déterminer le potentiel de production en biogaz.

Les BMP sont préparés sous atmosphére inerte d’argon. Dans des flacons étanches de 300
mL, entre 5 et 30 g (de sédiment sont introduits et mélangés avec 50 mL de tampon phosphate
(K2HPO4/NaH2PO4 ; 0,4 M ; pH = 7,5), puis le mélange est ajusté a un volume de 150 ou 200
mL avec de I'eau ultra pure désaturée avec de I'argon. Le mélange et 'atmosphére des flacons
BMP sont désaturés avec un courant d’argon durant 15 min, puis fermés avec un bouchon
étanche muni d’un robinet permettant de récupérer le biogaz pour analyse. L’échantillon est
incubé en conditions mésophiles a 35°C, aprés 12 h les flacons sont dégazés afin d’équilibrer
la pression avec la pression atmosphérique (to), puis la mesure du potentiel CH4 débute. Les
formulations des BMP, mises en place lors des différentes incubations sont présentées au
Tableau 11. Pour chaque échantillon, la mesure du pH et du potentiel red-ox est réalisé en fin
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d’incubation pour vérifier que le conditions physico-chimiques des batchs correspondent aux
conditions nécessaires a la méthanisation.

Tableau 11 : Récapitulatif des différentes formulations de BMP mises en ceuvre durant I'étude de

méthanisation.
L. - Volume de solution volume d'ajustement volume
Expérience Masse de sédiment - . , N
tampon al'EUP d’atmospheére
e (mL) (mL) (mL)
5 50 100 150
10 50 100 150
mise au point 20 >0 100 150
10 50 150 100
20 50 150 100
30 50 150 100
meth:fm.lsatlon 40 50 150 100
du sédiment

EUP* = eau ultra pure
solution tampon** = tampon phosphate (0,4 M ; pH = 7) (KH,PO, 0,1 M + Na_HPO, 0,25 M)

11.1.4.3.2. Mesure de la guantité et la nature du biogaz
La mesure de production des différents gaz s’effectue en deux temps :

La quantité de biogaz est déterminée, quotidiennement, par mesure de pression. Le mélange
gazeux (argon + biogaz) est considéré, dans les conditions de I'expérience, comme répondant
a l'équation des gaz parfaits. La quantité de biogaz produite est donc proportionnelle a
'augmentation de pression et calculée d’apres la relation suivante :

P.V=n.R.T
Qui peut s’exprimer sous la forme :
P.V)
"“R®R.T
Equation 30

Avec :

P = la pression (exprimée en Pa)

V = le volume (exprimée en m?3)

n = la quantité de gaz (exprimée en mole)

R = la constante des gaz parfaits (exprimée en J/mole/K)

T = la température en (exprimée en K).
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La composition du biogaz est mesurée, aprés 7 et 20 jours d’incubation, en triplicat, par
chromatographie en phase gazeuse avec une micro GC 490 Agilent, contrblée par le logiciel
Openlab. Un volume de 10uL est prélevé de maniere automatique puis injecté est mélangé a
un flux d’Hélium (gaz vecteur). La séparation des gaz est effectuée sur deux colonnes : i) le
dihydrogéne (H.), le dioxygéne et I'argon (O2 + Ar) , le diazote (N2) et le méthane (CH.) sont
séparés avec une colonne capillaire de 5 & 10 A 10m MS5A (volume d’injection : 10 pL, gaz
vecteur : hélium ; température = 80°C, pression = 150 kPa), avec un temps de rétention de 25
secondes, 30 secondes, 45 secondes et 60 secondes, respectivement ii) le dioxyde de
carbone (CO.) est séparé par une colonne 10m PPU (volume d’injection : 30 UL ; gaz vecteur :
hélium ; température = 100°C ; pression = 100 kPa), avec un temps de rétention de 40
secondes (Figure 37). Une fois séparés, les gaz sont mesurés par un détecteur a thermo-
conduction.

N, [ artefact de changement de colonne
| 1 |
150 | Lo 1 |

2000 2000

intensite

H, w ] co,

H, Ar | _ H,0

temps de rétention temps de rétention

Figure 37 : Exemple de chromatogramme de 'analyse du biogaz, avec les différents gaz séparés, et
leurs temps de rétention respectifs.

L’étalonnage de la méthode est réalisé avec différents mélanges de gaz étalon (H> = 0,5% ;
02 =0,5; N2 = 10%; CHs = 25% ; CO2 = 10%) et d’argon (Tableau 12). Les courbes
d’étalonnage ont un r> > 0,97.

Tableau 12 : Composition des mélanges de gaz utilisés pour I'étalonnage de la mesure de la
composition du biogaz.

Proportions ., &talon:Ar 0:100 829  14:86  25:75  40:60  100:0
de mélange
Co, 0 0,8 1.4 25 4 10
Composition 0, 0 0 0,1 0,1 0,2 0,5
du mélange N, 0 0,8 1,4 2,5 4 10
0,
(%) CH, 0 1,9 3,6 6,3 10 25
He 0 4,2 7.7 13,5 21,6 54
Ar 100 92,3 85,7 75 60 0
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11.1.5. Méthodes de caractérisation des fractions

1.1.5.1. Analyse élémentaire du carbone et de I’azote

Au cours des études présentées aux chapitres 0 et Il1.1.3, les quantités de C et N extraites
sont déterminées : i) sur les fractions liquides, et mesurées par COT-NT-métrie (Shimadzu
TOC-L/TNM-L Series) et ii) sur la fraction particulaire et résiduelle, préalablement rincées,
séchées a 40°C, broyées, puis mesurées avec un analyseur élémentaire (ThermoFisher
FlashSmart 2000).

Lors de I'étude présentée au chapitre 11.1.4 : i) les faibles quantités de C et N extraites a la
fraction A, sont mesurées par COT-NT-métrie ; ii) les autres fractions liquides extraites, sont
neutralisées, séchées, puis le C et le N sont mesurés par analyse élémentaire.

11.L1.5.1.1. Analyse du carbone par COT-métrie et NT-métrie :

La mesure du carbone organique est réalisée sur un échantillon préalablement décarbonaté a
pH = 3, puis oxydé a une température de 680°C par thermo-catalyse en CO,, qui est
déshydraté et dosé par un détecteur infrarouge. Les échantillons sont mesurés dans une
gamme de mesure comprise entre 1 et 20 mg/L, la limite de détection de I'appareil est de 4
pg/L. La mesure de I'azote total s’effectue par transformation de I'azote a 720°C par thermo-
catalyse en NO, qui est ensuite dosée par chimiluminescence. Les échantillons sont mesurés
dans une gamme de mesure comprise entre 0,1 et 20 mg/L, la limite de détection de I'appareil
est de 5ug/L.

11.L1.5.1.2. Protocole d’analyse élémentaire

Le principe de fonctionnement de cette analyse est détaillé au paragraphe 11.1.2.2. Cette
analyse a permis d’analyser les quantités de C et N extraites durant I'étape densitométrique
de l'extraction séquentielle, et dans le résidu d’extraction. Cette méthode a également été
employée au chapitre I11.1.4 pour déterminer les quantités de C et N extraites durant les étapes
d’extraction chimique B a F. Ces phases d’extraction avec un pH basique sont neutralisées
avec une solution d’'HCI 10 M, afin d’éviter les phénoménes de carbonatation lors du séchage.
Un volume équivalent a une masse séche d’extrait comprise entre 1 et 2 mg est placé dans
les nacelles préalablement tarées, séchées a 50°C durant 24h, puis pesées et analysées. La
concentration en élément dans I'extrait est calculé selon I'équation suivante :

% élément. masse échantillon

élément extrait] =
[ ] volume échantillon

Equation 31

[élément extrait] = concentration en C ou N (exprimée en mg/L)
% élément = pourcentage massique en C ou N dans d’échantillon sec (exprimée en %)
masse d’échantillon = masse d’échantillon sec analysé (exprimée en mg)

volume d'échantillon = volume d’échantillon placé dans la nacelle (exprimé en mL).
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11.1.5.2. Dosage colorimétrique des formes du carbone et de I’azote

11.L1.5.2.1. Les sucres totaux

Les sucres totaux sont dosés par la méthode de Dubois (Dubois et al. 1956). Mis en contact
avec I'acide sulfurique concentré, ils vont subir une hydrolyse des liaisons glycosidiques et se
décomposer en oses simples, qui seront déshydratés et cyclisés a 90°C. Les pentoses et
hexoses vont étre transformés en dérivés furfuraliques qui réagiront avec le phénol pour
donner une coloration violette devenant jaune/orange en présence d’acide sulfurique.
L’étalonnage est réalisé a l'aide de solutions de glucose (de 20 a 100 mg/L) et 'absorbance
est lue & 492 nm (Tableau 13). Il convient de réaliser des témoins pour chaque échantillon afin
de s’affranchir de 'absorbance due a leur coloration initiale.

11.1.5.2.2. Les protéines et les phénols

Les protéines et les phénols sont dosés par la méthode de Lowry modifiée (Frglund et al.
1996), qui permet de corriger les interférences de mesure, dues respectivement aux groupes
phénols et aux acides aminés contenant un cycle aromatique. En effet, pour le dosage des
protéines la coloration bleue obtenue par cette méthode est le résultat de deux réactions. La
complexation des ions Cu?* avec liaisons peptidiques des protéines formant un complexe bleu
dit de Biuret, dont la coloration est accentuée par ajout de réactif de Folin-Ciocalteu (mélange
d’acide phosphotungstique et phosphomolybdique). Pour le dosage des phénols le réactif de
Folin-Ciocalteu réagit avec les composés aromatiques tels que les phénols et les acides
aminés aromatiques pour former un complexe de couleur bleue. L’absorbance due a la
concentration des composés s’exprime de la fagon suivante :

Abs[protéine] = Abs[liaison peptidique] = Abs[totale] - Abs[phénol total] + Abs[phénol acide aminé]

Equation 32

Abs[phénol] = Abs[phénol total] — Abs[phénol acide aminé]
Equation 33
ainsiona:

Doprotéine =1,25.(4; — Ay)
Equation 34
DOphénol = A, —0,2 -Doprotéine
Equation 35
Absyy = I'absorbance imputable au composé x
A1 = l'absorbance du dosage des protéines en présence de CuSO,

A, = l'absorbance du dosage des phénols en absence de CuSO4

DOy = densité optique du composé x.

Une gamme étalon pour le dosage des protéines est réalisée a partir de Sérum d’Albumine
Bovine (SAB) a 200 mg/L entre 40 et 200 mg/L, une gamme étalon pour le dosage des phénols
est réalisée avec de I'acide gallique a 250 mg/L entre 50 et 250 mg/L. L’absorbance est lue au
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spectrophotométre a 650 nm (Tableau 13). Il convient de réaliser des témoins pour chaque
échantillon afin de s’affranchir de I'absorbance due a leur coloration initiale.

11.1.5.2.3. Les acides aminés

Le dosage des acides aminés est réalisé par dosage a la ninhydrine (Saladin et al. 2003 ;
Bonet et al. 2016). Les acides o aminés, a pH 4-8 & 100°C pendant 15 min, libérent un
groupement NH: qui réagit avec la solution de ninhydrine (1 g de ninhydrine et 4 mL d’'une
solution d’acide ascorbique a 1 mg/mL dans 100 mL de méthylcellosolve) pour former un
composé coloré pourpre. La coloration produite, est mesurée dans une gamme de mesure de
7 a 40 pgn-acide aming/L proportionnelle a la concentration en acide aminé et en ion ammonium,
elle est lue au spectrophotométre & 570 nm. Il convient de réaliser des témoins pour chaque
échantillon afin de s’affranchir de I'absorbance due a leur coloration initiale. La concentration
en acides aminés est calculée de la facon suivante :

[N — acide aminél,¢,; = [N — acide aminél,imnyarine — [N — NH{]

Equation 36
[N-acides aminés]wele = la concentration d’azote issu des acides aminés (exprimée en mgn/L)

[N-acides aminés]ninnyarine = la concentration d’azote, mesurée par la méthode ninhydrine, issu des
acides aminés (exprimée en mgn/L)

[N-NH4*] = concentration en azote ammoniacal (exprimée en mgn/L).

11.1.5.2.4. Les ions ammoniums

Les ions ammoniums ont été dosés par la méthode de Nessler (Tableau 13), dont le réactif
réagit en condition alcaline avec les ions NH4* pour donner du dimercurammonium, formant
une coloration brun/orange. Pour cela, 2,5 mL d’échantillon et 0,5 mL de réactifs sont
mélangés, reposé 1 minute, puis I'absorbance est lue a 420 nm dans une gamme de mesure
comprise entre 0,02 et 2,50 mg/L. Il convient de réaliser des témoins pour chague échantillon
afin de s’affranchir de I'absorbance due a leur coloration initiale.

11.1.5.2.5. Les ions nitrates et nitrites

Les ions NOx (nitrates et nitrites) sont dosés, a partir de a partir de 0,5 mL d’échantillons, par
réaction de diazotation, d’aprés la norme Québécoise MA.300-NO320. lIs sont réduits en NO»
par I'intermédiaire de 0,5 mL d’échantillon et 0,5 mL de sulfate d’hydrazine 0,06M, en milieu
alcalin pH = 12 (2 mL de solution NaOH 0,25 M). Les nitrites ainsi formés vont alors réagir
avec la sulfanilamide (0,5 mL de réactif de diazotation), pour former un composé diazoique en
milieu acide pH = 1, qui va réagir avec le dihydrochlorure de N-1-naphthyléthylénediamine
pour former un composé violet. Deux gammes étalons sont réalisées a partir d’'une solution de
NaNO; a 6 mg/L et d’'une solution de NaNOs; a 8 mg/L pour le dosage des NOy, afin de
s’assurer de la réduction des nitrates en nitrites, les résultats sont exprimés en mgequivaent azote)-
L’absorbance est lue a 550 nm. Il convient de réaliser des témoins pour chaque échantillon
afin de s’affranchir de I'absorbance due a leur coloration initiale.
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1.1.5.3. Dosage des anions par chromatographie ionique

Certains composés anioniques, impliqués dans les processus biologiques, peuvent servir
d’indicateurs sur 'activité métabolique des microorganismes du milieu. Parmi ces anions, NO2
, NOgz, PO:*, SO.* interviennent dans les métabolismes. Les concentrations en anions
dissous dans I'eau interstitielle du sédiment sont mesurées par chromatographie ionique (930
Compact IC Flex, Metrohm), sur des échantillons centrifugés dont le surnageant est filtré a
0,45 um avec des filtres en acétate de cellulose (Amran et al. 1993) et le filtrat est congelé
jusqu’a analyse.

11.1.5.4. Dosage spectrophotométrique des métaux dissous

Les échantillons sont préparés par centrifugation (15 min, 10000 g) du sédiment, et les
mesures réalisées sur le surnageant. Les métaux analysés sont donc mesurés dans I'eau
interstitielle.

La mesure des métaux dissous a été réalisée par méthode Hach pour déterminer les
concentrations en fer et en manganése (Tableau 13). Pour chacun de ces éléments, nous
avons déterminé la quantité totale d’élément dissous (méthode Hach 8008 et 8149,
respectivement), ainsi que la quantité d’éléments réduits (méthode Hach 8146 et 8149), dans
une gamme de mesures comprise entre 0,02 et 3,00 mg/L pour le fer et entre 0,006 et 0,700
mg/L pour le manganése. La concentration en éléments présents sous forme oxydée,
exprimée en mg/L, est alors déterminée d’aprés I'équation suivante :

[Métaloxydé] = [Métaltotal] - [Métalréduit]
Equation 37
[Métaloxyas] = concentration en métal sous forme oxydée (exprimée en mg/L)

[Métalita)] = concentration totale en métal (exprimée en mg/L)

[Métaliequit] = concentration en métal sous forme réduite (exprimée en mg/L).

Le dosage de ces espéces métalliques, repose sur des réactions colorimétriques de leurs
formes réduites. Ainsi, pour le dosage du fer total ou du manganése total, ces espéces sont
réduites sous la forme Fe?" et Mn?" (respectivement avec I'hydroxylamine et I'acide
ascorbique). Les ions Fe?* vont former en présence de 1,10-phenantroline un complexe
orangé dont I'absorbance est lue a 520 nm. Le Mn?* va pour sa part, réagir avec le 1-(2-
pyridylazo)-2-naphtol (PAN) pour former un complexe orangé dont 'absorbance est lue a 560
nm. Les dosages du Fe et Mn réduits sont réalisés selon le méme principe, sans I'étape de
réduction. Ces mesures sont réalisées en duplicat. Il convient de réaliser des témoins pour
chaque échantillon afin de s’affranchir de I'absorbance due a leur coloration initiale.

1.1.5.5. Analyse par spectrofluorimétrie

L'analyse spectrofluorimétrigue 3D est couramment utilisée pour différencier et suivre
I'évolution de la MO dissoute dans les matrices complexes naturelles (Coble et al. 2014 ;
Carstea et al. 2016). Cette technique permet de caractériser la MO, en fonction de la
fluorescence caractéristique des fluorophores impliqués. Dans le cas de la MO naturelle, ces
fluorophores sont principalement des systemes conjugués, généralement des cycles
aromatiques (Coble et al. 2014). Ces fluorophores sont des composés qui vont absorber
certaines longueurs d’'onde (longueurs d’onde d’excitation) pour passer d’un état stable (So) a
un état excité (S1). Lors de leur retour a I'état stable, ces molécules vont fluorescer et émettre
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un rayonnement a une longueur d’onde particuliere (longueur d’'onde d’émission). L’analyse
de la MO par spectrofluorimétrie 3D, consiste a enregistrer, sur des intervalles de longueurs
d’'onde définies, lintensité du rayonnement d’émission en fonction de la longueur d’onde
d’excitation. Ces mesures permettent de construire des matrices d’excitation-émission de
fluorescence (MEEF).

Les MEEF ont été acquises sur des fractions de MO dissoutes a l'aide d'un spectrofluorimétre
(Shimadzu RF 5301pc), contrdlé par linterface Panorama. L’acquisition des MEEF, est
réalisée a des longueur d'onde d'excitation de 220 a 400 nm, par pas de 5 nm, et a des
longueurs d'onde d'excitation de 250 a 550 nm, par pas de 1 nm. Malgré les travaux de Chen
et al. (2003), qui observent que des différences mineures entre la MO naturelle dissoute a pH
= 3,0 et pH = 8,0, la fluorescence de la MO a été mesurée a pH = 7,0, en utilisant un tampon
de phosphate de sodium (Na;HPO4/NaH:PO, ; 0,1 M ; pH = 7,0) sur des échantillons dilués,
jusqu'a ce que l'intensité de I'émission de fluorescence ne dépasse pas 1 000 UA. La stabilité
de l'intensité lumineuse émise par la lampe a été vérifiée par mesures de spectrofluorimétrie
d’'une solution de sulfate de quinine (1ug/L), aucun changement n'a été observé au long de
I'étude.

L’interprétation des MEEF, par la position et l'intensité des pics de fluorescence, permettent
de différencier le type de MO et de quantifier de fagon relative ces composés (Chen et al.
2003 ; Park et Snyder 2018 ; Wasswa et al. 2019). Il existe plusieurs maniéres d’interpréter la
nature des fluorophores en fonction de leur position sur la MEEF. Il est notamment possible
d’associer des pics a un type de molécules. Dans ce cas, l'aire du pic, proportionnelle a la
concentration du composé, permet d’en déterminer les quantités (Figure 38). Une autre
méthode consiste a diviser la MEEF en cing régions (hommées de | a V) qui sont associées a
un type de MO. Les régions I, Il et IV, qui composent la partie de la MEEF de longueur d’onde
d’émission inférieure a 380 nm, correspondent a de la MO fraiche de type protéique. Le reste
de la MEEF, pour les longueurs d’onde supérieures a 380 nm, est divisé en deux régions
correspondant a la MO polycyclisée. La littérature différencie la région Ill associée aux acides
fulviques et la région V associée aux acides humiques (Figure 38).

Dans notre cas, l'interprétation spectrofluorimétrique a été effectuée en déterminant l'intensité
de la fluorescence de la MO, pour une émission de longueur d'onde > 380 nm, calculée par
unité de carbone. Différents traitements ont été effectués afin de recouper les résultats et de
confirmer leur efficacité. Les MEEF ont été traitées par déconvolution PARAFAC a
composantes bidirectionnelles, exécutée sur Matlab© a l'aide de l'application PROGMEEF
avec limitation de la diffusion Rayleigh et Raman par un traitement mathématique (Zepp et al.
2004), pour déterminer l'intensité intégrée des composantes avec un seuil de longueur d'onde
d'émission de 380 nm.
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Figure 38 : Position sur la MEEF, des différents pics, et régions, caractéristiques de la MO naturelle.
Position du maxima des pics par des points, division de la MEEF en 5 régions séparées par des lignes
en pointillé (extrait de Chen et al. 2003).

1.1.5.6. Analyse par chromatographie d’exclusion stérique

Les travaux de synthése de Schmidt et al. (2011) mettent en avant le risque de transformation
de la MO engendrée par certains solvants d’extraction. Afin de s’assurer que les conditions
d’extraction n’engendrent pas I'hydrolyse de la MO, leur impact sur certaines molécules
polymérisées susceptibles d’étre hydrolysées et représentatives de la MO naturelle comme
'amidon (liaison a1-4), la cellulose (liaison $1-4) a été mesurée. Pour cela ces composeés sont
placés dans les conditions les plus contraignantes de I'extraction séquentielle (NaOH ; 0,1 M)
et I'évolution de leur taille est analysée par HPSEC afin de mettre en avant une éventuelle
dépolymérisation de ces molécules. La chromatographie d’exclusion stérique a haute
performance (HPSEC) permet de séparer les molécules d’'un échantillon en fonction de leur
taille, et suivre l'évolution des processus de polymérisation/dépolymérisation, tels que
I'hydrolyse sur la MO.

L’acquisition de la taille et 'encombrement stérique des molécules est effectuée avec un
chromatographe Merck Hitachi LA Chrom et équipé d’une colonne Agilent Bio SEC 100A,
couplée a un réseau de diodes de détection a 210 nm (Hitachi L7455). La phase mobile,
solution de NaH,PO4 (25 mM), NazHPO, (25 mM) et NaCl (15 mM), ajustée a pH = 7,0 et filtrée
a 0,22 um avec un filtre en nitrate de cellulose (Sartorius) puis dégazée avant utilisation. 100
pL de solution de glucides sont injectés dans le systéme et élués a un débit constant de 1
mL/min. Le volume total de perméation de la colonne, estimé en utilisant une solution NaNs;
(0.25% v/v) est défini a 12 mL (Rouwane et al. 2017). La colonne a une plage théorique de
séparation des protéines, selon leur poids moléculaire, comprise entre 100 Da et 100 kDa.
L’empreinte des solutions glucidiques est réalisée, avant et aprés traitement au NaOH 0,1 M
pendant 24 h).
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11.1.6. Méthodes de mesure de I’activité microbiologique

Les mesures de I'activité microbiologique ont été réalisées par deux biomarqueurs permettant
de déterminer l'activité hydrolytique et I'activité méthanogéne des micro-organismes.

1.1.6.1. Mesure de l’indice d’activité hydrolytique

Cette mesure est employée lors des études de la sous-partie Ill.2, afin de suivre I'activité
microbiologique du sédiment au cours de son évolution sous différentes conditions.

L’hydrolyse des polyméres de MO est une étape préliminaire du métabolisme des micro-
organismes hétérotrophes (Riffaldi et al. 1996). Cette activité est déterminée en mesurant
'hydrolyse de la fluoriscéine diacétate (FDA), préalablement ajoutée, transformée en
fluoriscéine sous l'action d’enzymes hydrolytiques (Schnurer et Roswall 1982 ; Adam et
Duncan 2001).

Pour la mesure, 5 mL d’échantillon, 5 mL de tampon phosphate pH = 7,0 (0,1 M) et 50 uL
d’une solution de fluoriscéine diacétate dans I'acétone (2 mg/ml), sont mis en contact et agités
durant 1 h (100 rpm, 20°C). Afin de stopper I'activité hydrolytique, nous ajoutons 10 mL d’une
solution chloroforme:méthanol (2:1), le mélange est agité puis centrifugé (10000 g, 5 min). La
concentration en fluoriscéine, dans le surnageant, est mesurée par spectrophotométrie a 490
nm (Battin 1997 ; Adam et Duncan 2001 ; Green et al. 2006). Ces mesures sont réalisées en
triplicat, et des témoins sont réalisés pour chaque échantillon afin de s’affranchir de
'absorbance due a leur coloration initiale.

1.1.6.2. Mesure de l'indice d’activité méthanogéne

En condition anaérobie, la dégradation de la MO peut s’effectuer selon la voie méthanogéne
qui représente la principale voie de production de CH4. La méthanisation de la MO comporte
différentes étapes métaboliques. Lors de la derniere étape, la méthanogenése, les
intermédiaires métaboligues comme le CO et I'acétate sont transformés en CH,. Cette étape
de transformation fait intervenir le cofacteur Faxo (COFa420). L’'activité méthanogéne est
proportionnelle a la concentration en coFasz, qui intervient lors de la méthanogenése. De
nombreuses études utilisent ce coenzyme comme biomarqueur pour la mesure du pouvoir
méthanogéne d’'une matrice. Par exemple dans le cas des boues digérées de station de
traitement des eaux usées (Delafontaine et al. 1979). Le coenzyme (coFax) est dosé, en
triplicat, d’aprés la méthode présentée dans I'étude de Delafontaine et al. (1979).

Dans le cadre de ces travaux, la mesure est réalisée sur 10 mL d’échantillon, chauffés 10
minutes a 100°C, pour entrainer la lyse des cellules microbiennes, et extraire le coFasx du
sédiment vers la phase aqueuse. Puis I'échantillon est centrifugé (10000 g, 10 min, 4°C) et 5
mL de surnageant sont mélangés avec 15 mL d’une solution de KOH 0,1 M dans un mélange
isopropanol:eau (3:1), qui permet de stabiliser et révéler le cofacteur. La concentration en
COF420 est mesurée par spectrofluorimétrie (Aexcitaion = 425 nm ; Asmission = 472 nm). Si la
concentration de I'échantillon est supérieur a l'intervalle de mesure, ce dernier est dilué avec
un mélange isopropanol:eau (3:1).
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Tableau 13 ;: Récapitulatif des méthodes de dosages spectroscopiques utilisées.

. ) Plage de mesure Longueur L . )
Espéces dosées a1 Type d'analyse d'onde Réactifs utilisés Standards Méthode
(mglL’) (nm)
acide sulfurique 95%

Carbohydrates 20-100 spectrophotométrie 492 Glucose re,Recaptur Prolabo Dubois et al. (1956

y P P [ ohénol 5% (m/m) u (pu ptu ) uboi ( )

. réactif de Folin-Ciocalteu Sérum Albimino Bovin (96%, Sigma
Protéines 40 -200 650 .
spectrophotométrie sulfate de cuivre 0,5% (m/m) Aldrich) Frglund et al. (1996)
Phénols 40 - 200 650 réactif de Folin-Ciocalteu Acide Galique ( Sigma Aldrich)
N-NH, 0,02-2,50 spectrophotométrie 425 réactif de Nessler kit Hach
réactif a la ninhydrine
N-amin acid 7.10°-40.10° spectrophotométrie 570 Solution de TCA 10% Alanine (99%, Fulka) Saladin et al. (2003)
Tampon citrate 0,2M (pH = 4,6)
Lo sulfate d'hydrazine 0,06 M NaNO2 (> 97%, Sigma Aldrich);  norme : MA. 300-NO3 2.0
N-NOx 0,02 -2,00 spectrophotométrie 540 réactif de diazotation NaNO3 (> 99%, Sigma Aldrich) (CEAEQ)
Manganése (Mn?*) 0,006 - 0,700 spectrophotométrie 560 1-(2-pyridylazo)-2-naphtol kit Hach
Manganése total 0,006 - 0,700 spectrophotométrie acide ascorbique kit Hach
& ’ ’ P P 560 1-(2-pyridylazo)-2-naphtol
Fer (Fe?) 0,02-3,00 spectrophotométrie 520 1,10phenanthroline kit Hach
- hydroxylamine ]
Fer total 0,02-3,00 spectrophotométrie . kit Hach
520 1,10phenanthroline
FDA spectrophotométrie solution de FDA 2mg/L Adam et Duncan (2001)
490 chloroforme : méthanol 2:1

Coenzyme F420 spectrofluorimétrie excitation 425 ; Delafontaine et al. (1979)

émission 470

isopropanol:eau (3:1)

CEAEQ* = Centre d'expertise en analyse environnementale du Québec
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Matériel






Il.2. Matériel : Produits et appareillage

Les produits et I'appareillage utilisés afin de réaliser les expériences sont répertoriés ci-

dessous.

11.2.1. Les produits

Le Tableau 14, reprend les caractéristiques des produits utilisés pour réaliser les différentes

manipulations.

Tableau 14 : Liste des différents produits utilisés pour les expériences.

Produits Fournisseurs Pureté
sulfate de potassium Carlo Erba 99.00%
teraborate de sodium décahydraté Sigma-Aldrich 99.50%
pyrophosphate de sodium Alfa Asear 98%
hydroxide de sodium Carlo Erba 99%
acide sulfurique Carlo Erba 96%
dithionite de sodium Fisher 85%
hydrogenophosphate di-sodium Carlo Erba 99%
di-hydrogenophosphate sodium Sigma-Aldrich 99%
hydrogenophosphate di-potassium Carlo Erba 98%
di-hydrogenophosphate potassium Normapur 99.70%
méthanol Carlo Erba 99.90%
chloroforme Carlo Erba 99%
fluoriscéine di-acetate Sigma Aldrich
propan-2-ol (isopropanol) Carlo Erba 99%
réactif de Folin-Ciocalteu 2 N Fluka
tartrate de sodium/potassium Sigma Aldrich 99%
sulfate de cuivre Sigma Aldrich 99%
réactif de Nessler
chlorure de sodium Prolabo 99.00%
chlorure d'ammonium VWR 99%
acide sulfurique Carlo Erba 96%
acide chlorydrique Carlo Erba 37%
nitrate de sodium Sigma Aldrich 99%
nitrite de sodium Sigma Aldrich 97%
alanine Fulka 99%
cellulose Sigma Aldrich pur
amidon Prolabo pur
phénol
sulfate d'hydrazine Sigma Aldrich 99%
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11.2.2. L’appareillage

Le Tableau 15, ci-dessous, répertorie le matériel employé a chacune des expériences.

Tableau 15 : Liste des différents appareils utilisés pour réaliser les manipulations.

Manipulation Appareil utilisé

Prélevement benne eckman

Tamiseuse Retsch AS TAP basic digit control
Préparation tamis 2 mm acier inoxidable Gilson

tamis 2 mm synthétique Gilson

N balance de précision Pioneer, Ohaus
Masse seche

L Etuve Air Concept, Firlabo
masse volatile séche

Four a mouffle B150, Nabertherm
tamis 1 mm acier inoxidable Gilson

Granulométrie . ;
Granulometre laser Mastersizer 3000, Malvern

Broyage Broyeur a billes, Mini-broyeur PULVERISETTE 23, Fritsch
Analyse élémentaire Flash Samart 2000, Thermo Scientific
Lyophylisation Lyophylisateur Cryotec
Fluorescence a rayons X spectrometre SPECTRO XEPOS
Diffraction des rayons X Bruker D8 Advance Serie Il

Agitateur horizontal SM 30-control, Edmund Bihler GmbH
Centrifugeuse Heraeus Multifuge X3 FR
Extraction séquentielle pot de centrifugation Nalgéne 250mL
physico-chimique pot de centrifugation Falcon 50mL
canne a ultrason
agitateur multirotator PTR-35, Grant-bio

coT Analyseur de carbone organique et d'azote total TOC-L/TNM-L Series, Shimadzu

Spectroflurimétre 3D RF-5301 PC, Shimadzu

Spectrofluorimétrie —
Logiciel Panorama fluorescence 2.1

Agitateur mécanique Eurostar 20 digital, lka

sonde multiparmetre Ysi

Demande en O; du sédiment - ——
Sonde oxymétrique FireSting

Analyseur d'eau multiparametres HQ30D, Hach

Systeme DBO Oxytop®, WTW

Enceinte thermostatée T6 606/3-i, WTW

Demande biologique en oxygéne - —
Agiteur magnétique Oxytop IS 12, WTW

Agitateurs magnétiques a induction

Agitateur orbital KS 501 digital, Ika

FDA Spectrophotomeétre Dr Lange CADAS 50S
Etuve Air Concept, Firlabo
Potentiel Méthane Manometre Cole-Palmer
Micro GC 490 Agilent
Bain Marie agitant Memmert WNB 22
Dosages colorimétriques Spectrophotomeétre Dr Lange CADAS 50S
Spectrometre Hach DR 2700
Dosage des anions Metrohm 930 Compact IC Flex
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Partie Ill. Résultats

lll.1. Caractérisation de la matiere organique des sédiments et impact sur sa
biodégradabilité

I11.1.1. Introduction

Depuis le début des années 2000, les schémas d’organisation de la MO au sein des matrices
organo-minérales ont été reconsidérés. Une partie de la MO, alors considérée comme «
humique » ou « fulvique » et décrite comme des « polymeres aromatiques », a été réévaluée
comme étant notamment composée de monomeéres en interactions les uns avec les autres.
Cette remise en question de la nature des matiéres humiques s’est également accompagnée
de nouveaux modeles pour décrire les processus de stabilisation de la MO au sein des
matrices organo-minérales. Dans ce contexte, les interactions entre la MO et la matrice sont
apparues comme étant un parametre majeur contrélant la stabilité et 'organisation de la MO
dans ces matrices. Ces éléments permettent également de supposer que certains types de
MO pourraient générer des interactions, caractéristiques de leur forme biochimique, avec la
matrice organo-minérale menant a une distribution spécifique de cette MO.

Les études sur le sujet sont généralement réalisées sur des échantillons de sol, et peu
s’intéressent a cet aspect de la MO dans les sédiments lacustres en contexte de diagenése
précoce. La MO sédimentaire est habituellement caractérisée par le biais d’analyses, soit in
situ (sur le matériau brut), soit ex situ (a I'aide d’extractions ciblées). Les études sur la MO des
sédiments lacustres sont peu nombreuses, et la majeure partie d’entre elles (ex situ)
déterminent la nature de la MO en fonction du solvant d’extraction utilisé et ne caractérisent
pas la nature biochimique de la matiére qui conditionne sa réactivité. D’ailleurs, la composition
et 'organisation de I'azote au sein des matrices de sédiments lacustres sont également mal
renseignés. La plupart des informations a ce sujet se basent sur I'analyse de I'azote total, qui
ne constitue pas une analyse suffisamment fine pour caractériser la dynamique et le réle de
l'azote dans ces matrices (Purvaja et al. 2008). Cet intérét a caractériser les formes
biochimiques de I'azote dans le sédiment est d’autant plus grand que les études de Elser et
al. (2007) mettent en évidence un comportement spécifique de I'azote dans ces matrices,
différent de celui observé dans d’autres matrices organo-minérales.

De plus, ces sédiments de retenues, avec de fortes teneurs en MO (jusqu’a 20%), constituent
des réservoirs de carbone importants, mais sont également un lieu de transformation du
carbone. En milieu aérobie et en conditions microbiennes optimales, le C organique (Corg) est
minéralisé selon I'équation de base: C,., + 0, » CO,. Du fait de cette évolution, les
sédiments des retenues constituent des zones de flux de carbone importantes vers la colonne
d’eau et 'atmosphére. Or, un faible pourcentage du C organique présent dans un sol ou un
sédiment, est minéralisé. Les connaissances sur la dynamique de la MO au sein des matrices
organo-minérales, notamment appliquées aux sols et sédiments marins, restent incomplétes.

L’'objectif des travaux présentés va consister a confronter la nature de la MO, sa
biodégradabilité et son interaction avec la matrice, afin de mettre en avant les facteurs
déterminant son évolution. Les résultats de ces travaux sont présentés en trois chapitres : les
deux premiers sont présentés sous forme d’articles soumis (chapitre 1) ou accepté (chapitre
2) et sont rédigés en anglais ; le troisieme chapitre est rédigé en francais.

Le premier chapitre vise a renseigner les formes et la nature biochimique du C et de I'azote
qui composent le sédiment lacustre. Ces analyses seront menées sur des extraits de MO du
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sédiment présentant des degrés d’interaction différents avec la matrice. Cette caractérisation
permettra de décrire plus finement la répartition de la MO dans le sédiment et aura pour
objectifs d’étudier le lien entre nature et agencement de la MO. Pour cela, nous adapterons et
appliquerons une méthode permettant d’étudier I'organisation de la MO au sein de matrices
sédimentaires. L’organisation de la MO, étudiée en fonction de sa nature et de ses interactions
avec la matrice, sera menée en appliquant une méthode d’extraction physico-chimique
séquentielle. Cette méthode, adaptée a partir d'une méthode existante pour le sol, permet
d’extraire successivement de la matiere de plus en plus fortement liée a la matrice
sédimentaire et traduit différents niveaux d’organisation de la MO. Ensuite cette méthode
d’extraction a été couplée a différentes techniques d’analyses, permettant de caractériser la
MO aprés chaque étape d’extraction. Ces différentes analyses permettent, d’'une part, de
déterminer la nature biochimique du C selon quatre familles représentatives de la MO
naturelle, les phénols, les carbohydrates, les protéines et les acides aminés. D’autre part, les
différentes formes de I'azote qui compose le sédiment peuvent étre identifiées, en se basant
sur ses principales formes dans l'environnement, a savoir les oxydes d'azote (NOx),
I'ammonium, les acides aminés et les protéines. De plus, la nature de la MO extraite lors des
différentes étapes, a été caractérisée par spectrofluorimétrie, méthode couramment utilisée
pour caractériser la MO naturelle dissoute. Cette étude a fait 'objet d’un article scientifique
intitulé « Organization of nitrogen and carbon in lacustrine sediment: A sequential extraction
approach » soumis au journal « Journal of soils and sediments ».

Le second chapitre de cette restitution est constitué d’'une étude portant sur le lien entre les
interactions de la MO avec la matrice et son caractére bio dégradable. En effet, de nombreux
travaux portant sur les sols, mettent en lumiére la prépondérance du facteur de «
bioaccessibilité » sur celui de « biodisponibilité » dans les mécanismes de stabilisation de la
MO (Schmidt et al. 2011 ; Lehmann et Kleber 2015). Cependant, aucune étude ne démontre
cette hypothése en mesurant directement la biodégradabilité de la MO par sa demande
biologique en oxygeéne, et ce pour des fractions dont la bioaccessibilité differe. De plus, il
n’existe pas d’étude a ce sujet concernant les matrices sédimentaires en milieu lacustres. Au
cours de ce travail nous nous proposons de déterminer 'importance de : i) la nature de la MO
sur sa biodisponibilité (ie caractére biodégradable) ; et ii) 'accessibilité de la MO sur sa
biodisponibilité (ie caractére bioaccessible). Les dynamiques de dégradation de différents
groupes de MO, connues pour présenter des différences selon leur origine seront étudiés.
Cette étude a fait I'objet d’un article scientifique intitulé « Impact of the nature of organic matter
and/or its organo-mineral interaction on microbial activity in dam sediment » publié dans le
journal Journal of Soils and Sediments.

Au cours du troisieme chapitre de cette sous-partie, nous nous intéresserons a la dynamique
de ces différents groupes de MO dans le sédiment brut. Les études précédentes considérent
les groupes de facon indépendante. La dynamique de la MO, abordée a partir des différents
groupes, ne permet pas de considérer d’éventuelles interactions entre ces groupes de MO
dans le sédiment. Pourtant, dans le sédiment, I'évolution de la MO peut engendrer une
réorganisation de celle-ci et les micro-organismes peuvent potentiellement avoir acces a
différents groupes en méme temps. A cela s’ajoute le fait que la détermination des facteurs de
stabilisation de la MO dans ces études, est réalisée en se basant sur I'analyse de l'activité
aérobie. Or le sédiment de retenue, peut évoluer en conditions aérobie et anaérobie, et la
transposition des résultats entre les deux voies n’est pas évidente. En effet, ces métabolismes
présentent des différences d’affinité pour un méme substrat (Hansen et Blackburn 1991 ;
Agarry et al. 2008 ; Shao et al. 2013), mais dans les matrices, aux interfaces liquides-solides,
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les processus de déstabilisation de la MO par ces différents métabolismes sont peu
renseignés. Dans ce contexte, nous avons choisi de suivre les stocks de C et N, et leur
distribution au sein du sédiment pour des conditions aérobie et anaérobie. L’objectif de ce
travail sera d’'une part, d’observer les éventuelles interactions entre les différents groupes de
MO du sédiments et d’autre part, de comparer les mécanismes de déstabilisation de la MO.

105



I11.1.2. Organic matter characterization: biochemistry and interactions

I11.1.2.1. Introduction

For lacustrine sediments, the main environmental and reuse considerations, such as
methanization and microelement release, depend on the evolution in organic matter (OM)
(Chen and Hur 2015; Mattei et al. 2017; Lima et al. 2007). The increase in the number of
reservoirs (Zarfl et al. 2014), and therefore in the submerged areas and sediment volumes,
highlights the importance of resource management (either in situ or ex situ) and moreover
shows the benefit of knowing the factors that control their OM evolution, which in organo-
mineral matrices is attributed to OM bioavailability based on potential degradability and
accessibility.

Synthetic works on soil have demonstrated that OM degradability depends on the strength of
association with the organo-mineral matrix, inducing specific accessibility, and therefore on its
organization within these matrices (Lehmann and Kleber 2015; Paul 2016). The organization
of the OM in organo-mineral matrices has subsequently been redefined. Many authors explain
the matrix organization, from micro to macro scale, using a multilayered structure function of
the OM composition and its interactions (Kleber et al. 2007; Kdgel-Knabner and Amelung
2014). These models determine the OM organization in organo-mineral matrices by its nature
and the strength of its interactions (Kleber et al. 2007). Among these interactions, the following
are proposed: i) weak interactions like hydrogen, electrostatic and electric dipole moment, plus
T interactions or Van der Walls interactions; ii) hydrophobic interactions implying non-charged
mineral surfaces and/or non-polar OM groups; iii) strong interactions such as ionic interactions,
including complexation phenomena (Wershaw 1993; Kdgel-Knabner and Amelung 2014; Paul
2016). The type of these interactions determines the OM arrangement in organo-mineral
matrices. Direct interactions between the OM and the various mineral surfaces are associated
with ionic or hydrophobic mechanism interactions, which depend on the mineral composition.
Short-distanced mineral organizations are mainly due to hydrophobic interactions, as caused
by: i) hydrophobic, high molecular weight compounds in soils and sediments (Wershaw 1993;
Kerré 2016); and ii) lipids of biological origin (Zocatelli et al. 2012), which present a high
residence time, thus suggesting their role in OM stabilization. A longer mineral organization
form determines the potentially accessible OM arrangement and implies ionic bonds (including
divalent cation bonding) along with weak interactions (Wershaw 1993; Kleber et al. 2007).

However, the models mainly focus on carboned organic matter (Com) and not on nitrogenous
organic matter (Nom). The distribution and dynamics of the various nitrogen forms in soil and
sediment have been poorly documented and understood, despite the increasing level of
interest. Nitrogen is usually considered as easy to measure overall and interpreted using the
elemental C/N ratio as a main factor of OM catabolism (Roudaut et al. 2011; Fanin et al. 2013).
However, in organo-mineral matrices, nitrogen compounds display a specific reactivity that
depends on their nature. Amino acid and proteins, which present functional groups with several
properties, imply strong selective interactions with the mineral surface and are capable of
generating a covalent reaction such as glycation (Maillard reaction between NH4* group from
an amino acid, protein with tannin, phenol or sugar), whereas mineral nitrogen (NH4", NOX') is
known to be easily released (Quiquampoix and Burns 2007; Kogel-Knabner and Amelung
2014). This rationale supports the role of nitrogen bioaccessibility on its dynamic, which is in
agreement with the Bingham and Cotrufo (2016) study showing that total nitrogen is
insufficiently specific to be a pertinent indicator. In addition, in lacustrine sediment, nitrogenous
molecules exhibit numerous transformation processes controlling mineralization and fixation,
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in constituting a complex and relatively unknown cycling (Schulten and Schnitzer 1998;
Purvaja et al. 2008; Canfield et al. 2010). Lacustrine sediment does indeed present a specific
and unexplained nitrogen behavior as a weak relative response of OM biodegradation to
nitrogen addition; moreover, this behavior is suspected to necessitate specific storage
processes (Elser et al. 2007).

Many studies have focused on quantifying OM in marine (Leong and Tanner 1999) and
lacustrine sediments (Meyers and Ishiwatary 1995) or on qualifying OM in marine (Meyers and
Teranes 2001) and lacustrine sediment (Belzile et al. 1997). These works have typically relied
on several extractions to separate OM based on: i) physical means (sieving, densitometry)
(Dorodnikov et al. 2011); ii) chemical means using various solvents to allow distinguishing
several pools (< 3) (Belzile et al. 1997; Mikutta et al. 2006). These works usually present a
basic characterization of the OM, contained in the organo-mineral matrices, generally based
on C and N elementary analyses. Indeed, many works characterized OM according to the
means of extraction (Belzile et al. 1997; McLauchlan and Hobbie 2004), with only elementary
analysis being conducted. Works looking to/considering the biochemical nature of this OM, for
their part, apply a simple/low step fractionation of the OM. Moreover, the spectrofluorimetric
OM analysis after a few extractions does not allow determining the chemical nature of the OM
within the entire sediment (Coble et al. 2014; Carstea et al. 2016). Lastly, pyrolysis methods
applied directly on the whole/solid matrix can involve chemical recombination (Schulten and
Schnitzer 1998).

No study however has focused on the organo-mineral interaction involving OM, such as Lopez-
Sangil and Rovira on soil (2013), which depended on 8 solvent extractions. In their study, the
authors developed an integrated approach to extracting and fractionating OM from soil based
on an increasingly powerful chemical extractant representative of OM interaction strength. By
coupling this method with carbon and nitrogen elemental analyses, they were able to determine
carbon and nitrogen distribution and the C/N OM ratio based on their arrangement in the soil
matrix. Nevertheless, no investigation was performed on the OM chemical structure. In
addition, comparison across different studies is difficult, and the assumed selective action of
solvents involved in these extractions (considered to act on pH, polarity, specific mineral
modification or specific interactions, but for the most part mixed) does not allow experimentally
concluding on the type of biochemical family extracted.

The aim of this work is to develop a method allowing to fractionate sharply the several pools
constituting the OM of sediment organo-mineral matrices. This method will be
analyzed/discussed and used/applied to investigate the processes involved for the OM
extraction and to inquire the OM organization in the sediment according to its biochemical
nature. To this end, we will compare OM extraction on the basis of its interaction strength
relative to the matrix, as well as the composition of the extracted OM composition, by
examining both the carbon and nitrogen molecules. The sequential OM extraction method
developed for soil (particle size < 20 um) by Lopez-Sangil and Rovira (2013) will be optimized
herein for a lacustrine sediment matrix (particle size <2 mm). The optimized method will then
allow extracting the lacustrine sediment OM vs. its interaction with the organo-mineral matrix.
OM fractions will be characterized by quantifying the carbon and nitrogen. Next, we will
characterize the chemical nature of the extracted matter using colorimetric assays and, to a
lesser extent, 3D spectrofluorimetry. All these characterizations will help better understand OM
interactions in the dam sediment.
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11.1.2.2. Results and Discussion

[11.1.2.2.1. Sample characterization

The sediments studied during this work were sampled on four dam reservoirs in France:
Charpal (CPL), Champsanglard (CSG), Saint-Pardoux (SP), and Villefort (VF). These
sediments, located in the mid-mountain zone at the head of the watershed, are generally rich
in OM.The samples were extracted during November 2017 on superficial underwater
sediment, from 0 to 10 cm deep, using a shovel (CPL, SP, VF) or an Eckman grab over a 9 m?
area (CSG). The samples were stored at 4°C underwater until sieving (2 mm) and then
analyzed. The general characteristics of these sediments are listed in Table 16.

Table 16: Main characteristics and physicochemical characterization of sampled dam reservoir

sediments.

Charpal Champsanglard  Saint Pardoux Villefort
Abbreviation CPL CSG SP VF
Location
longitude 3.5632 1.8832 1.2822 3.9251
latitude 44,6225 46.2607 46.0472 44.463
Global parameters
Lol® (%) 18 + 1 18 + 0 20 + 0 12 £ 0
pH (H20) 6.7 6.5 6.4 6.1
C/N 15+ 1 13+ 1 18 + 1 10 £ 3
Granulometric distribution
Clay % (< 2 um) 3+0 14 + 0.1 14 + 0 2.1 +01
Silt % (2 to 63 pm) 67 + 1 90 + 1 69 +1 73 £ 1
Sand % (63 um to 2 mm) 30+ 1 9x1 30+ 1 25+ 1
Elemental composition
C (%) 10+ 0 80 10+ 0 50
Carbonates ND® ND ND ND
Al (%) 6.2 + 0.0 8.7 + 0.0 6.7 =+ 0.0 11.1 + 0.0
Mg (%) 0.5 + 0.0 0.9 + 0.0 0.2 + 0.0 1.3 + 0.0
Ca (%) 0.1 £ 0.0 0.6 £ 0.0 0.4 + 0.0 0.5+ 0.0
K (%) 1.8 =+ 0.0 2.0 = 0.0 24 + 0.0 4.0 £ 0.0
Fe (%) 6.0 + 0.0 45 + 0.0 1.7 £ 0.0 5.3 + 0.0
Mn (%) 29 + 0.0 0.8 £ 0.0 0.2 £ 0.0 0.7 £ 0.0

101 = Loss on Ignition

®'ND = lower to the estimated limit 0f 0.1 Mg 003/ 9sedimen: (Wada 1997)

[11.1.2.2.2. Optimization of an extraction method

Standard extractions on soils and sediments allowed us to distinguish a small number of pools.
Lopez-Sangil and Rovira (2013) proposed a sequential chemical extraction method that
separates OM among 8 pools. However, even though this protocol proposes a powerful OM
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discrimination depending on the interaction between OM and the organo-mineral matrix, it
nonetheless has been developed for a soil fraction < 20 um. Yet the OM fraction between 63
and 2,000 um is also known to contain a large proportion of OM in soils and sediments (Belzile
et al. 1997; Mikutta et al. 2006; Lopez-Sangil and Rovira, 2013) and moreover many studies
conducted on the sediment use a 2-mm threshold. In addition, lacustrine sediments contain a
significant fraction of OM from 5% to 10%, which is greater than the soil material used in the
Lopez-Sangil and Rovira study (2013), whose fraction of organic carbon ranged from 1.8% to
3.4%.

Accordingly, an adaptation of Lopez-Sangil and Rovira's method (to be considered here as the
reference protocol) is tested by virtue of: i) use of the sediment instead of soil, and ii)
granulometry < 2,000 um instead of < 20 um. The improved method is to be tested on the CSG
sediment sample, which displays high OM content (8% carbon) and a large fine particle fraction
(92% < 63 um).

l11.1.2.2.2.1. Chemical extraction optimization

The first part of this study consists of comparing the impact of conditions on the carbon
chemical extraction yield. The reference protocol applied a washing time of 1 hour, with a
number of washings equal to 2 and 3 for the first step and the other steps, respectively; also
applied was a washing volume of 50 mL and 65 mL for the first step and other steps,
respectively. We chose to increase the extraction rate by increasing the washing numbers,
volume of solvent used or extraction time, hence increasing the equilibrium state limited either
kinetically or chemically. The extraction yields obtained (Figure 39.a) are compared to the
reference method for a number of washes increased to eight (column a), a washing time
increased to 3 hours (column b), and a higher washing volume due to doubling the liquid/solid
ratio (column c). As expected, the modification of each parameter allowed extracting more
carbon, i.e. 73% £ 1%, than the reference (52%). These results show that carbon extraction
with the reference protocol seems to be limited by solvent saturation effects. It has also been
noted that despite the absence of carbonates, OM was extracted during the Step E (around
20% of total carbon extracted), which means that this step is not so specific for carbonates as
indicated in many studies (Olk et al. 1995).

Nevertheless, distribution of the extracted carbon per each step between phases is indeed
impacted by volume, time and number of washes. It should in particular be noticed that the
longer washing time generates an overestimation of pools B and C (24% vs. 17%) and that the
higher washing volume leads to overestimating pools E and F (23% vs. 14% and 17% vs. 9%,
respectively). The increase in number of washings more heavily impacts the OM distribution.
The extracted phases are interdependent, and the quantity of OM extracted during the first
phases affects the quantity of OM extracted during the subsequent phases. To compare OM
extracted across the various samples, we therefore need to establish a single protocol in order
to avoid changes in extraction conditions, which in turn would modify the carbon quality and
guantity extracted during the various steps (Gleyzes et al. 2002).

To better understand the impact of increasing the number of washings, the Cowm for each phase
and each time of the 8 repeated times is as follows (Figure 39.b). The successive washes do
not allow for depleting extractable OM at each step and moreover that the evolution in OM
guantity extracted during each washing trends linearly. This finding highlights the non-selective
processes implied during chemical extraction with a high number of washes; therefore, such a
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method does not serve to deduce the specific chemical interaction taking place between OM
and the organo-mineral matrix.

Based on these results, we have chosen to apply a protocol with a 3 hour washing time, a
volume of 100 or 120 mL and an added washing step (3 washes during step A, and 4 washes
for the other steps), all of which will serve to increase the extraction yield.
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Figure 39: Comparison of extracted carbon distribution across the various phases during the chemical
extraction step from CSG dam sediment: a) distribution of extracted carbon quantities by phase for the
range of conditions tested, expressed in % total carbon (n=1); b) cumulative quantity of extracted
carbon with the number of washings per each step, expressed in mgC/gsediment.

111.1.2.2.2.2. Physical extraction optimization

Based on visual observation, despite the optimization of OM extraction efficiency, the presence
of residual free particulate organic matter (rfPOM) has been recorded. To separate the rfPOM,
a densitometric extraction step, with a 1.6 density threshold, is added to the last chemical
extraction residue (F). This densitometric step, usually applied at the beginning of fractionation

110



methods, has been performed in this case at the end of the chemical extraction to avoid
perturbing the whole sediment equilibrium state, which could perturb the Phase A extraction.
Moreover, this fraction can also contain organo-mineral interactive OM contributing to the
chemically extractable budget. The addition of a physical extraction step allows extracting 6%
+ 0.5% more total carbon, thus increasing the extractable carbon from 70% * 4% to 76% =+
4%. This step, which improves the method's extraction yield, highlights the presence of non-
chemically extractable rfPOM.

111.1.2.2.3. Composition of the OM sediment

111.1.2.2.3.1. Carbon and nitrogen elementary distribution

a) Carbon and nitrogen distribution

The carbon and nitrogen distribution between phases are described in Figure 40; it highlights
the quantitative composition as a function of OM interactions within the four lacustrine
sediments. A major portion of both the carbon of organic matter (Com) and nitrogen of organic
matter (Nowm) (from 76% * 4% to 91% * 2% and from 65% * 7% to 86% * 5%, respectively) is
chemically extractable from all four lacustrine sediments. It can be observed that extractable
Nowm is less than Com, most likely due to stronger interactions, revealing nitrogen-stabilizing
processes and thus nitrogen storage. In comparison, a study on two granitic soils (Lopez-
Sangil and Rovira 2013) showed a poorer extraction rate, with 67% to 71% of total carbon and
57% to 63% of total N.

Residual OM, after chemical extractions, are composed of rfPOM (Phase G) and residual OM
(Phase H). As regards the total carbon distribution, rfPOM and residual OM represent
respectively from 4% £ 0.2% to 16% =+ 0.2% and from 9% + 2% to 24% + 3% of the total carbon,
and relative to the total nitrogen distribution, these ranges extend from 3% + 0.1% to 6% %
0.1% and from 14% + 3% to 35% * 5% of the total nitrogen. These results suggest that residual
OM, with high carbon and nitrogen contributions and variability (standard deviation for carbon
distribution: 39%), offers a significant pathway for sediment to accumulate carbon and
especially nitrogen, whose variability depends on sediment origin and/or variability in the
mineral part. The rfPOM contribution to Cow, i.e. about 5%, 6%, 4% and 18% respectively for
CPL, CSG, SP and VF, shows a major variation, with 74% relative standard deviation. This
finding can also be explained by the specificities of the site where the sediment originated.

The chemically extractable carbon and nitrogen (Phases A to F), considered as potentially
bioavailable OM, represent a major share of total carbon and nitrogen content (from 70% * 5%
to 87% + 2% and from 61% + 7% to 81% = 5%, respectively). In considering that the relative
standard deviation of carbon and nitrogen distribution is around 10% and 15%, respectively, a
similar distribution trend for carbon and nitrogen can be assumed between samples for the
chemically extracted phases (A to F). The exchangeable OM (Phase A) contributes to a minor
share of carbon (from 0.9% + 0.1% to 1.9% + 0.1%), but its contribution in the nitrogen balance
is not negligible (between 5.0% + 0.1% and 9.6% + 0.1%). In the study by Wang et al. (2018),
applying a sequential extraction method on soil to study the nitrogenous matter of the sediment
reveals the same finding, namely the distribution of the “exchangeable”, “extractable” and
“residual” nitrogen pools (9% * 2%, 62% * 5% and 29% * 5%, respectively), with Phase B
constituting the most highly contributing phase in carbon and nitrogen (from 30% + 1% to 43%
+ 1% and from 32% + 0.1% to 36% = 0.3%, respectively). Phases B, C and D, assessed as
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linked OM, represent a major share of the extractable OM in the sediments, contributing from
78% + 4% to 82% + 5% of the carbon and from 75% * 9% to 81% * 4% of the nitrogen.

Compared to granitic soil (Lopez-Sangil and Rovira, 2013), the Com and Nowm distributions
present several differences, thus suggesting differences in their carbon and nitrogen dynamic.
Cowm extracted on Phases C and D is lower for soil than sediment (5% vs. 13%; 10% vs. 15%,
respectively), while the Nowm distribution differs between Phases B, C and D for both soils and
sediments (37% vs. 24%; 8% vs. 13% and 12% vs. 17%, respectively). In conclusion, a major
share of the carbon and nitrogen are chemically extractable in all four lacustrine sediments;
however, a smaller share of total nitrogen is extractable in dam sediment. Elementary carbon
and nitrogen arrangements in the chemically extractable OM are equivalent for the fourth
samples upon applying the chemical method. The solid extraction phases for particulate OM
(G) and non-extractable OM (H) could be impacted by sediment origin.

Studies typically express %C.o. and %N.o. as the masses of C and N, respectively, divided
per mass of extracted LOL. In our study, %C.o. and %N.o. are similar for all sediments, ranging
from 46% = 5% to 60% + 6% and from 2.1% * 0.4% to 4.7% + 0.9%, respectively. These values
correspond to those found in lacustrine sediment by Belzile et al. (1997). In comparison, marine
sediment and soil OM display equivalent C o1 content (between 50% and 55%), yet their Nio.
content differs by being higher for marine sediment (around 10%) and lower for soil (around
2%) (Rice and McCarthy 1991; Hedges and Oades 1997). These results, according to the
extractable OM C/N, support several origins with various terrestrial contributions: soil >
lacustrine sediment > marine sediment.
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Figure 40: Distribution of carbon and nitrogen in the total OM extracted from four dam sediments: a)
chemically extracted, physically extracted and residual OM are based on solid elementary analyzer
measurements (expressed in % of total carbon and nitrogen); and b) distribution of chemically
extractable fractions based on COT-NT meter measurements (expressed in % of extracted carbon and
nitrogen) (n=2, except for Phase G where n=1).
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b) C/N characterization

C/N ratios of the extracted OM (presented in Table 17) show comparable values for equivalent
phases of the various sediments. Phase A has a low C/N (< 5), as nitrogen content in the
phase (3% to 10%), associated with labile nitrogen, suggests that nitrogen is certainly not
limiting microbial activity in the sediment. The chemical composition could offer information on
the behavior of nitrogen in the sediment (Qafoku and Sumner 2001). Phases B to F indicate a
C/N mainly from 10 to 18, hence supporting the fact that the elementary carbon and nitrogen
distribution does not depend on OM interaction type and moreover is not sufficiently index-
specific. Phase G, associated with a low degraded OM, presents a high C/N and sizable
variations (20, 17, 25 and 29, respectively for CPL, CSG, SP and VF). These results could
underscore the specificity of OM in relation to different allochthonous/autochthonous OM
origins. Phase H has a C/N ranging from 4 to 22; this ratio is expected to be higher according
to many works on soil (Hedges and Keil 1995) that have reported an extracted OM C/N
increasing with a decrease in matrix granulometry. The authors attributed a higher C/N ratio to
stronger OM interactions.

CIN ratios of the various OM pools allow differentiating exchangeable OM (Phase A) and
residual OM from others. Furthermore, the extractable OM pools exhibit comparable (Phases
B to F) C/N ratios. Nevertheless, the C/N ratio alone is insufficient to determine the interaction,
as are the dynamics of nitrogen and carbon in the organo-mineral matrix, as mentioned in the
studies by Cabrera (2005) and Bingham and Cotrufo (2016).

Indeed, different materials with the same C/N can yield a different mineralization (Rowell et al.
2001), and the correlation of nitrogen mineralization is possible with different factors but not
with C/N ratio (Schjgnning et al. 1999; Qafoku and Sumner 2001). In addition, this ratio does
not integrate the nitrogen type and its potential biodegradability. As suggested for various soils
by limiting C/N from 15 to 40, the level of biodegradation assumes the importance of nitrogen
type on its accessibility and distribution (Van Kessel et al. 2000; Qian and Schoenau 2002).

Table 17: C/N ratio of the extracted OM in each phase from the four dam sediments.

Phases CPL CSG SP VF Mean value
A 2+0 1+0 3+0 5+0 3+2
B 17+ 2 11+0 15+0 12+0 13+3
C 14 +1 15+2 13+0 15+1 14 +1
D 14 +2 17+6 11+2 11+1 13+3
E 17+0 16+0 10+ 0 18+1 15+4
F 25+2 11+7 15+ 8 16+6 17+ 6
G 25+2 17+ 2 20+ 1 29+0 23+£5
H 14+ 4 22 +£5 4+1 8+3 12+ 8

111.1.2.2.3.2. OM sediment composition
a) Characterization of particulate OM (rfPOM)

Phase G (rfPOM) displays a significant quantitative variation depending on sample origin. This
fraction is solid, and we cannot therefore use colorimetric assays for chemical characterization.
However, the characterization of the particles composing this phase seems
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important/primordial to inquire on its typical C and N elementary composition. We have chosen
to analyze rfPOM by means of optic microcopy (x400) for the qualitative determination of the
nature of the various compounds included in the four samples. The low rfPOM quantities
analyzed did not enable a reliable quantitative analysis, thus preventing us from proceeding
with a particle count.

The identification of fPOM constituents has been assessed by Marchand (2003). The rfPOM,
from a few pum to 2 mm, is composed for all samples by variable constituents (Figure 41). We
can distinguish:

i) Spores and pollens: possessing very different sizes and shapes;

ii) Preserved lignocellulosic fragments: variable morphology and contours of the visible
structure, cell walls clear and thin, translucent cell interiors;

iii) Degraded lignocellulosic debris: generally elongated shape and major changes in structure,
with thickened cell walls and orange cells;

iv) Opaque lignocellulosic debris: totally opaque, generally small, angular and elongated
without a visible structure;

v) Jelled debris: generally small in size and polygonal in shape, structure and color (reddish
orange) highly uniform;

vi) Reddish amorphous OM: varied shape and size, hon-homogeneous shade (orange to
brown);

vii) Grayish amorphous OM: gray to opaque, flakes of various sizes with diffuse edges;
viii) Polyframboidal pyrite: opaque circular shape, composed of framboid accumulation.

These observations highlight the presence and preponderance of lignocellulosic fragments, at
various stages of decomposition (Figure 41, pictures d, e, f, k and 1). These vegetal
compounds, especially lignocelluloses, with a high C/N ratio (from 17 to 29) originate from
terrestrial inputs (allochthons) and largely constitute the rfPOM. In addition, the presence and
nature of all the spore blades might be consistent with the watershed land use mapping. The
presence of grayish amorphous OM, generally resulting from the bacterial decomposition of
algae matter and of aquatic species organ fragments, reveals the presence of native
contributions in the sedimentary rfPOM. Also, the observation of pyrite in in the superficial
sediment, formed under anaerobic conditions, indicates the environmental condition of the
dam sediment OM evolution.

The introduction of this physical fractionation step of low transformed OM, suspected to evolve
quickly, offers the possibility of characterizing residual OM. The nature, quantity and ratio of
allochthon/autochthon rfPOM is seasonally dependent, and rfPOM identification allows
supporting its origin (mostly allochthonous).
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Figure 41: Optical microscopic images of the free particulate OM (rffPOM) isolated from the four dam
sediments: a) spore, b) spore, ¢) degraded root fragment, d) preserved lignocellulosic fragment, e)
degraded lignocellulosic fragment, f) opaque lignocellulosic fragment, g and h) fragments of tegument,
i) micro algae, j) poly-framboidal pyrite, k) gray amorphous organic matter, 1) red amorphous organic
matter and jellified fragments (identified according to Sawlowicz (1993) and Marchand (2003)).
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b) Characterization of chemically extracted OM

The biochemical characterization of OM, using colorimetric assays, is performed on
dissolved OM from the four samples. The contribution of each compound studied, as a
quantity of equivalent carbon and nitrogen extracted during each step, is provided Annexe 1
and Annexe 2 (Table 29 and Table 30).

The chemical composition of extracted OM is calculated as a percentage of the quantity of
carbon extracted, based on the colorimetric assays to the elemental analyses. The dissolved
Com composition in phenols, proteins, carbohydrates and amino acids represent respectively
from 55% + 2% to 60% * 5%, from 21% + 5% to 29% * 7%, from 14% + 1% to 18% +1% and
less than 1% * 0.1% of the extracted carbon. Moreover, the total quantity of extracted carbon,
as measured by colorimetric assays, recovers roughly 106% of the total chemically extracted
carbon measured with the COT-meter (ranging from 91% + 5% to 116% + 13%). Consequently,
these four compounds do seem to be representative of the Com composition of the sediment.
To a similar extent, the elemental nitrogen contribution of the various kinds of nitrogen
(proteins, amino acids, NH4" and NOXx) has been calculated based on the elementary nitrogen
composition of standards used for the quantification step (i.e. Bovine albumin serum, alanine,
NH," and NOs, respectively for proteins, amino acids, ammonium and nitrogen oxides). As for
the elemental nitrogen extracted, based on the colorimetric assays and COT-NT meter, the
nitrogen recovers around 90% (from 83% + 15% to 101% + 15%) of the extracted nitrogen.
The nitrogen forms investigated are therefore representative of the nitrogen constituting the
sediment. The sediment Nom compaosition in proteins, amino acid, NHs* and NOXx represent
respectively of the nitrogen extracted: from 46% * 7% to 56% + 25%; from 20% £ 1% to 34%
+ 2%; from 8% + 11% to 28% + 3%; and from 0.3% + 0.2% to 2.4% + 0.1%. However, these
good material balances do not exclude the presence of other contributions, such as lipids or
heterocyclic nitrogen in small quantities.

The OM compositions (carbon and nitrogen forms) in various organo-mineral matrices, as well
as in marine, estuarine, (salted) lake sediment and soil, are described in Table 18. The
composition comparison is complex due to the use of different extraction (whole, alkaline, acid)
and characterization methods. A study of the biochemical forms of carbon and nitrogen is
mainly grasped by their hydrolysable characteristic under acidic conditions. Hence, the
carbohydrate from marine, lake and salted lake sediments equals around 20% - from 1% to
55% - of the carbon, including the content of our samples (10% * 2%). Proteinaceous
compounds contribute around 10% - from 0% to 19% - of the carbon of the same matrix as our
study. Lipids represent little content (less than 10% of marine sediment carbon). It should be
pointed out that a large share of carbon in the sample has not been characterized (Table 18).
For nitrogen, NH4+, easily extractable and analyzed by a similar method, shows equivalent
compositions among the various matrices (from 9% to 30%), which is consistent with our
results. By comparing the contribution of proteinaceous compounds, they constitute for our
study a much larger share of the nitrogen balance than the carbon balance, thus suggesting
their major role in the nitrogen dynamic. Moreover, their contribution to the total carbon balance
is seen to be lower for terrestrial environments, compared to aquatic environments; this
difference can be explained by plankton contribution to the protein pool.
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Table 18: Comparison of the biochemical carbon and nitrogen forms in soil and marine sediment.
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. TOt‘:iI Extracted Carbohydrate Proteinaceous Lipid Non .
Sample matrix Extractant organic C C %C) (%C) (%C) characterized Reference
(%MS) (%C) (% (%C)
soil 10to 20 2106 51015 Schnitzer (1991)
- ©00
marine sediment whole 12t0 21 usually Sto 10 usally 10 to 18 <10 Tlssiid\:ﬁlz.(ggf?),), ’
(up to 32) (up to 55) o)
Estes et al. (2019)
estuarine sediment 2142 19+1 1242 5+1 65+1 Colombo et al. (1996)°"
marine sediment _ 845 301055 11022 0to31 1t08 50 Kiok (1984)
acid Burdige (2007)
lake sediment 20 21 Klok et al. (198 4)@,@)
soil Akl 29+13 34+16 3+1 Schnitzer & Kodoma (1992)"
salted lake sediment 16+5 19+12 1+1 Delmas (1930)(f)'(k)
studied sediment alkalin 8+2 82+7 10+2 16+5 8+1
Sample matrix Extractant  Total N (%MS) Ext(r(;oc ’tle)d N Amzr&(:;l);gar PrOt(e(:/: ﬁgeous Heteg}g KB“C N Un|dg’2t'|\}‘)|ed N NH 4+ (%N) NO, (%N) Reference
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lake sediment HCI (6N) 6245 241 2043 1343 28+3 Wang et al. (2018) >
residual 29+5
soil 7810 87 47 331039 Hobson & Page (1932)(9)
soil (humic extract) alkalin 0.2+0.2 50+13 3+1 25+7 35 2249 13 Schulten & Schnitzer (1998)
estuarine sediment 3.1+0.8 8+1 O
marine sediment 2.108 4820 Mayer et al. (1986)
studied sediment alkalin 0.5+0.2 76+8 45+13 4+1 12+8 1+1
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0 gaz chromatography MS; 0 XANES spectroscopy; ; © - fluorimetry (North, 1975) O gaz chromatography; ™ pyrolyse GC-MS;



111.1.2.2.3.3. OM nature distribution and interaction

a) Description of OM nature distribution in the extraction phase from lacustrine sediments

The characterization of OM extracted in each phase allows describing the qualitative nature of
the OM depending on its accessibility. The average composition, as well as the fluorescence,
of the extracted OM at Acmission > 380 nm for the four dam sediment samples is shown in Figure
42. This figure highlights the OM composition for each phase, with each depiction representing
a degree of interaction with the organo-mineral matrix.
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Figure 42: Nature of the OM over the various extraction phases: a) phenol, carbohydrate, protein and
amino acid mean contribution to COM for the four dam sediments (expressed as %C) and evolution of
OM fluorescence of the deconvoluted component with Aemission > 380 nm (expressed as AUintensiy/MgC);
b) protein, amino acid, ammonium and nitrogen oxide mean contribution to the NOM for the four
samples (expressed as %N) (n=2).
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The composition of Cow is investigated in each phase by assessing its main components,
expressed as a fraction of total carbon (phenol, protein and carbohydrate), and then
differentiating the phase composition using the anova test (**p < 0.05). Carbohydrate yields a
constant Cowm contribution from 6% + 4% to 23% + 2%. The protein contribution distinguishes
Phase A, with a weak contribution (from 0% + 3% to 17% % 13%), from the other phases, with
a mean from 16% + 3% to 26% + 7% for Phase B and gradually increasing to between 23% +*
11% and 46% * 5% for Phase F. Phenol is the major Com constituent and decreases with the
strength of the interactions. Phase A has the highest phenol proportion (62% + 4% to 94% +
9%). Phases B and C also display high phenol content (54% * 43% to 67% + 5%), while the
phenol content of the other phases range from 33% + 5% to 63% + 5%. These same results
have been described by Gale et al. (1992) using a similar process to extract the labile phase
(A) and observing a high phenol content in the OM composing this fraction. As regards OM
fluorescence results, based on the PARAFAC deconvolution component, Phases B and D
present, for all samples, a higher fluorescence for the fluorophore located in the area Aemission
> 380 nm. According to the literature, this fluorescence area is correlated with polycyclic
compounds, thus the phenol extracted on Phases B and D may be more polymerized than
those from other phases (Chen et al. 2003; Carstea et al. 2016).

The nitrogen composition in the various phases has been studied by evaluating the mean
contributions in protein, amino acid, NOx and NH4* to the nitrogen balance in each phase. The
Nom composition differs among samples, highlighting the availability of specific species;
nevertheless, the overall trend can be discussed. Phase A is composed of NH4* (from 36% +
0% to 75% + 1%) and amino acids (17% * 6% to 62% + 2%), as per Rillig et al. (2007). These
results were expected, when considering their exchangeability components; consequently,
microbial activities are impacting the mineralization of protein compounds. Phase B presents
the highest protein contribution (from 65% + 8% to 88% + 38%). The main Phase C nitrogen
contributors are protein (44% £ 3% to 80% + 4%) and NH4* (20% * 5% to 57% * 3%), while
Phase D is composed of protein (36% + 3% to 49% + 6%) and amino acids (51% + 5% to 61%
+ 0%). Phases E and F are characterized by major protein contributions (34% * 5% to 82% +
9%). Proteins are therefore better preserved from mineralization due to low microbial activity
for all phases following Phase A. However, the evaluation of nitrogen dynamic is complicated
by a lack of knowledge on the origin of nitrogen forms present in the phase, due to their
interaction potential or as a result of microbial activity. The phases containing the least mineral
nitrogen in % and a major share of proteins are B, D, E and F; the interactions involved in
these phases could therefore provide a preferential protection for proteins.

NOy, only present in the last phase, is formed by NH.* nitrification, thus suggesting the
occurrence of aerobic conditions.

The biochemical composition of Cowm is similar across the samples, and its evolution between
the phases is mainly characterized by the polymerized nature of the phenolic OM, which
features a preferential “protection” with Phases B and D. Sugars do not show any preferential
protection, unlike proteins.
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b) Specific interactions involving OM

The distribution of the various compounds among the phases is presented in Figure 43 which
highlights the preferential interaction (via the extraction phase) of a biochemical compound.

The mechanisms involved in the OM extraction process in organo-mineral matrices are studied
below; they are generally deduced by comparing the extraction conditions, the possible
reactions under these conditions and the results of the extractions. In addition, several
mechanisms can occur simultaneously and be influenced by parameters, including pH, OM
ionization, dissolution of crystalline phases carrying OM, surface charge of colloidal structures,
and ionic complexation.

Among the main OM components, the phenol and carbohydrate distribution among phases
(Figure 43) has an equivalent trend (r> = 0.98, 0.97, 0.97 and 0.94 respectively for CPL, CSG,
SP and VF). The protein correlation with phenol is less significant (r? = 0.72, 0.64, 0.93 and
0.87 for CPL, CSG, SP and VF, respectively), which translates the distribution variations for
proteins. These molecules are subjected to a similar behavior as in the extraction process,
where they are stabilized by each other and destabilizing one allows releasing the others. For
example, a protein is suspected to be involved in the soil OM stabilization process (Rillig et al.
2007; Kogel-Knabner and Amelung 2014), and cyclized OM is able to encapsulate protein
(Zang et al. 2000). These compounds are weakly extracted during Phase A, therefore, the
ionic saturation determines a negligible fraction of this OM organization and is mainly
distributed in Phases B, C and D. Moreover, sugar and phenol are mostly extracted during
Phase B. The sequential alkalinity actually increases (pH = 7, 9.7, 10.2 and 12 for Phases A,
B, C and other), which allows breaking the electrostatic bonds and enhancing the ionization of
functional groups (e.g. phenolic). These modifications imply repulsive electrostatic forces
between phenol and protein (pka phenol = 8 to 10, pka protein = 8 to 12.5) over the course of
Phase B extraction. However, for carbohydrates characterized by aldehyde (pka around 12)
and alcohol (pka around 16 for secondary alcohol) functional groups, pH variation between 7
and 12 does not induce OM ionization and thus is not involved in carbohydrate extraction; also,
natural sugars are known to complex with divalent metal cations (Alekseev et al. 1998). The
solvents used during extraction display specific interactions. Sodium tetraborate, used during
Phase B, is under a boric acid form in water, and the equilibrium state between boric acid and
tetrahydroxyborate with pka = 9.14 induces the principal part of the basic form during
extraction. This form is notably known for complexing sugars, which can be destabilized via
the bridging of polyol groups (Dijkgraaf et al. 1987; Springsteen and Wang 2002). Sodium
pyrophosphate leads to high extraction content, which in turn could be attributed to the
dissolution of calcic humates (Pansu and Gautheyrou 2007), based on substitution by Na* of
the Ca?" involved in divalent bonding and calcium pyrophosphate insolubility in water
precipitation.

Amino acids are specifically extracted on Phase D (64% * 14%), although these compounds
raising the pkanns+nnz from 9 to 10 were therefore expected to be extracted during the previous
extraction phases. We can thus hypothesize that amino acid extraction is not due to ionization
phenomena, or else they would be protected by other compounds destabilized during this
extraction step. The amino acid and protein arrangement processes in these matrices are
associated with adsorption phenomena on crystal mineral surfaces (Nicora et al. 2013).
However, in comparing the mineralogy of sediments by DRX before and after extraction results
(shown Annexe 3, Table 31Table 31: Mineralogical composition of the initial sediment and
residual chemical extraction sediment.), we observe a higher crystallinity in the residual phase,
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thus suggesting: i) a possible amorphous phase dissolution rich in Si, Al and metals during
Phase D extraction; and ii) release of amino acids adsorbed to crystalline phases attributable
to the desorption processes. The first hypothesis is in agreement with studies highlighting
amino acid concentrations correlated with these elements in soil and sediment (Sowden et al.
1977; Schnitzer and Kodama 1992; Wagener et al. 2015). Similarly, amino acids are involved
in complexation processes with transition metals. On the other hand, the -OH ion nucleophile,
present in Phase D, may easily substitute for amino acid and generates their release. All these
results emphasize the behavior and therefore the varied dynamics of amino acid and protein
in the sedimentary matrices. Nicora et al. (2013) showed their competition for site occupation
in a controlled environment (clay + water); however, according to our results, this competition
does not suggest an impact on their distribution under sedimentary conditions. In addition, the
difference between their adsorption and desorption coefficients on clay surfaces, as observed
by Wang and Lee (1993), suggests that electrostatic bonding is not the only mechanism
involved in amino acid sorption. Specific affinities between functional groups and adsorptive
surfaces may also be involved (Cui and Duijneveldt 2010; Wang and Lee 1993; Liu and Lee
2007).

These reactions, which stabilize amino acids adsorbed in the sedimentary matrix, could
generate amino acid desorption at higher pH than adsorption, according to Cui and Duijneveldt
(2010), who observed polymer desorption based on amine interactions at pH > 10.3. This
finding could explain the absence of amino acid extraction in Phases B and C (pH = 9.7 and
10.2, respectively), along with the massive amino acid extraction in Phase D (pH = 12).
Proteins may be involved in such direct ionic adsorption on the mineral fraction since, as
observed previously, their rate is greater during the Phase D extraction than that of either
carbohydrate or phenol. Proteins do indeed have amino functions on the side chains of some
amino acids (lysine and arginine with pkas values of 10.5 and 12.5, respectively).

Ammonium is a small, monovalent cation known for its exchangeable nature and used as an
anion for sequential extractions (Bremner and Shaw 1954) and for the determination of cationic
exchange capacity. During Phase A, ionic saturation allows extracting a significant proportion
of NH4*, according to Rillig et al. (2007), which can be associated with exchangeable NH4*
(34% £ 14%), i.e. higher than the soil count at around 25% (Schulten and Schnitzer 1998).
Moreover, ammonium with a pka = 9.2 was expected to be mainly extracted during both Phase
A (exchangeable) and Phase B (pH 9.7) for the “fixed” NH4*. Yet it can be observed that Phase
B extracts little NH4*, which implies specific stabilization mechanisms, according to the main
extraction during Phase C (41% * 15%). Phase C extraction, using sodium pyrophosphate,
seems to specifically extract ammonium, which might be due to complexation or precipitation
with the combined action of substitution by Na* and water insolubility of ammonium
pyrophosphate, complexed with divalent cations under these conditions (temperature = 25°C;
pH = 10.2) as struvite (Stratful et al. 2001). Moreover, under ammonium assay with Nessler
reagent (pH > 13), struvite is decomposed, releasingNHs* and enabling its measurement (Kim
et al. 2016; Ortueta et al. 2015). This behavior confirms and completes the observation by
Bremner and Lees (1949), with a high extraction yield of nitrogen by pyrophosphate. NH4" is
able to generate numerous reactions involving, for example, aromatic compounds like phenols,
quinones (Flaig 1975; Schnitzer 1991) or amino acids, such as glutamate forming glutamine
(Schulten and Schnitzer 1998). These reactions could explain the lower extraction rate by
sodium tetraborate, as well as the pH difference (10.2 and 9.7, respectively).

Lastly, the NOx distribution in the various phases highlights the distribution of a major portion
of this pool of material, for all samples, in Phase F (Figure 43). This extraction is correlated
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with a reduction reaction, which would suggest that NOx associated with metal oxides (Fe, Mn)
must be stable (Leinweber and Schulten 2000; Wagener et al. 2015). NOx is easily leached
(more mobile than NH4*) and assumed to be reduced into N> or NH4* under anaerobic
conditions. This finding suggests that microorganisms cannot reduce NOx trapped by metal
oxide, which seems to constitute a strong means for stabilizing nitrogen in sediments (Schulten
and Schnitzer 1998).

In addition to these mechanisms, numerous works have highlighted the important role played
by the OM fraction on the remainder of the OM. This OM generates a matrix favorable to
adsorption, encapsulation and occlusion processes based on various interactions (Knicker and
Hatcher 1997; Zang et al. 2000; Keiluweit and Kleber 2009).

The distribution of the various biochemical compounds by extraction phase is in agreement
with the extraction mechanisms mentioned in the study by Lopez-Sangil and Rovira (2013).
However, our results take into consideration a contribution of complexation mechanisms with
tetrahydroxyborate in the extraction processes (in addition to those already mentioned), as
well as the possible precipitation of Ca?* and NH4* with pyrophosphate. "Massive extraction”
in Phase D is likely to be caused by the nucleophilic nature of -OH ions and/or the dissolution
of amorphous phases.
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Figure 43: Distribution of phenol, carbohydrate, protein, amino acid, ammonium (NH4*) and nitrogen
oxides (NOx) constituting the dam sediment organic matter vs. the extracted phases (expressed in %
of compound extracted per phase / total extracted compound) (n=2).
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11.1.2.3. Conclusion

A sequential method for extracting four dam OM sediments has been proposed herein, along
with enhanced chemical extraction steps and the introduction of a density separation step. The
ratio of extracted carbon and nitrogen ranges from 70% + 5% to 87% + 2% and from 61% *
7% to 81% =+ 5%, respectively. The characterization of the OM chemically extracted, i.e.
phenol, carbohydrate, protein, amino acid, NH4s* and NOx, recovered most of the chemically
extracted carbon and nitrogen contents. These compounds are a significant part of the
chemically extractable matter and represent in eq carbon from 55% + 2% to 60% + 5%, 14%
+ 1% to 18% +1%, 21% £ 5% to 29% * 7% and < 1% * 0.1% for phenol, carbohydrate, protein
and amino acid, respectively. Results expressed in eq nitrogen are: 46% + 7% to 56% + 25%,
20% % 1% to 34% % 2%, 8% + 11% to 28% + 3%, and 0.3% £ 0.2% to 2.4% + 0.1% for proteins,
amino acid, NH4* and NOXx, respectively. In addition, this sequential method explained the OM
arrangement and accessibility in the dam sedimentary matrices, especially for nitrogen
compounds. Organic nitrogen compounds are in particular closely correlated with the
sedimentary matrix, which explains the low accessibility of proteins and amino acids, mostly
extracted using Na-B4O-, NasP-O-; and NaOH. Protein stabilization processes can be attributed
to several mechanisms, by virtue of their high reactivity. Moreover, the trend distribution is
similar to carbohydrate and phenol supporting a major stabilization through OM interactions
and encapsulation processes. Proteins could also be involved in ionic absorption on the
mineral matrix should basic amino acid be present in their structure. Amino acids are primarily
linked by direct interactions with the mineral matrix (amorphous and crystallized), thus implying
adsorption and/or complexation processes. As regards mineral nitrogen, the ammonium is
easily exchangeable, while non-accessible forms and nitrogen oxide can be stabilized by
metals.
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I11.1.3. Aerobic degradation of the organic matter depending on its interaction

11.1.3.1. Introduction

Dams disturb river sediment dynamics and induce sedimentary discontinuity and
accumulation. The lacustrine sediment, rich in organic matter (OM) with contents reaching up
to 20% (Meyers 1994), can be mineralized by microorganisms under aerobic conditions
(Wengel et al. 2006). This action induces nutriment column water, thereby increasing the
trophic state of the water (Chen and Hur 2015; Derrien et al. 2019). In this context, it would be
useful to understand the bioavailability dynamics of dam sediment OM. In a soil matrix, OM
dynamics could be explained in two ways: i) an intrinsic resistance to biodegradability, and ii)
interactive strength with the organo-mineral matrix (Mikutta et al. 2006). According to the first
explanation, fresh OM inputs are degraded by microorganisms (Stevenson 1994; Calvet 2003).
OM stability depends on its chemical composition and structure, as well as on the
physicochemical conditions supporting biological activities (Alderson et al. 2016). Within this
framework, OM evolves in two ways (Calvet 2003), namely: a) by the formation of large and
non-labile macromolecules rich in phenol groups, especially as a result of transforming OM,
thus yielding OM compounds thermodynamically less energetic and more difficult to degrade
for microorganisms (Duchaufour et al. 1977); and b) through biomineralization reactions mainly
involving fresh OM and producing inorganic compounds (Calvet et al. 2015). According to this
theory, fresh OM (as well as protein and sugar) is more easily mineralized than humic
substances (Lorenz et al. 2007) and, moreover, has a residence time shorter than that of the
modified OM pools, respectively from approx. 5 to 50 years vs. 200 to 40,000 years (Jastrow
and Six 2005).

In the 1990's however, analytical methods such as solid C** RMN and C*3-C* isotopy (Schmidt
and Noack 2000; Schmidt et al. 2011; Lehmann and Kleber 2015) questioned this recalcitrance
parameter. In soil matrices, many authors actually found proteins and sugars some 30 to 60
years old that could be equally or more stable than lipids or lignin, with respectively 15 to 65
and 10 to 30 years of age (Marschner et al. 2008; Amelung et al. 2008; Grandy et al. 2008). In
analyzing many works on the soil matrix, Sollins et al. (2007) and Kalbitz et al. (2005) proved
that species bioavailability depended in part on the strength of association with the organo-
mineral matrix and hence on its bioaccessibility. From this perspective, the aerobic
bioavailability potential of OM is the most heavily affected by OM interactions with the organo-
mineral matrix, with such interactions acting to control OM accessibility and thus its
bioavailability. Along these lines, the “Soil Continuum Model” predicts the bioavailability of soil
OM as a function of the potential interactions between the soil's organic and mineral
constituents (Lehmann and Kleber 2015; Paul 2016). This concept plays out alongside the
previous one, which describes the bioavailable potential of an organic molecule as a function
of its nature (Kdgel-Knabner and Amelung 2014).

To describe OM evolution (bioavailability), studies rely on either in situ or ex situ methods and
focus mainly on the soil matrix (Schmidt and Noack 2000; Schmidt et al. 2011; McLauchlan
and Hobbie 2004). The studies examining the various OM pools are based on water, alkali or
organic solvent extractions (Wardle 1992; Gregorich et al. 2003). Lopez-Sangil and Rovira
(2013) proposed a sequential chemical fractionation of OM from the soil organo-mineral matrix
that ties the ability of the chemical extractant to the organo-mineral strength interaction on
various soil samples and moreover analyzes the C and N contents of the extracts. These
authors also concluded that the stronger the chemical bond with the matrix, the less
bioaccessible and hence less bioavailable the OM may be. In this same study, the first fraction,
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extracted by water with K,SO,, contained both labile and water-soluble compounds and was
presumed to be bioaccessible to microorganisms. In contrast, the OM remaining in the matrix
after the final extraction with HF, called “unsolubilized humin” (Duchaufour et al. 1977; Rice
and MacCarthy 1989) and included black carbon (Hayes et al. 2017), was associated with
lower bioaccessibility when compared to previous and not easily biodegradable extracted
fractions. The study by Mikutta et al. (2006), which relied on C*3-C!* isotopy, successfully
correlated the OM residence time in the soil matrix with the operationally defined interaction
strength: the stable OM was separated out using sodium hypochlorite and displayed high C**
content, whereas the mineral-protected OM was extracted with HF and constituted the only
fraction containing lignin. The residual fraction after extraction, interpreted as “recalcitrant OM”,
exhibited lower d“C and &'3C values and presented aliphatic and O-alkyl C moieties.

These works focused on the link between the nature or interaction of OM and its bioavailability
rely on “indirect” techniques, by either in situ methods on materials with characteristic OM or
ex situ methods aimed at determining the proportions of OM pools, whose bioavailability is
assumed according to their extraction mode. These analyses are unable to clearly distinguish
the OM pools responsible for OM dynamics. For example, Mikutta et al. (2006) characterized
OM matter removed by NaOCI as being unstable, whereas another work (Mikutta and Kaiser
2011) suggested that chemically oxidizable OM did not represent the available OM.

The aim of this study is to directly measure the extracted OM pool biomineralization in order
to determine whether the nature of OM or its interactions with the organo-mineral matrix are
affecting bioavailability. Additionally, this work program seeks to identify the dynamics of the
various OM pools and assess the bioavailability of the sedimentary OM of these reservoirs.

To achieve this objective, we have applied a sequential extraction method based on the
protocol adapted from Lopez-Sangil and Rovira (2013). We then coupled this OM fractionation
method with the OM biomineralization measurement. Also measured is the aerobic
biomineralization potential of the various OM fractions, whether associated with the matrix (on
the residues) or extracted (on the liquid phases), with the C and N contents being analyzed on
the extracted phases.

I11.1.3.2. Results and discussion

[11.1.3.2.1. Sample characterization

This work was performed on four sediments originating from distinct dams in France (see Table
19), i.e.: Charpal (CPL), Champsanglard (CSG), Saint-Pardoux (SP), and Villefort (VF). These
samples are surficial sediments, with the one from the CSG dam collected in November 2016
using an Ekman grab sampler from 0 to 7 cm deep, while the others were collected in
November 2017 but underwater with a shovel from 0 to 20 cm deep. These sediment
specimens were preserved in a sealed container underwater at 4°C, then homogenized and
sieved through a 2-mm steel sieve prior to the experiment. Their characteristics are listed in
Table 19.
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Table 19: Characteristics of the sediments.

CPL CsSG SP VF

Global parameters \Taﬁ: s.d. \Taelir; s.d. \Taﬁg s.d. \Taﬁg s.d.
pH 7.0 6.8 5.4 6.7
LOI (%) 18.3 + 0.6 18.4 + 0.3 20.1 £+ 0.3 83+ 0.2
Granulometr mean mean mean mean

y value value value value
% Sand (63 pum a 2mm) 30 9 31 25
% Silt (2263 pm) 67 90 68 73
% Clay (< 2 um) 3 1 1 2
Elemental composition \Taﬁg s.d. \T;ig s.d. C:izz s.d. C:izz s.d.
%C 92 +3 82 +0.3 9.4 + 2 35+ 05
% Si 244 £ 0.0 279 £ 0.0 28.2 + 0.0 23.3 £ 0.0
% Al 8.7 £ 0.0 8.7 £ 0.0 6.7 £ 0.0 6.2 £ 0.0
% Fe 45 £ 0.0 3.8+0.0 1.7 £ 0.0 6.0 £ 0.0
%K 20+ 0.0 43+ 0.0 2.4 + 0.0 1.8 £ 0.0
% Mg 09 + 0.0 0.8 £ 0.0 0.2 £ 0.0 0.5+ 0.0
% Ca 0.6 + 0.0 04 +0.0 0.4 + 0.0 0.1 +0.0

s.d. = standard deviation;
LOI = lost-on ignition.

111.1.3.2.2. Characterization

Among the factors influencing the mineralization rate, measurements under controlled
conditions made it possible to ensure equivalent physicochemical conditions and microbial
biomass across the samples.

Table 20 shows the aerobic mineralization potential for 20 days per quantity of Total Carbon
in the full sediment (BOD2'). The values for all four sediments are low compared to typical
agricultural soil (Salducci 2007), which ranges from 1.5 to 4.5 mgC/gTC/20 days and 20 to 30
mgC/gTC/20 days, respectively. No correlation between BOD2 and TC for the full sediment
(r> = 0.28) could be established with all four sediment values. This finding may be attributed to
the OM type, i.e. its biodegradability (Stevenson 1994; von Lutzow et al. 2007), and/or to OM
interaction with the matrix sediment, i.e. its bioaccessibility (Kleber et al. 2007; Dungait et al.
2012), which would make these parts non-bioavailable.

Accordingly, Table 20 also identifies the C/N and C/P ratios for samples as parameters
affecting BOD2'. In a sediment, the microorganism community could be viewed as dominant
(Lewis 2010). Among microbial macronutrients, the mass intake of elements C > N > P is the
highest, and the total biodegradability of organic C is limited by both N and P intake. Using the
expressions of C/N and C/P ratios, Paul and Clark (1996) reported the ratios C/N < 20 and C/P
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< 300 as necessary for OM biodegradation in the soil matrix. Consequently, under these
conditions, such soil OM is qualified as unstable. C/N and C/P ratios influence the kinetic and
transformation pathways of OM (Elser et al. 2007; Fanin et al. 2013); the metabolism rate is
considered to be slow for C/N > 12 and fast for C/N < 9 (Touratier et al. 2001; Roudaut et al.
2011).

Table 20: Biodegradability and global characterization of raw sediments.

Whole sample CPL CSG SP VF
mean mean mean mean
value ¢ value s.d. value ¢ value
BOD,, (mg0,) (7 + 2).10" 9 * 4).10" (4 + 3).10" (3 * 1).10"
BOD,,* (mgO,/gTC) 9+3 12+5 + 3 4 +2
C-CO, (mgC/gTC) 3+1 5+2 +1 1
C/N ratio 17 £ 10 10£0 12 £ 0 +5
C/P ratio 45 £ 2 38 +1 74 £ 1 20+ 1
TC (mgC) (92 £ 05).10° (82 +0.2)10° (94 £02).10° (35 % 0.2).10°

BOD,,, = Biochemical Oxygen Demand on 20 days for 10g of sample;
BOD,,* = Biochemical Oxygen Demand on 20 days for 19,

C-CO, = quantity of carbon mineralized on 20 days for 1g;

TC = total carbon on 10 g of sample.

The full sediment characterization shows that phosphorus (P) was not limited to microorganism
growth for each sediment (C/Pmax = 74 < 300), whereas the C/N ratio varied from 7 (VF) to 17
(CPL). Nevertheless, no correlation between the C/N ratio and BOD2," could be observed in
the sediment matrix (r> = 0.20).

Indeed, only a fraction of OM actually contributed to the sediment BOD2, and this fraction may
depend on the OM configuration. Humin from soil rich in an aromatic structure (Piccolo 2001)
and with a C/N ratio ranging from 9 to 14 (Lopez-Sangil and Rovira 2013) is considered as a
weakly reactive and stable OM; this type of OM should not contribute to BODy (Liang et al.
2008). Many studies on soil have shown that the smaller the patrticle size fraction, the more
stable the OM, due to its higher interactive strength (Chefetz et al. 2002; Cyle et al. 2016). In
examining the "particle size distribution” part of Table 19, the impact of matrix sediment size
fraction (%) cannot be clearly established with respect to BOD2o (sand % (63 pm-2 mm); silt %
(2-63 um); clay % (< 2um), r? with BOD2o = 0.4, 0.4 and 0.007, respectively).
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To determine the set of parameters affecting OM bioavailability, a multi-step OM extraction
protocol from the soil matrix was evaluated in order to extract the potentially bioaccessible OM
from dam sediment. This method was then coupled with the aerobic biomineralization potential
by means of a 20-day incubation for each extraction step applied to the dam sediment matrix.

111.1.3.2.3. Chemical extraction and total BOD

111.1.3.2.3.1. Total extracted carbon

Table 21 presents the Total Extracted Carbon (TEC) (i.e. sum of C from each extracted phase)
by both chemical extraction (CEC) and densitometric step extraction (DEC). The extraction
protocol extracted more than 61% of the total carbon (TC) of samples. The OM present in the
H residue was determined to be humin, hence non-bioavailable, whereas the OM extracted
after the first step (Phase A) was found to be labile OM from the soil organo-mineral matrix
(Lopez-Sangil and Rovira 2013). When comparing total BOD2" with the yield of carbon
extraction (TEC/TC), it is revealed that extractability does not explain OM accessibility;
unexpectedly, this trend indicates that as the extracted carbon % increases, BOD2o" decreases
(r> = 0.28). Rovira et al. (2010) did in fact consider only the first extracted OM Phase (A) to be
“labile”, while the other phases interacted more extensively with the soil matrix. As such, a
comparison of BODy" with the percentage of Total Carbon Extracted (% TEC) during the
sequential extraction is proposed herein. Moreover, this result is in agreement with Mikutta and
Kaiser's work (2011), which compared biological and chemical oxidation on mineral matrices,
in revealing that the two oxidations were not linked and therefore that chemically removable
organic carbon was not representative of the biological oxidation process.

Table 21: Comparison between BOD2o and carbon extracted
by means of chemical, densitometric and total extraction processes.

Whole sample CPL CSG SP VF
mean s.d mean s.d mean s.d mean s.d
value o value o value o value o
BOD,, (mg0,/gC,,,) 9+3 12 £5 4+3 442
CEC (mgC) (51 +08).10° (58 +04)10° (89t 04)10° (21 % 05).10°
PEC (mgC) 45 + 4 49 + 5 43 £ 2 55 + 4
TEC (mgC) (5.6 £ 0.8).10° (6.3 £05).10° (94 £ 04)10° (27 £ 0,6).10°
TEC/TC (%) 61 77 92 78

CEC = chemical extracted carbon;
DEC = densimetric extracted carbon;
TEC = total extracted carbon.

111.1.3.2.3.2. Extraction phases

Carbon distribution differs across extraction phases (from 0.6% to 32%), yet the distribution
trend remains similar among all the various samples. Phases B through F and H, according to
Lopez-Sangil and Rovira (2013), constitute the main portion of carbon in the sediment, i.e.
from 84% to 93% of TEC.
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Figure 44 presents the carbon distribution in each OM phase, based on quantity of C extracted
during each extraction step, expressed as a % of TC. The A through F extraction steps were
evaluated for OM extraction in acknowledging increasingly strong interactions with the organo-
mineral matrix (Rovira et al. 2010). Phases H and B accounted for the main carbon reserve
(from 44% to 55% of TC), with 21% to 32% and 18% to 25% of TC, respectively. Phases C
and D came next, with 12% to 14% and 14% to 17%, respectively, while E and F made up
between 5% and 10%. For Phases A and G, associated with the labile OM, the former
represented just a small share of TC (from 0.6% to 1.2%), while the latter accounted for
between 6% and 15% of TC.

100% I L I I
80%

- Phase H
- i § i M Phase G
60% _ Phase F
- . I Phase E
. B Phase D
40% Phase C
. ' Phase B
- M Phase A

20% - =

0% —— —_— —— —

CPL CsaG SP VF

Figure 44: Extracted carbon distribution among the various linked OM Phases (A to H),
expressed in % of total carbon (TC) (Phases Ato F: n =2; Phases G and H: n = 1).

The relationship between % of linked OM from each step (Figure 44) and the corresponding
BOD2o* value of the four sediments (Table 20) can only be described with a positive correlation
for Phases C, D, E, F and residual H, with values equal to 0.95, 0.97, 0.86, 0.71 and 0.90,
respectively. Consequently, even though these OM phases were found to be interacting
strongly with the matrix (Lopez-Sangil and Rovira 2013), they could still be involved in OM
aerobic biodegradation dynamics in the sediment. Moreover, the amounts of linked OM in the
free or weakly-linked phases (i.e. A and G) revealed a weak correlation with BODo* (r? = 0.10
and 0.07, respectively), which suggests that interactions with the organo-mineral matrix were
not the main factor in stabilizing OM. Lastly, it was difficult to correlate the overall sediment
BOD2* with either OM type by the C/N ratio or strength of OM interaction with the organo-
mineral matrix. The BOD will therefore be studied for each stage of the physicochemical
extraction process. For each extraction step, |BODzo|.* is initially established from the OM of
the phase still bound to the organo-mineral matrix.
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111.1.3.2.4. Potential bioavailability of the linked organic matter fractions

The BOD study on residues has made it possible to characterize the bioavailability of each OM
pool, linked to the sedimentary matrix measuring the biomineralization content. These results
allow identifying the proportion of each pool involved in the total OM mineralization, expressed
as a percentage of BODy (Figure 45) in order to determine the mineralization rate of each OM
fraction, i.e. its capacity to be mineralized, as expressed in mgO./mgC (Figure 45.a).

The |BOD2|. values for each OM fraction are shown in Figure 45.a, while the distribution of
BOD2o (BOD2on/BOD2o in %) in the sediment is depicted in Figure 45.b. For all sediments, the
OM in Phase A, which represents less than 2% of TC in the sediment, has a |BODy|.* value
much higher than the others: from 1 to 6 mgO./mgC). The Phase A OM however is not the
only one contributing to BOD2o, with just 6% to 22% of the full sediment biomineralization.
Phase G (free particulate OM) accounts for over 10% of TC in the sediment; for each sample,
this phase constitutes the second unstable OM fraction, with 0.5 to 1 mgO./mgC), and
strongly contributes to BODyo (from 15% to 46%). The third unstable constant OM fraction, with
0.1 to 0.2 mgO2/mgCe), is B (which accounts for more than 15% of TC); its strong contribution
to BOD2o ranges from 22% to 41%. Except for Phase E from CPL sediment (0.6 mgO./mgC)
and 30% of the BODy contribution), the mineralization rates for Phases C, D, E, F and H are,
on the whole, very weak (from 0.0 to 0.1), which makes them negligible. Moreover, their
|BOD2o|. value is not constant for the four sediments and contributes from 0% to 30% of BOD2o,
with an average contribution from these 5 phases corresponding to 25%.
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Figure 45: a) Biological Oxygen Demand in 20 days for the extraction phases still in the sediment,
|BODz2o|*L, as determined through the residues (mgO2/mgC); b) contribution of Biological Oxygen
Demand in 20 days for each phase, BOD2on), up to the full sediment Biological Oxygen Demand in 20
days, BOD2o, expressed as in % terms.
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Even if the OM included in Phase A could be considered labile and hydrosoluble (Rovira et al.
2010), thus possessing the highest aerobic biomineralization rate, the other phases are
biodegradable: these results are to be expected from Phase G, which is described as
particulate OM, with few or no links to the organo-mineral matrix. However, this
biodegradability rate is less than the OM from Phase A (by a factor of 4 to 6). Similarly, an
ease of biomineralization would be more readily unexpected from Phase B, which is perceived
as OM linked to the organo-mineral matrix, like for other phases (namely C, D, E and H). In
contrast with many studies (Mora et al. 2007; Rovira et al. 2010), which consider the labile
phase (A) as the main pool of OM biomineralization, in our case Phase A contributes weakly
to BOD2o. Moreover, uncertainty over the C/N type of each phase arises. Figure 46 presents
the C/N ratio for OM extracted during an extraction step for all four sediments, along with the
average C/N for each extraction step.
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Figure 46: Characterization of the C/N ratio for the various extraction phases
(Phases Ato F: n=2; Phases G and H: n = 1).

The C/N ratio increases (from 5 to 30) with the extraction step and is highest in Phase H residue
(average: 30). The high C/N (25) of particulate OM in extraction G could be due to allochthon
OM, e.g. tree leaves whose C/N ranges between 25 and 30 (Meyers and Ishiwatari 1993).
Three types of OM may be defined as follows, in accordance with Roudaut et al. (2011) and
Winkler (2012):

- Type | (fraction A): mean C/N < 9;
- Type Il (fractions B, C, D, E and F): mean C/N from 12 to 20;
- Type lll (fractions G and H): mean C/N over 20.
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The Phase A OM corresponds to a weak bond, which is easily mobilized in the aqueous phase
and accessible by microorganisms; moreover, its global chemical nature is characteristic (type
I, C/N < 5). These two parameters can explain an aerobic bioavailability potential much higher
than that of the other phases. Regardless, Phase A OM is the only one that displays a
correlation between |BOD2o|. and C/N (r? = 0.80). Phase G OM, i.e. “weakly bound OM”, is of
type 11l (with a high C/N) and could suggest its predominant terrestrial origin (Ittekkot et al.
1986; Bayarsaikhan et al. 2016) while explaining the lower mineralization rate than that of
Phase A (by a factor of 4 to 6). However, the C/N ratios of Phases B through F are of the same
type (II). In assessing the mineralization potential of these phases, estimated as being
increasingly linked to the organo-mineral matrix, their bioavailability should be less
straightforward to assess. Phase B, as compared to C, D, E and F, does indeed have the same
C/N ratio yet possesses a higher mineralization potential. As such, if this hypothesis is true, all
“free OM”, i.e. “extracted OM”, from Phases B through F should feature the same potential
aerobic biodegradability over 20 days (|BOD2o|<*).

A discussion on the OM dynamics of Phases C, D, E, F and H is required, as previously noted,
since: i) the correlation between the % of OM extracted during step n (Figure 44) and BOD2o*
(Table 21) could be described with a positive correlation and r? for Phases C, D, E, F and
residual H, equal to 0.95, 0.97, 0.86, 0.71 and 0.90, respectively, for the four sediments; ii)
these organic fractions represent a significant share of the sedimentary OM, from 27% to 67%
(average: 47% of TC); and iii) they still contribute from 0% to 30% of BOD2o, with an average
contribution for the total of these 5 phases equal to 25%. Perhaps the OM from these 5 stable
phases interact with other so-called labile OM, as well as with Phases A and B. Kleber et al.
(2007) actually presented a multilayer OM organization with mineral phases; according to this
model, the OM is organized into three main layers. The first layer, i.e. stable OM, is in direct
contact with the mineral phase. The other less stable layers are linked to the first layer through
a hydrophobic interaction and/or divalent cations. As shown in Table 19, the proportion of Ca
+ Mg in the sediment is correlated with BOD2o* (r> = 0.69). In this context, the OM from Phases
C, D, E, F and H could be viewed as an organo-mineral layer relying on interactions and
physical occlusion to other species (Qiang et al. 1994), as well as OM from Phases A and B.
Indeed, the rate of aerobic mineralization is less than 100% (average: 84% of C biomineralized
in Phase A, see Figure 45, thus attesting (in the theoretical model described above) to at least
a very weak interaction with the organo-mineral matrix. Nevertheless, if the OM is weakly linked
to the organo-mineral matrix, like for Phase A, the C/N ratio does affect its biodegradability
rate.

111.1.3.2.5. Aerobic biodegradability of “free” phases A, D and F

In order to consider whether the bioavailability of OM is determined by its nature or its
interactions with the organo-mineral matrix, the aerobic biomineralization of the fraction after
extraction (i.e. free OM) is compared for Phases A, D and F across all four sediments. Due to
the differing compositions of the extraction phases, salt was added to the phases so as to
evaluate the biomineralization of OM under similar conditions. The measurements on
extraction phases B and C could not be performed because the chemical extractants (borate
and pyrophosphate, respectively) produce antimicrobial activity. Figure 47 shows the |BODo|¢*
(mgO2/mgC) values for Phases A, D and F.
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Figure 47: Biological Oxygen Demand of the free OM extracted Phases (A, D, F),
as directly determined on the extracted phases (in mgO2/mgC)).

Results of the mineralization potential operating on the extracted phases indicate that when
OM is extracted (OMg) from Steps D and F, it becomes aerobically bioavailable by the
microorganisms. Moreover, statistical analysis between the |[BODx|* of Phases A, D and F
conducted on each sediment using the ANOVA test (**p = 0.01) does not reveal any statistical
differences. It can thus be assumed that the mineralization capacity of OMr between the
various fractions remains the same overall. Moreover, the OM of Phases D and F, defined as
weakly bioavailable, are as quickly biodegradable as the Phase A OM, which is associated
with easily biodegradable matter.

Consequently, if the OM from fractions D and F is accessible for microorganisms due to
dissociation with the organo-mineral matrix, it would then be at least as aerobically bioavailable
as the labile one (Phase A). For instance, the C yield mineralization was determined by
converting |BODyo|* into % of carbon of phases mineralized over 20 days for [OM. vs. OMg
(Figure 45.a vs.Figure 47)] for Phases A, D and F: [88 + 1% vs. 67 £ 1%]; [0.1 £ 0% vs. 60 *
20%], [0 £ 0% vs. 74 + 20%], and [44 + 0% vs. 177 + 15%]; [1 + 0% vs. 74 + 7%)], [0 + 0% vs.
100 + 0%], for CSG and CPL, respectively. Hence, once the OM is available, it is highly
biodegradable, with a C mineralization yield greater than 44% over 20 days for OM, Phase A,
and even for those phases of limited bioavailability once linked with a C mineralization yield,
i.e. greater than 40% over 20 days for OMgr Phases D and F.

Some of the literature has associated the various soil OM mineralization contents with the type,
composition and structure of the OM (Hedges and Parker 1976). Herein, the various C/N ratios
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of OM from Phases A (C/N type I) and D-F (C/N type II) do not significantly alter mineralization
kinetics when the OM is free.

When OM is linked to the organo-mineral matrix, its degree of accessibility most significantly
affects its biodegradability. In other words, if the OM is not accessible by microorganisms, i.e.
not bioaccessible, it is therefore not available (i.e. not bioavailable) and not degradabled (i.e.
not biodegraded). On the other hand, if the OM is free or weakly linked to the organo-mineral
matrix, then the C/N ratio exerts the greater impact on biodegradability when comparing
various sediment samples. This finding has been verified for the OM from Phase A.
Regardless, the Phase A OM is the only one that displays a correlation between |[BOD2|L and
C/N (r? = 0.80) in analyzing the four samples. The OM becomes free after extraction (Figure
47) and appears to demonstrate the same biodegradability rate for a specific sample
regardless of its C/N ratio.

Organic matter mineralization from dam sediment thus seems to be mainly conditioned by its
interactions with the organo-mineral matrix. Nevertheless, the extraction conditions of the
strongly-bound OM (using NaOH solution) could modify the OM, especially via hydrolysis
reactions, and especially regarding this impact; hence, the non-impact of chemical treatment
on OMk (0.1M NaOH for 24 h) from Phases A, F and H has been verified. Along these same
lines, the various OM families considered as easily biodegradable are tested proteins (SAB)
and carbohydrates (cellulose and starch). For the protein compounds, no hydrolysis of the
peptide bonds has been observed with a quantification when using the Lowry method: the
initial absorbance at 750 nm equals 0.201 + 0.006 (n = 3), and for the exposed sample 0.201
1 0.005 (n = 3). The polymeric carbohydrate is starch and cellulose a (1-4) and a (1-6) bonds,
and B (1-4) bonds, respectively. The polymeric structure is monitored by means of Size-
Exclusion Chromatography. The starch and cellulose, both in the initial state and after
exposure to the aqueous 0.1 M NaOH solution, showed no modification in elution and the
same fingerprints (Figure 48).

This NaOH treatment did not hydrolyze BSA or the polymeric carbohydrate; therefore, it can
be considered that this extraction method does not hydrolyze extracted OM and moreover
concluded that the stabilization of OM from dam sediment is induced mainly by interaction with
the organo-mineral matrix and not by the C/N ratio.
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Figure 48: Analysis of the impact of 0.1 M NaOH with Steric Exclusion Chromatography
a) on starch; b) on cellulose.
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11.1.3.3. Conclusion

The organic matter (OM) bioavailability of dam sediment has been studied through direct
means by coupling a 7-step OM sequential extraction method with its aerobic biomineralization
measurement. The overall OM of the four sediments studied herein is not deficient in its
phosphorus element but does feature a C/N ratio ranging from 7 to 17. Moreover, we observed
that the overall biochemical oxygen demand (BOD) was not correlated with either the C/N ratio
or total carbon extracted by the sequential extraction method.

The BOD estimation on the various OM fractions included in the organo-mineral matrix has
shown that the highest bioavailability rates were correlated with the first extraction phase and
then with the particulate fraction. However, the other fractions, more strongly bound to the
matrix, exhibit a lower bioavailability rate. We also demonstrated that if the bioavailability
measurement were conducted on the free extracted phases (i.e. A, D and F), then the BOD
analysis would also indicate a biodegradability rate during the first free phase, regardless of
the C/N ratio type for this phase. For dam sediments, bioaccessibility and therefore
bioavailability of OM are mainly influenced by the degree of interaction with the organo-mineral
matrix and not by chemical structure. The free extracted phases, i.e. A, D and F thus display
an aerobic mineralization above 60% over 20 days, whereas this rate remains less than 1%
for the entire sediment.
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l11.1.4. Comparaison de biodégradation de la matiére organiqgue en condition aérobie et
anaérobie

lll.1.4.1. Introduction

Les études précédentes montrent que I'évolution de la MO dépend principalement des
interactions avec la matrice sédimentaire. Par conséquent, a partir de la distribution du stock
de C entre les différentes phases, et de la dynamique de minéralisation de chacun de ces
groupes de MO, il serait possible de prédire I'évolution de la MO. Nous avons voulu vérifier
avec un protocole simple, que les groupes de MO extraits séquentiellement (3 groupes de MO
qualifiés de labile, faiblement lié, et trés fortement lié) ont une réalité en termes de
bioaccessibilité, et donc de biodégradabilité décroissante.

Les groupes de MO, établis d’aprés un protocole d’extractions séquentielles, n’ont pas de
pertinence en tant que compartiment. Il est probable qu’a I'état naturel les différents groupes
de MO soient connectés. Par ailleurs, les résultats précédemment obtenus, sont basés sur la
dégradation de la MO en conditions aérobie alors que les organismes aérobies et anaérobies
présentent des différences métaboliques (Calvet et al. 2015).

Les études comparatives de I'évolution de la MO, en condition aérobie et anaérobie,
considerent la capacité de chacun des métabolismes a dégrader la MO. Ces études détaillent,
les différents mécanismes métaboliques, propres a chacune des conditions, mis en jeu pour
dégrader les différents types de MO (Hansen et Blackburn 1991 ; Agarry et al. 2008 ; Shao et
al. 2013). Ainsi, I'affinité entre la MO et les micro-organismes aérobie ou aérobie, est
déterminée a partir de la capacité de chacun a dégrader la MO. Les travaux de Kristensen et
al. (1995) sur I'évolution de la MO du sédiment marin, en conditions aérobie et anaérobie,
déterminent la disponibilité de cette matiére en fonction de sa nature. lls supposent également
gue les processus de mobilisation de la MO sont soit non limitants, soit similaires dans les
deux conditions. Mais aucune étude spécifique ne s’intéresse a la bioaccessibilité de la MO
dans ces différentes conditions.

Ces incertitudes ne remettent pas en question le réle central de la bioaccessibilité comme
paramétre de transformation de la MO en fonction du type de micro-organisme, mais
soulignent le manque de connaissance sur les modes de déstabilisation de la MO selon les
conditions du milieu.

Dans ce contexte, il a semblé intéressant d’'observer I'évolution des différents groupes de MO,
étudiés de facon séparée dans les travaux précédents, dans des conditions plus proches de
leur état naturel. Pour cela, nous avons mesuré, aprés 20 jours d’incubation, en condition
aérobie et anaérobie, I'évolution de la MO du sédiment total et dans chacune des phases
extraites. Pour cela une extraction séquentielle sacrificielle de la MO a été réalisée en début
et fin d’incubation sur deux sédiments. La distribution de la MO sera évaluée par rapport a la
répartition en C et N. Ces analyses complémentaires permettront i) d’étudier la dynamique de
la MO dans le sédiment brut et d’identifier d’éventuels transferts entre les groupes de MO ; et
ii) de comparer la distribution de la MO au cours de son évolution en condition aérobie et
anaérobie.
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lll.1.4.2. Résultats

Nous avons appliqué le protocole d’extraction chimique de la MO des sédiments, a deux
échantillons de sédiment superficiel différents provenant des retenues de Champsanglard
(CSG) et de Saint Pardoux (SP). Ces échantillons ont été incubés en condition aérobie et
anaérobie a 20°C. L’extraction séquentielle de la MO a été appliquée au sédimentat= 0 et
aprés 20 jours d’incubation ; 'expérience est menée en duplicat.

La distribution du C et du N entre les différentes phases d’extraction et I'évolution de cette
distribution au cours de l'incubation aérobie et anaérobie, sont présentés dans les figures ci-
apres.

[11.1.4.2.1. Distribution de C et N de la matiére organique extraite

La distribution en C, avant et apres incubation du sédiment a 20°C (Figure 49), montre que
I'évolution de la MO dans ces matrices est lente, il n’y a ainsi aucune des phases extraites qui
présente une diminution C de plus de 50%. En faisant le bilan de la quantité totale de C du
sédiment, a partir des quantités contenues dans chacune des phases, nous remarquons que
le taux de minéralisation du C est compris entre 2 et 10 mgc/gsedgimen/20jours. De plus, ce taux
de minéralisation est du méme ordre de grandeur pour des conditions aérobie ou anaérobie,
avec des cinétiques de minéralisation pratiquement similaires.
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Figure 49 : Taux de C extrait aux différentes phases d’extraction des échantillons de sédiment de
CSG et SP, exprimées mgc/gsediment, @ t = 0 et aprés 20 jours d’incubation a) en condition aérobie, et
b) en condition anaérobies (n = 2).
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La distribution de I'azote dans le sédiment est illustrée a la Figure 50. Nous remarguons que
la quantité totale de N présente dans le sédiment, déterminée & partir des quantités contenues
dans chacune des phases, est stable au cours de lincubation en condition aérobie et
anaérobie. Respectivement pour CSG et SP, ces concentrations initialement de 6,7
Mgn/Jsédiment €t 5,5 MQn/Qsediment, SONt de 6,7 Mgn/gsediment € 4,3Mgn/Gsediment @Pres incubation
aérobie, et sont de 6,6 Mgn/gsediment €1 5,2 Mgn/gsediment APres incubation anaérobie. Etant donné
les ratios C/N des sédiments (entre 12 et 18) et la faible minéralisation globale détectée en C,
on peut comprendre que mesurer la disparition globale du N sera difficile.

Globalement, et contrairement a ce qu’on aurait pu attendre, ce ne sont pas les taux de C
contenu dans les premiéres extractions, et donc associé a la MO labile et faiblement liée (A,
et B), qui ont diminué le plus aprés 20 jours d’incubation. Au contraire, le taux de C de la phase
A a parfois augmenté. Ce comportement n’est pas retrouvé pour I'évolution de N, en condition
anaérobie en particulier. On remarque que certaines phases, comme la A, voient légérement
augmenter leur taux de C ou de N aprés 20 jours d’incubation, d’autres sont stables (taux de
C, pour la phase D) et d’autre diminuent effectivement (taux de C, pour la phase E en aérobie).
Or cette derniere est réputée comme étant en interaction forte avec la matrice (Lopez-Sangil
et Rovira 2013). Ces observations montrent un remaniement dans la répartition de la MO, et
que 20 jours d’incubation ont été suffisant pour que les microorganismes puissent commencer
a minéraliser de la MO en forte interaction avec la matrice.
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Figure 50 : Taux de N extrait aux différentes phases d’extraction des échantillons de sédiment de
CSG et SP, exprimées mgc/gsediment, @ t = 0 et aprés 20 jours d’incubation a) en condition aérobie, et
b) en conditions anaérobie (n = 2).
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11.1.4.2.2. - Evolutions de C et N selon les conditions du milieu
Dans un second temps, nous avons exprimé pour chaque phase, I'évolution des ratios de C

(taux deCa 2.0.j¢.7urs - 100)’ et N (taux deN a 2.0.j¢.)urs
taux de C initial taux de N initial
phases. Les résultats obtenus pour l'incubation en condition aérobie et anaérobie, exprimés

en % de carbone initialement présent dans la phase étudiée, sont présentés a la Figure 51.

.100), entre 0 et 20 jours dans chacune des

a carbone azote
200 200
L
a T
U @ 150 _ & 150
g% v &
c 5 T 5 B CsG
S o 100 & 8 100
5 E 5 2 -3
8 E 2 £ WM sp
o £3
29 50 Zs s0 g
® 8
T o 0
A B c D E F A B c D E F
b
carbone azote
200 200
2 B
o 9 150 T 150
= z 2
.g E 2z E I . CSG
S T 100 S 3 100 =
s = o=
3 = 3 W sp
EY 50 2% 50
a8 53
° S
=~ 0 0
A B c D E F A B c D E F

Figure 51 : Evolution des ratios de C et N dans les différentes phases d’extraction, pour les
échantillons de CSG et SP, exprimées en % de Cinita €t % de Ninitiar par phase, aprés 20 jours
d’'incubation a) en condition aérobie, et b) en condition anaérobie.

En condition aérobie, nous observons que la distribution du C dans la phase A ne présente
pas d’évolution significative, et semble méme augmenter pour CSG. Ces résultats, comparés
avec ceux obtenus au chapitre I11.1.3, montrent un transfert de MO des phases liés vers la
phase labile. En effet, la MO hydrosoluble, extraite a la phase A, présente un taux de
minéralisation qui permet une minéralisation totale de son stock initial en 20 jours. Cela peut
s’interpréter par une déstabilisation de la MO d’autres phases, par exemple sous I'action
d’enzymes hydrolytiques qui permet de la rendre accessible pour les micro-organismes.
D’ailleurs la fraction de C dans la phase E, présente une diminution durant l'incubation (de
'ordre de 43% et 14%, respectivement pour CSG et SP). De méme on observe une diminution
de la fraction de C dans la phase C pour CSG, et dans la phase F pour SP. Par contre, nous
pouvons remarquer que le stock de C dans les phases B et D sont constants. Pourtant en se
basant sur le taux de minéralisation de la phase B, déterminé précédemment, il était attendu
une diminution des quantités présentes dans cette phase. Les faibles taux de minéralisation
de la phase D semblent indiquer une relative stabilité de cette fraction.
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L’analyse du stock de N, met en avant une diminution pour la phase A comprise entre 50% et
13%, respectivement pour CSG et SP. De plus les quantités de N dans la phase D, pour CSG,
et dans la phase B, pour SP, augmentent. Ces résultats, révelent une dynamique importante
de la MO au cours de I'incubation, mais ne permettent pas d’interpréter ces transformations.

111.1.4.2.2.1. Conditions anaérobies

L’évolution de la distribution, en condition anaérobie, suggére que ce métabolisme intervient
préférentiellement au niveau des phases peu liées. Au cours de l'incubation, les quantités de
C ne présentent pas d’évolution significative pour la phase C, et sont stables pour les phases
D,EetF.

Le stock de C dans la phase A montre des évolutions différentes entre les échantillons. Au
cours de l'incubation, nous observons une diminution de ce stock de 27% pour CSG, alors
qu’il présente une augmentation de 52% pour SP. Ces résultats montrent une diminution
significative du stock de C dans la phase B, 25% et 35% respectivement pour CSG et SP. Ces
guantités, représentant 2,0 + 0,5 mgc pour CSG, et 5,7 + 2,6 mgc pour SP, recouvrent une
part importante du C minéralisé durant lincubation (2,1 £ 0,5 mgc et 4,2 + 1,2 mgc,
respectivement pour CSG et SP). L’évolution de la distribution du C en conditions anaérobie
montre que la MO faiblement liée a une bonne capacité a étre métabolisée par voie anaérobie.

L’évolution de la répartition du N montre que ces quantités d’azote dans les phases B a F sont
stables, mais évoluent pour la phase A. La quantité de N présente une augmentation de 70%
et 65%, respectivement pour CSG et SP. En se basant sur la répartition des différentes formes
de N, établie durant I'étude sur la composition de la MO, nous pouvons supposer que ce N se
trouve majoritairement sous forme ammoniacale et sous forme d’acides aminés, ce qui
correspondrait aux métabolites de dégradation de la MO en conditions anaérobie.

111.1.4.3. Conclusion

En confrontant la répartition du carbone, avant et aprés la période d’incubation, nous
constatons qu'il existe une dynamique dans la transformation du sédiment en conditions
naturelles, qui ne peut pas étre appréhendée en étudiant chaque groupe de MO de facon
séparée. En effet, en condition aérobie, la MO labile et faiblement liée, étudiées séparément
présentent des taux de minéralisation significatifs avec une réduction de la quantité de C sur
20 jours, alors que dans le cas du sédiment brut, les stocks de MO de ces deux phases restent
stables durant I'incubation. Cela implique la présence de processus de transfert de la MO entre
les phases au cours de son évolution et donc un changement de bioaccessibilité de la MO
dans le temps. De plus, nous avons constaté des processus de dégradation spécifiques aux
organismes aérobies et anaérobies. Nous avons pu remarguer, pour les échantillons étudiés,
une déstabilisation de la MO fortement liée (associée aux phase C, E et F) en conditions
aérobies, alors qu’en conditions anaérobie, I'évolution du stock de C montre une
déstabilisation de la MO faiblement liée (associée a la phase B). Toutefois, cette différence ne
permet pas de conclure sur 'impossibilité de ces métabolismes a transformer la MO des stocks
qui sont stables sur 20 jours. Ces résultats montrent I'intérét de mettre en place ce type
d’expériences pour une durée d’incubation plus longue, ce qui permettrait d’observer
I'évolution de la relation entre la MO et la matrice organo-minérale. Ces résultats montrent que
les interactions MO-matrice suivent une évolution, qui est spécifique selon I'environnement
aérobie ou anaérobie, avec le transfert de la matiére avec une forte interaction vers des
interactions plus faibles. Les conditions aérobies semblent plus propices, que les conditions
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anaérobies, pour déstabiliser et rendre bioaccessible la MO fortement liée a la matrice, pour
une incubation de 20 jours.

I11.1.5. Conclusion intermédiaire

Cette premiére sous-partie, porte sur les processus et mécanismes impliqués dans les voies
de transformation de la MO, des sédiments lacustres superficiels, en contexte de diagenése
précoce. Notre approche a été d’observer le potentiel de biodégradabilité de la MO en fonction
de son « interaction » avec la matrice organo-minérale et de sa nature. Pour cela, nous avons
employé une méthode d’extraction physico-chimique séquentielle qui extrait la MO en fonction
de sa force d’interaction avec le sédiment. La nature de chaque groupe de MO extrait a été
déterminée a partir de leur composition selon différentes grandes familles biochimiques, et de
leur biodégradabilité déterminée par la demande biochimique en O..

Dans un premier temps, nous avons adapté et validé I'utilisation d’'une méthode d’extraction
de la MO du sol (granulométrie < 20 um) au sédiment (granulométrie < 2 mm). La méthode
utilise : i) un protocole classique qui vient des sciences du sol, qui permet d’extraire a chaque
étape de la MO présumée spécifique de I'extractant, et ii) une derniére étape, qui est un
protocole d’extraction densitométrique. Ce dernier permet d’extraire la MO particulaire libre,
chimiquement non extractible, et ce, afin de s’adapter a des échantillons de granulométrie
inférieure a 2 mm. Ce protocole permet d’extraire de fagon séquentielle, de 70 £ 5% a 87 +
2% du carbone total et de 61 = 7% a 81 + 5% de I'azote total. Cette méthode extrait et sépare
la MO de plus en plus liée a la matrice sédimentaire, et permet d’obtenir différents groupes de
MO selon leur « organisation » dans le sédiment. La MO extraite, peut ainsi étre classée en «
MO labile », « MO liée » et « MO particulaire », dont chacune représente respectivement 1 a
2%, environ 80% et 5 a 18%, du C total extrait ; et respectivement 5 a 10%, 75 a4 80% et 3 a
6% du N total extrait.

Ce protocole d’extraction, appliqué a quatre sédiments, a été couplé a la caractérisation
biochimique du C et a la composition chimique du N dans les différentes phases. Cette
caractérisation, réalisée par des tests colorimétriques classiques, permet de différencier les
formes du C et du N en grandes familles connues comme constituants majeurs de la MO
naturelle. Le C a été associé a trois familles biochimiques : les phénols, les carbohydrates, et
les matieéres organiques azotées comprenant les protéines et les acides aminés. Le N a été
relié a quatre formes chimigues : ammonium, protéique, acides aminés et nitrates. Ces
analyses, comparées avec la distribution élémentaire en C et N, ont permis de confirmer que
ces familles sont représentatives de la MO du sédiment. Ainsi, cette expérience a permis de
déterminer la composition globale de cette matiére.

La matiére carbonée se caractérise par une proportion majoritaire de phénols, allant de 55 +
2% a 60 = 5% ; les carbohydrates et les protéines représentent respectivement entre 21 + 5%
et 29 + 7%, 14 + 1% et 18 +1% de la MO carbonée ; et la part des acides aminés est
négligeable. La matiére azotée se caractérise par une proportion importante de protéines,
entre 46 £ 7% et 56 + 25% ; les acides aminés et 'ammonium représentent respectivement
pour leur part de 20 £ 1% a 34 + 2% et de 8 £+ 11% a 28 + 3% de la matiére azotée ; et la
contribution des nitrates au bilan de I'azote est négligeable. Ces résultats sont comparables a
ceux obtenus sur des matrices de sol (Hobson et Page 1932 ; Sowden et al. 1977 ; Schulten
et Schnitzer 1998).

La composition biochimique du C selon ces grandes familles, comparable entre les différentes
phases, a montré que cette nature biochimique ne détermine pas 'organisation de la MO au
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sein de la matrice et suppose que I'évolution de la MO dans le sédiment est régie par les
interactions entre la MO et non par sa transformation qui impliquerait des différences de
composition. L’organisation du carbone dans les quatre matrices sédimentaires étudiées, est
conforme aux représentations du « soil continuum model », et suggeére la représentativité de
ce modéle a une matrice de sédiment lacustre.

La composition chimique du N entre les phases extraites a révélé des différences de
distribution, qui mettent en évidence des interactions propres a certaines formes de matiére
azotée, susceptibles de contrdler son organisation dans la matrice. C’est notamment le cas de
'ammonium qui est préférentiellement associé au sédiment par des interactions faibles, des
acides aminés qui sont notamment extraits durant la déstabilisation des interactions fortes de
la MO, ou des nitrates associés a des composés sous forme oxydée. Ces résultats ont mis en
avant I'importance d’étudier les formes de 'azote qui peuvent impacter son organisation et
donc sa stabilité. L’ensemble de ces données ont montré que I'organisation du C et du N au
sein du sédiment n’est pas contrélée par les mémes mécanismes. Toutefois, cette définition
de la MO est générale et les composés constituants chacune des grandes familles étudiées
peuvent présenter des différences importantes. En effet, au sein des carbohydrates, il existe
différents monomeéres et polymeres, avec des caractéristiques et des potentiels de
biodégradation variés. De méme, les protéines sont des molécules polymériques de taille
variable (1 & 100 nm), présentant une structuration a plusieurs niveaux qui explique I'extréme
variabilité de leurs propriétés. Ainsi une caractérisation plus détaillée de la MO pourrait amener
des informations complémentaires sur I'évolution de cette matiére. Dans cette optique,
certains composés tels que les carbohydrates pourraient étre étudiées plus en détails.
Cependant, cette méthode d’extraction, susceptible d'impacter la nature de certains composés
par des modifications de configuration et de conformation, ne permet pas lidentification
précise des molécules biochimiques.

Les interactions organo-minérales, décrites comme facteur majeur dans les processus de
stabilité de la MO des sols, ont été étudiées dans le cas de sédiments lacustres. L’évolution
de la MO de certains groupes en condition aérobie, a été déterminée i) en présence
d’interactions organo-minérales (associée a la matrice) et ii) en I'absence d’interactions
organo-minérales (extraite de la matrice). La nature biochimique de la matiére, comparable
entre les groupes, a été complétée par le ratio C/N permettant de distinguer la MO. Le ratio
faible de la MO libre hydrosoluble s’explique par la présence d’ion ammonium comme
précédemment décrit. Les taux de minéralisation de la MO en interaction, pour chacun des
groupes de MO liée ne correspondent pas avec le classement de la MO selon son ratio C/N
mais correspondent a son degré d’attachement avec la matrice et suggérent une évolution de
la MO en fonction de son interaction avec la matrice. Pour la MO libre, constituée par la matiére
hydrosoluble et la matiére particulaire libre, avec des C/N respectifsde 3+2 a5+ 1 et de 16
+ 6 a 31 £ 5, présente un taux de minéralisation important (de 1 a 6 mgo2/mgc et de 0,5 a 1
mgo2/mgc, respectivement). Par contre, La MO faiblement liée présente des taux de
minéralisation compris entre 0,1 et 0,2 mgo2/mgc, généralement supérieurs a ceux observés
pour la MO fortement liee (0,0 & 0,1 mgo2/mgc) alors que ces matieres présentent un C/N
comparable de 13 £ 3 & 17 + 6. Ces taux de minéralisation sont supérieurs a ceux de la MO
résiduelle présentant des taux de minéralisation nuls. Afin de distinguer le role des interactions
organo-minérales et de la nature de la MO dans ces processus, nous avons étudié le taux de
minéralisation de certains groupes extraits de la matrice. Une fois la MO extraite, les taux de
minéralisation ont été nettement améliorés. De méme, les taux de minéralisation comparables
entre les différents groupes de MO extraite (entre 1 et 8 mgo2/mgc), présentant des natures
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différentes, ont permis de minéraliser la quasi-totalité de la MO en 20 jours. Ce type d’approche
via une méthode d’extraction séquentielle a permis de mettre en lumiére I'impact prépondérant
de interactions organo-minérales sur I'évolution de la MO dans les matrices sédimentaire
lacustres.

La MO expérimentalement définie comme « humique », extraite par des solvants alcalins, ne
présente un caractére « réfractaire » que quand elle est associée a la matrice, mais présente
une biodégradabilité importante une fois extraite (0 a 0,2 mgo2/mgc vs 1,8 & 8 mgo/mgc). Ces
résultats sont notamment en accord avec les travaux de Kdgel-Knabner (2008, 2011), de
Schmidt et al. (2011) et de Lehmann et Kleber (2015) sur des matrices de sol et qui replacent
les interactions organo-minérales comme parametre central et principal de stabilité de la MO.
Cela vient appuyer la pertinence du « soil continuum model » pour décrire I'évolution de la MO
au sein de ces matrices sédimentaires. L'impact de la nature de la MO, moins important,
semble intervenir surtout dans les vitesses de minéralisation de la MO labile et ne peut étre
négligé. En effet, 'évolution de la MO labile constitue une part importante de la MO minéralisée
dans le sédiment, permettant de supposer raisonnablement le rble de cette matiére et la
nécessité de prendre en compte sa nature pour appréhender au mieux son évolution.

Enfin, nous avons voulu compléter cette étude sur le potentiel de biodégradabilité de la MO
du sédiment en comparant son évolution en condition aérobie et anaérobie Pour cela,
I'évolution de la distribution de la MO entre les phases d’extraction au cours de I'incubation a
été mesurée, sur deux sédiments durant 20 jours en conditions aérobie et anaérobie. Cette
étude a été aussi menée en vue de suivre la MO spécifiguement mobilisée et métabolisée au
sein du sédiment dans des conditions plus proche de la réalité. Les résultats ont montré que
ces conditions ne permettent pas de déterminer les le taux d’évolution de la MO. Pour chacune
de ces conditions, entre 2 et 7% du carbone a été métabolisé, et n’est plus dans la phase
particulaire du sédiment. L’évolution du stock de C dans chacune des phases a montré
I'existence de transferts de matiére entre les groupes d’extraction précédemment décrits car
quelques soient les conditions, les stocks de C dans la phase labile, supposés étre largement
minéralisés en 20 jours, sont stables durant I'incubation. Ces transferts sont différents selon
les conditions du milieu: en condition aérobie, la matiere fortement liée semble
préférentiellement déstabilisée alors qu‘en conditions anaérobies la matiére faiblement liée
semble spécifiguement déstabilisée. De plus, ces données montrent une déstabilisation
préférentielle de certains groupes de MO, selon les conditions aérobie ou anaérobie, qui est
transférée vers la phase labile. Toutefois, cette étude réalisée sur 20 jours ne permet pas de
déterminer la capacité de ces métabolismes a transformer les différents stocks de MO et
limportance des processus de transfert sur I'évolution de la MO, a long terme. Une étude
similaire, réalisée avec des temps d’incubation plus long permettrait d’observer I'évolution de
la relation entre la MO et la matrice organo-minérale a différents stades d’évolution et de
renseigner les processus d’accessibilité a la matiére de chaque métabolisme.
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Sous-partie 11.2

Outils de suivi de la matiere organique






lll.2. Outils de suivi de la dégradation de la matiere organique

I11.2.1. Introduction

La difficulté de mettre en place des voies de valorisation efficientes pour le sédiment, en
particulier pour la fraction fine généralement riche en MO et accumulée en téte des retenues,
impliguent une gestion de ces sédiments au hiveau des retenues. Toutefois, cette
accumulation de sédiments en téte de retenue, peut nuire a la pérennité de la production
hydroélectrique et nécessite d’étre corrigée par des chasses d’hydrocurage ou un curage total.
Ces sédiments, stockés dans les retenues, représentent des volumes importants de carbone
dont I'évolution va engendrer des difficultés de gestions : i) liés & la production de CH4 lorsqu’ils
sont accumulés dans les retenues et ii) liés a sa consommation en oxygene lors de sa remise
en suspension dans le cadre d’opérations de chasses. Les résultats précédents, permettent
de déterminer les facteurs de stabilisation de la MO, mais ne permettent pas d’établir un bilan
guantitatif des transformations de la MO dans le sédiment.

Ainsi, nous nous sommes proposé d’étudier I'évolution de la MO des sédiments dans ces deux
contextes. L’objectif de cette seconde partie est de rechercher des outils pertinents, permettant
d’appréhender I'évolution de la MO pour chacun de ces contextes de facon simple. Par
conséquent, les outils étudiés se devront d’étre rapides, peu colteux et faciles a mettre en
ceuvre. Cette partie est composée de deux sous-parties, traitant chacune d’'un cas d’évolution
de la MO.

Dans un premier temps, nous nous intéresserons a la MO accumulée dans le fond des
retenues en conditions anaérobies, qui constitue une source potentielle de CH, lors de sa
transformation. Ce gaz représente un double enjeu, il représente un gaz a effet de serre (GES)
avec un pouvoir radiatif 35 fois supérieur a celui du CO, (GIEC 2013), mais peut également
étre valorisé sous forme de carburant. Les émissions de CH4 dans ces milieux, longtemps
considérées comme négligeables, ont révélé une contribution notoire a I'échelle internationale,
avec des émissions estimées entre 6 et 36 Tg de CH, (Saint Louis et al. 2000 ; Bastviken et
al. 2004 ; Maeck et al. 2014 ; Raymond et al. 2013 ; Deemer et al. 2016). L’estimation des
émissions de CH. vers lI'atmosphére est complexe. Elles varient dans le temps et dans
I'espace, nécessitant un suivi précis et régulier. De plus, les différentes voies de transfert du
CH4 du sédiment vers I'atmosphére, rendent 'estimation de ces émissions difficiles a mesurer.
Ces estimations, qui ne considérent généralement pas I'ensemble de ces voies (Bastviken et
al. 2004), et les études mesurant 'ensemble de ces voies présentent des émissions de CH.,
et des contributions entre les différentes voies de transfert trés différentes (Maeck et al. 2013 ;
Descloux et al. 2017), mettant en avant la difficulté d’estimer précisément ces émissions.

Considérant les études de Bastviken et al. (2003, 2004), qui suggérent la possibilité de
déterminer les émissions de CH.4 des retenues vers I'atmosphére a partir de la production dans
le sédiment, et la possibilité de modéliser les processus de transfert, la détermination des
émissions de CH4 vers I'atmospheére a partir des productions au niveau du sédiment pourrait
constituer une solution plus simple a mettre en ceuvre pour réaliser un suivi. Cette démarche,
a l'inverse de ce qui est fait a I'neure actuelle, constitue une approche pertinente, a condition
de pouvoir déterminer les productions de CH4 dans le sédiment de facon simple. Dans ce
contexte, le potentiel CHs du sédiment, réalisé en laboratoire, pourrait constituer un intérét
majeur dans la détermination des émissions, ainsi qu’étre un élément d’estimation de la
viabilité de 'emploi de ce sédiment comme matiére premiére pour la méthanisation.
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Au cours de cette étude, nous déterminerons le potentiel CH4 de différents échantillons de
sédiment d’'une méme retenue, a partir de mesures du biogaz produit durant son incubation
ex situ en condition anaérobie et contrblée. Ce potentiel, sera ensuite calculé et comparé a
l'aide de différents outils susceptibles de permettre sa détermination dans un sédiment. Cette
étude, présentée en francais, sera traduite en anglais pour faire I'objet d’un article scientifique.

Dans un second temps, nous nous intéresserons a I'évolution de la MO dans le cas d’'une
remise au contact de I'atmosphére, comme dans le cas d’une chasse d’hydrocurage. Cette
migration de sédiment en milieu oxygéné, entraine une modification brutale des milieux
aquatiques en aval, qui représente un risque pour ces écosystemes avec I'épuisement du
milieu en O.. Le dimensionnement de ce type d’opération, est généralement calculé en
considérant les quantités de sédiment qui seront mises en suspension. La quantité de
sédiment exportée est généralement déterminée a partir des quantités mesurées dans les
cours d’eau en crue. Pourtant le sédiment de retenue, chassé durant ces opérations, est
différent du sédiment alluvial. Plus fins et riche en MO, ce sédiment se retrouve également
dans un contexte anaérobie prolongé avant d’étre remis en suspension, pouvant par
conséquent modifier sa demande en Oa.
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[11.2.2. Outils pour déterminer le potentiel méthane d’une retenue

I11.2.2.1. Introduction

Les projets de nouveaux grands barrages ou le dégel des étendues d’eau en zone polaire
(Huttunen et al. 2003 ; Bastviken et al. 2004 ; Giles 2006 ; Lehner et al. 2011 ; Zarfl et al. 2014)
contribuent a 'augmentation des retenues d’eau. Or, au sein des retenues, le C organique
peut étre stocké, notamment au niveau de sédiments, ou minéralisé, par des processus
biologiques, et générer une production de méthane (CHs) en condition anaérobie (Maeck et
al. 2013, 2014). Au niveau mondial, les flux de C des plans d’eau vers I'atmosphére, sont
estimés entre 260 et 520 TgC par an sous forme de dioxyde de carbone (CO.), et entre 6 et
36 Tg C par an sous forme de CH, (Saint Louis et al. 2000 ; Bastviken et al. 2004 ; Maeck et
al. 2014 ; Raymond et al. 2013 ; Deemer et al. 2016). Ainsi, les sédiments de ces plans d’eau
sont a l'origine d’'importantes émissions atmosphériques de CHa , qui sont supérieures a celles
des océans (Cicerone et Oremland 1988 ; Bastviken et al. 2004 ; Bizic-lonescu 2018 ; Reay
et al. 2018).

Les retenues représentent une source importante des principaux (GES) : le CHsa un pouvoir
radiatif 35 fois supérieur a celui du CO; et contribue pour 20% du réchauffement climatique
global (Cicerone et Oremland 1988 ; Hansen et al. 2005 ; GIEC 2013). Toutefois, la production
de CH, par les sédiments de retenues pourrait étre économiquement avantageuse. Dans un
contexte de gestion sédimentaire, la valorisation du sédiment par méthanisation, a fait 'objet
d’études notamment in situ (Schmitt et al. 1991 ; Wuest et al. 2012 ; Liu et al. 2017).
L’amélioration des méthodes d’extraction du CH. de ces retenues et des connaissances sur
les dynamiques lacustres du CHa, rend son exploitation économiquement viable (Lima et al.
2007 ; Doevenspeck 2007). Ainsi, I'extraction de CH4 produite par le lac Kivu au Rouanda, a
permis d’exploiter 1,2 Tg CHs par an en 2007. De méme, les nouvelles technologies
d’extraction de CH4, permettrait d’extraire et exploiter 23 + 2,6 et 32 £ 5,1 Tg CH4 par an,
respectivement pour le Brésil et I'Inde.

La méthanisation dans les retenues peut intervenir au niveau de la colonne d’eau (Grossart
2011 ; Tang 2014, 2016 ; Bizic-lonescu 2018), mais elle intervient principalement dans le
sédiment, en conditions anaérobies avec un potentiel red-ox de -250mV (Fetzer et Conrad
1993 ; Bastviken et al. 2003 ; Del Sontro 2010). La méthanisation s’opére selon plusieurs
étapes métaboliques, une premiére étape d’hydrolyse de la MO (acidogénése) forme des
acides et alcools assimilables. Lors de la deuxieme étape, trois principales voies métaboliques
méthanogéniques peuvent intervenir (Conrad 2007) : i) la voie acétoclastique, par la formation
de cétones (acétogénese), qui sont ensuite décarboxylées (méthanogenése) ; i) la voie
hydrogénotrophe, par la formation de CO, et dihydrogéne (H2) (minéralisation), puis la
réduction du CO, (méthanogenése) (Moletta 2015) ; iii) la voie méthylotrophe par réduction
des groupements fonctionnels méthyl. Ainsi, les microorganismes qui interviennent dans la
deuxiéme étape de la méthanisation contribuent a la décomposition de la MO, mais ils ne
peuvent métaboliser directement des substrats carbonés les plus abondants (sucres, acides
gras a longue chaine, alcools, protéines). lls dépendent de l'activité métabolique d’autres
organismes qui interviennent dans la premiere étape de la méthanisation et vont donc se
nourrir sur trois types de substrats carbonés associés aux voies citées plus haut : le COy,
l'acétate et les composés méthylés. La teneur en MO du sédiment, ainsi que l'activité
hydrolytique des bactéries non méthanogéniques, présentes dans le sédiment, doivent donc
impacter la production de CH4 par les méthanogénes. La nature et la biodisponibilité des
apports de MO impactent également la méthanogenese (West et al. 2016 ; Lehmann et Kleber
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2015 ; Grinham et al. 2018). La méthanogenése fait intervenir un cofacteur, le coenzyme Fazo
(coFa20), dont la teneur lui est proportionnelle. Le dosage de ce cofacteur est d’ailleurs utilisé
pour les suivis de la méthanogenése dans les digesteurs anaérobie producteurs de biogaz
(Fourcans et al. 2013 ; Pelmont 2005). Bien que certains facteurs, contrélant la méthanisation
dans le sédiment, ne soient pas élucidés, d’autres, comme la profondeur du sédiment, jouent
aussi un role. Par exemple, dans un sédiment de surface (0 a 20 cm de profondeur), I'activité
acétotrophe est majoritaire, alors qu’a des profondeurs supérieures, 'activité hydrogénotrophe
est dominante (Pape et al. 2008). De méme, la production de CH,4 s’opére principalement
dans les 10 a 20 premiers centimétres, elle devient négligeable en dessous de 50 cm de
profondeur (Bastviken et al. 2003, 2004), a cause de la diminution de la teneur en MO. Dans
I'environnement anaérobie, les organismes méthanogénes sont en concurrence avec d’autres
organismes (fermentaire, sulfato-réducteurs, hydrogénotrophes). Certaines conditions, tel le
pH (entre 6,5 et 9,0) favorisent I'activité méthanogéne (Moletta 2015).

Les émissions de CH; au niveau des retenues sont difficiles & mesurer. Elles sont
généralement quantifiées en mesurant les rejets gazeux vers l'atmosphére selon des
processus : i) de bullage, ou ii) de diffusion. Dans le premier cas, les émissions sont
déterminées par mesure du volume de biogaz issu du sédiment selon une unité de surface
(collecteurs benthiques, flottants ou compteur de bulles), couplée a l'analyse de sa
composition (Keller et Stallard 1994 ; Walter et al. 2006 ; Mach et al. 2015). Dans l'autre, les
échanges par diffusion sont estimés en mesurant les quantités de gaz dissoutes dans I'eau
(Descloux et al. 2017). Les deux techniques représentent un suivi de terrain contraignant, et
nécessite un équipement spécifique. Il faut, en effet, réaliser des mesures a I'échelle globale
des retenues, sur des périodes significatives, car ces flux varient dans le temps (Descloux et
al. 2017), et 'espace (Bastviken et al. 2004). Seulement 10% a 50% de la surface des retenues
émettent du CH.. Or, les émissions globales de biogaz sont déterminées a partir des émissions
mesurées in situ par surface de sédiment ou d’eau (Raymond et al. 2013 ; Deemer et al. 2016).
De plus, peu d’estimations mesurent les différentes voies d’émission de ces biogaz (Bastviken
et al. 2004). Ces contraintes de mesures, associées aux processus de transformation du CH,
dans la colonne d’eau, expliquent la difficulté de déterminer le potentiel et les dynamiques de
méthanisation des retenues, et le fait qu’elle soient limitées a quelques cas d’études (Wuest
et al. 2012). Les estimations proposées présentent différentes approximations ne permettent
donc pas d’établir un bilan précis (Maeck et al. 2013 ; Descloux et al. 2017).

Les travaux de Bastviken et al. (2004), mettent en avant la possibilité de déterminer le transfert
de la production de CH, dans les retenues vers I'atmosphére en fonction des différents
parameétres, tels que la hauteur d’eau, la température, le potentiel de méthanisation du
sédiment, ou la consommation méthanotrophe. Par conséquent, I'estimation des différents flux
de CH., au sein des retenues pourrait se baser sur la production de CH, par le sédiment, dans
la mesure ou I'on étudie une seule retenue, avec une hauteur de colonne d’eau relativement
homogéne, a un temps donné (notamment pour ne pas avoir a considérer les variations de
températures). Comme décrit précédemment, des études laissent penser que la mesure du
potentiel de méthanisation du sédiment superficiel (entre 0 et 20 cm) peut représenter un outil
pertinent pour estimer la production, et donc I'émission de CH4 au sein de retenues. Cette
approche nécessite de déterminer le potentiel de méthanisation du sédiment en laboratoire
(ex situ), la production in situ serait alors extrapolée en tenant compte de I'impact de la
température, de la hauteur de colonne d’eau (via des relevés bathymétriques), et de la
présence de méthanotrophes. Ce protocole permettrait de relier les résultats du laboratoire a
une estimation des flux en milieux naturels (Gale et al. 1992 ; Duc et al. 2010 ; Moletta 2015).
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Dans cette étude nous allons nous intéresser au potentiel de méthanisation du sédiment
superficiel et a certains indices susceptibles d’en prédire 'importance. Nous commencerons
par déterminer, en conditions controlées, le potentiel méthanogéne d’échantillons de
sédiments provenant d’'une méme retenue. En paralléle, nous mesurerons la concentration de
deux activités enzymatiques intervenant dans la méthanisation. La mesure d’hydrolyse de la
fluoriscéine diacétate (FDA), met en évidence la présence d’'une activité enzymatique
hydrolytigue notamment dans les sols (Schnurer et Rosswall 1982 ; Adam et Duncan 2001 ;
Green et al. 2006). Le coFaz intervient durant la méthanogenese et il est couramment utilisé
pour suivre les procédés de digestion anaérobie, notamment la production de CHa, de matrices
organigues et organo-minérales (Delafontaine et al. 1979 ; Dolfing et Mulder 1984 ; Moletta
2015). De plus, nous exploiterons les résultats du sondeur de sédiment permettant de
déterminer i) la hauteur de la colonne I'eau a partir du temps de retour du signal diffusé, et ii)
la porosité/densité du sédiment déterminée d’aprés les variations de célérité/vitesse du son
dans le sédiment (Guillaume et al. 1991 ; Le Conte 2004). Nous confronterons ces différentes
mesures, avec les potentiels de méthanisation ex situ, et nous tenterons de relier cette qualité
avec l'activité a l'interface et la production de gaz.

111.2.2.2. Résultats et discussion

I11.2.2.2.1. Caractérisation générale de échantillons

L’étude a été menée sur des sédiments de la retenue hydroélectrique de Champsanglard
(Creuse, France). Les prélevements ont été réalisés a différents points le long de la retenue
avec une benne Ekman, pour obtenir des échantillons de sédiment de surface (0 a 10cm), sur
des zones d’environ 9 m2. Les échantillons ont ensuite été tamisés a deux millimétres sous
atmosphére d’argon, puis stockés sous eau dans des sacs plastiques étanches a 4°C en
conditions anaérobies jusqu’a analyse. Les caractéristiques des échantillons sont présentées
dans le Tableau 22, ci-apres.

Tableau 22 : Caractéristiques des échantillons étudiés.

carbonates

échantillon (me/e,,, ) % MVS* % C C/N c/p
1 ND** 21.5+0.9 8.0+£0.1 11.5+£0.2 51.3+0.5
2 ND 21.4+0.9 8.0+0.1 11.9+0.1 51.5+0.5
3 ND 21.0+£0.3 7.9+0.0 11.6+0.1 46.2+0.3
4 ND 20.7+£0.3 8.0+0.1 12.1+0.3 46.7+1.5
5 ND 21.9+0.4 8.6+0.0 12.8+0.5 50.5+0.6
6 ND 16.6+0.2 6.6+0.0 10.7+0.2 38.7+£0.5
7 ND 23.1+£0.3 9.5+0.3 11.9+0.5 53.0+2.3
8 ND 23.8+0.7 10.2+0.0 12.3+0.1 57.1+1.9
9 ND 23.0+£0.1 9.7+£0.1 11.9+0.3 44.8+0.6

*= matiéres volatiles seches ; **= non détecté

111.2.2.2.2. Mise au point des BMP

Les protocoles de mesure du potentiel méthanogéne ne sont pas standardisés, et les
conditions d’incubation doivent étre adaptées selon le type de matrice étudiée (Moletta 2015 ;
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Schnurer 2011). Les conditions d’incubation de notre sédiment ont été optimisées afin de
s’assurer que les quantités de gaz produites soient dans des plages de mesure adaptées a
notre équipement, et d’avoir la meilleure sensibilité possible. Pour cela, i) la pression mesurée
doit notamment étre comprise entre 100 et 1000 mbar, et ii) il faut s’assurer de la présence de
CHs en fin d’incubation. Cette mise au point a été effectuée avec du sédiment provenant de la
téte de retenue (point 1), généralement riche en MO (Anger 2014).

Nous avons réalisé plusieurs essais de méthanisation, en duplicat, avec des conditions
d’incubation différentes. Nous avons réalisé différentes incubations en faisant varier : i) les
guantités de sédiment ; et ii) le volume de mélange, qui modifie le volume d’atmosphére et le
ratio solide-liquide (en g/L). Les différentes conditions d’incubations, et le ratio solide/liquide
obtenu pour les différents échantillons réalisés, sont présentés au Tableau 23 ci-dessous.

Tableau 23 : Différentes formulations de mélanges de sédiment incubés.

échantillons la 1b 1c 1d le 1f
ratio solide-liquide (gsediment/L) 33 50 66 100 133 150
guantité de sédiment (en g) 5 10 10 20 20 30
volume d'atmosphére (en mL) 150 100 150 100 150 100

L’évolution des pressions de biogaz au cours du temps d’incubation, Figure 52, montre
également que la production de biogaz présente une premiére phase d’augmentation
importante jusqu’au jour 7, suivi par un plateau jusqu’au jour 15, puis une autre phase de
production avec une valeur maximale atteinte au jour 20. La pression maximale obtenue at =
20 jours est de 324 mbar, pour I'échantillon d’'une quantité de sédiment de 30 g et un ratio
solide/liquide de 150 g/L. Ce protocole pourra donc étre retenu, car la pression a 20 jours est
dans la gamme de détection optimale de mesure.

Nous remarquons également, en comparant la pression entre les échantillons apres 7 et 20
jours d’'incubation, que ces deux pressions sont corrélées (r> = 0,99). La composition en biogaz
aux jours 7 et 20 sera donc étudiée pour les 9 échantillons de la retenue afin de vérifier que la
production de biogaz aprés 7 jours d’incubation puisse permettre de prévoir celle a 20 jours.
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Figure 52 : Evolution de la pression (en mbar), en fonction du temps d’incubation, pour les différents
ratios solide/liquide (en gsediment/L) et volumes d’atmosphére (Vam en mL) ; n = 2,

Afin de comparer les meilleures conditions de production de biogaz, les quantités de biogaz
produites ont été exprimées par g de sédiment et présentées en Figure 4.a. En comparant
I'évolution de la production de biogaz, nous observons qu’elle augmente avec le ratio solide
I|qU|de (15 1 HmOIebiogaz/gsédimem ; 232 umOIebiogaz/gsédiment ; 370 I-lm0|ebiogaz/gsédiment ; 47 +
2 pumoleniogaz/gsediment, Fespectivement pour des ratios solides/liquides de 50 g/L, 66 g/L, 100
g/L et 133 g/L). De plus, nous remarquons qu’au-dela d’un ratio solide/liquide de 100 g/L la
production de biogaz ne semble plus dépendre du ratio solide liquide.

De plus, en étudiant la composition du biogaz produit (Figure 53.b) nous pouvons remarquer
gue la composition en CH4, CO,, et diazote (N2) varie en fonction des quantités de sédiment.
La proportion de CO; et CH4 augmente avec le ratio solide liquide, jusqu’a une valeur limite
de 100 gsesimend/L au-dela de laquelle les proportions des différents biogaz semblent étre
stables et ne plus varier avec le ratio solide/liquide. Le N2, quant a lui, présente une dynamique
inverse a celle du CH4 et du CO, passant de 14,9 + 0,3 umolenz/gssdimend 20 jOurs pour une
concentration en sédiment de 30 g/L a 6,2 £ 1,1 pmolenz/gsedimend20 jours pour une
concentration en sédiment = 100 g/L. Cette production est liée a l'activité des bactéries
anoxigues hétérotrophes dénitrifiantes, qui réduisent les nitrates (NO3z’) et/ou nitrites (NO2) en
diazote. Ce métabolisme énergétique est en effet celui qui génére le plus d’énergie
métabolique pour les bactéries, apres la respiration aérobie consommant du dioxygéene. Une
fois les nitrates et nitrites métabolisés, seuls les micro-organismes anaérobies hétérotrophes,
dont les méthanogénes, peuvent démarrer leur métabolisme.
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Figure 53 : Evolution de la quantité et la nature du biogaz produit, aprés 20 jours d’incubation, en
fonction du ratio solide/liquide (en gssdiment/L) et des volumes d’atmosphére (Vam en mL), A) quantité
de biogaz produite (exprimée en umole par gramme de sédiment), B) composition en CHs, CO2, N2 du
biogaz (exprimée en %) ; n = 2.

La production de CH4, déterminée a partir des quantités et de la composition du biogaz, est
présentée au Tableau 24. La comparaison de la production de CHa, entre les différents ratios
solide/liquide, passe de 0,4 + 0,2 pmole/gsediment 20 jours ; 2,8 + 0,4 pumole/gsediment/ 20 jours et
4,2 + 0,0 umole/gsediment/20 jours respectivement pour des ratios 33 g/L, 50 g/L et 66 g/L a 19,1
* 0,4 pmole/gsediment/20 jours ; 20,0 + 0,3 pmole/gsediment/20 jours et 20,5 + 1,1 pmole/gsediment/20
jours respectivement pour des ratios 100 g/L, 133 g/L et 150 g/L. Ces résultats mettent en
avant que cette production semble liée a l'accessibilité au substrat, et donc au ratio
solide/liquide. Cette relation, entre ratio solide/liquide et production de CH4, semble atteindre
un palier et se stabiliser pour un ratio solide/liquide > 100g/L.

Ces résultats montrent que la transformation de la MO du sédiment est sensible aux effets de
dilution, i.e. la production de biogaz et en particulier de CH4 par gramme de sédiment est
fonction de la concentration en matiére carbonée (MO) en accord avec la loi de Monod. La
représentation en double inverse, selon Lineweaver et Burck, donne respectivement les
coefficients de corrélation de r?2 = 0,71 et r?2 = 0,80 respectivement pour les productions de
biogaz et de CHa.

156



Tableau 24 : Production de méthane (en pmole/gssdiment) €n fonction du ratio solide/liquide.

Ratio solide/liquide (g, .../L) 33 50 66 100 133 150

Production CH, (umole/g ) 0.4z£0.2 3+0 4+0 19+0 20+0 21+1

sédiment

Nous avons choisi de réaliser nos BMP avec 30 g de sédiment et un volume d’atmosphére de
100 mL. En effet, ce mélange a un ratio solide liquide > 100 g/L et présente des valeurs de
pressions optimales pour la sensibilité de la mesure.

111.2.2.2.3. Evolution de la nature du biogaz des sédiments

La production en CHa., CO., N et H, des différents échantillons de sédiment prélevés le long
de la retenue, provenant de différents prélévements, a été mesurée aprés 7 et 20 jours
d’incubation. Ces résultats, repris a la Figure 54, permettent de déterminer les quantités et les
compositions des biogaz produits durant les 7 premiers jours et entre 7 et 20 jours d’incubation.

Les résultats obtenus mettent en avant qu’au bout de 7 jours, Figure 54.a, la quantité de biogaz
produite est faible (2,1 + 0,64 pmole/gsediment/jour), pouvant s’expliquer par un temps de latence
des microorganismes. Le biogaz est composé majoritairement de N2 (entre 43 = 4% et 96 +
3%), de CH4 (entre 2 + 2% et 39 + 4%). Le CO: constitue une faible proportion (1 + 1% a 17 +
0%), et le Hz, non détecté, est négligeable. La production de N, s’explique par l'activité des
bactéries dénitrifiantes, qui transforment le NO3” en NO2 puis en N. La production faible, voire
parfois nulle, en CH4, suggére que les conditions d’anaéorobiose nécessaires a la
méthanisation (potentiel redox < -250mV) ne sont pas mises en place. Ce qui peut étre causé
par la présence de composés oxygénés réductibles, tel que des nitrates, des oxydes
métalliques (notamment de fer ou manganeése), ou des sulfates (Jones et al. 1982 ; Gelda et
al. 1995).

La composition négligeable en H, peut s’expliquer soit par une inhibition de l'activité des
bactéries productrice de H», soit par l'activit¢ méthanogéne hydrogénotrophe du sédiment.
Toutefois, I'absence de H,, entre 0 et 7 jours d’incubation, avec une faible activité
méthanogeéne, ainsi que différentes études sur la méthanisation du sédiment de surface qui
considéerent la voie hydrogénotrophe comme minoritaire voire négligeable, viennent appuyer
I'hypothése d’une inhibition de la production de H..

Puis entre 7 et 20 jours, Figure 54.b, nous observons une diminution de la production de N
qui peut s’expliquer par i) une diminution des concentrations en NOs et une inhibition de
I'activité dénitrifiante, ou ii) par 'apparition d’une activité fixatrice d’azote qui pourrait expliquer
les valeurs négatives observées pour les échantillons 2 et 6 (Canfield et al. 2010 ; Whitehead
2012). Au cours de cette méme période, les productions de CH4 et CO, augmentent. Le CH4
présente la plus forte augmentation (de 3,1 + 1,0 pmole/gsedimentjour), suivi par le CO; (0,6
0,2 umole/gssdgimendjour). Aucune production de H, n’est détectée. Cette composition du biogaz,
atteste d’'une modification de [activité microbiologique, et confirme les observations
précédentes décrivant la présence de 3 phases durant I'incubation.
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Figure 54 : Quantité de biogaz produit (exprimée en umole/g de carbone) et composition en CHas, COz,
N2z : A) entre 0 et 7 jours d’incubation, B) entre 7 et 20 jours d’incubation, C) totale sur 20 jours
d’incubation ; n=2.

Le biogaz produit apres 20 jours d’incubation, comparable entre les différents échantillons, est
composé de 11% a 16% de CO, et de 57% a 75% de CHa. Le rapport CH4/CO, du biogaz
produit par le sédiment est comparé dans le Tableau 5 a différents types de matrices,
organiques, naturelles et sédimentaires. Ces données montrent que le sédiment lacustre
incubé en laboratoire présente un rapport CH4/CO- de 82/12. Ce rapport élevé est comparable
a celui des boues et supérieur & de nombreux substrats déja utilisés en valorisation. De plus,
nous pouvons également remarquer que la composition du biogaz, avec un rapport CH4/CO
de 99/1 en zone tempéré et 60/40 en zone tropicale, semble dépendre fortement des
conditions du milieux.
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L’évolution de la production des différents gaz, Figure 54.a, met en avant la présence de deux
métabolismes. Entre 0 et 7 jours d’incubation la production de biogaz est majoritairement
constituée de N2 qui contribue 68% + 16% / entre 43% + 4% et 96% + 3% du biogaz produit,
montrant la prépondérance d’'une activité hétérotrophe dénitrifiante qui transforme le NOs en
N2. En revanche, entre 7 et 20 jours la nature du biogaz produit (Figure 54.b), principalement
constituée de CHa, confirme la prépondérance d’une activité méthanogéne.

Tableau 25 : Comparatif du rapport CH4/CO2 du biogaz en fonction du substrat.

type de MO - matrice rapport CH, / CO, référence
protéines 75/ 25 ADEME Bourgogne
lipides 70/30 Mursec et al. 2009
glucose 50/50 ADEME Bourgogne
boues 80/20 Akpaki et al. 2016
fumier de volailles 70/ 30 Fantozzi et Buratti 2009
déchets ménager 55/45 Meres 2005
sédiment (zone tempérée) 1/99 ) )

— - Saint Louis et al. 2000
sédiment (zone tropicale) 40/ 60

sédiment lacustre 82/18 notre étude

L’azote et le phosphore constituent des éléments essentiels pour le développement et I'activité
des microorganismes. Ainsi dans les matrices organo-minérales des rapports C/N > 20 et C/P
> 300 peuvent limiter I'activité des organismes méthanogénes (Delmas 1980 ; Paul et Clark
1996 ; Gale et al. 1992). Ces rapports sont d’ailleurs susceptibles de constituer des indices
pour la détermination de I'activité microbiologique. La composition des échantillons utilisés au
cours de cette étude (Tableau 22) présente des rapports C/N compris entre 10 et 13 et des
rapports C/P compris entre 39 et 57. Ces valeurs montrent que dans le cadre de cette étude,
ces deux éléments ne sont pas limitant pour I'activité microbiologique et ne seront pas pris en
compte.

De méme, des études mettent en relation la quantité de MO et la production de biogaz et de
CH4 (Meres 2005 ; Moletta 2015). Dans cette optique, le % de MVS (% MVS) ou le % de
carbone (% C) pourrait constituer un indice de méthanisation pertinent. Les productions de
CH4 mesurées sur nos échantillons, variant de 1,4 + 0 a 5,2 + 0,1 pmolecna/gssdimendjour, et de
COg, variant de 0,3 £ 0 & 1,0 £ 0 pmoleco2/gsedimendjour, ne sont proportionnelles ni aux
guantités de MVS (r? = 0,40 et r? = 0,18 pour le CH,4 respectivement a 7 et 20 jours ; r? = 0,43
et r> = 0,30 pour le CO; respectivement a 7 et 20 jours), ni aux quantités de carbone (r?> = 0,36
et r? = 0,19 pour le CH, respectivement a 7 et 20 jours ; r> = 0,40 et r> = 0,30 pour le CO;
respectivement a 7 et 20 jours). Ces résultats, ne sont pas en adéquation avec ceux proposeés
dans des études précédentes, montrant une relation forte entre ces indices et le taux de
minéralisation de la MO carbonée sur des substrats majoritairement organiques (Wassman et
al. 1998, Humphreys et al. 2019). Dans le cas de de nos matrices organo-minérales les taux
de MVS et de carbone ne constituent pas un indice pertinent pour appréhender la production
potentielle en biogaz.
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Ces résultats laissent également supposer I'impact des communautés microbiennes, de la
nature et/ou l'accessibilité de la MO ou méme de de lintervention de plusieurs voies
métaboliques de méthanogénes. Dans la suite de ces travaux, nous allons étudier d’autres
indices susceptibles de prédire ces productions. Le potentiel CHs du sédiment est estimé apres
20 jours d’incubation. Il sera donc question de trouver un outil permettant d’estimer plus
rapidement (a 0 ou 7 jours d’incubation) ce potentiel CHa.

111.2.2.2.4. Evolution des indices de méthanisation

Parmi les indices susceptibles de renseigner la dynamique de production de biogaz, nous
avons choisi deux marqueurs microbiologiques simples d'utilisation et couramment employés
sur d’autres types de matrices ou d’activité (Whitmore et al. 1986 ; Adam and Duncan 2001).
De plus, en considérant I'importance du taux de MO sur la production de biogaz ainsi que
limpact de la production de biogaz sur la densité du sédiment via processus d’ébullition et
d’adsorption (Sugimoto et al. 2003 ; Bastviken et al. 2004 ; Le Conte 2004 ; Del Sontro 2010),
nous avons également choisi d’étudier la densité/porosité du sédiment qui semble un indice
cohérent pour le suivi de production de biogaz.

a. Margueurs microbiologiques
L’activité hydrolytique et méthanogéne, exprimée par gsediment apres 0, 7 et 20 jours
d’incubation, est présentée a la Figure 55.
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Figure 55 : Evolution de 'activité microbiologique a différents temps d’incubation (t = 0 jours, t =7
jours et t = 20 jours), A = activité hydrolytique (exprimée en absorbance de FDA a 490nm / gramme de
carbone), B = activité méthanogéne (exprimée en intensité de fluorescence de coFas2 / gramme de
carbone) ; n =2,

160



Nous remarquons que ces deux activités présentent une évolution tres différente dans le
temps.

Les résultats de l'activité hydrolytique, Figure 55.a, traités avec anova (p* < 0,05) montrent
que pour des temps d’incubation identiques, I'activité hydrolytique des différents échantillons
de sédiment est équivalente. En comparant de la méme maniére 'activité hydrolytique selon
les différents temps d’incubation, nous pouvons déterminer que l'activité at =0 et 'activité a t
= 7 jours sont statistiquement identiques, alors que l'activité a t = 20 jours est statistiquement
différente des deux autres. En comparant I'activité hydrolytique moyenne at =0, t =7 jours et
t = 20 jours (0,906 + 0,032 U.A./Qsediment ; 0,943 + 0,094 U.A./Qsediment ; 0,700 = 0,140
U.A./gsediment, FESPECtivement) nous pouvons constater que cette activité est stable entre 0 et
7 jours et diminue par la suite. Cette diminution d’activité, mesurée aprés 20 jours d’incubation,
laisse supposer un possible réle limitant de I'activité hydrolytique sur le long terme. Toutefois,
la diminution de l'activité hydrolytique et 'augmentation de I'activité méthanogéne au jour 20,
suggeérent que I'activité hydrolytique ne constitue pas un facteur limitant de la méthanogenése
lors de notre expérience d’incubation. Cette hypothése est appuyée par une relation faible
entre production de CH,4 et activité méthanogéne au méme temps (r> = 0,39 et r> = 0,01 ;
respectivement aux jours 7 et 20).

L’activité méthanogéne, Figure 55.b, présente une augmentation importante au cours de la
période dincubation. En effet, l'intensité de spectrofluorimétrie par unité de masse de
sédiment est comprise entre 465 + 64 U.A./gsediment €t 1440 + 133 U.A./gsediment @ t = 0, entre
4978 + 207 U.A./Qsediment €t 8867 £ 951 U.A./Qsediment @ t = 7 joOurs, puis entre 9267 + 334
U.A./Qssdiment €t 13128 + 413 U.A./gssdiment & t = 20 jours. Ces résultats viennent appuyer
I'hypothése de la mise en place des conditions anaérobies et du développement de la
communauté de micro-organismes méthanogénes au cours de la premiére semaine.

La comparaison de I'évolution i) des biomarqueurs de l'activités hydrolytique et méthanogéne,
et ii) de la production des différents biogaz, nous permet d’interpréter la dynamique
microbiologique durant l'incubation du sédiment.

La production des différents biogaz produits au cours des 7 premiers jours (Figure 55.a),
montre que le N; constitue la majeure partie du biogaz produit. Les productions de N, et CH,
de 0 a 7 jours (Figure 55.a) et de 7 a 20 jours (Figure 55.b), mettent en avant la succession
de deux métabolismes distincts au cours de la période d’incubation. Cette évolution peut
facilement s’expliquer par la mise en place d’'une activité dénitrifiante durant la premiere
période d’incubation, succédée par la mise en place d’'une activité méthanogéne.

De plus, cette hypothése, est étayée par le suivi des activités métaboliques (FDA et coF4o).
En effet, 'activité hydrolytique des polyméres en monoméres métabolisables, mesurée par la
FDA, constitue la premiére étape des métabolismes hétérotrophes (Meyer et al. 2004) et que
le NOs™ constitue un accepteur terminal d’électron énergétiquement moins favorable que 'Oy,
qui intervient une fois 'O, libre épuisé dans le milieu (Pepper et al. 2008). Les micro-
organismes dénitrifants, avec un métabolisme «rapide » comparé a celui des micro-
organismes méthanogenes (Pepper et al. 2008), permettent d’expliquer la diminution de
l'activité hydrolytique a 20 jours qui traduit ce changement de métabolisme. De plus, I'activité
hydrolytique (FDA) et l'activité dénitrifiante (production de N.) aprés 7 jours d’incubation
semblent liées (r> = 0,58). A cela s’ajoute I'activité méthanogéne qui vient également appuyer
cette hypothése en révélant une activité faible entre 0 et 7 jours suivi par une augmentation
de cette activité une fois la dénitrification terminée. La diminution d’activit¢é FDA confirme la
cohérence d’un temps d’'incubation de 20 jours pour I'estimation du potentiel CHa.
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Toutefois, cette expérience ne permet pas de différencier I'activité hydrolytique associée a
l'activité dénitrifiante et méthanogéne, notamment & 7 jours ou les deux métabolismes
semblent présents, et ne donne pas d’information sur les conditions de ce changement
métabolique.

L’absence de relation entre I'activité hydrolytique a T = 0 et la production de CHs a 7 et 20
jours (corrélations négatives) ainsi que la faible relation entre I'activité hydrolytique a T = 7
jours et la production de CH4 a 7 et 20 jours (r? = 0,39 et r? = 0,40 ; respectivement) semblent
trop faible pour constituer un indice fiable de prédiction du potentiel CHs du sédiment. En
comparant pour 'ensemble des échantillons I'évolution de cet indice et des productions de gaz
(CHa4, CO; et biogaz), au cours du temps (0, 7 et 20 jours d’incubation), cet indice est lié avec
les productions de CHa, CO; et d’'une maniére plus générale au biogaz (r> = 0,66 ; r> = 0,70 et
r2 = 0,76 respectivement). Ces résultats mettent en avant la possibilité d’estimer la production
instantanée des différents biogaz via l'indice coFas. Cependant, en comparant les mesures
de coF420 aprés 0 et 7 jours d’incubation, avec la production de CH., de CO: et de biogaz sur
20 jours, nous pouvons constater que i) cet indice a T = 0 ne permet pas de prévoir ces
productions de CO; (r> = 0,03) ou de CH4 (r> = 0,06) ; et ii) cet indice aprés 7 jours d’incubation
présente une corrélation avec les productions de CO; (r? 0,67) ainsi qu’avec la production de
CH4 (r> = 0,69).

Ces résultats mettent en évidence une corrélation satisfaisante entre I'activité méthanogéne a
7 jour et la production de CH4 a 20 jours, qui est supérieure a celle de I'activité hydrolytique.
Par conséquent le coFa constitue un meilleur outil, plus fiable et plus simple a manipuler,
pour prédire la production de CHa.

a. Densité du sédiment

La densité du sédiment a été retenue comme un indice de détermination possible du potentiel
de méthanisation. Ce paramétre peut étre appréhendé a I'aide d’un sondeur de sédiment
(permettant de ne pas modifier I'échantillon) et réalisé en méme temps que la bathymétrie de
la retenue, et peut donc constituer un outil facile a mettre en ceuvre pour le suivi de la
méthanisation des sédiments (Hamilton et Bachman 1982).

Les sondeurs multifaisceaux cartographient les fonds aquatiques, par le retour de signal émis
avec des faisceaux angulaires étroits. La hauteur d’eau détermine la largeur du couloir
cartographié ainsi que la fréquence du signal utilisé, pour des fonds < 20 m les systémes
adaptés utilisent des fréquences = 100 kHz. Ces systémes directement fixés au navire
permettent un positionnement précis (Abadie et Viala 2018). Habituellement employés pour
des levés bathymétriques, d’apres le temps de parcours qui détermine la profondeur a une
position donnée, ils peuvent intégrer d’autres types de données acoustiques tel que la
rétrodiffusion ou la réflectivité (Le Conte 2004). La réflectivité, basée sur l'interaction de 'onde
acoustique émise avec le fond et donnant un écho allongé avec une signature acoustique,
permet notamment de déterminer la nature sédimentaire du fonds (Le Conte 2004 ; Abadie et
Viala 2018).
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L’influence de la nature du fond sur le signal est complexe et dépend de nombreux paramétres,
tel que la compaction et la cimentation des sédiments, les forces électrostatiques, la présence
de bulles de gaz, la forme des grains, friction entre les particules, diffusion par les
inhomogénéités, conversion d’'onde ou encore la distribution granulométrique reliée a la
porosité. Cette complexité explique qu’il n'y ait pas de relation unique entre signature
porosité et/ou la granulométrie des sédiments en I'absence de rigidité du matériau (Guillaume
et al. 1991 ; Hamilton et Bachman 1982). La perte d’énergie du signal due a la rigidité du
sédiment (coefficient d’atténuation) dépend également de la porosité et de la taille des grains.
De plus, les variations induites par les différences de profondeur seront négligeables pour des
pénétrations faibles obtenue par sondage acoustique (Abadie et Viala 2018). De plus, il est
couramment admis que la MO posséde une densité et une rigidité inférieure a la matiere
minérale et I'activité microbiologique du sédiment produit du biogaz qui induit son expansion
et donc une diminution de sa densité/porosité et rigidité L’ensemble de ces informations nous
permet de supposer la cohérence de cet outil pour comparer la densité des sédiments au sein
d'une méme retenue. Les résultats de densité des sédiments, aux différents points de
préléevement sont présentés a la Figure 56.
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Figure 56 : densité in situ du sédiment, pour les différents prélévements (exprimé en unité arbitraire).
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L’évolution de la densité du sédiment des différents points ne correspond pas avec la
production de biogaz aprés 7 jours d’incubation. Toutefois, cet indice est corrélé avec la
production de biogaz, CH4 et CO, aprés 20 jours d’incubation (r?=0,70 ;r>=0,71 et r>=0,84
respectivement). Cette approche incompléte confirme l'intérét d’'une exploration plus précise
de la méthode pour évaluer 'activité méthanogéne a l'interface sédimentaire.
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I11.2.2.3. Conclusion

Un protocole permettant de mesurer la production de biogaz et le potentiel méthanogéne des
sédiments lacustres aprés 7 et 20 jours d’incubation a été mis au point. Ce protocole a été
appliqué a 9 échantillons de sédiments prélevés au fil d’'une retenue.

La mesure de production des différents biogaz met en évidence la contribution de deux
métabolismes distincts. Durant la premiere semaine, le biogaz formé est associé
principalement a la formation de N2, avec une production de 0,0 + 0,1 4 1,8 + 0,3 pmole N par
g de sédiment et par jour. Aprés une semaine d’incubation, la production de biogaz est liée a
la production de CHs et de CO» (2,4 £ 0,1 &4 8,7 + 0,3 pmole CH, par g de sédiment et par jour
et0,5+0,1a1,5+ 0,3 umole CO; par g de sédiment et par jour).

Les productions potentielles de gaz ont été comparées a différents indices susceptibles de
constituer un outil pertinent d’estimation, tel que la composition du sédiment, I'activité
microbiologique, ou encore la densité du sédiment. Ces travaux ont révélé que les taux de
MVS ou de C organique dans les échantillons ne constituent pas un indice pertinent pour
estimer le potentiel de production des différents biogaz (r> < 0,30). L’activité microbiologique a
été évaluée via un marqueur de lactivit¢ hydrolytique et un marqueur de [lactivité
méthanogéne. L’activité hydrolytique, ne semble pas limitante pour la méthanogenése, mais
présente une corrélation négative avec les productions en différents biogaz et ne permet pas
d’appréhender le potentiel de production de CHs. Le coFs0, marqueur de [lactivité
méthanogéne, permet de suivre la production instantanée de CHa4. Par contre, les valeurs de
ce marqueur a 0 jour d’incubation ne permettent pas de prévoir la production potentielle en
différents biogaz (0,04 < r?> < 0,08). Les valeurs obtenues aprés 7 jours d’incubation présentent
une correspondance avec le potentiel de production en biogaz (0,39 < r? < 0,46).

Un autre indice permettant d’estimer la production de biogaz et de CH. des sédiments a été
étudié. La porosité/densité du sédiment de surface, déterminée par échosondeur a été
comparée a la production potentielle de biogaz et de CHa. Les valeurs obtenues sont corrélées
aux productions potentielles (r? = 0,70 et 0,71 respectivement). Ces résultats montrent que la
densité de sédiment pourrait servir a appréhender les productions de biogaz de facon plus
précise et plus rapide que le coF.z. De plus, cet indice est facile a mettre en place et permet
une mesure et une estimation rapides.

Cette étude montre que pour des sédiments de composition comparable/semblable, la
concentration en coFaz et la densité du sédiment peuvent constituer des indices pertinents,
faciles a mettre en ceuvre, pour prédire le potentiel de production de biogaz et CH4 des
sédiments. Cette méthode, appliquée sur des échantillons d’'une seule et méme retenue,
demande d’étre validée sur différentes retenues. Ce type d’estimation, demandant peu de
moyens, pourrait permettre de réaliser le suivi des productions de biogaz des retenues d’eau.
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111.2.3. Consommation en oxygéne du sédiment lors de sa remise en suspension

Pour la derniére étude présentée dans ce manuscrit, nous avons choisi de présenter la
demande en dioxygéne (O2) du sédiment dans le contexte particulier et appliqué de chasse
d’hydrocurage des barrages hydroélectriques. Cette voie aérobie vient compléter I'outil de
détection développé en condition anaérobie précédemment décrit.

I11.2.3.1. Introduction

L’accumulation importante de sédiment dans les retenues d’eau, représente a I'échelle
mondiale chaque année entre 0,5 a 1 % des capacités de stockage du sédiment (Schleiss et
al. 2016) et peut nuire a la pérennité des exploitations hydroélectriques. Dans le cas de la
France, une partie de la masse sédimentaire accumulée est gérée par le biais d’'opérations de
chasse d’hydrocurage. Au cours de cette décennie, les volumes de sédiment ainsi traités
représentent une moyenne annuelle de 460 000 m®, avec des besoins a la hausse pour les
années a venir (Therry 2019).

Ces opérations de curage, durant lesquelles le sédiment est brutalement envoyé en aval,
présentent des risques pour I'environnement. Elles sont notamment connues pour entrainer
une diminution des concentrations en O, engendrée par la remise en suspension du sédiment,
qui peut étre catastrophique pour la faune aérobie (Baoligao et al. 2016). La concentration en
O2ne doit pas étre inférieure a 2 mgo2/L, afin de ne pas impacter les organismes aérobies en
aval durant ces opérations (Catheline 1998 ; Baoligao et al. 2016).

Le transport de sédiment est caractérisé, en téte de bassin versant (BV), par des phénoménes
de charriage, et en plaine, par des phénoménes de matiére mises en suspension (Poirel 2001).
Par conséquent, les opérations de chasse en téte de BV, sont principalement guidées par des
contraintes d’évacuation du sédiment en aval, alors qu’en contexte de plaine, I'impact de la
remise en suspension des sédiments sur les conditions physico-chimiques des masses d’eau,
représente un enjeu plus important pour la bonne réalisation de ces opérations. Actuellement
le taux de MES, représente le principal outil de dimensionnement et de suivi de ces opérations.
Afin de prévoir et réguler ces opérations, les gestionnaires se basent notamment sur la
concentration en sédiments remis en suspension (Yadzi et Moridi 2017), dont la valeur limite
peut étre appréhendée a partir des concentrations mesurées lors de crues (Petkovsek et al.
2020). La demande en oxygeéne, qui dépend de la nature chimique et de I'activité biologique
du sédiment, peut étre différente selon les sites et la période pour un méme site (Bowman et
Delfino 1980 ; Seiki et al. 1994). Dans ce contexte, une meilleure compréhension de la
dynamigue de consommation chimique et biologique en O, lors de la mise en contact de
sédiment avec l'oxygéne dissous permettrait de mieux appréhender limpact de ces
opérations.

Dans les sédiments de retenues, la dynamique de I'oxygene est principalement induite par les
microorganismes hétérotrophes pour métaboliser la MO (Lewis 2010). Cette activité intervient
a des concentrations en O supérieures a 2mg/L, varie avec la température, présente un temps
de latence durant lequel les microorganismes s’adaptent et fait intervenir une étape
d’hydrolyse de la MO (Gale et al. 1992 ; Meyer et al. 2004). La minéralisation de la MO implique
aussi une libération d’azote (N) et de soufre (S) minéral. Le N est d’abord libéré sous forme
réduite (ammonium NH4"), puis il peut étre oxydé en présence d’oxygéne sous forme de nitrite
(NO>) puis nitrate (NOs’) par des bactéries autotrophes, durant la nitrification. Le soufre est
minéralisé sous forme de sulfate (SO+*) en présence d’oxygéne. Il existe aussi une
consommation d’O. chimique, qui peut étre liée a I'oxydation d’espéces réduites tel que le Fe'"
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ou le Mn" (Davison 1993), en fonction de leur potentiel d’oxydoréduction (voir Tableau 26) et
de leur activité chimique.

Tableau 26 : Classement des différents couples red-ox, pouvant constituer des accepteurs terminaux
d’électron, en fonction de leur potentiel (Eh en mV) (d’aprés Wiedemeier et al. 1999 ; Dolfing et al.
2007 ; Nancharaiah et Lens 2015 ; Frémion 2016 ; Sikora et al. 2017).

Gain d'énergie Eh

Conditions Metabolisme Couple (mV)
aérobie respiration aérobie 02/H,0 820
réduction de Fe Fe’'/Fe? 770
dénitrification NO37/N» 740
réduction de Mn MnO2/MnCO3 610
réduction de Mn MnO2/Mn* 510
réduction de NO- NO3/NO2> 430
anaérobie réduction de NO,- NO3/NH4* 360
réduction de Fe Fe(OH)s/Fe?" 100 - 200
réduction de Fe Feo(OH)s/Fe?” 60
réduction de Fe FeOOH/FeCO3 -90
S04*/H,S -220
méthanogénése CO3/CH4 -240
H*/H, -410

De nombreuses études renseignent la consommation en O, du sédiment dans le fond de
retenue, généralement a I'aide de chambre de respiration benthique située au-dessus du
sédiment (Bowman et Delfino 1980 ; Wang 1980 ; DiToro et al. 1990 ; Lee et al. 2018). Dans
ce cas, la demande en O, entre quelques mgoz/m?/jour et quelques dizaines de mgoz/m?/jour
pour le sédiment lacustre, est associée a I'activité microbiologique et a la concentration des
différentes formes chimiques spontanément oxydées en présence d’'O,. Des protocoles ont
été développés pour déterminer séparément chacune de ces consommations, notamment par
I'ajout d’agent inhibant certaines voies de consommation, et mettent en avant 'importance de
la consommation chimique en Oz qui peut représenter de 71 a 80 % de la consommation totale
en O, (Wang 1980). Ces études mesurent un état stationnaire du sédiment ou la partie
inférieure de celui-ci (> 5 cm) ne doit étre que faiblement contributrice de I'état stationnaire.
Ces études ne s’appliquent donc pas au cas des opérations de curage ou le sédiment (colonne
de sédiment supérieure a 1 m) est remis en suspension brutalement (Truax 1995 ; Rong et
Shan 2016 ; Coenen 2019). Les travaux s’appliquant a ce contexte s’intéressent soit a la
consommation globale du sédiment, soit a une seule voie de consommation (Bowman et
Delfino 1980). lls associent la quantité d’O, consommée i) a la concentration de matiére en
suspension (i.e. de sédiment remis en suspension), et ii) & la demande unitaire globale en O
du sédiment (i.e. quantité d’O> consommeée par gsedgiment) d’0Origine chimique et/ou biologique,
qui varie selon le sédiment (Tigrek et Aras 2011 ; Atkinson 1996 ; Petkovsek et al. 2020).
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Pour le projet d’étude présenté ci-apres, la consommation en O, de deux sédiments lacustres
sera mesurée lors de leur remise en contact avec I'oxygéne en milieu aqueux. Nous
estimerons la part imputable a la demande chimique spontanée en O; et a la demande
biologique en O,. Pour cela, nous avons voulu dans un premier temps du projet, mettre au
point un protocole dans le but d’'observer successivement chacune de ces demandes. Nous
couplerons ces expériences avec le suivi : i) du potentiel redox, associé a la consommation
chimique spontanée en O ; et ii) de I'activité microbiologique, d’aprés l'activité hydrolytique a
l'aide de la fluorescéine diacétate (FDA), la consommation biologique en O, déterminée par
Oxitop© et I'évolution de la concentration en ammonium, nitrates et sulfates. Ces analyses
auront pour but de valider I'efficacité du protocole a séparer la consommation en O associée
a des processus d’origine chimique, de celle d’origine biologique. Le cas échéant, ce projet
permettra de donner les cinétiques associées a chacune de ces consommations en O, ainsi
que les facteurs qui en sont a l'origine.

11.2.3.2. Résultats et discussion

111.2.3.2.1. Présentation générale des échantillons

L’expérience a été effectuée sur des échantillons de sédiment superficiel, prélevés a I'aide
d’'une benne Ekman (entre 0 et 10 cm), dans les retenues hydroélectriques de Champsanglard
(CSG) en avril 2019 et Vassiviére (VSV) en juillet 2019. Les échantillons ont été tamisés a 2
mm et stockés a 4°C en condition anaérobie. L’ensemble de ces caractéristiques sont reprises
dans le Tableau 27 ci-dessous.

Tableau 27 : Caractéristiques générales des sédiments

CSG VSV
Localisation
Lattitude 46,2604 45,7939
Longitude 1,8793 1,8624
Caractérisation
% MVS* 215 + 0,9 8,7 + 05
% C 91 + 0,0 43 + 04
Carbonate ND** ND
CIN 119 + 0,2 16 + 2

* perte au feu de la matiére séche ; **non détecté

Les deux échantillons présentent une disparité en termes de quantité de MVS ou carbone, et
de qualité, puisque CSG présente un taux de N plus élevé que celui de VSV. Ces
caractéristiques sont susceptibles d’impacter les différents paramétres permettant la
consommation en O d’origine biologique.
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111.2.3.2.2. Evolution de la consommation en O, du sédiment.

L’évolution de la concentration en O, illustrée a la Figure 57, présente des évolutions
similaires pour les différents échantillons lors de leur mise en contact avec I'oxygéne.

100%
80%
60%
40%

20%

Concentration en O,
(% saturation)

0%
0 2 4 6 8 10 48 96 144 192 240 288 336 384 432 480

Temps en heures

Figure 57 : Suivi de la concentration en Oz dans un batch préparé avec le sédiment de Vassiviere,
exprimé en % de saturation en Oz du milieu, a 1°C det=0at = 10h et & 20°C durant 20 jours.

L’évolution de la concentration en O, a la température de 1°C, semble se dérouler en deux
phases distinctes. Une premiere phase, débutant a t = 0, est caractérisée par une
concentration en O nulle qui peut traduire une consommation spontanée et rapide en O. Elle
est suivie par une phase de saturation en Oz du milieu, qui témoigne d’'une inhibition de la
consommation en O, caractérisée par un profil de saturation en O,. Ce profil reste similaire
aux courbes de saturation du milieu sans consommation d’O, jusqu’a saturation du milieu. A
la température de 20°C, une premiére phase de l'ordre de 5 a 10 heures, présente une
diminution de la concentration en O (entre 15% et 75%), puis cette concentration sera stable
durant le reste de la phase d’incubation. Cela traduit la mise en place, a 20°C, d'une

consommation en O, qui semble stable dans le temps.

Ces observations mettent en avant une inhibition de I'activité biologique a 1°C, qui peut étre
interprétée par une consommation chimique en O, a 1°C, et la mise en place rapide et durable
de l'activité biologique a 20°C. Ce suivi n’est toutefois pas suffisant pour justifier 'origine de la
consommation en O, du sédiment.

111.2.3.2.3. Processus de consommation en O

Les différents processus de consommation en O, seront renseignés en comparant I'évolution
de la concentration en O, avec i) des marqueurs de la consommation chimique en O, du
potentiel redox et ii) des indices de l'activité biologique, de I'activité hydrolytique et des
concentrations en NHs, NO, et NOs,, SO4%. L'ensemble de ces résultats est présenté a la
Figure 58 et a la Figure 59. Le suivi de la concentration en O, durant la remise a l'air du
sédiment, montre que la méthode est calibrée pour le suivi de la demande biologique en O a
20°C avec la présence de condition aérobie (> 2 mg/L) durant toute cette période. Toutefois,
ces mesures ne permettent pas de confirmer l'origine des différentes consommations en O»
observées durant lincubation du sédiment. Afin de mettre en évidence les processus
responsables de chacune de ces étapes, nous allons suivre les marqueurs de I'activité
biologique, que nous mettrons en parallele avec I'évolution de la concentration en O,.
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L’évolution de ces marqueurs, durant les différentes étapes de la remise a I'air, est présentée
séparément pour les températures de 1°C et 20°C respectivement a la Figure 58 et a la Figure
59.

Evolution a 1°C

L’activité hydrolytique a 1°C ne présente pas d’évolution significative et reste faible (< 0,5 U.A ;
Abs/gssdiment), €€ qui confirme linhibition de l'activité microbiologique aérobie lors de cette
premiére étape et appuie l'origine chimique de la consommation en O,. Nous pouvons
constater que durant I'incubation & 1°C, I'évolution de la concentration en NH4*, NO2 NOs? et
S0.?%, est négligeable, avec des concentrations inférieures a la limite de quantification (soit
respectivement inférieures a 0,02 mg/L, 0,05 mg/L ; 0,05 mg/L et 0,15 mg/L) (MA.300 — lons
1.3 CEAEQ), excepté pour le cas des sulfates pour les échantillons de CSG avec des
concentrations faibles inférieures a 1 mg/L. Ces paramétres montrent que l'activité de
minéralisation de la MO est négligeable durant l'incubation a 1°C. Le potentiel redox du
sédiment, initialement de -80 a -85 mV pour les échantillons de CSG et de 10 a 20 mV pour
les échantillons de VSV, augmente jusqu’a atteindre un plateau aux alentours de 200mV. En
comparant I'évolution du potentiel redox avec la concentration en O, hous remarquons que la
premiére phase correspond avec 'augmentation du potentiel redox, jusqu’a des valeurs de
156 a 180mV et de 195 & 205 mV, respectivement pour CSG et VSV. Ces mesures, confirment
gque l'oxygene transféré vers le systéme est donc consommé par des phénoménes
d’oxydation, et confirment la présence de condition anaérobie au cours de cette période.
L’augmentation de la concentration en O, se déroule une fois le potentiel red-ox, supérieur a
180 mV. L'ensemble de ces données permet d’associer la consommation en O2, durant cette
étape, a des processus non biologiques mais chimiques, impliqguant potentiellement
I'oxydation de formes réduites, par exemple de fer et de manganése.

Evolution & 20°C

Le potentiel red-ox, supérieur a 200 mV, est stable durant cette étape, et exclut ou minimise
la présence d’'une consommation chimique forte en O,. L’activité hydrolytique du sédiment, a
20°C, montre une augmentation importante et rapide, qui traduit une augmentation de 'activité
microbiologique. Elle est multipliée par un facteur de 5 a 12, sur une période de 24h a 48h,
pour les échantillons étudiés. Puis cette activité se stabilise a des valeurs de I'ordre de 1,5 a
3 U.A.abs/heure/gsediment, respectivement pour CSG et VSV.

Les métabolites témoins d'une activité hydrolytique de la MO (NH4*, SO.*) présentent
globalement une augmentation pendant la durée d’incubation a 20°C. Il est a noter, toutefois,
que 'augmentation de ces métabolites est différente en fonction du type de sédiment. Ainsi
pour CGS, le NH3z* augmente jusqu'a 70 mg/L pendant I'incubation, et la concentration de
SO.% atteint 40 mg/L. A titre comparatif, pour VSV, les concentrations en NH4", et SO4*
atteignent au bout de 20 heures d’incubation 10 mg/L. Une interprétation possible est que la
MO de CGS est plus riche en N et S. Le ratio C/N de CGS est en effet plus élevé que celui de
VSV, avec un % de C plus élevé pour CGS. Il faudrait donc vérifier notre hypothése en
déterminant les taux de S de la MO du sédiment. Nous notons aussi que I'activité FDA la plus
forte, est présente au niveau du sédiment VSV (1,5 fois plus forte que pour CGS), dont le
sédiment contient environ deux fois moins de C (soit 9% contre 4,3%, respectivement pour
CGS et VSV). Cela montre que le C organique ne présente pas forcément la méme
accessibilité. Enfin, nous notons I'absence d’évolution de la concentration en nitrate, qui reste
inférieure a la limite de détection pour tous les batchs, malgré une aération non limitante pour
la nitrification. Nous pouvons donc supposer que la concentration en MO favorise plutét le
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métabolisme et la croissance des bactéries hétérotrophe, qui prennent la place et nuisent a la
croissance des bactérie autotrophes nitrifiantes. La consommation en dioxygéne n’est donc
pas impactée, au cours de cette période d’incubation, par I'activité de nitrification dans nos
conditions expérimentales. Ces résultats confirment la présence d’activité biologique a 20°C.
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Figure 58 : Evolution des conditions physico-chimiques lors de la remise a I'air, a 1°C, des échantillons de sédiment de CSG 1, CSG 2, VSV 1etVSV 2 : a)
évolution de la concentration en Oz (mg/L) et du potentiel red-ox (mV) ; b) évolution de la concentration en FDA (U.A./gsedimen/heure), de la concentration en
ammonium, nitrates et sulfates (mg/L), ces dernieres sont inférieures aux limites de détection des méthodes respectives.
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Figure 59 : Evolution des conditions physico-chimiques lors de la remise a I'air, a 20°C, des échantillons de sédiment de CSG 1, CSG 2, VSV 1 et VSV 2 : a)
évolution de la concentration en Oz (mg/L) et du potentiel red-ox (mV) ; b) évolution de la concentration en FDA (U.A./gssdimen/heure), de la concentration en
ammonium, nitrates et sulfates (mg/L).



[11.2.3.2.4. Quantité d’O, consommé

Apres avoir validé la capacité de cette expérience a distinguer la consommation en O; du
sédiment d’origine biologique et chimique, nous nous sommes intéressés aux quantités d’'O
mises en jeu par chacune de ces consommations. Puis les résultats de demande biologique
en O, obtenus par cette méthode ont été comparés avec ceux obtenus par une méthode
normalisée avec des systémes Oxitop®© afin de valider ces résultats. L’ensemble des valeurs
de consommations en O; est présenté dans le Tableau 28.

Tableau 28 : Quantité d’'O2 consommeée par le sédiment : i) par voie chimique et par voie biologique
sur 20 jours lors de I'incubation en batch ; et i) par voie biologique sur 20 jours d’aprés la méthode

Oxitop®©.
Batch CSG1 CSG2 VSV1 VSV2
demande chimique spontanee en O,
/ 43,4 19,4 2,3 1,8
(mgOZ gsédiment)
demande biologique en o, (mgozlgsédimem) 5,1 5,7 1,1 0,6
Oxitop ©
demande biologique en O, (Mgo,/9 . mery) 8,5 %2 8,7+2 26+5 1,8+2

La consommation chimique en O; constitue la principale voie de consommation en O
(Tableau 28). En effet, cette demande représente de 89 a 77% et de 68 a 75% de la demande
en O sur 20 jours, respectivement pour CGS et VSV. La part d'O; consommée par des
processus chimiques est comparable a celle obtenue par Wang et al. (1980), avec une
chambre benthique sur des sédiments lacustres (entre 71% et 80%). La demande chimique
spontanée en O; présente des variations importantes entre les échantillons. Dans notre étude,
elle peut varier du simple au double pour des échantillons prélevés au méme point d’'une
retenue, et peut varier d’'un facteur 20 pour des échantillons de retenues différentes. Cela peut
étre mis en corrélation avec le taux d'espéces chimiques spontanément oxydables dans
chaque sédiment, tel que le fer, le manganése ou la MO.

La consommation biologique en O peut présenter des différences. Dans ce cadre, la variation
entre les sites, allant de 5,7 a 5,1 mgo2/gssdiment pour CSG et de 0,6 a 1,1 Mgo2/gsediment POUr
VSV, semble étre prépondérante. En comparant cette demande biologique avec les
caractéristiques du sédiment utilisé (Tableau 27), nous remarquons que la consommation
biologique en O, est plus importante pour les échantillons de CSG, qui présentent un taux de
MO supérieur a ceux de VSV, avec un ratio C/N plus faible qui est favorable a sa
métabolisation. L’'augmentation des métabolites NH,* et SO4* témoignent aussi, dans le cas
de CGS, d’une activité de minéralisation de la MO plus intensive. Il est cependant étonnant de
constater que l'activité FDA est plus importante pour le sédiment VSV, d'un facteur 1,5. Cette
activité hydrolytique intervient lors d’'une premiéere étape métabolique de la minéralisation, ce
qui laisserait supposer que la nature de la MO biodisponible du sédiment est davantage
polymérisée pour VSV que pour CGS.
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De plus, nous remarquons que la demande biologique en Oz sur 20 jours, d’aprés le dispositif
expérimental proposé, présente des résultats en adéquations avec ceux obtenus par la
méthode Oxitop©. Ces résultats sont du méme ordre de grandeur, et présentent les mémes
tendances entres échantillons (> = 0,99). Cette corrélation montre que ces méthodes
réagissent de fagon équivalente aux différents échantillons et que le protocole de suivi peut
permettre le suivi de la demande biologique en O, du sédiment sur 20 jours.

111.2.3.3. Conclusion

Le protocole proposé, permet de séparer et mesurer la consommation non biologique
(chimique) et biologique en O, du sédiment lors de sa remise a I'air, de maniére ex situ en
laboratoire. En effet, I'action de la température permet d’'inhiber de fagon suffisante I'activité
biologique, pour permettre de mesurer distinctement chacune des consommations en O, dans
l'intervalle de mesure, avec des variations de concentration en O significatives. Les résultats
mettent en évidence les quantités d’'O; impliquées, mais également les processus impliqués,
et la dynamique des différentes voies de consommation.

La demande chimique en O: est spontanée, instantanée, brutale, et méne a un épuisement
du milieu en O (oxygéne libre dissous). Elle représente la principale consommation en O,
entre 68% et 89%, sur une période courte, entre 12 et 24 h pour CSG et environ 5 h pour VSV.
Cette demande chimigue présente une forte variabilité entre échantillons, qui révele
'hétérogéneéité du sédiment. Cette demande est engendrée par I'oxydation de composés
réduits, réaction spontanée et instantanée au contact de l'air. Cette demande présente une
vitesse rapide et peut intervenir & des concentrations en O trés faibles (< 0,1 mg/L) pouvant
conduire a I'épuisement du milieu en O..

La demande biologique en O, plus diffuse, se met en place sur une durée comprise entre 24h
et 48h. Elle intervient sur 20 jours, pour des concentrations en Oz du milieu supérieur a 2 mg/L
et dépend surtout des microorganismes hétérotrophes. Dans tous les cas, cette activité va
engendrer une modification du milieu, caractérisée par une augmentation de la concentration
en métabolites issus de I'hydrolyse de la MO, 'ammonium et les ions sulfates, dans la phase
aqueuse.

Ces résultats montrent que la quantité de sédiment remis en suspension ne permet pas a elle
seule de déterminer la consommation en O, d’'un sédiment remis a l'air. Sa nature impacte
fortement la consommation en O et ne peut étre négligée. Ce protocole, simple a mettre en
ceuvre, pourrait fournir un outil pertinent pour appréhender et dimensionner ces opérations de
curage.

174



I11.2.4. Conclusion intermédiaire

Au cours de cette seconde partie, les travaux présentés avaient pour objectif d’étudier la
pertinence d’outils permettant de renseigner I'évolution de la MO dans deux conditions. La
premiére en condition anaérobie, avec le sédiment déposé en fond de retenue, est favorable
a la génération et a I'émission de CH,4. La seconde, observée lors de la remise a l'air des
sédiments lors de chasse d’hydrocurage, peut entrainer une réduction forte des concentrations
en Oz du milieu aquatique en aval.

La premiére étude a permis de valider une méthode d’incubation permettant de déterminer le
potentiel CH, du sédiment sur 20 jours en conditions contrdlées, et les productions de CHa,
CO2, N2 et Hz ont été déterminées. La production de biogaz a permis de révéler la présence
de deux étapes métaboliques distinctes au cours de lincubation. Entre 0 et 7 jours
d’incubation, la production de biogaz faible et riche en N, suggére la prépondérance d’une
activité dénitrifiante. Puis entre 7 et 20 jours, la production de biogaz augmente avec une
composition majoritairement en CHa, liée a une forte activité méthanogéne. Les productions
de CH, montrent que le potentiel CH4 du sédiment présente des variations importantes, du
simple au double pour des échantillons provenant d’'une méme retenue. Ce potentiel, compris
entre 19 et 67 pmolecna/gssdiment/ 20 jOurs, ne constitue pas un taux de conversion suffisamment
élevé pour l'envisager comme ressource pour une valorisation ex situ du sédiment.
Néanmoins, le rapport CH4/CO; du sédiment de I'ordre de 82/18, est élevé et comparable a
celui des matrices organigues « pures ». Le sédiment pourrait ainsi étre utilisé comme
inoculum ou amendement afin d’augmenter le taux de conversion de méthanisation de
matrices organiques.

L’étude d’outils permettant de prédire le potentiel CH4 du sédiment met en avant la pertinence
de deux indices. i) La mesure de la concentration du coFaz0, qui entre dans la voie métabolique
de la méthanogéne, montre, aprés 7 jours d’incubation, une corrélation avec le potentiel CH,
a 20 jours (r? = 0,69). Cette mesure est rapide, facile a mettre en ceuvre, demande peu de
moyens, et permet de diminuer le temps d’estimation du potentiel CH.. ii) La densité du
sédiment est liée au potentiel CH, du sédiment a 20 jours (r? = 0,71). Cet indice est relatif et
nécessite d’étre étalonné. Néanmoins, il présente plusieurs avantages : il permet une
cartographie fine du sédiment de surface, il ne nécessite pas de prélevement de sédiment, et
I'acquisition des données est rapide. La relation entre la mesure de densité du sédiment, telle
qgue définie par la sonde de mesure utilisée et le potentiel CH, reste expérimentale. Les
résultats suggeérent la possibilité de déterminer le potentiel CHs du sédiment et de pouvoir
réaliser de fagon simple le suivi des émissions de CHs au sein des retenues. De plus, I'étude
de la relation entre les facteurs porosité, taux de MO, production de CH, et la densité mesurée
par la sonde pourrait permettire une meilleure compréhension et I'amélioration de cette
méthode. Cette méthodologie permettrait notamment de réaliser un suivi continu, englobant
un nombre plus important de retenues. Toutefois, les résultats encourageants obtenus
nécessitent d’étre confirmés sur un panel d’échantillons plus étendu.

La deuxiéme étude, concernant le sédiment remis en suspension et en contact avec 'oxygéne
a permis de renseigner les dynamiques de consommation d’O.. Ce dispositif permet de suivre
I'évolution des indices, dans des plages de concentrations adaptées a leur mesure. Les
mesures de la demande biologique en O, obtenue par cette méthode donnent des valeurs
comparables a celles obtenues par la mesure Oxitop©, avec une évolution similaire des
valeurs entre échantillons (r> = 0,99). Ces travaux ont permis de confirmer la pertinence du
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protocole utilisé qui permet de mesurer de fagon distincte et séquentielle les consommations
d’'O, liées a l'activité non biologique (chimique) et a l'activité biologique du sédiment, en
inhibant I'activité biologique de fagon thermique. L’analyse de chacune de ces consommations
souligne des dynamiques différentes entre les deux. La consommation en O, d'origine
chimique, spontanée et rapide, se caractérise par un épuisement du milieu en O suite a
I'oxydation des espéces réduites du milieu. Cette consommation intervient sur une période
courte en moins de 24h, et présente des variations importantes entre les différents échantillons
étudiés : de 2 a 43 Myo2/Jsédiment.

La consommation en O; par voie biologique se met en place de fagon progressive sur une
période comprise entre 24h et 48h. Cette consommation en O; sur 20 jours représente une
part limitée (entre 11% et 32%) de la demande des sédiments sur 20 jours. Ces résultats
suggeérent que dans un contexte de chasse, la consommation en O, en aval est principalement
contrblée par des processus d’oxydation chimique du sédiment. Une fois ces espéces
oxydées, une étape de resaturation du milieu en O, va s’établir et permettre la mise en place
d’'une activité biologique. Toutefois ce temps de latence met en avant I'importance de
considérer la demande en O; chimique afin de mieux appréhender les quantités d’O, mises
en jeu durant ces opérations.

De plus, I'analyse des dynamiques de la consommation d’O; dans le sédiment lors de sa
remise a I'air, montre la nécessité et la pertinence de neutraliser la demande chimique afin de
mesurer exclusivement la demande biologique en O, lors de mesures en batchs tels que
celles par la méthode Oxitop©. Toutefois, cette méthode appliquée a deux échantillons de
sédiment, ne permet pas d’interpréter 'ensemble des paramétres étudiés. L'étude d’un plus
grand nombre d’échantillons permettrait de considérer la variabilité de la demande chimique
au sein de mémes sites, entre différents sites, et de mieux appréhender la consommation en
O durant les opérations de curage.
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Conclusion et perspectives

1 Rappel des objectifs

L’évolution de la MO dans les matrices organo-minérales, en contexte de diagénése précoce,
est hotamment étudiée dans le cadre du sol. Pour le sol, il existe différents facteurs qui
permettent d’expliquer I'évolution de la MO dans ces matrices. Parmi les facteurs impliqués
dans les processus de stabilisation, on retrouve notamment les phénoménes d’occlusion de
la MO, les phénoménes d’interaction de la MO avec la matrice organo-minérale, ou encore le
potentiel de biodégradabilité de la MO. L’ensemble de ces facteurs fait intervenir les notions
de bioaccessibilité et de biodégradabilité de la MO. La bioaccessibilité est relative a la mise a
disposition de la MO pour les micro-organismes, autrement dit la possibilité pour les micro-
organismes d'y avoir accés. La biodégradabilité est associée a la capacité des micro-
organismes a métaboliser la MO, et représente la vitesse de transformation de la MO par ces
micro-organismes.

Historiquement, les travaux sur la stabilité de la MO du sol ont été menés en considérant le
caractéere biodégradable comme prépondérant, associant son évolution dans le temps avec
sa nature réfractaire a la métabolisation. A partir des années 2000, différentes études ont mis
en avant le role prépondérant de la bioaccessibilité dans les processus d’évolution de la MO.
Cette nouvelle vision a permis d’établir un modéle appelé « soil continuum model ». Les études
sur la stabilité de la MO dans le sol sont nombreuses, ce qui n’est pas le cas pour le sédiment
lacustre. Ces matrices présentent des différences par rapport a celle d’'un sol. L'espace
interstitielle des sédiments est majoritairement constitué d’eau, pouvant potentiellement
améliorer les transferts au sein de la matrice, et remettre en question la possibilité de
transposer le « soil continuum model » aux matrices sédimentaires. Par ailleurs, la partie
superficielle du sédiment de retenue est en condition aérobie alors qu’en profondeur le
sédiment est en condition anaérobie, cet environnement dépend néanmoins du type trophique
de la retenue puisque pour certaines, toute la colonne sédimentaire est anaérobie,
contrairement au sol.

2 Interprétation de la biodisponibilité

Les études reportées dans ce travail ont consisté a analyser la pertinence des facteurs de
stabilisation de la MO, mis en évidence pour les sols, dans le cas des sédiments de retenues.
Nous avons donc étudié le lien entre i) la bioaccessibilité, estimée par le biais d’'une méthode
d’extraction séquentielle de la MO ; ii) la biométabolisation, déterminée en mesurant la vitesse
de minéralisation de la MO en condition aérobie et anaérobie ; et iii) la nature biochimique de
la MO dans ces matrices. La détermination de ces différents paramétres a été abordée en
adaptant et appliquant des méthodes couramment employées pour I'analyse des sols, des
eaux et/ou des boues.

a) Bioaccessibilité de la MO
Le caractere bio-accessible de la MO a été approché par le biais d’'une méthode d’extraction,
selon la force d’interaction de la MO avec la matrice. Une méthode d’extraction séquentielle
chimique, employée pour étudier des échantillons de sol (< 20 um), a été adaptée, améliorée
et appliquée au sédiment de retenues (< 2 mm). Cette méthode d’extraction chimique permet
de solubiliser successivement, dans 6 phases aqueuses différentes, la MO de plus en plus
fortement liée a la matrice sédimentaire. Autrement dit, cette méthode permet I'extraction de
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groupes de MO selon sa bioaccessibilité et sa solubilité. Une étape d’extraction
densitométrique a été ajoutée a la suite de I'extraction chimique. Cette étape permet de
prendre en compte lapport différentié par le prétraitement granulométrique de nos
échantillons, et donc de la MO particulaire résiduaire qui peut y étre associée.

b) Nature de la MO

Ces travaux ont montré que la matiére carbonée de ces sédiments est principalement
composée de phénols, de protéines et de carbohydrates, représentant respectivement entre
55+ 2% et 60 + 5%, 21 + 5% et 29 + 7%, 14 + 1% et 18 +1% de la MO carbonée. La matiére
azotée du sédiment est majoritairement constituée de protéines, d’acide aminés et
d’ammonium, avec des contributions respectives de 46 + 7% a 56 + 25%, de 20 + 1% a 34 +
2% et de 8 £ 11% & 28 + 3% de la matiére azotée. L’étude de I'origine biochimique du C et du
N, a également permis de différentier la nature chimique des phases. Ainsi, la composition
biochimique de la MO carbonée est comparable entre les phases extraites et ne semble pas
expliquer I'organisation de la MO dans les matrices sédimentaires. La répartition de I'azote,
entre les phases, montre des différences entre les échantillons avec une distribution spécifique
de certains éléments azotés. C’est notamment le cas des acides aminés, qui semblent avoir
des interactions fortes avec la matrice, des NOx, qui sont préférentiellement extraits aprés un
traitement de réduction de la matrice, ou de 'ammonium, particulierement présent dans la
phase hydrosoluble.

c) Potentiel de minéralisation de la MO

Malgré I'aspect spécifique de la distribution de I'azote, la nature de la MO n’a pas permis
d’établir de relation avec sa stabilité dans les matrices sédimentaires. En analysant I'impact
des interactions organo-minérales sur la métabolisation, nous remarquons que la MO extraite
des différentes phases, ont des vitesses de minéralisation comparables. En effet, dans ces
conditions, la MO faiblement et la MO fortement liée, avec des taux en azote distincts,
présentent une minéralisation quasi-totale aprés 20 jours d’incubation, en condition aérobie.
Pourtant, la minéralisation de ces mémes groupes au sein du sédiment (donc en tenant
compte de leurs interactions organo-minérales), s’effectue a des vitesses trés différentes. Les
résultats montrent que le taux de minéralisation des différents pools de MO, diminue quand la
force d’interaction augmente. En effet, la MO labile, avec un taux de minéralisation important,
constitue une part négligeable du C organique total, inférieure a 2%, et représente pourtant
une part conséquente du C dégradé, entre 6% et 22%. La MO faiblement liée constitue entre
18% et 25% du C organique total mais ne représente qu’entre 15% et 46% de la fraction
dégradée. Pour la MO fortement liée la corrélation est moins probante car elle contribue pour
14% et 17% au C organique totale et représente entre 0% et 30% du C minéralisé.

En confrontant 'ensemble de ces paramétres, nous avons pu observer que la stabilité de la
MO, au sein des matrices de sédiment lacustre, dépend principalement de son caractére
bioaccessible et peu de sa nature (biodégradabilité). L’évolution de la MO est principalement
dirigée par son degré d’attachement avec la matrice organo-minérale, et dépend notamment
de sa répartition au sein de la matrice. Cette répartition va conditionner la vitesse de
minéralisation de la MO. Ces travaux ont permis de confirmer la pertinence du « soil continuum
model », pour déterminer la dynamique et I'évolution de la MO des sédiments lacustres. A
contrario, la vitesse de dégradation « MO libre » du sédiment est corrélée a son ratio C/N. La
vitesse de métabolisation globale en C et N de la MO est similaire en condition aérobie et
anaérobie mais les phases mobilisées ne sont pas forcément les mémes. Ceci suggére une
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spécialisation enzymatique différente en fonction du métabolismes aérobie ou anaérobie, et/ou
une affinité différente pour la MO car celle-ci serait de nature différente. Par ailleurs le taux de
MO de la phase « libre » ne varie pas dans les deux conditions avant et apres une incubation
de 20 jours, et d’autres phases plus fortement liées ont par contre étaient mobilisées. Cela
suggeére un état stationnaire de la MO « libre » au sein du sédiment, qui s’explique par des
apports de MO continus vers cette phase au cours de I'incubation.

3 Mise en place d’outils de suivi de I’évolution de la MO

Les travaux présentés dans une seconde partie ont porté sur le développement d’outils
permettant de renseigner I'évolution de la MO du sédiment i) en condition anaérobie, et i) dans
le cas d’'une remise en contact avec I'oxygéne.

La premiére étude a consisté a valider une méthode d’incubation permettant de déterminer les
productions de CHa4, CO2, N2 et Hz, du sédiment durant 20 jours en conditions contrélées, et
de déterminer la pertinence de différents indices pour prédire le potentiel CH4 du sédiment. La
production de biogaz ex situ a révélé la présence de deux étapes métaboliques successives
au cours de l'incubation. Au cours de la premiére semaine, le biogaz produit est pricipalement
constitué de N, caractérisant la survenue d’une activité dénitrifiante hétérotrophe. Puis, entre
7 et 20 jours le biogaz est majoritairement composée de CHi, attestant une forte activité
méthanogene. Ce potentiel CHs, de 19 a 67 pmolecha/gsedimen, Montre des différences
importantes entre les échantillons d’'une méme retenue, avec des variations allant jusqu’a un
facteur 3,5 pour la retenue de Champsanglard. Les indices ex situ retenus pour estimer le
potentiel CH, du sédiment, basés sur la caractérisation générale de la MO, l'activité
microbiologique, ou la densité du sédiment in situ (au fond de la retenue), ont été comparés
avec le potentiel CH4 sur 20 jours. Le taux de MO du sédiment (%6MVS et %C), présente une
correspondance faible avec le potentiel CHs a 20 jours. Cela s’explique par un caractére
bioaccessible ou biodégradable différent de la MO entre les échantillons. L'analyse de I'activité
microbiologique a montré que I'activité hydrolytique, mesurée par I'activité FDA (Fluoriscéine
Diacétate), ne constitue pas un marqueur suffisamment spécifique, alors que l'activité
méthanogéne, estimée par le suivi du taux de coFaz, est en place a partir de 7 jours, et permet
de suivre la production de CHa et d’estimer le potentiel du sédiment. Cette activité a 7 jours
présente une bonne correspondance (r> = 0,69), et permettrait d’estimer rapidement le
potentiel CH, du sédiment. Enfin, la densité du sédiment in situ présente une forte
correspondance avec le potentiel CHs du sédiment (> = 0,71). Cette méthode rapide et
demandant peu de moyens, semble cohérente pour estimer le potentiel CH4, d’autant plus
qu’elle permet également de suivre I'évolution et la répartition du stock sédimentaire dans une
retenue de facon précise. Cette étude n’explique pas la relation entre cet indice et la production
de CHa. Ces résultats suggerent la possibilité de déterminer le potentiel CHs du sédiment et
de suivre les émissions de CH, au sein des retenues. Toutefois, ils demandent d’appliquer ce
type d’étude a un plus grand nombre de retenues, sur des périodes de préléevement plus
larges, afin de confirmer leur représentativité.

La seconde étude a pour but de mettre au point une méthode permettant de suivre la
dégradation aérobie de la MO des sédiments, lors de leur mise en contact avec I'O,. Le
protocole proposé, en inhibant de fagon temporaire I'activité biologique par une diminution de
la température, permet de suivre successivement la cinétique de consommation d’O, par voie
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chimique et par voie biologique. Les mesures de la demande biologique en O, obtenue par
cette méthode, donnent des valeurs comparables a celle obtenues par la mesure Oxitop®©,
avec une évolution similaire des valeurs entre échantillons (r? = 0,99). La consommation par
voie chimique, représente la principale voie de consommation (entre 68% et 89%), et se traduit
par un épuisement du milieu en O lié a I'état d’oxydation du milieu. Elle est instantanée et
intervient sur une période courte, inférieure a 24h.

La consommation par voie biologique sur 20 jours, plus faible (entre 11% et 32%), se met
progressivement en place en 48h, puis est stable durant le reste de I'incubation. Ces résultats,
appliqués a un contexte de chasse, mettent en relation la consommation en O, en aval de la
retenue, principalement avec des processus d’oxydation chimique du sédiment. Toutefois,
cette méthode, appliquée seulement a deux échantillons de sédiment, ne permet pas
d’interpréter 'ensemble des paramétres qui impactent la consommation chimique en O,.
L’étude d’'un plus grand nombre d’échantillons permettrait de considérer la variabilité de la
demande chimique, et d’appréhender de fagon plus précise la consommation en O, durant les
opérations de curage.

4 Perspectives a ce travail

Cette thése atteste l'importance des interactions organo-minérales dans les processus de
stabilisation de la MO des sédiments de retenues. Toutefois, ces facteurs appréhendés sous
le spectre de la MO, ne s’intéresse pas au role de la fraction minérale dans ces processus de
stabilisation. Pourtant de nombreuses études mettent en avant des meécanismes de
stabilisation spécifiques liés a la nature minérale de la matrice. La phase minérale du sédiment,
liée a la géologie de surface du bassin versant (BV), est similaire en différents points des
retenues et pourrait expliquer des évolutions de la MO, actuelles ou a venir, propres a chacun
des sites.

Pour les échantillons étudiés, la composition minéralogique des sédiments permet de
distinguer les échantillons CPL et SP, avec un BV principalement magmatique, des
échantillons de CSG et VF, plus riches en feldspath, mica, kaolinite et chlorite. Cette différence
semble correspondre a la distribution, du C, et de certaines formes biochimiques, dans le
sédiment. En effet, les échantillons de CPL et SP présentent un taux en matiére carbonée
environ 10% supérieur dans la phase faiblement liée, qui se caractérise par une composition
plus riche en sucre et en phénol. De plus, durant I'extraction de la MO, 15 a 32% de la phase
minérale totale, est attaquée. Des analyses minéralogiques (DRX) réalisées avant et aprés
extraction, montrent que les composés cristallisés ne sont pas attaqués pendant le processus
d'extraction de la MO. Les diffractogrammes obtenus aprés extraction présentent des pics,
plus intenses et plus fins, caractéristiques des phases cristallines, confirmant la disparition des
phases amorphes. Cette fraction minérale joue certainement un réle important dans les
interactions, et le processus de stabilisation de la MO. Certaines phases minérales connues
pour étre attaquées dans les conditions d'extraction, tel que kaolinite ou la smectite, semblent
étre stables pendant le traitement, pouvant supposer des interactions particuliéres dans ces
matrices.

Ces éléments suggérent que certaines questions sur I'organisation de la MO carbonée au sein
du sédiment puissent étre éclaircies en s’intéressant a la fraction minérale du sédiment.
L’étude plus approfondie de cette matiére, et de son comportement au cours de I'extraction,
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pourrait notamment apporter des informations sur les mécanismes mis en jeu durant les
différentes étapes d’extraction. La compréhension de ces mécanismes est primordiale pour
interpréter 'agencement de la MO dans le sédiment, et déterminer les processus qui contrblent
son évolution.

D’autre part, I'étude de la consommation en oxygene du sédiment, lors de son aération, a mis
en évidence le réle prépondérant de la voie chimigue. Cette consommation est liée a
'oxydation d’espéce réduites. Dans le sédiment, les formes réduites du fer (Fe'") et du
manganése (Mn") sont connues pour intervenir dans ces processus de consommation d’O;
(Davison, 1993). Afin de renseigner leur impact sur la consommation chimique en O, nous
avons mesuré la concentration de ces deux éléments dans le sédiment (paragraphe 0). La
composition élémentaire en Fe et Mn des matrices étudiées est respectivement de 32 + 5 mg
de Fe et 0,77 £ 0,05 mg de Mn par g de sédiment pour CSG et respectivement de 19 + 3 mg
de Fe et 0,18 £ 0,02 mg de Mn par g de sédiment pour VSV. En comparant ces valeurs avec
la consommation en O, par voie chimique (31 + 17 mg et 2,1 £ 0,4 mg d’O- par g de sédiment,
respectivement pour CSG et VSV), nous remarquons que cette composition élémentaire ne
permet pas d’expliquer la consommation chimique spontanée en O du sédiment. Ce résultat
peut notamment s’expliquer par la présence de ces éléments sous différentes formes, ou
comme constituant de structures minéralogiques. Une partie de ce stock, sous forme oxydée
ou stable, ne contribue donc pas a la demande en O, par voie chimique. Par conséquent, nous
nous sommes intéressés aux formes réduites de ces éléments, connus pour s’oxyder en
présence d’O,. Ces formes réduites sont solubles, et ont été mesurées dans la phase aqueuse
au cours de lincubation (paragraphe 11.1.5.4). Ces concentrations diminuent pour devenir
négligeable aprés 12h et 0,5 h d’incubation, respectivement pour les échantillons de CSG et
VSV. Ces résultats ne permettent pas de relier la consommation chimique en O, avec les
quantités de Fe et Mn totales, et les quantités de Fe" et Mn" dissoutes. lls supposent le role
d’autres espéces réduites dans cette consommation ou le rdle de ces espéces sous forme
solide, qui n'ont pas été prises en compte.

Dans ce contexte, I'étude plus approfondie de la composition minérale du sédiment pour
déterminer les différentes espéces impliquées, leur stock, et leur répartition dans le sédiment,
permettrait I'estimation de la demande chimique en O du sédiment, qui peut constituer un
outil intéressant pour appréhender I'impact des opérations de curage sur la concentration en
O: en aval des retenues.
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Annexe 1. Quantités des différentes familles de carbone extrait

Table 29: Quantity of phenol, carbohydrate, protein and amino acid extracted during the various
phases for the four samples; and comparison of COM rate from colorimetric assay and COT meter
analysis. The results, expressed as mgeqc/10gsediment, are calculated by converting experimental results
(based on gallic acid, glucose, Bovine Serum Albumin and alanine equivalent respectively for phenol,
carbohydrate, protein and amino acid) to carbon equivalent based on the molecular formula of

standards.
C-amino acid (mgeqc)
Phase CPL CSG SP VF
A 09 +0 0.2 + 0.1 02 +0 0+0
B 05+0 0+0 06 +0 0+0
C 0+0.1 0+0 0+0 0+0
D 15+ 0.2 3.6 £ 0.2 2.6 £ 0.1 1+0
E 03+0 05+0 00 0.3 +0.1
F 01+0 05+ 0.1 00 0.3 £ 0.1
total 34 +£05 48 + 0.3 3.4 +0.2 1.7 £ 0.2
C-carbohydrate (Mg, )
Phase CPL CSG SP VF
A 0.9 + 05 0.8 £ 0.2 09 + 0.2 0.3 £ 0.2
B 48.1 + 4.8 234 + 4.2 49 £ 7 103 £ 1.2
C 182 + 2 178 + 2.4 172 + 0.5 5+ 04
D 23.6 + 0.6 174 + 1 13.6 £ 0.7 7.7 + 0.6
E 9.6 + 2.2 6.9 + 0.8 10.7 £ 0.7 25 + 05
F 8.2 +21 6.4 + 0.7 59 + 0.2 25 + 0.4
total 108.7 £ 12.2 726 £ 9.2 97.3 + 94 28.3 + 3.2
C-protein (mgeqc)
Phase CPL CSG SP VF
A 15+ 2.1 0+12 0.7 + 1.3 0+0.3
B 351+ 4 275 + 1.7 70.8 £ 3.7 172 £+ 75
C 37+ 16 289 + 45 311+ 18 10 + 3.3
D 279 + 3.4 421 + 3.1 346 £ 0.7 16 + 5.8
E 121 £ 5.5 15.9 + 3.9 16 + 24 6.8 + 2.3
F 12 + 6.7 129 + 4.9 13 + 1.3 55 + 55
total 125.6 + 23.3 127.3 £ 19.3 166.1 + 11.3 55.4 + 24.8
C-galic acid (mgeqc)
Phase CPL CSG SP VF
A 55 + 04 3.6 £ 0.2 114 + 0.9 47 + 04
B 1413 + 4.5 104.2 + 7.3 1726 + 2.8 36.7 £ 55
C 64.6 + 5.1 90.7 + 4 68.8 + 1.3 241 + 1.7
D 88.9 + 6.5 724 + 1.7 46.9 + 0.6 269 + 1.9
E 29.9 £ 6.7 178 + 1.8 20.6 £ 3.2 83+ 19
F 257 +5 171 £ 1.2 9.1+ 13 6.3+ 1.2
total 355.8+ 28.2 305.8+ 16.2 329.3+ 10.1 107+ 12.6

Total C chemically

Comparison of C, rate from colorimetric assays and COTmeter analysis

CPL CSG SP VF
extracted
C measured by colorimetric
assays (mgeqc) 5934 + 64.1 510.4 + 45.1 596.1 + 31 192.3 + 40.9
C measured using
COTmeter (MgC) 5118 + 6 4434 + 264 656.9 + 5.6 192.6 £ 10.8
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Annexe 2. Quantités des différentes familles d’azote extrait

Table 30: Quantity of protein, amino acid, ammonium, and nitrogen oxide extracted during the various
phases for the four samples; and comparison of nitrogen rate from colorimetric assay and NT meter
analysis. The results, expressed as mgeqn/100sediment, are calculated by converting experimental results
(based on Bovine Serum Albumin, alanine, ammoniac and nitrate equivalent respectively for protein,
amino acid, ammonium and nitrogen oxide) to nitrogen equivalent based on the molecular formula of

standards.
N-oxide nitrogen (mgeqN)
Phase CPL CSG SP VF
A 0+0 0+0 02 +0.1 0+0
B 0+0 0+0 0.3+0.1 01+0
C 0+0 0+0 0+0 0+0
D 0+0 0+0 0.3+0.1 0+0
E 0+0 0+0 0+0 0+0
F 0+0 01+0 04 + 0.1 01+0
total 0.1+0.1 01+0 1.1+04 03+0
N-ammonium (mgeqN)
Phase CPL CSG SP VF
A 28+0 26 +0 26 + 0.1 03+0
B 12+0 09+0 04 + 0.2 0.2 £0.2
C 1.2 £ 0.3 2.9+ 0.2 5.3 + 0.3 0.6 + 0.1
D 0+05 05+ 0.1 0+0.1 0+0
E 0.2 +0.1 0.3 + 0.6 4 +0.2 0+0
F 0+0.1 01+04 0+0.3 0+0
total 54 + 0.9 72+ 13 123+ 1.1 1.1+04
N-amino acid (mgeqN)
Phase CPL CSG SP VF
A 24 +£0.1 0.6 £ 0.1 0.6 + 0.1 01+0
B 1.3+0.1 0+0 15+ 0.1 0+0
C 0.1+0.3 0+0 0+0 0+0
D 39+04 9.2+ 0.4 6.7 £ 0.2 2.6 + 0.1
E 0.7 +0.1 1.2 +0.2 0+0 0.8 + 0.3
F 03 +0.1 1.3+0.2 0+0 0.8 + 0.1
total 8.7+ 1.2 12.3 £ 0.9 8.8 + 0.4 43 + 0.6
N-protein (mgeqN)
Phase CPL CSG SP VF
A 0.2 +0.3 0+0.2 0.1+0.2 0+0
B 46 + 05 3.6 £ 0.2 9.3 + 0.5 23 +1
C 48 +0.2 3.8 + 0.6 41 +0.2 1.3+04
D 37+04 55+ 0.4 45+ 0.1 21 +0.8
E 16 +0.7 21+ 05 2.1+ 0.3 0.9 + 0.3
F 1.6 +0.9 1.7 + 0.6 1.7 £ 0.2 0.7 £ 0.7
total 165 + 3 16.7 £+ 2.5 218 + 15 73 +3.2
Comparison of N rate from colorimetric assays and NTmeter analysis
Total N chemically extracted CPL CSG SP VF
N measured by colorimetric
assays (mgeqN) 30.6 + 5.2 36.4 + 4.7 439 + 35 129 + 4.2
N measured using NTmeter 34 + 32 36 + 5 539 + 4.3 154 + 43

(mgN)
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Annexe 3. Composition minéralogique des sédiments

Table 31: Mineralogical composition of the initial sediment and residual chemical extraction sediment.

CPL CSG SP VF
Initial sediment mineralogy
Quartz seskksk skskeskok skskoskok skskoskok
Feldspar * *ok ok *(%) *k
Mica * *ok * ok
Kaolinite * ok (*) ook
Hematite *) *) (*) *)
Chlorite *) ~ I
Amorphous (*) * * *
Smectite (%) .
Residual sediment mineralogy
Quartz sesksksk skskeskosk skskeskok skskeskok
Feldspar * ok ok * (%) *ok
Mica * sksk % skesksk
Kaolinite * ** (*) oAk
Hematite (*) ~ I
Chlorite *) *) *) *)
Amorphous *) *) (*) (*)
Smectite (*) *

**F*% predominant ; *** dominant ; ** abundant ; * minor ; (*) traces.
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Résumé

Les retenues hydroélectriques induisent une accumulation sédimentaire, constituant une réserve
importante de matiére organique (MO), qui peut étre a I'origine de difficultés de gestion. Leur élimination
est bien souvent réalisée par des chasses, qui appauvrissent temporairement en oxygene le biotope en
aval du barrage. Le sédiment accumulé n’est pas une matrice stable, et peut étre a I'origine d’émissions
de gaz a effet de serre, en particulier dans des conditions anaérobies in situ. La minéralisation de la MO
dans les matrices organo-minérales, est contrélée par son caractére biodégradable et/ou bioaccessible.
Pour une matrice de type « sol », il a été récemment établi que la minéralisation de la MO dépendait
surtout de son interaction avec la matrice organo-minérale, selon le « soil continuum model ». Nous
avons donc approché les mécanismes, impliqués dans la stabilité de la MO des sédiments de retenue,
selon cette théorie. Nous avons appliqué une méthode d’extraction séquentielle, qui sépare la MO en
fonction de la force des interactions avec la matrice. La nature biochimique et le potentiel de dégradation
de chaque groupe de MO a montré que i) la MO carbonée est principalement constituée de phénals,
carbohydrates, et protéines, en proportions comparables entre les groupes, ii) le caractére minéralisable
de la MO est lié a son degré de liberté vis-a-vis de la matrice. Ces résultats montrent I'impact des
interactions organo-minérales sur I'évolution de la MO dans les sédiments de barrage. L”évolution de
la MO a été approchée pour deux modes de gestion du sédiment. En condition anaérobie, nous avons
cherché des outils permettant d’estimer le potentiel méthane du sédiment en les comparant a la
production de biogaz aprés 20 jours d’incubation ex situ. Deux indices ont été retenus, le suivi du
cofacteur Fa2o (impliqué dans la voie métabolique de la méthanogenése) & 7 jours ex situ, et le suivi du
parameétre « densité » mesuré par un échosondeur in situ. En condition aérobie, une méthode
d’'incubation sur deux sédiments permettant de séparer respectivement, la demande chimique, et
biologique, en oxygéne a été développée. Une demande chimique importante et rapide est suivie d’'une
demande biologique lente et qui ne représente en 20 jours que 11 & 22% de la demande totale en
oxygéne du sédiment. Ces données pourraient étre d’intérét lors des curages des retenues.

Mots-clés : sédiment de retenue, matiére organique, interaction organo-minérale, extraction
séquentielle, méthanisation, demande en oxygene.

Abstract

Hydroelectric dams induce sediment accumulation which represents an important stock of organic
matter (OM) leading to management difficulties. Their elimination often carried out by flushing,
temporarily depletes the biotope downstream of oxygen. This sediment is not stable, and can generate
greenhouse gas emissions, especially under anaerobic conditions in situ. The OM mineralization from
organo-mineral matrices is controlled by its biodegradability or bioaccessibility. For soil matrices, recent
works established that OM mineralization mainly depends on its interaction with the organo-mineral
matrix according to the “soil continuum model”. We therefore studied the mechanisms involved in the
OM stability of dam sediments. We applied a sequential extraction method, which separates OM based
on its strength interaction with the matrix. The biochemical nature and the potential for mineralization of
each OM group showed that i) the carbon OM consists mainly of phenol, carbohydrate, and protein, in
comparable proportions between the groups, ii) the mineralizable character of OM is related to its degree
of attachment to the matrix. These results show the impact of organo-mineral interactions on the
evolution of OM in sediments. Then, we tackled the OM evolution for two modes of sediment
management. i) In anaerobic conditions, we looked for estimation tools of the methane potential of the
sediment by comparing them to the production of biogas after 20 days of ex situ incubation. Two indices
were retained, monitoring of the Faz20 cofactor (involved in methanogenesis pathway) at 7 days ex situ,
and monitoring of the "density" parameter measured by an echosounder in situ. ii) In aerobic condition
we developed an incubation method to separate the chemical and the biological oxygen demand.
Chemical demand is strong and rapid, biological demand is slow and represents only 11 to 22% of the
total oxygen demand of the sediment. These data could be of interest when cleaning the reservoirs.

Keywords : lacustrine sediment, organic matter, organo-mineral interaction, sequential extraction;
methanization; oxygen demand



