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|.1. LA SEDIMENTATION DANS LES RETENUES DE BARRAGES

La construction de barrages et de systémes d'irrigation a débuté il y a plus de 5 000 ans en Chine, en Inde,
en Iran ou en Egypte (Jansen, 1980). Il existe aujourd'hui a I'échelle mondiale environ 45 000 grands barrages qui
mesurent plus de 15 metres ou sont associés a des retenues de plus de 3 millions de m> (Tableau I-1; Annandale et
al., 2003). Prés de la moitié des grands fleuves comptent au moins un grand barrage (World Commission on Dams,
2000). L'ensemble de ces réservoirs représente un volume d'eau de plus de 6 000 km® (Annandale et al., 2003; Sumi
et al., 2004), destiné a l'approvisionnement en eau pour l'agriculture ou l'usage domestique, |'atténuation des crues
et des sécheresses, la production d'électricité ou bien la navigation et les loisirs.

La construction des grands barrages a débuté dans les années 1950 et a atteint son apogée dans les années
1970. Au cours des deux décennies 1950-1960, la capacité de stockage globale de I'eau a été multipliée par 25
(UNESCO, 1978). Par la suite, la prise de conscience des impacts environnementaux et sociétaux de ces grands
barrages a contribué a faire diminuer le nombre de constructions en Amérique du Nord et en Europe (Figure I-1;
Postel et al., 1996; World Commission on Dams, 2000). En paralléle, depuis les années 1990, la recherche
d'alternatives aux énergies fossiles a favorisé les investissements pour la construction de barrages hydroélectriques

dans les pays en voie de développement (World Commission on Dams, 2000; Kondolf et al., 2014).

. Storage Annual loss due to sedimentation
Region Number of large dams 3 .
(km”) (% of residual storage)
World Wide 45571 6325 05-1
Europe 5497 1083 0,17-0,2
North America 7 205 1845 0,2
South and Central America 1498 1039 0,1
North Africa 280 188 0,08-1,5
Sub Saharan Africa 966 575 0,23
Middle East 895 224 1,5
Asia (excluding China) 7 230 861 03-1
China 22 000 510 2,3

Tableau I-1: Distribution mondiale des barrages, volumes des retenues et pertes de capacité annuelles dues a la
sédimentation (Annandale et al., 2003; d'aprés White, 2001).
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Figure I-1: Nombre de barrages construits entre 1900 et 2000 par région (hormis pour la Chine), tiré de World
Commission on Dams (2000).
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En France, les conditions naturelles régnant sur de nombreux cours d'eau (précipitations réguliéres, relief,
etc.) sont favorables a la production d'hydroélectricité par des centrales hydrauliques, qui fonctionnent le plus
souvent en association avec un barrage. Electricité De France (EDF) se positionne comme le premier producteur
d’électricité d’origine hydraulique de I'Union européenne grace a 435 centrales hydrauliques en France
métropolitaine (Figure I-2) associées a 622 barrages, dont 150 de plus de 20 meétres (EDF, 2011, 2013).
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Figure I-2: Implantation des centrales hydrauliques EDF en France (tiré de EDF 2011, 2013).

Les sédiments, issus de I'érosion des bassins versants, s'accumulent dans les retenues des barrages a des
vitesses relativement élevées, de I'ordre de 2 a 4 cm/an (Miiller et al., 2000; Arnason and Fletcher, 2003; Audry et
al., 2004). Selon Syvitski et al. (2005), les activités anthropiques favorisent I'érosion des sols et de fortes charges
sédimentaires dans les riviéres tandis que la présence des réservoirs fait au contraire diminuer les flux de sédiments
atteignant les zones cotieres. Selon leurs estimations a I'échelle mondiale, 20 % du flux global de sédiments est ainsi
piégé dans les grandes retenues (Syvitski et al., 2005).

La perturbation du transfert des sédiments a de nombreux impacts négatifs sur l'environnement,
notamment sur la morphologie des lits des rivieres et des zones cOtieres (augmentation de I|'érosion) et sur la
biodiversité (diminution des apports en nutriments liés aux sédiments fins). Dans les environnements pollués, le
piégeage des sédiments par les retenues peut avoir un aspect positif dans la mesure ol cela contribue a limiter la
dispersion des polluants dans les milieux aquatiques en aval (SedNet, 2004).

L'accumulation de sédiments dans les retenues entraine également une diminution de la capacité de
stockage globale des réservoirs de 0,5 a 1 % par an environ (Tableau I-1; White, 2001; Sumi et al., 2004), ce qui
génere directement ou indirectement des colts élevés: construction de nouvelles retenues pour maintenir la
capacité de stockage, diminution de la production d'hydro-électricité, diminution des quantités d'eau disponibles
pour l'irrigation, colts des opérations de maintenance ou de démantélement des barrages (Annandale et al., 2003).
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Afin de limiter la perte de volume des retenues, d'assurer le bon fonctionnement des ouvrages et
d'améliorer la continuité sédimentaire, plusieurs techniques de gestion des sédiments sont mises en ceuvre dans les
retenues de barrages (Mahmood, 1984; Annandale et al., 2003; Kondolf et al., 2014).

1.1.1. METHODES DE GESTION DES SEDIMENTS

Trois catégories de méthodes visent a limiter le comblement des réservoirs (Mahmood, 1984; Kondolf et al.,
2014):

. La réduction de la quantité de sédiments entrant dans la retenue. Il s'agit soit de |'adaptation de
I'occupation des sols dans le bassin versant afin de réduire I'érosion, soit du piégeage des sédiments (principalement
les plus grossiers) en amont de la retenue dans de petits bassins de rétention. Ces méthodes peuvent permettre de
limiter la vitesse de comblement des retenues mais ne contribuent pas a rétablir le transport solide en aval (Kondolf
et al.,, 2014). Au contraire, les techniques de détournement des sédiments via des tunnels ou des canaux de
dérivation permettent aux flux d'eau avec les plus fortes charges sédimentaires (par exemple lors des crues) de ne

pas entrer dans les réservoirs et de rejoindre la riviere en aval.

. La récupération du volume du réservoir par excavation mécanique (dragage et curage des sédiments). La
distinction entre les termes "dragage" et "curage" reléve d’une simple convention d’usage, le dragage étant une
opération d’une certaine envergure réalisée avec des outils lourds (pompe aspirante, drague, pelle, etc.) tandis que
le terme curage désigne toutes les opérations dans le milieu aquatique impliquant la mobilisation de matériaux
(Agence de I'Eau Seine Normandie, 2013). Plusieurs techniques de dragage existent (par exemple par aspiration

stationnaire ou en marche depuis un bateau), mais elles sont plutét difficiles et coliteuses a mettre en ceuvre.

. Les opérations de transparence et les chasses (érosion ou non-déposition des sédiments grace a I'énergie
hydraulique). Ces opérations consistent a rétablir le transport solide en période de crue, soit pour limiter le dépot
des particules, soit pour éroder une partie des sédiments déja déposés dans la retenue. L'abaissement relativement
rapide du plan d'eau permet le transport des particules en suspension a travers la retenue sans qu'elles ne
sédimentent (sluicing), voire entraine I'arrachement dynamique des sédiments déja déposés (flushing; Figure 1-3;
Malavoi et al., 2011; Kondolf et al., 2014).

Les opérations de transparence, mises en place dans certains ouvrages, se rapprochent en pratique des
chasses. Les vannes de fond sont ouvertes en période de fort débit et le plan d’eau est abaissé en-dessous de la cote
minimale d’exploitation. La riviere retrouve alors son thalweg d’origine au sein duquel le transfert des matériaux
érodables est possible par établissement d’un régime torrentiel (phase de transparence). La fréquence de ces
opérations est de l'ordre de I'année (crue annuelle), avec une durée de l'ordre de quelques jours (Gay

Environnement, 2002).
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Figure 1-3: A) "Sluicing": opération qui vise a limiter le dépot des sédiments transitant dans le réservoir. B)
"Flushing": remobilisation des sédiments déja déposés et transport en aval. Tiré de Kondolf et al. (2014).
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Les chasses présentent des inconvénients écologiques liés a la quantité importante de sédiments
remobilisés et rejetés en aval (Gosse, 1991; Annandale et al., 2003; GPMR, 2011; SDAGE Rhone-Méditerranée 2010-
2015). Les particules remises en suspension peuvent avoir une incidence directe sur les animaux et les végétaux
(agression mécanique des épithéliums, destruction des appareils respiratoires, asphyxie des ceufs et des végétaux...)
ainsi que des effets différés (colmatage des frayeres et des fonds, diminution de la perméabilité et des échanges
nappe-riviere avec incidences sur la réoxygénation...). Les matiéres en suspension provoquent également un
abaissement brutal de I'énergie lumineuse (absorption de la lumiére) et de la quantité d’oxygéne dissous (réactions
chimiques de consommation de |'oxygene) disponibles pour les organismes.

Les protocoles de réalisation de chasses dans les barrages ont évolué a partir des années 1980 quand la
prise en compte croissante de I'environnement a conduit a essayer d'en limiter les impacts, via des contraintes de
réalisation (dates, débits) et des contraintes physico-chimiques (taux de matiéres en suspension acceptable

contraint a l'aval, suivi de la teneur en oxygéne dissous; Babbiero et al., 2003).

1.1.2. VIDANGES DES RETENUES

En France, la revue de slireté des barrages, qui inclut un examen technique complet de I'ensemble de
I'ouvrage, y compris des parties habituellement noyées ou difficilement observables, doit étre renouvelée tous les
dix ans pour les barrages de classe A, c'est-a-dire les barrages de plus de 20 meétres et pour lesquels le carré de la
hauteur multiplié par la racine carrée du volume est supérieur a 1 500 (Articles R.214-112 et R.214-219 du code de
I'environnement et Article 7 de l'arrété du 29 février 2008 NOR: DEVO0804503A).

Jusqu'en 2008, ces inspections étaient réalisées aprés les vidanges complétes des retenues, ce qui n'est plus
systématiquement le cas a présent (Circulaire interministérielle n? 70-15 du 14 ao(t 1970, abrogée par la circulaire
du 8 juillet 2008). Depuis 2008, la majorité des visites sont effectuées grace a des techniques d'inspection
subaquatiques, par des plongeurs ou par des robots équipés de caméras et dirigés depuis la surface (ROV : Remote
Operated Vehicule; Figure I-4). Ces méthodes sont moins colteuses que les vidanges des retenues (pas d'arrét
d’exploitation du barrage pendant la période d'a-sec) et permettent de limiter les impacts négatifs sur

I'environnement engendrés par la remise en suspension des sédiments.

Les vidanges sont cependant inévitables lorsque le type de barrage ou la visibilité dans I'’eau du réservoir se
prétent mal a une visite subaquatique, et lorsque des travaux de maintenance s'averent nécessaires (Poupart et
Royet, 2001).

On distingue donc les chasses, qui visent a évacuer les sédiments pour lutter contre I'envasement, des
opérations de vidange, dont le but est d'abaisser le niveau d'eau pour permettre les opérations de maintenance sur
les parties habituellement immergées des barrages. Lors des vidanges, la vitesse d'abaissement du plan d'eau est

limitée afin de réduire la remobilisation des sédiments et les effets négatifs sur I'environnement en aval.

Les vidanges sont généralement réalisées en période de faible débit et durent quelques jours a quelques
semaines, la période d'a-sec étant fonction des travaux a réaliser (Malavoi et al., 2011). De maniére générale, les
concentrations en matiéres en suspension (MES) restent inférieures a 1 g/L en moyenne en aval du barrage.
Cependant de plus fortes concentrations en MES (> 10 g/L) peuvent étre mesurées pendant de courtes périodes
correspondant a la déstabilisation des sédiments (Poirel, 2001; Jigorel et Morin, 2003; Frémion et al., 2016). Les
fortes concentrations de MES peuvent étre mesurées pendant trois phases lors de la vidange d'une retenue, comme
I'a observé Gosse (1991) pour la retenue de Guerlédan en 1985 (Figure I-5; Bouchard et al., 1986; Rambaud et al.,
1988; VNF, 2014) :

* La premiére phase correspond a I'élimination du céne d’envasement proche des vannes au

moment de I'ouverture des vannes de fond.
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* La deuxieme phase, plus longue et avec l'impact le plus important, survient en fin de vidange du
réservoir lors de I"évacuation des derniéeres réserves d’eau du lac.

* La troisieme phase concerne ensuite toute la période pendant laquelle la retenue est vide. Les
épisodes pluvieux et la circulation de I'’eau dans le lac peuvent provoquer épisodiquement des pics
de MES (effet d’impact de I'’eau de pluie, ruissellement jusqu’au chenal, ravinement, glissements et

affaissements des berges; Loizeau et Wildi, 2007).

La législation relative aux vidanges de retenues vise également a limiter les impacts de ces opérations sur
I'environnement. En France, la loi distingue d'une part les vidanges des retenues de plus de 5 millions de m> ou
associées a des barrages supérieurs a 10 m, et d'autre part les vidanges des autres plans d'eau supérieurs a 0,1 ha,
hors piscicultures.

Les premieres doivent faire I'objet d'une demande d'autorisation, qui s'accompagne d'une évaluation
environnementale afin de définir les incidences de I'opération de vidange sur la ressource en eau, le milieu
aquatique, I'’écoulement et la qualité des eaux.

Pour les vidanges des autres plans d'eau (soumises seulement a déclaration), les eaux rejetées en aval au
cours de l'opération ne doivent pas dépasser 1 g/L de matiéres en suspension (MES) et 2 mg/L d'ammonium en
moyenne sur deux heures. Le taux d'oxygéne dissous doit quant a lui rester supérieur a 3 mg/L (Article 5 de I'arrété
du 27 ao(t 1999 NOR: ATEE9980256A).

Dans certaines retenues de barrages, la présence de sédiments pollués complique les opérations de gestion,
en particulier celles qui entrainent la remobilisation des sédiments. En effet, les contaminants associés aux
sédiments posent un risque environnemental supplémentaire lors des épisodes de resuspension a cause de leur

possible transfert vers la colonne d'eau et de leur impact sur le milieu aquatique.

Dans le cadre de cette thése, nous nous intéressons en particulier au risque associé aux contaminants
. . Ve , . 1 . . Jorn
inorganiques, les éléments traces métalliques™ (ETM), lors de la remise en suspension des sédiments pendant les

vidanges des retenues.

1 ;s . . s ;. P
Le terme ETM a généralement remplacé celui de métaux lourds et désigne un large spectre de métaux et
métalloides dont les teneurs sont généralement inférieures a 1 % dans I’environnement.
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Figure 1-4 : Exemples de photographies de robots subaquatiques, source EDF et ECA Robotics
(www.ecagroup.com).
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Figure I-5: A) Evolution théorique de la concentration de matiéres en suspension (MES) en aval d'une retenue
pendant la vidange et la phase d'a-sec (tiré de VNF, 2014). B) Moyenne journaliére des concentrations de MES a la
sortie du barrage de Guerlédan lors de la vidange décennale du lac entre le 26 aolit et le 15 novembre 1985 (tiré
de Gosse, 1991).
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|.2. REMISE EN SUSPENSION DE SEDIMENTS CONTAMINES PAR DES METAUX ET

METALLOIDES

Les éléments traces métalliques (ETM) sont naturellement présents dans I'environnement mais certaines
activités industrielles, notamment I'exploitation miniéere et le raffinage des métaux, ont constitué d'importantes
sources anthropiques de ces éléments dans les sols et les eaux.

Il est largement reconnu que certains de ces ETM présentent des risques de toxicité au-dela de
concentrations seuils (Luoma et Rainbow, 2008), aussi bien pour des especes pélagiques (vivant dans la colonne
d’eau), que benthiques (vivant dans les sédiments). Les ETM peuvent s'accumuler dans les organismes et parfois
dans la chaine alimentaire et provoquer des pathologies du systéme nerveux ou sanguin s'ils atteignent des
concentrations suffisamment élevées (Sunda et Guillard, 1976; Engel et Sunda, 1979). Dans les environnements les
plus fortement contaminés, la consommation de poisson peut également avoir un impact sur la santé humaine
(SedNet, 2004).

Méme si des mesures sont prises pour réduire ou supprimer les sources historiques de pollution par les
ETM, les sédiments contaminés accumulés au cours du temps dans les environnements de dépot restent des sources
potentielles de polluants qui peuvent dégrader la qualité de I'eau (SedNet, 2004; Superville et al., 2014). En effet, les
sédiments constituent un compartiment majeur de stockage des ETM, a cause de la forte affinité de ces éléments
pour de nombreuses surfaces solides (Forstner et al., 1989; Zoumis et al., 2001; Manceau et al., 2002; Vukovic et al.,
2014). Ainsi, de fortes teneurs en ETM ont été trés souvent mesurées dans les sédiments de nombreux
environnements marins et continentaux, naturels ou artificiels (e.g. Cappuyns et Swennen, 2005; Di Nanno et al.,
2007; Ye et al., 2013) et dans des retenues de barrages.

La nécessité d’évaluer et de limiter le risque de perturbation des écosystemes aquatiques complique les
opérations de gestion de ces environnements qui contiennent de fortes teneurs en ETM. |l reste tres difficile
d'évaluer précisément les risques que posent ces sédiments, car cela peut dépendre de plusieurs parametres
spécifiques a chaque site (pH des eaux, état rédox des sédiments, teneurs et spéciation des ETM, etc., SedNet,
2004).

1.2.1. REPARTITION/SPECIATION ET BIODISPONIBILITE DES ETM

Chaque ETM existe dans l'environnement sous différentes formes (espéeces) chimiques, dans la fraction
solide (particulaire) ou dans la phase dissoute. La spéciation est la répartition d'un élément donné entre ces
différentes especes chimiques, chacune présentant des caractéristiques spécifiques en termes de réactivité, de

biodisponibilité ou de toxicité.

Du point de vue de leur biodisponibilité pour les organismes aquatiques, les ETM peuvent étre métabolisés
via la phase solide par ingestion des sédiments pollués, et/ou via la phase dissoute par absorption de I'eau dans les

branchies et le systéeme digestif :

* Dans la phase dissoute, les éléments sont répartis entre les ions simples monoatomiques (ex. Ca2+,
cl, Ag’, Pb2+, Cd2+, etc.) ou polyatomiques (pour les ions majeurs, par exemple CO32' ou OH) et les
complexes inorganiques (ex. PbCO;, PbOH", PbNO;*, PbSO,4(aq) etc.) ou organiques (complexes
avec les acides fulviques et humiques dissous). Les ions libres ou faiblement adsorbés sont
hautement biodisponibles au contraire de la plupart des complexes métalliques (Luoma, 1983;
Calmano et al., 1993). La spéciation des ETM dissous influence ainsi leur toxicité. As(lll) est par
exemple considéré comme soixante fois plus toxique de I'As(V) (Jain et Ali, 2000), car il peut se
complexer avec I'atome de soufre présent dans de nombreuses protéines et inhiber ainsi plus de

deux cents enzymes humaines (Abernathy et al., 1999). De plus, As(lll) a tendance a s’accumuler
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dans les tissus, exergant une action toxique plus longue, tandis que As(V) et les arsenics organiques

sont plus facilement immobilisés et éliminés (Bertolero et al., 1987; Hirano et al., 2003).

* De la méme maniére pour la phase solide, il existe une relation entre la solubilité d'un solide
contenant un ETM et sa toxicité par ingestion. Par exemple, pour une méme quantité de cobalt,
I'oxyde de cobalt est moins soluble que les sels de cobalt et sera donc moins toxique (Manceau et
al., 2002). Les différences de cinétique des réactions de dissolution d'une phase porteuse ou bien
de dissociation d'un complexe peuvent indirectement augmenter la biodisponibilité d'un élément.
Pour le fer(lll) par exemple, Fe* est plus facilement relargué dans la solution par la dissociation des
complexes organiques que par la dissolution des oxydes de fer (Anderson et Morel, 1982; Luoma,
1983).

Il est difficile d'évaluer I'importance relative de ces deux voies de contamination (solide ou dissoute; Luoma,
1983) mais il est trés clair que la répartition et la spéciation des ETM influencent fortement leur biodisponibilité et
leur toxicité, les phases dissoutes étant en général considérées comme plus biodisponibles et toxiques que les
phases particulaires (Ankley et al., 1996; Chapman et al., 1998).

Ce sont donc la spéciation des ETM dans chaque compartiment (solide ou dissous), mais également leur
répartition entre les phases solide et dissoute, qui déterminent I'impact de ces contaminants sur le milieu aquatique.
Pour anticiper le risque associé aux ETM lors de la vidange d'une retenue, il faut étre capable d'évaluer les teneurs
en ETM dans les sédiments, dans |'eau, et de comprendre les processus d'échanges solide-liquide qui peuvent se

produire quand les sédiments sont remis en suspension.

1.2.2. ETM ASSOCIES AUX PHASES SOLIDES DES SEDIMENTS

Des indices de qualité des sédiments sont définis dans la littérature et dans la législation et permettent

d'évaluer les teneurs totales en éléments traces métalliques dans la phase solide des sédiments.

1.2.2.1. EVALUATION DES TENEURS TOTALES EN ETIM DANS LES SEDIMENTS

MacDonald et al. (2000) ont réalisé une synthése des données d'écotoxicologie publiées pour les sédiments
des écosystémes d'eau douce et ils ont déterminé deux valeurs dénommées Threshold Effect Concentration (TEC) et
de Probable Effect Concentration (PEC; Tableau I-2). Des effets nocifs des ETM sur les organismes benthiques sont
trés peu susceptibles d'étre observés en dessous de la TEC, tandis qu’ils sont au contraire trés probables si les
teneurs sont supérieures a la PEC. Entre ces deux seuils, des études spécifiques sont nécessaires pour évaluer la

toxicité des sédiments.

En France, deux seuils de teneurs en métaux (N1 et N2) sont définis pour les sédiments marins ou
estuariens (Arrété du 9 aolt 2006 NOR: DEVO0650505A, Tableau I-2) afin de réglementer les opérations de dragage
et d'immersion. En dessous du niveau N1, les concentrations en métaux dans les sédiments sont comparables au
bruit de fond géochimique et I'impact potentiel d'un dragage est jugé négligeable. Au-dessus du niveau N2, une
investigation complémentaire est nécessaire afin de définir la solution de gestion la moins dommageable pour
I’environnement. Les opérations d’'immersion sont alors susceptibles d’étre interdites. Entre les niveaux N1 et N2,
des études complémentaires (par exemple des tests de toxicité globale) peuvent s’avérer nécessaires en fonction du

projet et du degré de dépassement du niveau N1 (GPMR, 2007).

Dans le cas de sédiments extraits de cours d'eau ou de canaux, |'arrété du 9 ao(t 2006 fait état de valeurs

seuils S1 (Tableau I-2) qui servent également a évaluer les impacts des opérations en lien avec le milieu aquatique.
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Sédiments de cours Sédiments marins et estuariens
Threshold Effect Probable Effect
d'eau et de canaux
ETM Seuil S1 Seuil N1 Seuil N2 Concentration Concentration
eui
(mg/kg) (mg/ke) (mg/kg) (mg/ke)
(mg/ke)
Arsenic 30 25 50 9,79 33,0
Cadmium 2 1,2 2,4 0,99 4,98
Chrome 150 90 180 43,4 111
Cuivre 100 45 90 31,6 149
Mercure 1 0,4 0,8 0,18 1,06
Nickel 50 37 74 22,7 48,6
Plomb 100 100 200 35,8 128
Zinc 300 276 552 121 459

Tableau I-2: Seuil S1, N1 et N2 issus de la législation francaise et relatifs aux éléments traces dans les sédiments.
Threshold Effect Concentration (TEC) et Probable Effect Concentration (PEC), tirés de MacDonald et al. (2000), en
mg par kg de sédiment sec.

Au-dela des teneurs totales en ETM, qui permettent par exemple de comparer des niveaux de
contamination ou de donner une premiere évaluation de la toxicité potentielle des sédiments sur les organismes
benthiques, la répartition des ETM entre les différentes phases solides plus ou moins réactives est une information
importante. D'une part, comme on |'a vu, parce qu'elle est déterminante pour la biodisponibilité de ces ETM pour les
organismes aquatiques. D'autre part, parce que la spéciation des ETM en phase solide avant resuspension (qui
représente en quelque sorte les "conditions initiales" pour les ETM sédimentaires avant la vidange) est une
information utile dans le travail d'évaluation du risque, et peut donner un indice sur la capacité des ETM a étre
relargués. En effet, il existe des phases solides réfractaires sur lesquelles les métaux sont fortement fixés, et d’autres

phases plus solubles ou a partir desquelles les ETM peuvent étre plus facilement désorbés.

|.2.2.2. PARTICULES SEDIMENTAIRES REACTIVES VIS A VIS DES ETM

L'histoire industrielle des bassins versants et I’évolution des industries miniéres (les modalités de traitement
des minerais, les conditions de stockage des résidus, etc.) peuvent influencer les formes de rejets des ETM et leur
spéciation dans les sédiments qui se déposent dans les retenues au cours du temps. Les conditions géochimiques qui
régnent dans les sédiments, et varient avec la profondeur a cause des réactions de diagénése précoce, contrélent
ensuite la spéciation (et la redistribution) des ETM entre les différentes phases solides dans les sédiments des

retenues.

La réaction dominante pendant la diagénése précoce des sédiments est la dégradation biologique de la
matiére organique, c'est-a-dire l'oxydation du carbone organique en carbone minéral (CO,). Cette oxydation est
couplée a plusieurs réactions de réduction qui se succédent verticalement dans les sédiments au fur et a mesure que
les différents oxydants sont consommeés par les bactéries et que le potentiel d'oxydoréduction diminue.

Ainsi, dans la plupart des environnements avec une colonne d'eau oxique, le sédiment est généralement
partagé en trois zones : oxique, suboxique et anoxique. L'épaisseur de la couche oxique est extrémement variable en
fonction de la quantité et la nature de la matiére organique qui se dépose a l'interface eau-sédiment et du taux de
sédimentation. Dans la plupart des cas cependant, I'état géochimique des sédiments change dans les premiers
millimétres de profondeur (Kristensen, 2000; Peterson et Carpenter, 1986; Wilkin et Ford, 2006; Chaillou et al.,
2007). Ces modifications géochimiques sont déterminantes pour la répartition des ETM entre les différentes phases

solides des sédiments.
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Dans la couche oxique a la surface des sédiments, les métaux traces sont notamment associés aux
oxyhydroxydes de fer et de manganése ou complexés avec la matiére organique particulaire. Les oxydes de fer et de
manganése (par exemple Fe(OH);, FeEOOH ou MnO,) sont déterminants pour la géochimie des métaux dans les
systemes aquatiques (Tessier et al., 1996). lls ont une surface spécifique élevée et leurs sites de surface sont
généralement chargés négativement pour la gamme de pH des eaux de surface (Sposito, 1989). Du fait de la
diversité de leurs groupements fonctionnels a caractéere d'acide faible et des caractéristiques de leurs surfaces, les
particules organiques possédent aussi de grandes capacités d'adsorption des métaux dissous pour une large gamme
de pH (Calace et al., 2001; Audry, 2003).

Lorsque la matiére organique est biodégradée et que les oxyhydroxydes sont réduits et dissous dans les
zones suboxique et anoxique, les ETM sont remis en solution et s'accumulent dans I'eau porale (Gerringa, 1990). En
dehors des environnements treés riches en sulfures, on considére donc que les ETM sont moins solubles dans les
environnements oxydants tandis que des conditions réductrices favorisent leur solubilité (Stumm et Morgan, 1996).

Dans les sédiments anoxiques riches en soufre, les basses valeurs de pH et de Eh favorisent la précipitation
des sulfures, notamment de la pyrite (FeS,) et des monosulfures métastables. Les monosulfures (CuS, CdS, PbS, ZnS,
FeS, MnS) font partie des Acid Volatil Sulfides (AVS), une catégorie de sulfures qui peut étre volatilisée en H,S par
une attaque acide (définition analytique). Les AVS se dissolvent trés rapidement en présence d'oxygéne (Schoonen
et Barnes, 1991). FeS représente la phase la plus abondante des AVS (Simpson et al., 2000). Les AVS sont facilement
oxydables tandis que la pyrite a une cinétique d'oxydation lente en présence d'oxygeéne (Schoonen et Barnes, 1991).
Les sulfures sont des phases solides déterminante pour la mobilité des ETM car ils présentent une forte affinité pour
adsorber ou (co)précipiter une grande partie des métaux traces (par exemple sous forme d'arsénopyrite FeAsS,
chalcopyrite CuFeS,, galéne PbS ou sphalérite ZnS; Elderfield et al., 1981; Morse, 1994; Saulnier et Mucci, 2000;
Cantwell et al., 2008).

D'autres fractions minérales comme les feldspaths, les carbonates ou les phosphates peuvent également

étre des phases porteuses d'ETM dans les sédiments (Devallois, 2009).

D'un point de vue méthodologique, la spéciation des métaux en phase solide peut étre estimée grace a des
méthodes chimiques, par exemple l'extraction séquentielle des ETM dans différentes fractions analytiques
solubilisées par des réactifs spécifiques, ou bien déterminée grace a des méthodes de minéralogie, par exemple en
microscopie ou par absorption ou fluorescence des rayons X (EXAFS : Extended X-Ray Absorption Fine Structure, u-
XRF : X-Ray Fluorescence).

Caractériser la spéciation des ETM dans la phase solide n'est cependant pas suffisant pour déterminer la
guantité de polluants qui peut étre remobilisée lors de la vidange d'une retenue. Les processus d'échanges entre les
phases particulaires et la phase dissoute sont gouvernés par les parameétres physico-chimiques et biologiques du
milieu comme la température, le pH, le potentiel d'oxydoréduction ou la concentration des ligands organiques ou

inorganiques dissous (Figure 1-6).

Lorsque les sédiments sont remis en suspension, dans notre cas lors de la vidange d'une retenue, les
particules sont soumises a un brusque changement des conditions qui les environnent, ce qui rend possible le
transfert des ETM de la phase solide vers la phase dissoute, sous des formes potentiellement plus biodisponibles ou
toxiques. En fonction de I'évolution de ces paramétres dans la colonne d'eau pendant la resuspension, les polluants
relargués sous des formes dissoutes peuvent par la suite étre plus ou moins rapidement ré-adsorbés sur les

particules en suspension.
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Figure I-6: Spéciation et interactions des éléments traces métalliques dans I'eau et les sédiments (d'aprés Bonnet,
2000; Audry, 2003; Charriau, 2009).

1.2.3. RESUSPENSION DES SEDIMENTS ET RELARGAGE DES ETIM DANS LA PHASE DISSOUTE

En dehors de toute perturbation physique du sédiment, le relargage d'ETM depuis le sédiment vers la phase
dissoute peut se faire par diffusion moléculaire a l'interface eau-sédiment ou bien par le flux ascendant d'eau porale
contenant des espeéces dissoutes depuis les zones suboxiques et anoxiques (Kalnejais, 2005). L'eau porale qui
contient des métaux trace sous des formes dissoutes peut en effet migrer en direction de l'interface eau-sédiment
par exemple grace aux organismes benthiques qui font circuler I'eau dans leurs terriers pour renouveler leur
oxygeéne (Kalnejais, 2005). Les ETM peuvent alors étre ré-adsorbés sur les oxyhydroxydes de la zone oxique, les
carbonates ou les argiles (Elderfield et al., 1981; Stumm et Morgan, 1996), enrichissant ainsi les sédiments de
surface en métaux traces du fait du cycle diagénétique (Sundby et al., 1986), ou bien rejoindre la colonne d'eau (flux
benthique).

Ce flux benthique est cependant minime par rapport a la quantité d'ETM relarguée lorsque les sédiments
sont mis en suspension. Les apports en ETM par les flux benthiques mesurés dans la riviere de la Delle sont par
exemple négligeables en comparaison de I'augmentation des concentrations en métaux lorsque les sédiments sont
mis en suspension par le passage de bateaux (Lourifio-Cabana et al., 2012; Superville et al., 2014). De méme, Zheng
et al. (2013) observent a partir de sédiments lacustres que ce sont les changements des conditions
hydrodynamiques, c'est-a-dire la quantité de particules remises en suspension, qui constituent le facteur de contréle

dominant le relargage des métaux plutot que les flux convectifs d'eau porale dans les sédiments.

Les évenements de remise en suspension d'un sédiment peuvent avoir des causes diverses telles que
I'activité biologique, les glissements, les courants de marées, les vagues, ou bien sir les activités humaines comme le
curage de cours d'eau et de réservoirs (Kalnejais, 2005; Roberts, 2012). Dans les retenues de barrages toutefois,
seules les activités humaines sont susceptibles de remettre de grandes quantités de sédiments en suspension dans
la colonne d’eau.

Dans des environnements de dépo6t de sédiments contaminés par des ETM, les épisodes de resuspension,
naturels ou non, peuvent favoriser la remobilisation des ETM de la phase solide vers la phase dissoute, sous des

formes plus mobiles et biodisponibles, et constituent un risque pour la qualité du milieu aquatique.
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Superville et al. (2014) et Kalnejais et al. (2010) soulignent que les phénomeénes de remise en suspension
des sédiments peuvent remobiliser de grandes quantités de polluants et constituent une menace pour
I'environnement méme si des mesures ont été prises pour limiter les sources historiques de pollution. La
resuspension des sédiments par les courants et les vagues dans Boston Harbor (milieu cotier) est par exemple
responsable de 4 et 9 % des apports totaux respectifs de cuivre et de plomb en phase dissoute (Kalnejais et al.,
2010). Pour préserver une bonne qualité chimique de I'environnement aquatique vis-a-vis des ETM, il est nécessaire
de réduire les sources directes de pollution mais également de pouvoir appliquer des pratiques de gestion adaptées
pour les sédiments contaminés, héritages de pollutions plus anciennes (SedNet, 2004). Pour cela, une meilleure
compréhension des processus physico-chimiques de remobilisation, dispersion, changement de spéciation et de
biodisponibilité des ETM est nécessaire (SedNet, 2004).

Lorsque des sédiments pollués sont remis en suspension, les métaux dissous relargués dans la colonne

d'eau peuvent provenir directement de I'eau porale ou des échanges entre phase solide et dissoute.

[.2.3.1. MELANGE DE L'EAU PORALE AVEC LA COLONNE D'EAU

Il s'agit d'une simple dilution des métaux dissous dans I'eau interstitielle dans la colonne d'eau lors de la
resuspension des sédiments. Dans ce cas, contrairement au flux benthique d'eau porale, les ETM dissous sont
directement rejetés dans la colonne d'eau, sans qu'ils puissent étre immobilisés par les oxydes et hydroxydes de fer

et de manganeése de la couche oxique, qui est érodée (Kalnejais, 2005; Atkinson et al., 2007).

Cet apport semble toutefois étre minime. Saulnier et Mucci (2000), Cantwell et al. (2002), Kalnejais et al.
(2007) et Superville et al. (2014) ont calculé la contribution de la dilution de I'eau porale au relargage total de
métaux lors d'une remise en suspension, a partir des mesures de porosité du sédiment, de I'épaisseur de la couche
soumise a |'érosion, et des concentrations dans |'eau porale avant la resuspension. Les résultats montrent que la
dilution de I'eau porale est une source mineure de métaux relargués lors de la resuspension des sédiments. Pour
Saulnier et Mucci (2000), les concentrations dans I'eau porale représentent respectivement moins de 5 % et 10 %

des quantités maximales de fer et de manganése relarguées pendant leur expérience de resuspension.

Ce sont donc les processus impliquant la phase solide du sédiment qui seraient majoritairement
responsables de I'augmentation des concentrations en ETM dissous lors des épisodes de resuspension. Toutefois, il
est possible que cette eau porale soit une source de ligands, importants pour la complexation des métaux en

solution (Kalnejais et al., 2010).

[.2.3.2. REACTIONS SOLIDE-LIQUIDE

Lors de la resuspension, les phases minérales solides auxquelles sont liés les ETM sont soumises a une
modification brutale de conditions redox, de pH, de rapport solide/liquide, ainsi qu'au changement des
concentrations en éléments majeurs et en ligands organiques dans I'eau qui les environne. De ce fait, la répartition
des ETM entre les phases solide et dissoute peut étre modifiée par des réactions simultanées de précipitation-
dissolution et adsorption-désorption. De grandes quantités de métaux peuvent ainsi étre relarguées par les
sédiments qui passent d'un environnement réducteur a pH proche de la neutralité a un environnement oxydant
légérement acide (Gambrell et al., 1977). Dans une moindre mesure, les sédiments qui ne sont pas remis en
suspension mais sont aussi affectés par un changement de conditions Eh-pH d{ a I'érosion peuvent également

participer au relargage d'ETM vers la colonne d'eau.
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Les quantités d'ETM remobilisées sous des formes dissoutes résultent des processus de relargage
(désorption, dissolution) et d'enlevement (ou piégeage : adsorption, précipitation) des ETM par les phases solides
réactives comme les carbonates, les AVS, les minéraux argileux ou les oxyhydroxydes de fer et de manganése.
L'adsorption et la désorption sont des processus réversibles mais complexes et dépendent de la température, du pH,
de la nature des particules et des concentrations en métaux, en ligands, et en espéces dissoutes qui sont en
compétition pour occuper les sites d'adsorption (Superville et al., 2014). D'un point de vue cinétique, les réactions

d'adsorption-désorption sont plus rapides que les réactions de précipitation-dissolution (Ryan, 2014).

Les caractéristiques physiques et géochimiques des sédiments (par exemple la composition de I'eau porale,
les concentrations en AVS et en matiére organique) et les conditions redox qui y régnent contrélent les paramétres
Eh-pH lors de la resuspension et constituent les facteurs les plus déterminants pour le relargage potentiel des ETM
(Cantwell et al., 2002; Cantwell et Burgess, 2004; Kalnejais et al., 2010).

La quantité de sédiments remobilisés a sans doute aussi un role sur les concentrations d'ETM en solution,

mais ce lien ne semble pas systématique (Kalnejais et al., 2010).

|.3. ETUDE DES ETM EN CONDITIONS DE RESUSPENSION

Il est tres difficile d'étudier I’évolution des ETM dans des conditions réelles de resuspension, principalement
a cause de l'impossibilité de controler en temps réel la quantité et les caractéristiques des matiéres en suspension,

et les études portent le plus souvent sur des simulations en laboratoire.

1.3.1. EXPERIENCES DE RESUSPENSION DES SEDIMENTS EN LABORATOIRE

Ces expériences ne permettent pas de prendre en compte la variabilité spatiale des sédiments au sein d'une
retenue, mais leur but n'est pas de reproduire les conditions réelles d'une vidange. De maniere générale, comparées
aux études réalisées in-situ (Balzer, 1982; Caetano et al., 2003; Almroth et al., 2009; Superville et al., 2014), ces
expériences en laboratoire permettent de simplifier la compréhension des systémes, de mesurer I'évolution des

parametres influencant les réactions impliquant les ETM, et d'observer plus finement les cinétiques de ces réactions.

Les données de la littérature montrent que les expériences de resuspension, qui ne sont pas extrémement
nombreuses, ont de plus été réalisées selon des protocoles variés (ratio solide/liquide, durée, volumes,...) et pour

des objectifs d'études différents.

Certaines études utilisent un Particle Entrainment Simulator pour remettre les sédiments en suspension
(Figure I-7,A; Cantwell et al., 2002). Il s'agit d'une chambre cylindrique dans laquelle une grille oscille quelques
centimétres au-dessus de la surface d'une carotte de sédiment. Plusieurs vitesses d'oscillation sont possibles pour
induire des énergies variables qui mettent en suspension différentes quantités de sédiments. Dans d'autres études,
tout I'échantillon inséré dans le simulateur est remis en suspension. C'est le cas dans des contenants agités
mécaniquement (Simpson et al., 2000) ou avec un agitateur magnétique (Ye et al., 2013) et dans les incubateurs
équipés d'une hélice (Figure I-7,B; Gerringa, 1990; Kalnejais et al., 2007, 2010; Hwang et al., 2011).

Les temps d'expérimentation utilisés varient de 20 minutes a 85 jours (Figure 1-8). Gerringa (1990), Ye et al.
(2013), et Saulnier et Mucci (2000) utilisent les temps d'expérimentation les plus longs.

Les ratios sédiment/eau différent aussi trés fortement entre les expériences, allant de 500 mg/L a plusieurs
dizaines de grammes par litre, et jusqu'a 180 g/L (Figure 1-8). Les sédiments utilisés dans les expériences ne sont

parfois pas entierement remis en suspension et le ratio sédiment/eau varie alors au cours de |'expérience.
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Figure I-7: A) Particle Entrainment Simulator (Cantwell et al.,
al., 2011).
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Figure 1-8: Durée des mises en suspension des sédiments en fonction des ratios sédiment/eau utilisés dans la
littérature. Les points noirs représentent les études dans lesquelles tout le sédiment ajouté dans le réacteur est
remis en suspension; les points gris, les études pour lesquelles les quantités de MES minimales et maximales sont
représentées (* = sur sédiments naturels; ** = pas de données sur la quantité de matiére en suspension).

Dans la littérature, les résultats des études de remobilisation d'ETM présentent une grande diversité, qui
peut étre expliquée par les différences de propriétés des sédiments étudiés, de modalités des expériences, de durée
de resuspension et de pas de temps auxquels les suspensions sont échantillonnées. Les paragraphes ci-dessous en
résument les grands résultats, mais il est difficile d’en tirer des généralités.
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De maniere générale, le potentiel redox des solutions (controlé par le taux d'oxygene dissous) est un
parametre majeur pour la mobilité des ETM. Lorsque des sédiments suboxiques ou anoxiques sont remis en
suspension, les particules passent brutalement d'un environnement plutét réducteur a un environnement fortement
oxydant si I'apport d'oxygéne dans |'eau est illimité. Dans un premier temps, I'oxydation-dissolution trés rapide des
sulfures réactifs et de la matiére organique peut libérer les ETM qui y étaient associés. Les expériences sur
sédiments anoxiques de Caetano et al. (2003), Saulnier et Mucci (2000) et Zheng et al. (2013) montrent ainsi une
augmentation trés rapide des concentrations en métaux dissous, avec des valeurs maximales atteintes aprés 20
minutes a une heure de resuspension.

La teneur en oxygene dissous dans I'eau dépend des réactions d'oxydation des espéces réduites, solides et
dissoutes dans I'eau porale, et de la vitesse du transfert de I'oxygéne depuis I'atmosphere (Morse, 1994; De Jonge et
al., 2012). Dans la littérature, la diminution de I'oxygéne dissous due a la remise en suspension des sédiments a une
durée variable selon les expériences mises en place, et tous les auteurs ne la mesurent pas.

Zheng et al. (2013) observent par exemple que la concentration en oxygene dissous augmente dans |'eau
pendant la premiere demi-heure des expériences de resuspension (hormis avec la plus faible vitesse de vent testée),
puis reste a peu prés stable pendant les 7,5 heures suivantes. Avec leur protocole, I'apport en oxygéne n'est pas
limité et la baisse de la quantité d'oxygéne liée aux réactions d'oxydation n'est pas visible. Il n'y a cependant aucune
relation linéaire entre la quantité d'oxygéne et la concentration de métal dissous qui se dégage de leurs résultats.

Au contraire, Caetano et al. (2003) observent une diminution de I'oxygene dissous pendant les 40 premiéres
minutes de leur expérience, puis une augmentation pendant 1h30 pour atteindre de nouveau la saturation. En
comparaison, leurs sédiments estuariens sont bien plus riches en AVS (361 umol/g) et en carbone organique (2,4 %)
que les sédiments lacustres de Zheng et al. (2013) (4,41 umol/g et 0,98 %), ce qui entraine une plus forte
consommation d'oxygene par les réactions d'oxydation.

Caetano et al. (2003) observent une augmentation suivie d'une diminution rapide du Fe, Cu et Pb dissous.
Lorsque les phases réduites ont été oxydées et que la quantité d'oxygéne dissous augmente de nouveau dans les
solutions, I'augmentation du potentiel redox favorise la précipitation des oxyhydroxydes de fer et de manganeése qui
pieégent les ETM sur leurs surfaces par adsorption.

Ye et al. (2013) montrent que les plus fortes concentrations en As, Cr, Fe, Ni et Pb sont obtenues dans des
expériences de resuspension en conditions réductrices. Ces concentrations diminuent quand le potentiel redox
augmente dans les solutions. De méme, Atkinson et al. (2007) ont comparé la resuspension de sédiments dans des
eaux a teneurs en oxygeéne dissous de 2,9 et 6 mg/L et le Pb est relargué en plus grande quantité avec la teneur en

oxygene la plus faible.

Dans I'étude de Saulnier et Mucci (2000) sur des sédiments anoxiques, Mn et As restent plus longtemps en
solution que Fe, ce qui reflete I'évolution cinétique et les phénomenes de compétition des processus de
relargage/piégeage des ETM par les phases solides en suspension. Pour ces auteurs, la quantité de fer remise en
solution est remobilisée au cours de la premiére heure de I'expérience pour former des oxyhydroxydes. En revanche,
la précipitation du Mn sous la forme d'oxyhydroxydes ne devient prédominante qu'aprés la premiére semaine de
I'expérience, et la majorité de l'arsenic serait adsorbée par les oxyhydroxydes de Mn plutét que par les
oxyhydroxydes de Fe.

Caille et al. (2003), mesurent des concentrations maximales de fer et en aluminium aprés un jour
d'agitation, en plomb apres 12 heures, et en zinc aprés 14 jours, tandis que le cuivre augmente pendant les 76 jours
d'agitation. Il y a donc une ré-adsorption plus lente du zinc que du plomb. Le comportement du cuivre pourrait étre

expliqué par son affinité avec la matiére organique dissoute ou avec les ions carbonates (Caille et al., 2003).
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1.3.2. MODELES GEOCHIMIQUES

Dans les études des ETM dans I'environnement, des programmes informatiques comme Visual MINTEQ et
PHREEQC sont parfois utilisés pour calculer la spéciation géochimique des éléments en solution, la complexation des
ETM sur certaines surfaces solides, ou encore les indices de saturations de minéraux (Parkhurst et Appelo, 1999,
2013). Comparé a PHREEQC, Visual MINTEQ integre deux modeles (NICA-Donnan et Stockholm Humic Model) qui

permettent en outre de calculer la complexation des métaux avec les substances humiques solides et dissoutes.

PHREEQC et Visual MINTEQ peuvent étre utilisés pour l'interprétation des données expérimentales
obtenues avec les expériences de resuspension. Caille et al. (2003), qui étudient la solubilisation de plusieurs métaux
pendant la resuspension d'un sédiment anoxique (23.3 g de sed.sec/L de 1 a 77 jours), ont par exemple utilisé le
modele MINTEQA2 pour estimer la spéciation des éléments dissous et les indices de saturation de la calcite et des
oxyhydroxydes de fer et d'aluminium dans leurs échantillons.

Cependant, les processus inclus dans ces modéles sont basés sur des réactions considérées a I'équilibre,
c'est-a-dire que leurs cinétiques ne sont pas prises en compte. Cette condition peut étre remplie pour les réactions
qui impliquent les espéeces dissoutes (complexation-décomplexation, réactions acide-base ou redox...), mais les
cinétiques des réactions d'échange entre la phase solide et la phase dissoute (précipitation-dissolution, adsorption-
désorption) peuvent étre bien plus lentes. En particulier, la cinétique des échanges aux interfaces solide-liquide peut
étre un facteur significatif dans I’évaluation de processus intervenant lors d’opérations transitoires telles que les

vidanges.

|.4. OBJECTIFS DE LA THESE

Pour limiter l'impact des opérations de vidanges des retenues sur l'environnement aquatique, il est
essentiel de pouvoir anticiper la remobilisation des ETM des sédiments vers la phase dissoute. Prévoir ces
changements de spéciation/répartition nécessite de comprendre puis de modéliser les réactions d'échanges qui se
produisent entre les phases solides et la phase dissoute lors de la resuspension des sédiments, et d’en évaluer les
cinétiques.

Afin de répondre a cet objectif, ce travail de thése financé par EDF et réalisé au laboratoire CEREGE s’est

articulé sur trois étapes :

1) Caractériser les sédiments des retenues et la répartition des ETM dans ces sédiments :

Les caractéristiques physico-chimiques des sédiments (granulométrie, teneurs totales en ETM, teneur en
carbone organique, phases cristallines majeures, chimie de I'eau porale...) doivent étre mesurées car elles sont un
des parameétres de controle du relargage. La répartition des ETM dans plusieurs fractions sédimentaires solides peut
notamment étre estimée grace a des extractions chimiques, et sera considérée comme représentative des
"conditions initiales" avant resuspension.

Cette caractérisation donne des informations importantes pour l'interprétation du suivi des ETM pendant

les expériences de resuspension, mais également pour le travail de modélisation de ces données.

2) Etudier I’évolution des teneurs en ETM dissous durant la resuspension des sédiments :

Des expériences de resuspension des sédiments ont été réalisées en laboratoire pour quantifier le relargage
d'ETM au cours du temps. Elles ont été conduites dans des conditions proches de celles des vidanges en termes de
guantité de matiére en suspension et de durée et d’évolution des paramétres Eh-pH. Elles doivent permettre
d'identifier les réactions majeures responsables d’un changement de répartition solide-dissous des ETM, mais
également d'évaluer l'influence de certains parameétres (comme la concentration de particules en suspension, la
durée de resuspension, les caractéristiques des sédiments et de I'eau porale ou la chimie de la colonne d'eau) sur

ces réactions.
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3) Modéliser les réactions cinétiques d'adsorption-désorption et précipitation-dissolution mises en ceuvre.

Dans le but d'étendre le champ de prédiction des études en laboratoire, les données issues de ces deux
premiéres étapes seront ensuite utilisées pour calibrer un nouveau modele de spéciation géochimique adapté a la
problématique des vidanges de retenues. Ce modele, développé par EDF sur la plateforme Ecolego®, permettra
d'appliquer des constantes cinétiques (au lieu des constantes d'équilibre) a certaines réactions d'échange entre les
phases sédimentaires porteuses d'ETM et la phase dissoute. Les données expérimentales serviront a calibrer ces

constantes cinétiques.

1.4.1. ORGANISATION DU MANUSCRIT

Le manuscrit de thése s'organise de la maniére suivante : les trois retenues dans lesquelles ont été prélevés
I'eau et les sédiments sont décrites dans le Chapitre Il, puis les méthodes de préléevement et d'analyse, ainsi que le
protocole des expériences de resuspension, sont exposés dans le Chapitre Ill. Le travail réalisé sur la retenue des
Mesches a fait I'objet d’un article et est présenté sous cette forme dans le Chapitre IV. Les résultats obtenus pour les
deux autres retenues, Queuille et Rochebut, qui sont comparables du point de vue de leur localisation et des
caractéristiques principales des sédiments, seront développés dans le Chapitre V. Enfin, le Chapitre VI présente le

travail réalisé sur le modele de spéciation géochimique construit par EDF et intégrant des paramétres cinétiques.
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Les sédiments étudiés dans cette thése proviennent de trois retenues choisies par EDF. Il s'agit de la
retenue des Mesches dans le sud de la France (Alpes Maritimes), et des retenues de Queuille et de Rochebut dans

le Massif Central (Puy-de-Déme et Allier, Figure II-1).

L'activité miniere a été importante
dans les bassins versants de ces réservoirs
qui sont concernés par des problématiques
liées aux fortes teneurs en ETM dans les
sédiments.

Figure 1I-1: Localisation des retenues
étudiées.

I1.1. RETENUE DES MESCHES

Le barrage des Mesches (ou Mesce), haut de 65 meétres, fait partie des grands barrages exploités par EDF
et a été mis en service en 1917 (CFBR, 2012). La retenue, profonde d'environ 12 meétres (mesure réalisée en 2007,
année a fort déficit hydrologique) a une superficie de 9,5 ha et une capacité utile de 1,05 Mm®. Elle alimente la
centrale de Saint Dalmas de Tende, la plus importante de la vallée de la Roya (EDF 2012a et b, Figure 11-2).

Le barrage est situé dans le bassin versant de la Roya, a 1 369 meétres d'altitude, au confluent de la vallée
de la Miniére (encore appelée Val d'enfer ou Inferno) et du Casterino qui se rejoignent pour former la Bione. La
vallée de la Miniére, longue de 5 km, constitue le déversoir des lacs naturels du Cirque des Merveilles issus du
modelé glaciaire, étagés entre 2 100 et 2 200 meétres d'altitude, et également aménagés pour la production
d'hydroélectricité (Lanteaume et al., 1990; Collectif association des amis des sources, 1996).

Le bassin versant de la retenue s'étend sur 67,5 km”. L'amont du bassin est situé en domaine cristallin
(granite a enclaves basiques et anatexites). Des conglomérats, grés et arkose permiens d’origine mixte (altération
du socle et activité volcanique) occupent également une large partie du bassin versant. Sur le socle ou les
formations du Permien plissées et érodées reposent des formations triasiques calcaires et dolomitiques. Des
cargneules (faciés d'altération par dédolomitisation par des eaux de percolation riches en sulfates) sont associées a
d'importantes masses de gypse du trias supérieur. Du calcaire et calcaire dolomitique jurassiques, plus ou moins
dolomitisés, sont également présents dans le bassin versant (Figure 11-3 A).
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Figure 1I-2: Localisation générale de la retenue des Mesches (Mesce) dans la vallée de la Roya, EDF (2012 a,b).
A droite : photographies de la retenue et du barrage des Mesches.

Figure 1I-3: A) Extrait de la carte géologique (1/50 000) imprimée (BRGM), Infoterre. B) Localisation du Lac des
Mesches et des anciens sites miniers de Valauria et Colle Rousse, visualiseur Infoterre, BRGM.
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Le bassin versant de la retenue des Mesches est essentiellement occupé par de la forét et des paturages
et trés peu anthropisé. Les seuls sites susceptibles d'étre des sources d'ETM sont les anciens sites miniers de Colle
Rousse et de Valauria, aujourd'hui abandonnés (Infoterre BRGM, Figure 11-3 B).

Peu d'informations sont disponibles a propos du site Colle Rousse. Il s'agissait d'une exploitation
artisanale de filons de cuivre (Fiche gite Colle Rousse FRA-02627, BRGM).

L'exploitation de la mine souterraine de Valauria, dans la vallée de la Miniére, a environ 800 métres de la
retenue, a été bien plus importante (Figure 11-4). Elle aurait fourni entre 1906 et 1927 environ 40 000 tonnes de
concentrés de zinc (teneurs de 50 % de Zn et 40 g/t de Ag), et 5 000 tonnes de concentrés de plomb (teneurs de
65 % de Pb et 800 g/t de Ag; Lanteaume et al., 1990). Les amas et lentilles stratiformes du gisement comportent
une vingtaine d'espéces minérales dont les principales sont la blende (sulfure de zinc) et la galéne (sulfure de
plomb). La gangue est constituée de silice, calcite, barytine et la pyrite est assez abondante (Lanteaume et al.,
1990; Fiche Exploitation et Fiche gite Valauria FRA-00085, BRGM).

Tenda (Valle Roa) - Miniera di Vallauria
{alt. m, 150) Veduta gencrole

Figure lI-4: Ancienne carte postale de la Mine de Valauria.

L'histoire de la mine de Valauria remonte a I'age du Bronze et se confond avec celle des gravures
rupestres de la vallée des Merveilles voisine (BRGM, 1997). L'extraction du plomb argentifére fut ensuite trés
éme

et X

exploité de maniére presque continue, d'abord pour la galéne argentifére, puis pour le zinc (Baron, n.d.). A partir

éme

active avec les Sarrasins au IX siecles et continua au Moyen-Age. De 1750 a 1927 le gisement fut
de 1906, un téléphérique permettait d'acheminer le minerai depuis la galerie de Valauria vers la laverie de la mine
(a proximité de I'actuelle retenue des Mesches) puis vers l'usine de traitement de Saint-Dalmas (Mari et Mari,
1982).

En 1915 la Compagnie Italienne d'Electricité entreprit la construction de la centrale hydroélectrique du lac
des Mesches. Le barrage est achevé en 1916 et mis en service en 1917. La production miniére atteignit son
maximum en 1921, mais la mine fut définitivement fermée en 1927 sous l'effet de |'effondrement des cours du
minerai.

Aprés la deuxiéme guerre mondiale, EDF a racheté le site minier aval pres du lac. Trois grands batiments
ainsi que des stériles miniers de couleur claire provenant de |'atelier de traitement du minerai sont encore visibles
a proximité du lac (Figure II-5).
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Figure I1-5: Stériles miniers au dessus de la retenue des Mesches, juin 2015.

La derniére inspection décennale de la paroi du barrage et du bon fonctionnement des vannes a eu lieu en
septembre 2008 grace a une vidange compléte de la retenue (Figure 11-6). La vidange précédente s’était déroulée
en été 1998, pendant 4 jours suivis d'une période d’a sec d'environ 50 jours. Des analyses des teneurs en métaux
dans les sédiments de la retenue avaient été réalisées en prévision de ces vidanges en 1996 et en 2007 (demandes
d'autorisation de vidange, données EDF). Lors de la vidange de 1998, les teneurs en matieres en suspension (MES)
ont été mesurées 100 meétres en aval du barrage et ont montré un pic important mais de courte durée
correspondant au passage du culot, avec un maximum de 23,6 g/L, abaissé a 5 g/L un quart d'heure plus tard. Les
concentrations en métaux n'ont pas été mesurées pendant la vidange. Aucune toxicité aiglie n'a été constatée sur
la population piscicole.

Figure 11-6: Retenue des Mesches vidangée, tiré EDF (2012 a, b).

Dans la demande d'autorisation pour la vidange de 2008 réalisée par EDF CIH-Service Environnement
(données EDF, 2007), l'évaluation du risque environnemental pour la qualité de l'eau était basée sur les
observations et mesures réalisées en 1996 puis au cours de la vidange de 1998 ainsi que sur des analyses des
sédiments des Mesches réalisées en 2007 (données EDF CIH-Service Environnement, 2007).

Les concentrations en ETM dans les sédiments, reportées dans les dossiers de demandes d'autorisation de
vidanges, sont présentées dans la Figure 1I-7. Ces teneurs sont comparées aux indices de qualité des sédiments TEC
(Threshold Effect Concentration) et PEC (Probable Effect Concentration) définies par MacDonald et al. (2000) pour
les écosystemes d'eau douce, ainsi qu'au seuil S1 d'évaluation de la législation frangaise. Les sédiments de la
retenue présentent des concentrations en Cd, Pb, Zn (et As pour certains points) supérieures aux seuils
d'évaluation PEC et S1 (Figure 11-7).
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Figure II-7: Teneurs en ETM dans les sédiments des Mesches, issues des demandes d'autorisation de vidanges de
1996 et 2007 (données EDF; 1996: seules les valeurs maximales et minimales sont disponibles; 2007: 3 points
analysés dans la retenue). Les teneurs sont comparées aux TEC et PEC de MacDonald et al. (2000) et au seuil S1
pour I'évaluation de la qualité des sédiments.

[1.2. RETENUE DE QUEUILLE

La retenue de Queuille est située a une trentaine de kilometres au nord-ouest de Clermont-Ferrand. Dans
les Gorges de la Sioule (domaine non calcaire), le barrage des Fades-Besserves est au confluent de la Sioule et du
Sioulet, a 505 m d’altitude. La Sioule alimente plus en aval la retenue de Queuille a 425 m d'altitude (Figure 11-8).
Les deux retenues forment le complexe hydroélectrique de Fades-Queuille. La retenue de Queuille a une capacité
de 6 millions de meétres cubes et une surface de 36 ha (CFBR, 2012). Sa profondeur maximale est de I'ordre de 30
m. La géologie du bassin versant comporte principalement des granites, granodiorites et diatextites.
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Figure 1I-8: A) Carte des retenues des Fades-Besserves et Queuille (visualiseur Infoterre, BRGM)

. B) principaux
cours d'eau alimentant les retenues de Fades-Besserves et Queuille.
| — — 20 /41
.-"" .-"—
Exploitations principales 4 sites pollués BASOL / el
A Métaux précieux A Queuille
B Métaux de base .
= Sb-W-Bi-Sn-Mo-As b | I
/ e /
! ! i
'} 4 -
| Fades- (e | —

ST o
R LN | - '%
s " Chazotte
.‘\_ ‘&5 '-I ll,-_'\!l.’_'u ._"-H
S g \ ~mPranal ‘
/ L A X5 r 1 i / Pongibaud
{ | B La Brousse
g ] X | M Les Peyrouses
mGiat 4 N ’
/ ! l Roure-LesRosiers
S -
H;_‘-,la Rochette =
— ' | '-III‘I.-
1___1 = l,ﬁ i |I m
~ | |
FAIA b e
ﬂ : 9 ‘_./ I‘ ‘\"'\x 4

7

Figure 11-9: Localisation des retenues des Fades-Besserves et de Queuille ainsi que des ressources minérales
(mines, gisements, gites et indices, infoterre BRGM).
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L'AUVERGNE PITTORESQUE 1084. Les anciennes Mines de plomb argentifire
do PRANAL et la Sioule

Figure 11-10: Carte postale: Les anciennes Mines de plomb argentifére de Pranal et la Sioule et photographie d'un
des terrils miniers de la mine de la Roure, tiré de BRGM (2010).

Le bassin versant de la retenue de Fades-Besserves est le siege d’une agriculture plutot extensive,
orientée principalement vers I'élevage avec une surface relative en prairies de I'ordre de 46 % (SAGE de la Sioule,
2009). L'activité industrielle est peu développée sur le bassin de la Sioule (SAGE de la Sioule, Evaluation
environnementale, 2012). Les anciens sites industriels reportés dans la base de données BASIAS sont pour la
plupart d'anciennes décharges communales et stations-service avec quelques industries et commerces. Des rejets
industriels de cuivre et zinc existent dans le secteur de Saint-Pourcain-sur-Sioule (activité viticole, galvanisation)
mais ce secteur est bien en aval des retenues de Fades et Queuille.

La qualité des eaux superficielles dans cette partie amont du bassin de la Sioule est globalement bonne
pour de nombreux parameétres (matiéres organiques, phosphore, pesticides), cependant les résidus d'anciennes
exploitations miniéres sont une source de pollution reconnue pour les eaux de la Sioule ainsi que pour les
sédiments des Fades-Besserves et de Queuille (SAGE de la Sioule, Evaluation environnementale, 2012; MISEN,
2012; SAGE de la Sioule, PAGD, 2014). De fortes teneurs en ETM, principalement en plomb, cuivre et arsenic sont
signalés dans les sédiments de la haute Sioule (SAGE de la Sioule, Evaluation environnementale, 2012; SAGE de la
Sioule, PAGD, 2014).

La densité des anciennes exploitations est importante dans ce secteur (Bril et Floc'h, 2001) et de
nombreuses anciennes mines de plomb (district de Pontgibaud), d'arsenic (Giat), de fluor (La Rochette, Chazotte)
sont recensées dans le bassin versant (Figure II-9, Infoterre BRGM).

Plusieurs gisements de plomb argentifere furent exploités dans le secteur de Pontgibaud qui fut au 19°me
siécle le principal centre de production de plomb argentifére de France (environ 50 000 tonnes de plomb-métal et
100 tonnes d'argent produites, essentiellement entre 1850 et 1897 (Marroncle, 2004). La composition des
minéralisations du district de Pontgibaud est variable en fonction de la localisation des gisements. De maniére
générale, la paragénése est dominée par la pyrite et la marcasite, associées a I'arsénopyrite (FeAsS), source de
I'arsenic dans I'environnement, et a la galéne argentifére (PbS) qui était le minéral recherché (Pidon et al., 2016).
Des sulfo-arséniures de plomb sont parfois présents et constituent une autre source d’arsenic dans
I’environnement. La gangue est constituée de quartz et barytine (BaSO,) avec localement de la sidérite (FeCOs). Du
cadmium a été décelé en inclusions dans la blende (ZnS; Barranger, 2008).
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Les résidus de minerais issus des laveries, représentant au total environ 200 000 m> de stériles, étaient
traités puis stockés sur quatre sites proches situés dans la haute vallée de la Sioule : Pontgibaud-stade (site de
I'usine métallurgique), Roure-les-Rosiers, Barbecot et Pranal (Figure II-10; MISEN, 2012; Formation d'Autorité
Environnementale du Conseil général de I'environnement et du développement durable, 2015; Pidon et al., 2016).
Des travaux de mise en sécurité ont été réalisés sur le site Pontgibaud stade entre octobre 2013 et avril 2014
(Figure 11-11) et sont en projet pour le site de Roure-les-Rosiers. Depuis plus de 150 ans, ces résidus de traitement
de minerais ont émis du plomb et de I'arsenic, essentiellement sous forme particulaire, contaminant les sédiments
des méandres et des retenues de la Sioule (Cottard, 2009).

Améliorer la connaissance de l'impact des solutions de gestion des sédiments des retenues de Fades-
Besserves et de Queuille pour une meilleure maitrise des pollutions fait partie des objectifs listés dans le SAGE
(PAGD) de 2014.

mars 2008
état initial avant travaux

fevrier 2014
recouvrement de terre
et ensemencement

aout 2014
verdissement et résultat final

St

Figure 11-11: Evolution du site « Les Fonderies » (principale unité associée a I'usine minéralurgique), Pontgibaud.
Tiré de Pidon et al. (2016).

Des analyses de sédiments prélevés en 2013 dans la Sioule et les retenues de Fades et Queuille ont fait
I'objet d'un rapport EDF publié en 2014 (EDF, 2014). Des analyses et des expériences de resuspension des
sédiments de Queuille avaient également été réalisées dans le cadre du programme ECOSED (Etude de
I'écotoxicité des Sédiments) mené par le Cemagref et EDF entre 1998 et 2000. Ces données sont présentées dans
la Figure II-12. Comparés aux seuils TEC et PEC d'écotoxicologie (MacDonald et al., 2000) et au seuil S1 de la
législation francaise, les sédiments de Queuille présentent des teneurs problématiques en arsenic, cadmium,
plomb et zinc. Les teneurs en chrome, cuivre et nickel sont intermédiaires entre le TEC et le PEC.

41



mg/kg

mg/kg

CHAPITRE Il : SITES D'ETUDE

Cu- Queuille

12,5 150 150
600 B ' F ]
n [ S1 PEC |
o
o
o L
| i F i 1 125 F
500 10 ] 125 - 1 i ]
] L I | 1
=y PEC ] ]
& I 1
a0~ 1 i ] 100p=========* *14
) 7,5 : 100 |- g 3 : $ 3
& . 'm £ E s =
- 2 © 2 o © © 2 3 S o
300 - 1% o) El 2 o o R
1S - 1S |- © © 1S r T O
75 g &8 - 3 3
I S 8 5ol @ & 8
200 ’ 7 (o)} o L g (o)} o
- « [ & - «
50 - s
100 e L TEC |
s1__ PEC ] TEC
TEC _| r i [ ] [
0 0 25 0
60 Ni- Queuille Pb- Queuille Zn- Queuille
L 700 - . L 1
1000 - s
X [ o v ]
[e)} 4 - - e o
z s1 600 g
opEr Tt - . sol 2 8
F PEC 1 r 7
s0ry M . f 3 B
AN 8 ®
g 8 e o o
F c c ] [ o & S
sl £ £ 1 g400f S 1 2603 & 8 7
e o < o = [ — — o~
L > o =) N = [ ]
T O € € L
2 2 | | PEC
g 8 300 F i
i 8 S 400 - 7
L & 8 | i 1
30 | - N 200 e S_.l‘
I PEC 200 [ :
| TEC 100F=======-=--- ST+ TEC ]
20 - B TEC
C 0 0

Figure 11-12: Teneurs en ETM dans les sédiments de Queuille, issues de EDF, 2014 (prélevements en 2013, 8
échantillons) et de I'étude du Cemagref (prélevements de 1998, 1999 et 2000, analyse d'un échantillon moyen
issu du mélange d'échantillons prélevés dans la retenue), et comparées aux TEC et PEC de MacDonald et al.
(2000) et au seuil S1 pour I'évaluation de la qualité des sédiments.

I1.3. RETENUE DE ROCHEBUT

Le barrage de Rochebut, de 48,5 m de haut et mis en service en 1909, se situe a 17 km en amont de
Montlugon, au confluent de la Tardes et du Cher. La retenue s’étend sur les communes de Mazirat et de Teillet-
Argenty dans I'Allier et de Budeliére et d'Evaux-les-Bains dans la Creuse.

Le bassin versant de la retenue de Rochebut est essentiellement rural et I'occupation des sols est dominée
par des prairies (53 %) et des foréts (15 %). Les cultures intensives sont accessoires mais I'activité d’élevage y est
cependant trés développée (Agence de I'Eau Loire-Bretagne, 2007). Les roches sont principalement des diatextites,
granites, anatextites et migmatites. Cette lithologie est trés proche de celle du bassin versant de la retenue de
Queuille. En amont de Rochebut, les teneurs en arsenic sont naturellement importantes en relation avec la nature
de ces roches granitiques et elles ont géné la production d’eau potable (SAGE Cher amont, Evaluation
environnementale, 2013). Plusieurs stations-services, garages, dépots de liquides inflammables ainsi que quelques
industries impliquant du matériel métallique sont répertoriés dans la base de données BASIAS (BRGM) dans le
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bassin versant de la retenue de Rochebut. Cependant, de méme que pour les retenues des Mesches et de

Queuille, les sédiments pollués accumulés dans le réservoir sont liés a la présence d'anciens sites miniers.

L'exploitation aurifére a été intense dans cette zone au 20°me siecle, principalement sur les sites des mines
du Chatelet (commune de Budeliére) et de Villerange (commune de Lussat), mais d'autres sites ont aussi existé
dans le bassin versant, plus en amont sur les affluents de la Tardes et a proximité du Cher (Figure II-13; Tableau
1-1).

La mine du Chatelet a produit au total 11 tonnes d'or entre 1905 et 1955 (Jacquemin, 2014). L’extraction
se faisait par plusieurs puits et galeries. Le traitement des minerais par des procédés de chauffage et de
cyanuration permettait ensuite de fixer I'or, présent exclusivement en substitution de I'As dans le réseau de
I'arsénopyrite (Johan et al., 1989; Manlius et al., 2009).

Cette exploitation a engendré 300 000 m® de remblais et stériles regroupés sur une zone de 5 ha au
niveau de |'ancien site de traitement (Figure 11-14; BASOL n°23.0004, BASIAS LIM2300044), a proximité immédiate
de la Tardes et a une douzaine de kilométres en amont du barrage de Rochebut. En 1998, |'étude de risques
menée par ’ADEME sur ces résidus non confinés a révélé de fortes teneurs en arsenic, soulignant le risque de
transfert de cet élément vers les eaux de surface. Le site a été réhabilité en 2010-2011 : les déchets dont la teneur
en As dépassait 0,5 % (5 g/kg) ont été recouverts d'un revétement étanche, avec encapsulage pour les plus chargés
en As (>30 %) et une digue a été construite pour limiter les risques d'entrailnement des résidus miniers vers la
Tardes (Figure 11-14).

Rejeté dans l'environnement, I'arsenic peut entrer dans la chaine trophique (formes organiques) et/ou
s’accumuler dans les sédiments sous des formes inorganiques (Manlius et al., 2009). Rarement sous forme natif,
I'arsenic est associé a d'autres éléments dans plus de deux cents minéraux (Smedley et Kinniburgh, 2002), et se
combine en particulier facilement au soufre pour former des sulfo-arséniures et I'arsénopyrite (FeAsS), principal
minéral porteur de I'arsenic (Dictor et al., 2004). L'arsenic se rencontre dans des gisements trés variés car il est
souvent associé a des éléments d'intérét économique (or, argent, bismuth, cadmium, fer, zinc, cuivre...). Dans les
années 1960 une association quasi-systématique de I'arsénopyrite avec I'or est établie, a tel point que ce minéral a
fini par devenir un marqueur de gisements d’or (Laperche et al., 2003; Bonnemaison, 2005). Le fond géochimique
en arsenic des eaux de surface en France est de 0,73 pg/L et les rejets d’origines anthropiques sont supérieurs aux
contaminations géogénes (Bonnemaison, 2005). Les principales sources industrielles pour ces eaux seraient les
industries extractives (environ 2 300 kg/an en 2006 soit prés de 50 % des rejets annuels) alors méme qu’elles ne

correspondent plus qu’a des anciens sites miniers (Gouzy et Brignon, 2008).

| Retenue de Rochebut
Termont
|
e du Chate
La Voueiz SEengs : - ’
ad voueize a o
jarennes | =] La Tardes
icheraud . !X
Thaury Montignat
B = :
Sh)
- Riére

O Le Cher

Figure 11-13: Gites et sites miniers a proximité du barrage de Rochebut (Infoterre BRGM).
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Nom usuel Commune Activité
Chatelet, puits Maurice Nord
Chatelet, puits du Semaphore
Budeliere

Chatelet, puits du percepteur

Mines d'or du Chatelet

Mine de Termont

Mine de Thaury

Chambon-sur-Voueize

Gite minier pour exploitation d'or de

Clavaud

Evaux-les-Bains

Extraction d'autres minerais de métaux non ferreux

Gite pour exploitation d'uranium

Evaux-les-Bains

Extraction de minerais d'uranium

Gite minier de Villerange pour exploitation

Lussat

d'antimoine Extraction d'autres minerais de métaux non ferreux
Mine de la Riérette Lussat
Gite minier de Varennes Lussat

Mine du Chat Cros

Saint-Julien-la-Genete

Extraction de houille, de lignite et de tourbe

Mine de brancheraud

Gouzon

Extraction de pierres ornementales et de construction

Tableau II-1: Liste des anciens sites miniers et carriéres dans le bassin versant de la retenue de Rochebut.

Mine d'Or du CHATELET (Creuse). — Vue générale

Figure 11-14: Mine d'or du Chatelet (commune de Budeliére). A) Carte postale: vue générale de la mine avec les
cuves a cyanuration et le batiment central dans lequel était placé le four. B) Photographie des résidus miniers
confinés et revégétalisés. C) Photographie aérienne du site réhabilité, cloturé et revégétalisé (Géoportail).
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[11.1. PRELEVEMENTS

De l'eau et des sédiments ont été prélevés sur chacun des sites pour I'ensemble des mesures et des
expériences de resuspension. Ces prélevements ont été réalisés en juin 2015 dans la retenue des Mesches et en

avril 2016 dans les retenues de Queuille et de Rochebut.

L'eau a été prélevée depuis la berge a I'aide d’'une pompe pour piézometre, puis filtrée sur des cartouches
en céramique de coupure 0,4 um. Elle a ensuite été répartie dans des bidons de vingt litres stockés en chambre
froide. Quelques millilitres ont été stockés séparément pour l'analyse des éléments traces (acidification par
qguelques gouttes d'acide nitrique concentré), des ions majeurs et de |'alcalinité. La température, le pH et la teneur

en oxygene dissous de I'eau ont été mesurés sur place au moyen d'un appareil multiparamétre Hach.

Les sédiments (10-15 premiers centimétres) ont été prélevés dans chaque retenue par carottage de
surface avec un carottier d'interface (UWITEC-CORER, Figure IlI-1) manipulé a partir d’'un petit zodiac. Les
sédiments extraits du carottier ont été immédiatement transférés dans des bocaux en verre étanches. Ces bocaux
sont rapidement ré-ouverts sur la berge, afin de mesurer le potentiel redox des sédiments, puis ils sont refermés
et stockés dans une glaciére jusqu'au laboratoire.

Au laboratoire, les sédiments de chaque point de préléevement sont homogénéisés et répartis en sous-
échantillons sous azote dans la boite a gants. Les sous-échantillons sont conservés en chambre froide dans de plus

petits bocaux, qui sont ouverts pour les expériences de resuspension.

Pour une meilleure représentativité, les sédiments ont été prélevés en trois points de chaque retenue.
Chaque point a fait I'objet de mesures, mais un seul a été retenu pour réaliser les expériences de resuspension.
Une partie des sédiments est utilisée pour les expériences de resuspension, une autre est destinée aux analyses de

la phase solide, une derniéere est centrifugée afin de mesurer les concentrations en ETM dissous dans |'eau porale.

A
=
[

Figure IlI-1: Schéma du carottier d'interface UWITEC-CORER (http://www.uwitec.at/html/corer.html). La partie
de droite décrit le systeme de fermeture automatique par le bouchon lors de la remontée.
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111.1.1. LEs MESCHES

Trois points (Nord, Central, et Sud; Figure Ill-2) ont été échantillonnés dans la retenue des Mesches. A
I’ceil nu, les textures et les couleurs des échantillons sont apparues homogénes.

Le point Nord, a environ 12 m de profondeur, montrait un potentiel redox de +245 mV. Les expériences
de resuspension ont été réalisées avec les sous-échantillons des sédiments de ce point.

Le potentiel redox mesuré dans les sédiments prélevés au point central, a 10 m de profondeur, était de
+248 mV. Enfin, une plus petite quantité de sédiment a été prélevée dans une zone plus proche de la rive Sud du
lac, du coté de I'embouchure de la Miniere ("Point Sud"). Le prélevement a été difficile dans cette partie, le
carottier ne pénétrant que trés peu dans le sédiment.

Terril

Figure 1lI-2: Localisation des zones de prélevement des sédiments dans la retenue des Mesches en juin 2015
(Point Nord, Central et Sud). Les points M1, M2, M3 ont été analysés dans I'étude d'impact de la vidange
réalisée par EDF en 2007.

I11.1.2. QUEUILLE ET ROCHEBUT

Trois prélevements ont été réalisés dans chacune des retenues de Queuille et Rochebut, a des
profondeurs respectivement comprises entre 20 et 22 m et 21 et 25 m (Figure 111-3 et Figure 1lI-4).
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Figure llI-4: Localisation des prélevements de sédiments dans la retenue de Rochebut en avril 2016.

I11.2. EXPERIENCES DE REMISE EN SUSPENSION DES SEDIMENTS DE BARRAGE

Huit expériences de resuspension ont été réalisées au total : 4 pour Les Mesches, 2 pour Queuille et 2
pour Rochebut (Tableau llI-1). Les sous-échantillons de sédiments utilisés sont ceux du point Nord pour Les
Mesches (sous-échantillons ME-1 a 4), du point 2 de Queuille (QU2-1 et QU2-1) et du point 3 de Rochebut (RO3-1
et RO3-2; Figures 1lI-2 a 4).

48



CHAPITRE Ill : MATERIEL ET METHODES

Sous- Réact
Retenue , ous. Ratio sédiment/eau et durée de |'expérience ea.c. e,ur
échantillon utilisé
ME-1 Expérience 2.7 g/L 120h
Expérience 5.0 g/L 3h
ME-2 Arrété a cause d'un probléme d'enregistrement des
Les données redox
Mesches ME-3 Expérience 5.0 g/L 120h Cuve en verre
ME-4 Expérience 9.4 g/L 160h
Expérience 4.7 g/L
ME-5 + Mesure de I'adsorption des ETM sur la paroi de la cuve
+ Concentrations des ETM dans I'eau porale
Qu2-1 Expérience 1.6 g/L 160h Cuve en verre
. Expérience 5.3 g/L 160h
Il . . C
Queuille Qu2-2 + Mesure de I'adsorption des ETM sur la paroi de la cuve uve en ,
. . HDPE-fluoré
+ Concentrations des ETM dans I'eau porale
RO3-1 Expérience 2.1 g/L 160h Cuve en verre
Rochebut . Exper.lence 4.9 g/L 160h . Cuve en
RO3-2 +Mesure de I'adsorption des ETM sur la paroi de la cuve ,
. . HDPE-fluoré
+ Concentrations des ETM dans I'eau porale

Tableau IlI-1: Ratio sédiment/eau et durées des expériences de resuspension réalisées dans les réacteurs en
verre ou en HDPE-fluoré; synthése des sous-échantillons utilisés pour les différentes analyses et expériences.

111.2.1. DESCRIPTION DE L'APPAREILLAGE

Les expériences de remise en suspension des sédiments sont réalisées dans un systéme de bioréacteur
Applikon constitué d'une cuve en verre de 3 litres, fermée par un couvercle en acier inoxydable, et d'un moniteur
de mesure des variables (ez-Control; Figure 11I-5). Une pompe avec un tuyau d'aération et un bulleur d'aquarium
ont été ajoutés au systéme pour |'aération.

Le couvercle soutient un moteur qui entraine une tige a deux hélices pour |'agitation (jusqu'a 200 rpm).
Un agitateur magnétique est également placé sous la cuve comme systéme d'agitation supplémentaire. Un tube
inséré dans le couvercle permet de réaliser des prélévements 4 cm au-dessus du fond de la cuve (Figure IlI-6). Il est
prolongé au-dessus de la cuve par un tuyau souple auquel est raccordée une seringue. Quatre sondes sont fixées
sur le couvercle et servent a mesurer a continu : le potentiel redox et en méme temps la température (Hamilton,
Polilyte Plus ORP Arc 225); la température seule (PT100 sensor); la quantité d'oxygene dissous (AppliSens 235mm);
le pH (AppliSens Gel 235mm). La sonde pH est calibrée avant chaque expérience a l'aide de trois solutions tampon
de pH 4, 7 et 10. La mesure de potentiel redox est contrélée a l'aide d'une solution pour laquelle Eh=220mV.

Hormis pour le potentiel redox, les mesures sont directement lisibles sur I'écran du moniteur de controle
ez-Control relié a I'ordinateur. Les données sont écrites dans des fichiers sur I'ordinateur par le biais des logiciels
Hamilton Device Manager (HDM) et BioXpert Lite (BXL) qui enregistrent respectivement le potentiel redox et la
température d'une part et le pourcentage d'oxygene dissous, le pH et la température d'autre part. Les valeurs de

potentiel d'oxydoréduction sont relatives a I'électrode a hydrogéne de référence.

Y pour les expériences de resuspension Queuille-5.3 g/L et Rochebut-4.9 g/L, la cuve en verre a été
remplacée par des bouteilles en HDPE-fluoré de mémes dimensions dont le goulot a été découpé afin de pouvoir y
poser le couvercle de la cuve.
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’6" Emergency Stop
& Button

Touch Screen
Display

Figure IlI-5 : Systéeme de Bioréacteur Applikon (cuve, couvercle, systéeme d'agitation, ez-Control).

Volume 3L :: - ey
Diamétre interne Dr 13cm L
Diamétre de I'hélice Di 4,4 cm I Te
Distance H1 63| -
4,4cm " v
2éme hélice—fond de la cuve o
Distance entre les deux hélices H2 ~10,5cm 1R b [
Hauteur du liquide H3 H3 max=25cm '

Figure I1I-6 : Dimensions de la cuve du bioréacteur Applikon.

111.2.2. PROTOCOLE

111.2.2.1. RINCAGE DES PAROIS DU REACTEUR

Les parois de la cuve, les tubes de préléevement et d'aération et I'hélice, ainsi que les seringues en
plastique et en verre servant a prélever les échantillons sont soigneusement lavés a l'acide nitrique 5 %. Tout le
matériel est ensuite rincé a I'eau milliQ a plusieurs reprises. En fin de ringage, la cuve est remplie d'eau milliQ,
fermée avec le couvercle, et les sondes et |'agitation et I'aération sont mises en marche. Le pH est controlé afin de
vérifier que l'acide nitrique a bien été rincé. Si ce n'est pas le cas, les étapes de ringage a I'eau milliQ et remplissage
pour le contrble sont répétées.

L'adsorption des ETM sur la paroi en verre pendant les expériences de resuspension était potentiellement
un biais qu'il fallait tester. Il n’a cependant pu étre testé qu’aprés avoir réalisé les premiéres expériences (quatre
sur les Mesches, une sur Queuille, et une sur Rochebut). A I'issue de celles-ci, une expérience spécifique de
resuspension a été refaite avec les sédiments des Mesches dans les mémes conditions que les autres expériences
réalisées (sous-échantillon ME-5; 4,7 g/L de sédiments en suspension pendant 120h; Tableau llI-1). La paroi en
verre a été rincée plusieurs fois a I'eau ultra-pure avant et aprés resuspension, puis de nouveau avec 250 mL
d'acide nitrique 2 mol/L. Les concentrations en ETM ont été mesurées dans ces solutions de ringage acides. Il est
important de noter que les éléments ainsi récupérés sur la paroi aprés resuspension ne sont pas forcément des
éléments dissous adsorbés sur le verre, il peut également s'agir de particules colloidales ou de petites particules
solides mal rincées avec |'eau ultra-pure.
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Pour les deux derniéres expériences de resuspension réalisées avec les sédiments des retenues du Massif
Central (Queuille 5.3 g/L et Rochebut 4.9 g/L; Tableau Ill-1), la cuve en verre du réacteur a été remplacée par des
bouteilles de mémes dimensions en HDPE-fluoré, plus inerte que le verre vis a vis de I'adsorption des ETM. Le haut
des bouteilles a été découpé pour pouvoir y poser le couvercle du réacteur qui porte les sondes et le moteur relié
aux hélices. Pour ces deux expériences de resuspension, la mesure des quantités d'ETM récupérés sur les parois
des bouteilles a été réalisée de la méme fagon que pour la cuve en verre (ci-dessus), par analyse des solutions de
ringage acide avant et aprés chaque expérience de resuspension. Le volume de ces solutions a cependant été
abaissé a 100 mL au lieu de 250 mL.

[11.2.2.2. REMISE EN SUSPENSION

Trois litres d'eau de la retenue filtrée a 0,4 um sont placés dans la cuve puis I'agitation et I'aération sont
mises en marche. L'enregistrement des mesures débute avec des pas de temps de 5 secondes pour le potentiel
redox et de 1 minute pour le pH, I'oxygéne dissous et la température.

Le systéme s'équilibre pendant quelques heures sous aération et agitation le temps que les sondes se
stabilisent et que I'eau qui était conservée en chambre froide se réchauffe a température ambiante.

Lorsque les mesures sont stables, un premier prélevement est réalisé puis une masse de sédiment humide
est ajoutée dans la cuve. Le pot de sédiment est ouvert juste avant I'ajout et posé sur une balance. Le sédiment est
mélangé rapidement puis la masse voulue est introduite dans la cuve a l'aide d'une spatule simplement en
soulevant le couvercle, sans arrét de I'agitation ni de I'aération ni interruption des mesures par les sondes. Le
couvercle est ensuite refermé (Figure 111-7).

Le pH et le potentiel redox de I'eau porale du sédiment dans le bocal sont mesurés avec les sondes de
terrain plongées dans les sédiments. Un peu de sédiment est ensuite réparti dans des pots préalablement pesés, et
mis a |'étuve pour le calcul de leur teneur massique en eau.

L'heure d'ajout du sédiment est considérée comme le temps t0 de I'expérience. Des prélevements d'eau
dans le bioréacteur sont réalisés avec une seringue en verre pour le DOC et une seringue en plastique pour les
autres analyses a 2, 5, 10, 30 minutes puis 1h, 1h30, 2h, 5h, 15h, 24h, 48h, 72h, 96h, 120h et enfin 160h aprés
I'ajout du sédiment (hormis pour les premiéres expériences qui étaient stoppées a 120h).

A

Figure IlI-7: Bioréacteur pendant une expérience de resuspension.
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[11.2.2.3. TRAITEMENT DES PRELEVEMENTS

Environ 20 mL de la suspension sont filtrés a 0,22 um avec des filtres en cellulose adaptés a la seringue en
plastique et sont répartis entre les tubes destinés a la mesure des ETM (5 mL; acidification par 3 gouttes d'HNO;
ultrapur concentré), de I’alcalinité (10 mL), et des ions majeurs (2 * 0,5 mL).

Pour la mesure du DOC, 10 mL de la suspension sont prélevés avec une seringue en verre puis filtrés a 0,7
um sur des filtres en fibre de verre GF/F préalablement pesés. Ces filtres sont séchés dans I'étuve, pesés de
nouveau une fois secs, puis analysés pour le carbone organique particulaire (voir l'analyse du POC dans les

sédiments).

Apres les premiéres expériences et résultats sur les Mesches, il a été décidé de s’intéresser a la phase
colloidale qui pourrait avoir de I'importance. Les colloides sont des particules solides de taille nanométrique et de
nature variée (Ryan, 2014). Elles ne sédimentent qu'apres floculation dans certaines conditions géochimiques,
mais elles sont comptabilisées dans la fraction dite dissoute, inférieure a 0,2 um. Ces colloides peuvent aussi se
former par précipitation. Durant les expériences sur Queuille et Rochebut, certains points de prélévement ont
donc fait I'objet d’une mesure spécifique : 5 mL d'échantillons filtrés a 0,22 um ont été a nouveau filtrés a 0,02 um

sur des filtres a base d'alumine Whatman Anotop, ils ont ensuite été acidifiés et analysés pour les teneurs en ETM.

[11.3. MESURES SUR LA PHASE DISSOUTE

Ces mesures ont été réalisées sur I'eau des lacs et les échantillons liquides prélevés au cours des
expériences de remise en suspension.

Les échantillons d'eau porale ont été prélevés dans les sous-échantillons de sédiments ME-5, QU2-2 et
RO3-2 (Tableau llI-1) par centrifugation a 3000 tr/min pendant 15 minutes, puis filtration a 0,22 pum et
acidification. Les concentrations totales en ETM et en fer Il ont été mesurées dans ces eaux porales. Pour éviter la
précipitation des hydroxydes, I'ouverture des pots de sédiments, le remplissage des tubes a centrifuger et |'étape

de filtration ont été réalisés sous azote.

111.3.1. ALCALINITE

L'alcalinité est la somme des ions conjugués d'acides faibles ou de bases faibles, c'est a dire la somme
d'espéces actives du point de vue acido-basique a laquelle est soustraite la concentration en H'. Dans la plupart
des eaux naturelles de surface, HCO; est la base principale, c'est a dire que la quantité des autres bases C032' et

OH’ est négligeable et que I'alcalinité peut &tre approximée en pratique par Alcalinité =[HCO31-[H"].

Les mesures de l'alcalinité ont été réalisées avec un microtitrateur Metrohm dans les deux semaines qui
suivaient le prélevement des échantillons. Le pH-meétre est calibré régulierement avec des solutions tampons de
pH 10, 7 et 4. Le volume d'échantillon nécessaire est de 10 mL ce qui est suffisamment petit pour limiter le volume
d'échantillon a prélever a chaque pas de temps pendant les expériences de remise en suspension.

Le principe de la mesure est le méme que pour une titration classique (tracer la courbe du pH en fonction
du volume d'acide titrant ajouté) mais avec des volumes plus faibles et un enregistrement automatique des
valeurs de pH. L'acide titrant utilisé est de I'HCI 0,1 mol/L, la titration se termine quand le pH atteint 3.

Des solutions étalons de HCO; entre 40 et 80 mg/L sont préparées a partir de NaHCO; afin de vérifier la

justesse et la reproductibilité de la méthode (Figure 111-8).
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Figure 11I-8: Mesures de l'alcalinité par microtitration dans les solutions de controéle, les concentrations mesurées
sont en ordonnée, les concentrations théoriques sont en abscisse.

111.3.2. CARBONE ORGANIQUE Dissous (DOC)

Le DOC a été mesuré au laboratoire PROTEE de I'Université de Toulon avec un analyseur Shimadzu TOC-
Vs L'appareil préléve 3 mL d'échantillon liquide dans les tubes en verre et élimine le carbone inorganique par un
bullage interne de 1,5 minute dans de I'HCI 1,5 %. L'échantillon est ensuite injecté dans un tube de combustion
chauffé a 680°C dans lequel circule de I'air purifié (gaz vecteur). Le carbone total (ici organique) est oxydé et
transformé en CO,. Un détecteur mesure la quantité de CO, produite et I'aire du pic est associée a la concentration

en carbone a l'aide d'une courbe de calibration calculée a partir d'une gamme de solutions standard.

111.3.3. CATIONS ET ANIONS MAJEURS

Les concentrations en cations et anions majeurs sont mesurées séparément par électrophorese capillaire
de zone libre (Agilent 7100-A) dans des échantillons de 500 pL filtrés a 0,22 um non acidifiés.

L'électrophorése capillaire est composée d'un générateur de haut voltage, deux électrodes, un réservoir
d'électrolyte et un capillaire (barefused silica, diamétre interne 50 um; longueur 64,5 cm) que traverse un systeme
optique de détection (Figure I1I-9).

La séparation des ions est réalisée dans le capillaire rempli d'électrolyte et résulte de deux mécanismes de
transport induits par I'application d'un champ électrique :

- Un écoulement (électro-osmose) di a la présence de charges négatives portées par la surface interne du
capillaire de silice (groupements silanols ionisés) qui attirent les cations. Lors de I'établissement d’un champ
électrique tangentiel a cette interface, les cations présents en exces migrent vers la cathode et entrainent avec eux
les molécules de solvant, créant ainsi un écoulement au sein du capillaire (Taverna et al., 2003).

- Le déplacement des especes chargées vers I'électrode de polarité inverse (électromigration). La vitesse
de migration dépend du champ électrique ainsi que de la charge et de la taille des ions a un pH fixé par la
composition de I'électrolyte (un ion de charge élevée et de rayon ionique faible sera plus mobile). La séparation
des ions a analyser repose donc sur ces vitesses de migration différentes a l'intérieur du capillaire, et la
guantification des analytes séparés est effectuée grace a la mesure de I'absorbance UV.

Les gammes d'étalonnage sont préparées a partir de solutions commerciales multiéléments de

concentrations certifiées diluées dans de |'eau bidistillée.
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Figure 11I-9: Schéma d'une électrophorése capillaire, tiré de Hagége et Huynh (2013).

111.3.4. ELEMENTS TRACES METALLIQUES

111.3.4.1. CONCENTRATIONS EN ETM

Les tubes de la marque VWR utilisés pour les échantillons destinés a I'analyse des ETM sont spécifiés sans
métaux. Les échantillons prélevés lors des expériences de remise en suspension, ainsi que les extraits issus des
mises en solution totales ou partielles des sédiments sont analysés par ICP-MS (inductively coupled plasma—mass
spectrometry; Perkin-ElImer NexION 300X). Cette méthode d'analyse est trés sensible (limites de détection voisines
du ng/L) et trés précise (répétabilité inférieure a 5 %). Les gammes d’étalonnage sont préparées par dilution de
solutions standard avec de I'acide nitrique (qualité trace metal analysis) a 2 % dans de |'eau ultrapure.

Le principe de I'lCP-MS repose sur le couplage d'une torche a plasma, dont la haute température permet
de désolvater, atomiser et ioniser les éléments présents dans |'échantillon, avec un spectrométre de masse qui
sépare ces ions en fonction de leur rapport masse/charge. Les solutions a analyser sont injectées dans la torche a
plasma (1600 W) sous la forme d'un aérosol dans un courant d’argon, ce qui transforme tous les éléments
chimiques en ions aprés désolvation et atomisation. Une partie des ions est ensuite échantillonnée et transportée
via des cones d'interface et un déflecteur quadripolaire vers le quadripdle, ou filtre de masse quadripolaire, qui
permet de séparer les ions en fonction de leur rapport masse/charge. A un instant donné, seuls les ions présentant
un rapport masse/charge spécifique traversent le dispositif pour ensuite étre comptés sur le détecteur. Il s'agit
donc d'une analyse séquentielle : une commutation tres rapide entre les différentes tensions appliquées sur les
barreaux du quadripole permet de mesurer les différents éléments. La répétition de trois mesures permet de

calculer une moyenne et un écart type.

[11.3.4.2. FER REDUIT (FE II)

Apres les expériences sur les Mesches, il a été décidé de mesurer plus particulierement les quantités de
Fe(ll)/Fe(lll) pouvant étre présentes dans les eaux porales. La concentration de fer dissous sous forme réduite (Fell)
peut étre mesurée par spectrophotométrie selon une méthode adaptée de Viollier et al. (2000) et de Dang (2014)
grace a un réactif contenant de la Ferrozine' qui forme avec le Fe(ll) un complexe violet dont |'absorbance est

maximale a 562 nm.

' (3-(2-Pyridyl)-5,6-diphenyl-1,2,4-triazine-p,p'-disulfonic acid monosodium salt hydrate;
MM = 4 92,46 g/mol; Aldrich)
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Une gamme d'étalonnage de Fe(lll) entre 5 et 100 pmol/L est réalisée a partir de solution standard de
1000 mg/L diluée avec de I'acide nitrique 2 %.

1100 pL d'échantillon ou d'étalon sont placés dans la cuve de 10 mm du spectrophotométre auxquels sont
ajoutés 960 pL d'eau milliQ, 140 pL de solution tampon (pH 4,7 constituée d'acide acétique (CH3COOH) 1.1 mol/L
et d'acétate de sodium (CH3COONa) 1.1 mol/L) et 300 puL de Ferrozine 0.01 mol/L.

Environ 10 mg d'acide aspartique (la pointe d'une petite spatule) sont ajoutés dans les solutions pour
réduire Fe(lll) en Fe(ll) dans les étalons ou pour mesurer le fer total dans les échantillons.

Pour des raisons pratiques de protocole lors des mesures de Fe(ll) dans les échantillons d'eau porale, un
temps de réaction de 1h25 est fixé pour tous les échantillons et étalons avant la mesure de I'absorbance a 562 nm
avec le spectrophotometre. Comme la couleur des complexes Fer(ll)-Ferrozine évolue au cours du temps pendant
plusieurs heures voire plusieurs jours (Kononets et al., 2002), il est important de maintenir le méme temps de

réaction pour tous les échantillons avant chaque mesure d'absorbance.

[11.4. ANALYSE DE LA PHASE SOLIDE

Une partie du sédiment humide homogéne est conservée pour la mesure de la granulométrie. Trois autres
échantillons sont pesés avant et apres séchage a |'étuve a 60°C afin de calculer la teneur en eau du sédiment. Une
autre partie du sédiment, séché et broyé dans un mortier en agate, est destiné aux extractions chimiques, a la

mesure du carbone organique, et a I'analyse des minéraux majeurs (Figure I11-10).

Echantillonnage (111.1)
Mesures in situ: pH, potentiel redox

Homogeénéisation et division en sous-échantillon sous N2

|
| |
Caractérisation de la Extraction de Expériences de resuspension
phase solide (IIl.4) l'eau porale (IIl.2)

| | | Ouverture du bocal sous

Séchage Elimination de la Séchage azote/ centrifugation/
| matiére organique Broyage filtration sous azote
I
Teneur en eau Granulométrie Analyses sur la
Granulométre Laser phase dissoute (1Il.3)
‘ | ICP-MS,
Attaque totale Extractions séquentielles Décarbonatation Minéralogie Electrophorﬁse capll!alre,
(micro-onde) et Ascorbate DRX Spect.rop .otorlnetrle,
| | | Microtitration
Teneur totale Répartition des ETM - Carbone Organique Séparation de la
en ETM en plusieurs fractions analytiques Total phase argileuse
dans la phase solide Analyseur élémentaire . | )
ICP-MS ICP-MS CHNS Minéralogie des argiles

DRX

Figure 111-10: Utilisation des échantillons de sédiments et synthése des analyses réalisées.
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111.4.1. GRANULOMETRIE

La mesure de la répartition de la taille des particules entre 0,04 um et 2000 um est réalisée avec un
granulométre a diffraction laser Beckman Coulter LS13320 Multi Wave équipé d'un module pour les échantillons
liguides (Aqueous Liquid Module ALM). Le granulométre comprend une source lumineuse focalisée sur
I'échantillon et 126 détecteurs qui mesurent l'intensité des rayons diffractés a différents angles de |'axe optique. Le
résultat obtenu est une répartition du volume des particules (en %) entre 117 classes granulométriques allant de
40 nm a 2000 pum.

Les échantillons de sédiments sont homogénéisés par agitation magnétique dans des solutions de
défloculant constituées d'un mélange d'eau distillée et d'hexaméthaphosphate de sodium 3 %.. La matiere
organique (débris de feuille, de racine...) est éliminée par une attaque a I'eau oxygénée. Pour ceci, 30 mL de H,0,
33 % sont ajoutés a environ 125 mL de chaque solution. Le mélange est agité et chauffé et la réaction d'attaque est
considérée comme compléete aprés quelques jours, lorsque l'effervescence disparait et que les particules
décantent. Dix millilitres du mélange sont ensuite prélevés durant une agitation forte et insérés dans la cuve du
granulométre laser. La Figure IlI-11 reproduit les tailles des grains évaluées sur trois sous-échantillons des Mesches

avant et apres une attaque a I'H,0,, et I’évolution est notable dans ce cas avec I'élimination des plus grosses tailles.
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Figure IlI-11: Distribution moyenne des tailles des particules (échelle log) dans les sédiments des Mesches (sous
échantillons ME-1 a 3), avant (en vert) et aprés (en orange) attaque a I'H,0,.

111.4.2. MINERALOGIE

La nature des principales phases minérales est déterminée par diffraction des rayons X (DRX) sur les
échantillons de sédiments totaux, ainsi que sur les fractions argileuses de ces échantillons, a l'aide d'un
diffractométre Panalytical X’Pert Pro MPD 6 - 8 équipé d’un monochromateur arriére, d’'un détecteur rapide
X’Celerator et fonctionnant avec une anticathode de cobalt. Les rayons X, de longueur d'onde constante (1,79 A),
sont focalisés sur I'échantillon. Les atomes de I'échantillon diffractent ces rayons incidents, et les angles entre le
faisceau incident et les directions préférentielles de diffraction sont mesurés. Ces angles, représentés par des pics
(appelés raies de Bragg) sur un diffractogramme, sont représentatifs des distances entre les familles de plans
atomiques dans les composés cristallisés présents dans I|'échantillon, chaque composé cristallisé ayant un

ensemble de distances inter-réticulaires caractéristique.
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Une premiére analyse qualitative est réalisée sur le sédiment sec broyé (analyse de poudre).
L'identification des phases cristallines s'effectue par comparaison avec des diffractogrammes de référence réunis
dans une base de données. Pour identifier un minéral, les trois principaux pics du diffractogramme théorique
doivent étre présents sur le diagramme expérimental. Le seuil de détection des phases minérales est de I'ordre de

2 % en masse.

Une seconde analyse en DRX est réalisée sur lame apreés isolement de la fraction argileuse. Il s'agit d'une
analyse semi-quantitative puisqu'elle permet de quantifier I'abondance relative des différents minéraux argileux
(phyllosilicates) par comparaison de l'intensité des pics principaux sur le diffractogramme.

Pour isoler la fraction argileuse dans les échantillons de sédiments secs broyés, cing grammes
d'échantillon sont tout d'abord décarbonatés avec environ 50 mL d'HCI 5 % légérement chauffé jusqu'a disparition
de I'effervescence. Le contenu des béchers est ensuite transféré dans des tubes a centrifuger avec de I'eau distillée
et subit trois ringcages suivis de centrifugation a 4000 tr/min pendant 10 minutes. L'élimination de la matiére
organique s'effectue ensuite dans ces tubes avec de I'eau oxygénée (H,0,), les échantillons sont de nouveau rincés
trois fois puis placés dans des béchers avec de I'eau distillée dans un bain d'ultrasons pendant 10 minutes afin de
casser les agrégats.

La fraction argileuse est prélevée dans les 4 cm supérieurs de la solution aprés 3h30 de décantation (loi de
Stockes) et centrifugée afin de pouvoir prélever la pate argileuse a étaler sur les lames.

Trois lames sont réalisées pour chaque échantillon afin de permettre I'identification des argiles : une lame
témoin, une lame chauffée a 490°C pendant 4h et une lame exposée a une atmosphére d'éthyléne-glycol dans un
dessiccateur. L'identification par DRX de ces minéraux en feuillets est en effet basée sur des modifications de leur
structure aprés ces traitements. Le chauffage et I'éthyléne-glycol provoquent des changements spécifiques dans
les distances entre les plans atomiques (gonflement de la smectite, transformation de la kaolinite), qui se
traduisent par le déplacement ou la disparition de certains pics lorsque I'on compare les diffractogrammes (Figure
11-12).

distances entre les familles de plans atomiques en A (S=smectite, C=chlorite, i=illite, K=kaolinite)
10,01 ——MN5-1
——MNS5-2
1528 ——MNS5-3
S$169 142C 7,1C 49 47 354C 33
7,15K 3,58K
4,25 Ethyléne-
glycol
Chauffé
7,15K 3,58 K
Témoin
a 6 8 10 12 14 16 18 20 22 24 26 28 30 32 34 36

Angle 20 en degrés

Figure 111-12: Diffractogrammes de la fraction argileuse des sédiments des Mesches (lames témoin, chauffée, et
exposée a I'éthylene-glycol).
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111.4.3. TENEUR EN CARBONE ORGANIQUE PARTICULAIRE (POC)

Dans un échantillon de sédiment, il est possible de mesurer la quantité de carbone organique total (COT)
par analyse élémentaire. Les teneurs des sédiments en carbone organique total ont été mesurées au laboratoire
PROTEE de I'Université de Toulon. L'appareil utilisé est un analyseur élémentaire CHNS Thermo Scientific FLASH
2000 qui fournit une mesure du carbone total (inorganique et organique) par combustion. La mesure du carbone
organique doit étre effectuée sur des échantillons préalablement décarbonatés avec de I'acide (élimination du
carbone minéral).

Pour les sédiments bruts, environ 200 mg de chaque échantillon ont été attaqués a I'HCI 0,2M dans des
béchers pendant une vingtaine d'heures (jusqu'a la fin de l'effervescence) puis séchés a |'étuve. Le séchage
complet étant difficile dans les béchers, les échantillons gardant une consistance pateuse ont finalement été
transférés dans des verres de montres pour la fin du séchage. Environ 50 mg de sédiments décarbonatés sont
placés dans des capsules en étain et analysés.

Les particules récupérées durant les expériences de resuspension ont été filtrées sur GF/F et ont subi une
décarbonatation en étant exposées a des vapeurs d'HCl dans un dessiccateur pendant 4 h. Les filtres ont ensuite
été pliés dans des feuilles d'étain puis analysés.

Le conditionnement des échantillons dans des capsules ou des feuilles d'étain ainsi que I'apport d'oxygéne
lors de la chute de I'échantillon dans le tube de combustion permettent de faire augmenter rapidement la

température jusqu'a 300°C et d'obtenir une combustion totale (Caria et al., 2007).

I11.4.4. ETM DANS LES SEDIMENTS

I11.4.4.1. TENEURS TOTALES EN ETM

Les minéraux et la matiere organique des sédiments doivent étre dissous pour I'analyse par ICP-MS. Les
échantillons solides sont minéralisés en totalité par digestion par des attaques acides et du peroxyde d'hydrogene

(H,0,) dans un systeme micro-onde Ultra Wave de Milestone.

40 milligrammes d'échantillons secs broyés sont placés dans des tubes en téflon rincés a I'HNO; et a I'eau
milliQ, puis 3 mL d'HCI et 4 mL de HNO; (un jour plus tard) sont ajoutés dans les tubes. De |'eau oxygénée (20
gouttes) est ajoutée progressivement au cours d'une journée afin d'éviter une effervescence trop violente. Les
tubes sont rebouchés entre chaque étape pour éviter toute contamination.

En derniére étape, 0,5 mL d'HF sont ajoutés et les tubes sont placés dans le systeme de digestion micro-
onde. La méthode comprend une étape de 10 minutes a 170°C et une étape de 10 minutes a 250°C, la pression est
automatiquement régulée pour empécher I'ébullition. Une fois refroidis, les échantillons sont transférés dans des
tubes pour I'analyse par ICP-MS et dilués avec de I'eau milliQ par un facteur 4/6 calculé précisément par pesées.

Un blanc et un sédiment de référence STSD-3 (Stream Sediment Reference-Geological Survey of Canada)

sont traités en méme temps que chaque séquence d'échantillons.

I11.4.4.2. EXTRACTION ASCORBATE

L'extraction ascorbate permet d'évaluer la quantité d'ETM associée aux oxydes et hydroxydes de fer et de
manganése amorphes et facilement réductibles. La ferrihydrite, ainsi que les monosulfures de Fe (FeS) qui font
partie des AVS, sont par exemple considérés comme solubles dans le réactif ascorbate au contraire de la pyrite,
I'nématite, la goethite ou du silicate chlorite (Ferdelman, 1988; Kostka et Luther, 1994; Anschutz et al., 1998).
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100 mg de sédiment sec broyé est mélangé pendant 24 h avec 10 mL du réactif ascorbate préparé le jour
méme, qui contient :

- du bicarbonate de sodium NaHCO; (50 g/L) qui tamponne le pH a 8 pour préserver les carbonates;

- de I'acide ascorbique (20 g/L), un réducteur, ajouté dans la solution aprés qu'elle ait été dégazée a
I'azote afin de limiter son oxydation par I'oxygéne dissous. Au contact du sédiment, la réaction d'oxydation de
I'acide ascorbique est couplée a la réduction et dissolution des oxyhydroxydes amorphes de Fe et de Mn.

- du citrate de sodium (50 g/L), qui complexe les métaux mis en solution afin de limiter leur re-

précipitation.

Les extraits obtenus sont filtrés a 0,22 um, dilués par 50 dans de I'acide nitrique 2 %, puis analysés par
ICP-MS.

[11.4.4.3. EXTRACTION SEQUENTIELLE

D'un point de vue méthodologique, la répartition des métaux entre les différentes phases solides du
sédiment peut étre estimée grace a des extractions séquentielles. Ces méthodes permettent de mesurer la

répartition des ETM dans différentes fractions analytiques mises en solution par des réactifs de force croissante.

Une des méthodes les plus connues est celle développée par Tessier et al. (1979), qui permet de séparer
les métaux échangeables de ceux liés aux carbonates, aux oxydes de fer et de manganese, a la matiére organique
et de la phase résiduelle (cristalline). Ces fractions sont définies analytiquement et ne correspondent pas
spécifiquement aux constituants des phases solides des sédiments naturels. Dans la méthode d'extraction
séquentielle de Tessier et al. (1979) par exemple, les métaux associés a la pyrite sont extraits par oxydation a |'eau
oxygénée en méme temps que ceux liés a la matiere organique (fraction oxydable), mais une partie des AVS

difficilement quantifiable est dissoute en méme temps que les carbonates et les oxydes (Billon, 2001).

Le principe de I'extraction séquentielle permet d'évaluer si les métaux sont facilement remobilisables ou
non, par exemple en cas de changement de conditions pH ou redox dans I'environnement. Les métaux dans les
fractions échangeables et liées aux carbonates sont également considérés comme biodisponibles (Tessier et
Campbell, 1987). Dhanakumar et al. (2015) ont par exemple mis en évidence des corrélations positives entre les
concentrations en Pb, Cr, Cu et Zn dans les deux premiéres fractions du protocole de Tessier et al. (1979) et les

concentrations de ces polluants dans |'organisme de poissons.

Plusieurs méthodologies d'extractions séquentielles existent et sont reportées dans la littérature, et les
variations de protocoles rendent les comparaisons entre ces résultats difficiles. Le schéma d'extraction le plus
connu est celui qui a été développé par Tessier et al. (1979). Le Bureau Communautaire de Référence (BCR) de la
Commission européenne a également optimisé et testé un schéma d'extraction séquentielle standardisé

comportant trois étapes, dit "schéma BCR" (Quevauviller, 2007), qui est souvent retrouvé dans la littérature.

Nous avons choisi d'appliquer le protocole BCR optimisé (2000) et d'y ajouter une premiere fraction issue

du protocole de Tessier afin de séparer les fractions "échangeable" et "liée aux carbonates".

a) Protocole appliqué

La vaisselle est lavée a l'acide nitrique et a I'eau milliQ. L'extraction est réalisée dans des tubes a
centrifuger de 50 mL "sans métaux" agités avec un agitateur rotatif. Les prélevements dans les tubes sont
effectués avec des seringues en plastiques également lavées et sont filtrés a 0,2 um avec des filtres seringues en

acétate de cellulose. La masse de sédiment de départ est de 1 g de sédiment sec.
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Apres le préléevement de I'extrait, entre chaque étape, 20 mL d'eau milliQ sont ajoutés dans les sédiments
et agités 15 minutes pour les rincer. L'eau de rincage est ensuite écartée par centrifugation de 20 minutes a
3000 g.

*  Fraction échangeable (Tessier et al., 1979, étape 1) : 8 mL MgCl, 1M - Agitation, 1 h

L'ajout de la solution saline de MgCl, permet d'échanger les ions adsorbés sur les surfaces minérales par

des liaisons non-spécifiques par des ions ng excédentaires (Quevauviller, 2007).
*  Fraction liée aux carbonates (BCR étape 1) : 40 mL d'acide acétique (CH;COOH) 0,11 M - Agitation, 16 h

La baisse de pH induite par I'ajout d'acide dissout les carbonates et les éléments co-précipités ou adsorbés

sur les carbonates sont relargués.
*  Fraction liée aux oxyhydroxydes (BCR étape 2) : 40 mL d’'un mélange d'hydrochlorure d'hydroxylamine
(NH,OH.HCl) 0,5 M et de HNO3 0,05 M- Agitation 16 h

Les oxyhydroxydes les moins bien cristallisés, donc plus réactifs vis a vis des métaux, sont extraits dans

cette fraction avec le réducteur NH,OH.HCI. Il est probable qu'une partie des métaux liés a la matiére organique
soient également extraits dans cette fraction (Quevauviller, 2007).

*  Fraction liée a la matiére organique (BCR étape 3) : 20 mL de peroxyde d'hydrogene (H,0,) 30 %, chauffé a

85°C jusqu'a évaporation quasi-compléte, puis 50 mL d'acétate d'ammonium 1 M agité pendant 16 h.
L'eau oxygénée H,0, est un oxydant puissant qui détruit une grande partie (mais pas la totalité) de la
matiére organique, et attaque également les oxydes de manganése (Quevauviller, 2007).

*  Fraction résiduelle : Les résidus de I'extraction séquentielle, qui comportent les minéraux silicatés primaires et

secondaires, sont séchés a I'étuve puis broyés et mélangés directement dans les tubes a l'aide d'une petite

spatule. 40 mg sont prélevés puis traités par le méme protocole que la minéralisation totale au micro-onde.

b) Comparaison avec le standard BCR-701

Les teneurs en ETM dans les fractions extraites avec notre protocole sont comparées aux valeurs du
standard BCR-701 (Institute for Reference Materials and Measurements) dans la Figure IlI-13. Pour ce sédiment,
des concentrations certifiées sont disponibles pour six éléments (Cd, Cr, Cu, Ni, Pb and Zn) dans les trois fractions
du protocole BCR optimisé.

La séparation de la premiére fraction du protocole BCR en deux fractions représentant les métaux
échangeables et liés aux carbonates (Fla et Flb) entraine une légére surestimation des teneurs en ETM par
rapport a la valeur de la fraction F1 dans le sédiment standard. Les valeurs obtenues sont cependant similaires aux

valeurs attendues et le protocole est juste et reproductible.

L'analyse du sédiment de référence BCR-701 a été réalisée lors de chaque série d'extraction séquentielle.
L'extraction de ce sédiment standard a ainsi été réalisée quatre fois en paralléle des sédiments des Mesches. De
bons résultats ont été obtenus pour les fractions F2 (réductible) et F3 (oxydable). Les teneurs moyennes en ETM
dans ces fractions difféerent de moins de 10 % des valeurs certifiées, hormis pour F2-Zn (+11 %) et F2-Cd (-42 %).
Comme dans les essais réalisés au préalable (Figure IlI-13), la séparation de F1 en deux sous-fractions (Fla-
Echangeable et Flb-Carbonates) a induit une surestimation des teneurs de 12 & 40 % par rapport aux teneurs

certifiées, sauf pour Ni (6 %).
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Figure IlI-13: Distribution de Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn entre les fractions de l'extraction séquentielle dans le
sédiment standard BCR-701: valeurs certifiées (std, colonnes de gauche); moyenne des trois mesures (m,
colonnes de droite).
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IV.1. CONTEXTE ET ORGANISATION DU CHAPITRE

Les premiers prélevements, analyses et expériences de resuspension réalisés pendant ce travail de these
ont été menés sur les sédiments de la retenue des Mesches dans les Alpes Maritimes, contaminés par une
ancienne exploitation de zinc, plomb et argent. Des vidanges de la retenue des Mesches ont été réalisées en 1998
et 2008, une autre étant prévue par EDF pour le printemps 2018.

L'étude réalisée sur les sédiments de la retenue des Mesches dans le cadre de cette thése a fait 'objet
d'une publication dans la revue Journal of Soils and Sediments. Afin de faciliter sa lecture, I'article est présenté en
entier dans ce chapitre, y compris l'introduction et la description des matériels et méthodes déja développés dans
les chapitres précédents. Des données et figures supplémentaires, non incluses dans I'article, sont ajoutées dans la
section IV.3.

Les sédiments ont été prélevés en trois points de la retenue des Mesches en juin 2015. Les échantillons
utilisés pour les analyses et les expériences de resuspension sont ceux prélevés au niveau du point Nord dans la
retenue, qui ont été divisés en cing sous-échantillons homogeénes sous azote au laboratoire. Ces cing sous-

échantillons sont simplement nommeés échantillons 1 a 5 dans l'article.

IV.2. ARTICLE: REMOBILISATION DES ETM LORS DE LA RESUSPENSION DES
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Abstract

Purpose: Dam reservoirs sometimes need to be fully drawn down, an operation that induces sediments
resuspension. In the case of contaminated sediments, such resuspension may promote the remobilization of trace
metals from the solid to the dissolved phase, threatening the water quality. The objective of this study is to
evaluate the kinetic release and removal processes of trace metals during the resuspension of polluted sediments
from a dam reservoir.

Materials and methods: Total contents of trace elements were analysed in the surface sediments
collected in the dam. Ascorbate and sequential extractions were used to assess the trace metals fractionation.
Aliquots of wet sediments were resuspended during a week using a 3 L glass reactor. Three solid/solution ratios
(2.7,5.0and 9.4 g L'l) were tested. The pH, Eh, dissolved oxygen and temperature were continuously measured
and water samples were collected through a small pipe inserted into the reactor. Evolution of dissolved organic
carbon, alkalinity, major ions and trace elements concentrations were measured in the water over the
resuspension experiments. Another resuspension experiment was carried out to determine the quantity of

elements that could be adsorbed onto the glass wall of the reactor.
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Results and discussion: High levels of As, Cd, Pb and Zn were measured in the reservoir sediments,
compared to the quality guidelines. The temporal evolutions of the dissolved elements were similar during the
resuspension experiments, regardless of the mass of sediment used. Depending on the elements, different trends
can be highlighted: 1) Cd, Cr, Cu, Ni, V and Zn were not remobilized; 2) Al, Mo, As, Ba and Sr continuously increased
during the experiments; and 3) Mn, Co, Fe and Pb increased at the beginning of the experiments and then were
removed from the dissolved phase. Co was likely adsorbed onto Mn-oxyhydroxides, whereas Pb appeared to be
regulated by the Fe-oxyhydroxides. The results from sequential extractions did not allow to relate these groups to
specific distributions in the solid phase.

Conclusions: The greater risk of water quality degradation for this reservoir would be posed by the
remobilization of As, which showed the greatest and the most prolonged release during resuspension, because it
could not be removed onto particles due to its speciation. Dissolved As reached a maximum of 30 ug L™ at the
conclusion of the experiments, a concentration above the drinking water standard but well below the acute

toxicity levels reported in the literature for fishes.

Keywords Dam reservoir ® Sediment resuspension e Speciation ® Metal remobilization
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IV.2.1. INTRODUCTION

High levels of trace metals issued from a variety of sources (mining and ore treatment, industries, and
runoff from urban watersheds) accumulate within sediments in many freshwater or marine environments (e.g.,
Cappuyns and Swennen 2005; Di Nanno et al. 2007; Ye et al. 2013). A major environmental risk in these areas is
the remobilization of the contaminated particles and the increase in dissolved metal concentrations becoming
more bioavailable for biota (Vink 2009; Hug Peter et al. 2014). Superville et al. (2014) and Kalnejais et al. (2010),
for example, underlined that sediment resuspension leads to an increase of dissolved pollutants, potentially
threatening the quality of aquatic ecosystems even when measures have been taken to limit the historical sources
of pollution.

The quantity of dissolved metals that can be released during resuspension events is larger than the
benthic flux that can be transferred continuously by diffusion from sediment pore water to the water column
(Lourifio-Cabana et al. 2011; Zheng et al. 2013; Superville et al. 2014). Indeed, sediment resuspension leads to a
sharp change in the physico-chemical conditions surrounding solid particles (mainly solid/liquid ratio, pH, redox
potential and level of dissolved oxygen) when the water-sediment interface shows important redox gradients over
short distances or if an anaerobic layer in sub-surface is resuspended. Resuspension may promote, especially in

this case, the release of adsorbed or co-precipitated metals into the dissolved phase.

In the case of dam reservoirs, sediments are mainly resuspended during major dam releases (high flow
pulses). The amount of resuspended sediment depends on the duration and on the type of technique used for
reservoir sediment management.

Reservoir flushing consists of increasing the flow velocity (by opening low-level outlets) to erode and
transport the deposited sediments downstream of the dam. Sluicing operations allow the particles to pass through
the reservoir without settling, for example by operating the reservoir at a lower level during floods (Palmieri et al.
2001). These techniques are necessary to maintain the capacity of the reservoirs and to promote the sediment

continuity.
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In contrast, reservoirs sometimes need to be fully drawn down to allow for maintenance operations to be
performed on the submerged parts of the dams. During these draining operations, the water level is slowly
lowered to limit the sediment resuspension that may have adverse effect on the environment like O, depletion or
clogging of spawning grounds. In general, the maximum suspended matter concentrations are usually maintained
underlg L" on average during the operations, but values above 10 g L™ have sometimes been measured for short
periods of time corresponding to the highest sediment destabilizations (Poirel 2001; Jigorel and Morin 2003;
Frémion et al. 2016).

During sediment resuspension, the distribution of trace metals between the solid and dissolved phases is
affected by the chemical reactions of desorption-adsorption and dissolution-precipitation. In addition to the trace
elements concentration, these reactions are influenced by the concentrations of suspended particulate matter, the
mineralogical phases and the chemistry of the water column and pore water (pH, redox potential, dissolved
oxygen content, organic matter content).

These numerous parameters produce a large range of consequences. Cappuyns et al. (2006) considered
the sediment as a chemical time bomb. Fetters et al. (2016) found that resuspension of three sediments
contaminated by Zn, Cu, Ni, Cd, Pb resulted in minimal releases from suspended particles, likely because of
scavenging onto organic matter and Fe oxides formed during sediment interaction with oxic water. This resulted in
minimal or no toxicity for their model organisms (only Hyalella Azteca was affected by Zn).

The kinetics of these reactions may also have a very important role for the trace elements distributions in
relation to the duration of resuspension. In the results of Saulnier and Mucci (2000) for example, the remobilized
Fe was rapidly removed from the dissolved phase during the first hour of the anoxic sediments resuspension,
whereas the removal processes of Mn and As became predominant after the one week. In comparison, Gerringa
(1990) had no data from the first hour of the resuspension and observed no Fe remobilization. Similarly, Caille et
al. (2003) highlighted various re-adsorption rates depending on the elements.

The kinetics of these reactions are very difficult to evaluate in the field. Laboratory experiments are
helpful to better understand the processes because the chemical distributions can be followed and because some

major parameters can be controlled to mimic different resuspension events.

The objective of this study is to evaluate the risk of an increase in the concentration of dissolved metals
during management operations of a polluted dam reservoir. Our approach is based on analyses and chemical
modelling of the evolution of dissolved concentrations during laboratory experiments with water and polluted

sediments from the site.

IV.2.2. MATERIALS AND METHODS

All the materials were acid washed in 5 % HNO3 and rinsed with Milli-Q water before use. Reagents for

total and sequential extractions were reagent grade.

IV.2.2.1. STUDY SITE AND SAMPLING

The studied reservoir, located in the French Alps, is fed by two small rivers. The lithology of the watershed
is a mix of crystalline and sedimentary rocks mainly constituted by limestones, dolostones, and gypsum, and
alteration facies, such as cargneules or rauhwakes (altered carbonate rock indicating preferred dissolution of
dolomite or evaporite clasts by sulphate-rich water; Lanteaume et al. 1990; Warren 2006).

The reservoir has a surface of 9.5 ha and is operated to produce hydroelectricity. Sediment contamination
by As, Cd, Pb and Zn in the reservoir was due to the presence of two ancient mines of Cu and Pb-Zn in the

watershed (http://infoterre.brgm.fr).
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The reservoir was emptied in 1998 and 2008 to inspect the underwater parts of the dam. Nowadays, the
safety inspections are preferably done using unmanned underwater vehicles, with the lake at the operational level.

However, draining operations could be necessary to allow maintenance works.

Water and sediment were collected from the reservoir in June 2015. Water was pumped out from the
shore and passed through a 0.4 um ceramic filter. Sediment samples (0-10 cm surface layer) were collected at 11-
12 m water depth with an interface UWITEC corer.

The sediment was directly extracted to measure Eh and pH (with SenTix WTW electrodes inserted in the
wet sediment) and placed into sealed glass jars to maintain its reduced state. It was manually homogenized in the
laboratory in a N, filled glove-bag (O, residual < 1 %) and divided into five sub-samples (sample 1 to 5) that were
stored in individual glass jars at 4°C in darkness.

A new jar was opened for each resuspension experiment (sample 1 to 4), and Eh and pH were measured

to check the adequate conservation of the sediments (Tableau IV-1).

IV.2.2.2. SEDIMENT CHARACTERIZATION

The major mineralogical components were determined on the dry crushed sediments by X-Ray Diffraction
analysis (PANalytical X’Pert Pro MPD 8 - 6 diffractometer), using Co Ka radiation (1.79 A) and operating at 40 kV
and 40 mA. The International Center of Diffraction Data PDF-2 database and the X'Pert Highscore plus software
were used to interpret the X-ray diffraction patterns. The analysis was performed on sample 1, and it is assumed to

be representative of the homogeneous original sediment.

Particles sizes were measured on the samples 1 to 4 using a laser diffraction particle size analyser
(Beckman Coulter LS13320 Multi Wave with an aqueous liquid module). The organic matter was removed from the
wet sediments by H202 digestion, and the samples were dispersed into a deflocculating solution before their

analyses.

The total organic carbon (TOC) was measured for samples 1 to 4. The inorganic carbon was removed from
the dry crushed sediments by acid digestion (HCI 0.2 M for one day), and the remaining organic carbon was

measured with a Thermo Scientific FLASH 2000 elemental analyser.

The pore water was extracted from one sample (sample 5) through sediment centrifugation at 3000 g for
30 min. The filling of the centrifuge tube with the sediment sample and the pore water filtration (0.22 um) were

performed under nitrogen to avoid losses of trace elements due to Eh changes and oxyhydroxides precipitation.

The major ion concentrations were measured by a capillary electrophoresis system (Agilent 7100-A). The
metal concentrations (Al, As, Ba, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Mg, Mn, Mo, Ni, Pb, Sr, Ti, U, V, Zn) were determined by
Inductively Coupled Plasma-Mass Spectrometry (ICP-MS Perkin-Elmer NexION 300X). The quantification limits
were 5 ng L™ for As, Mo and Cd, 0.2 pg L for Zn, Al and Ti, and 10 ng L for the other elements. ICP-MS
measurements were quality checked by analysing certified riverine water for trace metals (SLRS-5, National

Research Council of Canada).
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The total metal contents in the sediment were determined after a microwave acid digestion. Three mL of
HCI (34 %), 4 mL HNOs (67 %), twenty drops of H,0,, and 0.5 mL of HF (47-51 %) were progressively added to 40
mg of dry sediment in Teflon tubes. The mixtures were digested at 170 °C (10 min) and then 250 °C (10 min; P =
100 bar) in an UltraWAVE Single Reaction Chamber (Milestone). The obtained solutions were diluted in Milli-Q
water and measured by ICP-MS. The procedural blanks and reference sediment STSD-3 (Canadian Certified
Reference Materials Project), a typical stream sediment, were analysed repeatedly. Standard values are given for
all the studied metals except Al, Ca, Cd and Mg. The average difference (n = 7 extractions) between the measured
and certified values is from 11 to 13 % for As and Ni, 16 to 20 % for Sr, Pb and Mo, and less than 10 % for the other

elements.

Ascorbate and sequential extractions provide information on the element distribution between different
solid phases in the sediment. The ascorbate extractions were carried out to more specifically quantify the trace
metals bound to amorphous and easily reducible Fe and Mn oxides and hydroxides. Ferrihydrite and iron
monosulfide (FeS) are considered soluble in the ascorbate solution, contrary to pyrite, haematite or goethite
(Ferdelman 1988; Kostka and Luther 1994; Anschutz et al. 1998). The reagent solution was made of a pH buffer of
NaHCO; (pH 8; 50 g L'l), ascorbic acid (20 g L_l) to reduce reactive Mn and Fe oxides and hydroxides, and sodium
citrate (50 g L'l) which complexes with the dissolved metals. A total of 100 mg of dry crushed sediment was mixed
with 10 mL of reagent solution, shaken for 24 h and settled for 30 min. The supernatant was filtered through 0.22
um filters and analysed by ICP-MS.

The standardized BCR 3-step extraction scheme (Rauret 1998; Quevauviller 2007) was slightly modified to
adapt the one of Tessier et al. (1979) to the first fraction, to separate the "exchangeable" and "carbonate"
fractions. Sequential extractions were performed on the four samples with one gram of dry crushed sediment.
Between each step, the residues were washed for 15 min with Milli-Q and centrifuged to discard the supernatant.
The sequential extraction includes the four following fractions :

-The exchangeable fraction (Fla) was extracted with 8 mL of 1 M MgCl, for 1 h at room temperature
(adapted from Tessier et al. 1979).

-The carbonates-bound metals (F1b) were extracted with 40 mL of 0.11 M acetic acid for 16 h at room
temperature. The F1b reagent and duration are the same as those of the first fraction in the standardized BCR 3-
step extraction scheme (Rauret 1998; Quevauviller 2007).

-The reducible fraction (F2 from BCR) was digested with 40 mL of a freshly prepared 0.5 M hydroxylamine
hydrochloride solution for 16 h at room temperature.

-The oxidisable fraction (F3 from BCR) was extracted with 10 mL of H,0, (30 %), carefully added in the
tubes and allowed to sit for 1 h at room temperature with occasional manual shaking. The uncovered tubes were
then placed on a heating plate at 85 °C for 1 h. An additional 10 mL of H,0, was added, and the tubes were heated
at 85 °C until almost dry. A total of 50 mL of 1 M ammonium acetate was added to the cool residue and shaken at
room temperature for 16 h.

Finally, the residual fraction is assumed to be equal to the total metal content minus the sum of the
previous four fractions.

The procedural blanks were analysed together with each series of sequential extractions. The sequential
extraction procedure was performed four times on the reference material BCR-701 (Institute for Reference
Materials and Measurements), which provided certified concentrations for six elements (Cd, Cr, Cu, Ni, Pb and Zn)
in the three fractions of the BCR extraction scheme. Good results were obtained for F2 (Reducible) and F3
(Oxidisable) as the mean contents of the elements obtained for these fractions differed less than 10 % from the
certified values, except for F2-Zn (+11 %) and F2-Cd (-42 %). The separation of F1 into two sub-fractions (Fla-
Exchangeable and F1b-Carbonates) induced an overestimation of 12 to 40 % above the certified value, except for
Ni (6 %).
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IV.2.2.3. LABORATORY RESUSPENSION EXPERIMENTS

Aliquots of sediments were resuspended using an Applikon® bioreactor, a 3 L glass reactor in which the
sediment is stirred by both a propeller assembly in the top and a magnetic stirrer on the bottom.

The pH, Eh, dissolved oxygen and temperature were measured continuously with four probes
(respectively AppliSens Gel 235mm; Hamilton Polilyte Plus ORP Arc 225; AppliSens 235 mm and PT100 sensor) that
passed through the head plate on the top of the reactor. The pH probe was calibrated before each experiment and
the redox-potential probe was controlled with a reference solution. The Eh measurements are reported in mV

relative to the standard hydrogen electrode. The measurements were recorded with 10 s to 1 min time-steps.

Each resuspension experiment was performed on a new sample from a sealed jar (samples 1 to 4, Tableau
IV-1). A mass of wet sediment was inserted into the 3L reactor filled with filtered water collected from the
sampling site. Ambient air was continuously bubbled into the reactor. A total of four experiments were conducted,
with the sediment mass corresponding to 2.7, 5.0 and 9.4 dry sediment to water ratios (g L'l). These values range
between the regulation values and the highest values observed during dam management operations. The
experiments were set for 120 or 160 h. The first test at 5.0 g L™" was stopped after only 3 h, due to a problem in
data recording, and a second experiment was conducted with 5.0 g L™ for 120 h. Both experiments are discussed in

the following text.

During each experiment, the water was sampled through a syringe connected to a small pipe inserted into
the reactor. Water samples of 30 mL were collected successively at t0 (prior to sediment addition), 2, (5), 10, 20,
30 minand 1, 1.5, 2, 5, 15, 24, 48, 72, 96, 120, (160) h. The total volume collected represents a maximum of 18 %
of the initial water volume in the reactor. The concentrations measured in the dissolved phase are not corrected
for this variation in the total volume.

Each sample was separated into three aliquots: a) 10 mL were filtered through 0.7 um glass microfibre
filters and stored frozen in glass vials until the DOC analysis (Shimadzu TOC-VCSH; PROTEE laboratory); b) 12 mL
were filtered through 0.22 um cellulose acetate membrane syringe filters for alkalinity and major ions (Metrohm
microtitrator and capillary electrophoresis respectively); c) 8 mL were filtered through 0.22 um cellulose acetate
membrane syringe filters and acidified with ultrapur nitric acid for elements determination (ICP-MS), including

major and trace elements.

IV.2.2.4. ADSORPTION ONTO THE GLASS WALL

A specific resuspension experiment was carried out with sample 5 to quantify the adsorption of the
dissolved trace elements onto the glass wall of the tank (4.7 g L™"-160 h). The reactor was carefully washed before
the resuspension of sediment, and the glass wall was rinsed with 25 mL of ultrapur HNOs; 2 M. At the end of the
resuspension, the mixture was discarded, and the glass wall was rinsed several times with Milli-Q water to remove
the solid particles and again with 25 mL of ultrapur HNO3 2 M. The trace elements concentrations were compared

in these acidic rinsing solutions before and after the sediment resuspension.

The amount of Al recovered on the wall with the acid rinse solution represented 6 to 26 % of the
maximum amount of dissolved Al present in the reactor during the sediment resuspension, depending on the
experiment. For the other elements, the amounts recovered on the glass only accounted for small percentages of
the maximum dissolved concentrations measured during the resuspension experiments: 1 to 7 % of Cr, 2 to 4 % of
Cd, 3 % of Pb, and 1 % of Fe and Zn. The percentages were below 1 % for the other elements including As and Mn
(0.1 %).
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Except for Al, the underestimation of metal released due to the adsorption of elements onto the glass wall
was thus very low. Furthermore, this fraction may have corresponded to colloidal or small particles attached to the

glass wall and not to truly adsorbed ions.

IV.2.2.5. CALCULATION OF SATURATION INDEX AND SPECIATION OF DISSOLVED COMPONENTS

The speciation of the dissolved elements and the saturation indexes for the minerals were calculated for
each sample using the program Visual MINTEQ (version 3.0, Gustafsson, http://vminteq.lwr.kth.se/). Kinetic are
not considered and it is assumed that the solution species are at equilibrium. The input data are the major and
trace element concentrations, alkalinity, temperature, pH and redox potential (pe) values at each sampling step.
Because of the high Eh values in sediments, sulphides were assumed to be negligible. The adsorption and

precipitation of the solid phases were not allowed in the simulations.

The NICA-Donnan model included in Visual MINTEQ was used to estimate the concentrations of
organometallic complexes from DOC concentrations. The ratio of active dissolved organic matter (DOM) to DOC
was set at 1.65 (e.g., Fathollahzadeh et al. 2015), which is the default value in Visual MINTEQ based on the results
of Sjostedt et al. (2010). This ratio indicates that 50 % of DOM is C and that all the DOC may not be reactive
towards the trace elements (approximately 83 % of reactive DOC). Fulvic and humic acids were not measured
because of the small amount of sample, and they were considered to constitute 90 % and 10 % of the active DOM,
respectively (Malcolm 1985; Balistrieri and Blank 2008; Rigaud et al. 2013). By default in Visual MINTEQ, 100 % of

the active DOM is assumed to be fulvic acid.
The saturation index (SI) values are expressed as base-10 log : SI = log(IAP/Ks), IAP is the lon Activity
Product, and Ks is the solubility product. Thus, an Sl value of approximately 0 +0.05 indicates that the mineral is in

equilibrium with the solution (Monnin and Ramboz 1996). A positive or negative Sl value specifies supersaturation

or under-saturation respectively.

IV.2.3. RESULTS

IV.2.3.1. SEDIMENT CHARACTERISTICS

The main minerals observed with XRD in the total fraction of sediment were dolomite CaMg(COs),, calcite
CaCOs;, quartz SiO,, clinochlore MgsAl(AlSi3)O19(0OH)s, muscovite KAI,(AlISi3)O19(OH), and albite NaAlSizOs. These
minerals are directly issued from the watershed.

The four samples were mainly composed of silt (4-63 um, fractions ranging from 62 to 68 %) and clay (28-
31 %). The sand fraction (mode approximately 95 pum) was weak and slightly lower in sample 2 compared to the
others. The TOC and pH values were also very similar, attesting of the homogeneity of the samples (Tableau IV-1).

The samples were well protected in the sealed jars, but they encountered small evolutions in redox
conditions. The redox potentials of the samples evolved during storage since the values measured before the
experiments ranged from +80 to +272 mV (Tableau IV-1), compared to an in situ value of +245 mV. Except for
sample 2 which showed a slightly higher Eh value, the decrease of Eh is due to the on-going degradation of the

organic matter with the exclusion of oxygen.

70



CHAPITRE IV : LES MESCHES

sample 1 sample 2 sample 3 sample 4 sample 5
SEDIMENT
Pore water pH 7.06 7.03 7.02 6.98 7.00
Pore water Eh mV +188 +272 +80 +217 +125
1 0.469 £ 0.468 0.463 + 0.440 £
Water contentg g (n=3) 0.001 0.006 0.006 0.010 0.417 £0.0019
Total Organic Carbon % 1.60 +0.09 1.72 +0.09 1.76 +0.04 1.76 £ 0.08
median size um 11 10.5 9.5 12
% of clay/silt/sand 28/67/5 30/68/2 31/63/6 28/67/5
RESUSPENSION EXPERIMENT Adsorption experiment on
Resuspended mass g L? 2.7 5.0 5.0 9.4 the glajs wall of the re.acto.r
] . (4.7 g L) + Concentrations in
Resuspension duration h 120 3 120 160 the pore water

Tableau IV-1: Main characteristics of the samples used in resuspension experiments and experimental settings.
In situ values for sediment porewater Eh and pH were respectively +245 mV and 7.03.

a) Total concentrations of metals in the sediments

Total concentrations of the elements in the sediments are shown in table 2 (Tableau 1V-2), along with two
1) the PEC and TEC (Probable Effect Concentrations and Threshold Effect
Concentrations) from MacDonald et al. (2000) and 2) the regulatory threshold S1 defined in the French legislation

sediment quality guidelines :

to help in assessing the environmental impacts of operations involving dredged or resuspended sediments from
rivers or channels (NOR: DEVO0650505A, 2006).

Sediment total content TEC/ PEC S1
(mg kg™ (mgkg™) | (mgke™)
Al 19237 +338
(sample 3 =48872+6011)
As 42.9 +0.7 9.79/33.0 30
Ba 343.7 £39
Ca 85727 £1126
+
Cd (sampI:f:giZ $1.2) 0.99/4.98 2
Co 6.8 £0.2
Cr 33.6 £0.9 43.4 /111 150
Cu 10.1+0.4 31.6/ 149 100
Fe 18432 +266
Mg 46894 +403
Mn 360.8 £5.7
Mo 1.63 £0.02
Ni 12.6 t0.4 22.7/48.6 50
Pb 212.7+1.9 35.8/128 100
Sr 87.5+1.2
Ti 2068 51
\Y 46.2 £0.7
+

| ampledtarsay | 121/450 | 300

Tableau IV-2: Total metal contents of sediment from the reservoir in mg kg'1 dry weight (average of the four
samples except for Al, Cd and Zn). Threshold Effect Concentrations (TEC) and Probable Effect Concentrations
(PEC) from MacDonald et al. (2000) are reported together with the French regulatory threshold S1 (see text for

details).
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The total concentrations of elements for the four samples were very homogenous, except for Al (sample
3) or Zn and Cd (sample 4) exhibiting higher levels. The weighted means of the total contents and the associated
errors are calculated according to Bevington and Robinson (2003, Chap.4), taking into account the unequal

uncertainties assigned to the four samples.

Four trace metals exhibited concentrations above the PEC values : As (42.9 £0.7 mg kg_l), Cd (6.0 £0.3 and
11.2 +1.2 mg kg™), Pb (212.7 +1.9 mg kg™) and Zn (686.5 +20.8 and 1141 +24 mg kg ). Therefore, adverse effects
on the benthic organisms are highly probable for these metals, and they also exceed the S1 level from the French
legislation. Above these levels, the river sediments are assumed to be contaminated, which modifies the kind of
management operation that can be performed. The concentrations of Cu, Cr and Ni were below the TEC and thus

normally have no effect.

b) Metals distributions in the sediment

The results of the ascorbate and sequential extractions are presented in Figure IV-1-A and Figure IV-1-B as
percentages of the total contents. Cd is not reported due to a problem in total recovery. The ascorbate extraction
indicates that 52 % of the total As was associated with the reactive fraction of Mn and Fe amorphous
oxyhydroxides, followed by Pb (32 %, Figure IV-1-A). The proportions of Cu, Zn, Co, Mn, Ba, Fe, Mo and Ni ranged
between 8 and 13 % (Figure IV-1-A).

According to the sequential extractions (Figure 1V-1-B), Fe, V, Cr, Al and Ti were mainly in the residual
fraction (> 92 %). Mo, Ba, Co, Ni and Pb ranged from 70 to 85 % in the residual fraction and exhibited a wide range
of values for the other fractions, with Ba and Mo largely extracted in the exchangeable fraction Fla. Approximately
half of the Cu and As were in the residual fraction. The rest of the Cu was in the oxidisable fraction (46 %), whereas
As was distributed in the first four fractions with the following decreasing order : F2 > F3 > F1b > Fla. Finally, Ca,
Mg, Mn, Zn and Sr showed very low proportions in the residual phase. Mn was largely associated with the first two
fractions (Fla and F1b correspond to 13 and 49 % of the total Mn), whereas Ca, Zn and Sr were mainly in the
carbonate and reducible fraction (F1b and F2). Mg cannot be measured in the first fraction Fla extracted with an
MgCl; solution. Dolomite CaMg(COs), was observed in the X-ray diffraction pattern and 33 % of Mg was extracted

in the carbonate fraction. The reducible fraction (F2) accounted for 38 % of the total Mg.
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Figure IV-1: Distribution of trace metals in A) the ascorbate extraction fraction (Fasc) and B) the five sequential
extraction fractions (F1la exchangeable, F1b carbonates, F2 reductible, F3 oxidizable, RF Residual Fraction) in %
of total content, mean of the four samples.
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[V.2.3.2. RESULTS OF THE RESUSPENSION EXPERIMENTS

a) Evolution of physico-chemical conditions in water

The evolution of Eh, dissolved O, and pH during the four resuspension experiments (made at room
temperature, 24 to 30 °C) is shown in Figure 1V-2, where t0 corresponds to the time of the water sampled just
before the addition of sediment into the bioreactor. The pH values originated at approximately 7.2-7.8, decreased
immediately by 0.4-0.5 units with the sediment addition and then increased and stabilized up to 7.5 and 8.0 after
one hour (Figure IV-2-C). The Eh values followed the same pattern with an instantaneous decrease of 200 mV with
the sediment addition, a rapid increase for one hour and a continuous but slow increase up to the end of
experiment (Figure IV-2-A). Rapid oxidation reactions of reduced species occurring at the beginning of the
experiments are evidenced by the sharp drop of Eh when sediments were added into the reactor, a portion of
which were due to reactions with the pore-water elements (see the enlargement in Figure IV-2-A). The dissolved
0O, concentration showed the same pattern with a small but immediate decrease that did not exceed 1 mg L*
when the sediment was added into the reactor (Figure IV-2-B). The saturation level of the dissolved O, remained
above 85 % for the duration of the resuspension experiments. These observations are consistent with the lowering
of Eh, pH and dissolved oxygen measured by Frémion et al. (2016) downstream a reservoir during a sluicing
operation.

It must be noted that the magnetic stirrer stopped unexpectedly between 0 and 30 minutes for the 9.4
g L* -experiment. It was restarted at 30 minutes, inducing changes similar to those occurring at t0 with a rapid
decrease and then an increase of pH, Eh and dissolved oxygen (see "*" in the insets Figure IV-2-A,B,C).

Finally, the DOC concentrations ranged between 1 and 5.6 mg L* depending on the experiments
(Supplementary Material Al). This range partly results from an evolution of the water during the storage before
the experiments. The DOC concentrations remained relatively stable and did not show any clear trend over the

resuspension experiments.
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Figure IV-2: Mesurements in water: A) Redox potential (Eh, mV); B) dissolved O, (dO,, %); C) pH, during the
entire resuspension experiments. These values are zoomed on the first four hours in the three insets. t0
corresponds to the sediment addition in the reactor. Oxygen saturation values are not displayed for the 2.7 and
94¢g L* -experiments due to calibration problems of the probe.

b) Trends of dissolved elements during sediment resuspension

The variations in Ca2+, alkalinity (expressed as HCO3), Mg and 504_2 are reported in Figure IV-3. Ca2+, Mg
and alkalinity remained relatively constant during the first hour, and then, they increased continuously up to the
end of the experiments (or to 72 h for the experiment 5.0 g L*-120 h, Figure IV-3-A,B,C). 5042' increased after 5 h
of experiment (Figure IV-3-D). Na" and NO;™ (not shown) remained relatively constant over the duration of the
resuspension, except for a slight decrease between t0 and 2 min for some of the experiments.

Cl" and K* (not shown) continuously increased during the experiments up to 0.5 mmol L™ at 120 or 160 h.
This increase is due to the continuous leakage of electrolyte from the redox probe, because their molar ratio is
constantly near 1. This had no influence on the experiment because speciation calculations indicate that 99.8 % of

the Cl was on the free ion form CI', and thus the complexes of Cl with trace metals were negligible.
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The other dissolved element concentrations are reported in Figures IV-4, IV-5 and VI-6. In a general way,
the decreasing or increasing trends of the dissolved concentrations, as well as their kinetics, were similar for each
element between the four experiments. However, different trends in temporal variations can be highlighted and

separated into three groups described below.

The dissolved concentrations of Al, Mo, As, Ba increased from the beginning of the experiment up to their
maximum values at the end of experiment, but their trends were slightly different (Figure 1V-4). Whereas Mo
increased continuously (Figure 1V-4-C), Ba and Sr showed decreasing or stable concentrations during the first hour
(Figure IV-4-D,E). Al tended to reach a plateau after 15-24 h, except for the 2.7 g L* -experiment where it increased
continuously (Figure IV-4-B). The trends for As were also variable (continuous increase or plateau, Figure IV-4-A),
but the concentrations were above the drinking water standard of 10 ug L™ after 2 or 30 minutes only (= 1.33.10"
mmol L'l; World Health Organization 2011; directive 98/83/CE-03/11/98), and they reached a maximum of 30
pg L (4.0.10" mmol L™).

The Fe, Mn, Co and Pb concentrations increased immediately at the start of experiment (Figure IV-5).
Then, the Co and Mn decreased very rapidly after 2 min of resuspension (Figure IV-5-A, B), whereas the Fe
remained relatively constant at its high level for up to 1 or 2 h before decreasing (Figure 1V-5-C). Pb continuously
increased from 0 until 5 h and then continuously decreased (Figure 1V-5-D). Its maximum values were always
below the environmental quality guideline of 14 pg L™ (6.8 10 mmol L™, Directive 2013/39/UE-12/08/2013). At
the conclusion of the experiment, the Fe, Mn, Co and Pb have dissolved concentrations below or equal to the

initial values.

Finally, Ni, Cu, Cd and Zn (and Cr and V, not shown) belong to a third group of elements which exhibited a
very fast decrease since the beginning of the experiments and had more or less constant values after a few

minutes up to 1 h (Figure IV-6).
The concentrations measured at t0 were sometimes different between the experiments (e.g., Cd, Ni or

Ba), and we have no explanation for that. However, these differences did not influence the temporal trend during

the experiment, except in the case of Cd.
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c) Contribution from pore water

The inputs of dissolved metals due to pore water dilution occurred immediately when the sediments are
added into the reactor. These inputs were calculated for the elements between t0 and 2 min using the pore
water concentrations determined in sample 5, the different volumes of pore water (7.2 mL for the 2.7 g L* -
experiment, 13 mLfor5.0 g L™ and 22 mL for 9.4 g L'l) and the total volume of the mixtures (3 L). For these three
experiments in which the amount of pore water increased, the pore water inputs accounted for 33, 76 and 83 %
of the dissolved Fe, respectively, measured after 2 minutes of sediment resuspension. These inputs constituted
15, 21 and 40 % of the dissolved Mn at 2 minutes. For Zn, they constituted 7, 30 and 162 %, showing that during
the 9.4 g L" -160 h experiment, a portion of the dissolved Zn that was released in the solution because of the
pore water dilution had already been adsorbed in the suspended sediment solid phase between t0 and 2
minutes. For the 9.4 g L"-160 h experiment, involving the highest pore water volume, this input represented 18
to 24 % of the 2 min-concentrations for As, Ba and Co. The inputs were below 13 % for the other elements and
experiments.

The pore water dilution induced fast reactions, especially linked to the behaviour of Fe and Mn, and
their oxidation contributed to the fast decrease in oxygen content, which would be the case in any field

experiment.

IV.2.4. DiscussiON

IV.2.4.1. PARTICLE CONCENTRATION EFFECT

The trace element concentrations show very similar trends during the resuspension experiments,
regardless of the mass of sediment used. However, there are no proportional relations between these masses
and the dissolved concentrations. The maximum values of dissolved Al or As, for example, are obtained for 2.7
and5.0¢g L™ of suspended sediment (Figure IV-4-A, B), and the highest Ba and Mn concentrations are obtained
forthe 5.0 g L* -3 h-experiment (using sample 2, Figure IV-4-D, Figure IV-5-A). The dissolved concentrations of
the other elements are almost identical for all experiments. These similar trends indicate that the amount of
suspended matter does not play a major role in the remobilization of trace elements in our studied range of
sediment concentrations. The characteristics of the sediments were almost identical, except for the redox
potentials measured at the opening of the sealed jars, and the variability in this parameter may explain the slight
differences observed, for example between the two experiments with 5.0 g L" of resuspended sediments

(samples 2 and 3).

The so-called “particle concentration effect” (i.e., the effect of the particle concentration on the trace
metals partition between the water and particles) is a key factor in predicting the fate of trace metals during
resuspension events, and it was extensively discussed in the literature. The “particle concentration effect” was
indeed evidenced in several studies, reflecting a decline in partition coefficients (Kd) as the quantity of
suspended particulate matter (SPM) increases (e.g., Schell et al. 1980; O’Connor and Connolly 1980; Balls 1989;
Benes and Poliak 1990; Turner et al. 1993; Bird and Schwartz 1996). This observation has been attributed to a
variety of causes that were listed by Benoit and Rozan (1999), including particle-particle interactions, the co-
existence of rapidly exchanging and irreversible bounding sites on the particles, filtration artefacts, or the

contribution of trace elements bound to colloids included in the filtrate fraction.
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Conversely, no clear trends between the dissolved concentrations and the amount of sediment used
were observed in many other studies based on resuspension experiments of natural sediments (Gerringa 1990;
Brassard et al. 1994; Petersen et al. 1997; Simpson et al. 2000; Caetano et al. 2003; Caille et al. 2003; Di Nanno et
al. 2007; Ho et al. 2012; Huang et al. 2012), and our results agree with these previous works. Kalnejais et al.
(2010) was the only one to find a positive relationship between the amount of resuspended sediment and the
dissolved concentrations of trace elements, but their samplings were done after only 20 minutes, so the chemical
equilibrium was surely not reached. The “particle concentration effect” remains controversial and seems to be
highly dependent on the experimental design, in particular the range of SPM that is investigated and the
separation techniques that lead or not to the inclusion of colloids in the dissolved phase (McKinley and Jenne
1991).

In our case, the range of sediment concentration studied is rather limited compared to other studies
where a particle concentration effect was observed and is probably too narrow to evidence such an effect. The
lack of trend between dissolved concentrations and the amount of sediment used tends to confirm the
conclusion of Cantwell et al. (2002), who argued that the sediment characteristics are more determinant than

the amount of suspended particulate matter.

IV.2.4.2. KINETIC TRENDS

As previously described, the trends observed during resuspension allow for the distinguishing of three
groups of elements that are likely controlled by similar adsorption/desorption and precipitation/dissolution
processes, as follows: (i) increase in dissolved concentrations from the beginning of the experiment up to a
maximum value at the end of experiment (Al, Mo, As, Ba, Sr); (ii) increase in dissolved concentrations during the
first minutes/hours of the experiment followed by a continuous decrease (Fe, Mn, Co, Pb); (iii) very fast decrease
at the beginning of the experiments and relatively constant values after a few minutes (Ni, Cu, Cd, Zn).

Numerous studies have shown that the sorption of radioactive or metallic trace elements on natural
particles resulted from several kinetic processes, involving rapid but also slow processes such as oxidation
processes, inner sphere complexation and migration of cations in clay structures (e.g., Dzombak and Morel 1985;
Benes et al. 1992; Comber et al. 1996; Millward and Liu 2003). The kinetic trends that we observed agree with
the presence of multiple sorption sites presenting different affinities and exchange velocities. In particular, trace
metals belonging to the second group (Fe, Mn, Co, Pb) show a desorption stage followed by readsorption.

Such two-stage kinetic behaviours were also observed for Co and Mn by Ciffroy et al. (2001, 2003) and
Garnier et al. (2006), and they were successfully modelled by these authors by taking into consideration two
sorption sites on the particles.

In these kinds of resuspension experiments, the contact time between the resuspended sediments and
water and the sampling time are crucial parameters. Our one-week experiments clearly illustrate that variations
exist over this time scale, and thus, the resuspension duration must be considered in the design of the

experiments, which must be as close as possible to the field conditions.

IV.2.4.3. RELEASE AND REMOVAL PROCESSES

The main processes responsible for trace element exchanges between water and particles are described
below in relation to the speciation of the dissolved trace elements and their distribution between the chemical

fractions of the solid phase.
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a) Behaviour of carbonates

Calcite and dolomite, observed by diffraction and present in the watershed, are the major mineral
phases of this sediment. The saturation indexes (logSl) of calcite and ordered and disordered dolomite were
** and HCO3

concentrations occurring after 1 or 2 h are related to the dissolution of these carbonate minerals. The saturation

always negative in our experiments (Supplementary Material A2), and the increases in Mg2+, Ca

indexes for calcite and dolomite moved towards zero, but the equilibrium was not reached after 120 or 160 h
(Supplementary Material A2). The ratio of Ca/Mg increased from 3-4.5 to 4-6 within the first 24 h, attesting to
the dissolution of a mix of calcite (CaCO3), dolomite (CaMg(CO3)2), and possibly magnesian calcite. This ratio
became more stable after 24 h. Therefore, the increase of Ca, Mg and HCO3; may thus be due to the dissolution
of dolomite.

The 5042_ increased with a kinetics similar to that of alkalinity, Mg2+ and Ca** (Figure IV-3), and may be
associated with the dissolution of a sulphate mineral. Such a mineral has not been evidenced by XRD, but
gypsum has been reported in the watershed, as well as rocks altered by sulphate-rich water (cargneules).

Like calcite and dolomite, all the metal-carbonate minerals (BaCO3, SrCO3, FeCO3, ZnCO3, PbCO3, CuCOs,
MnCO; or NiCOs3) were undersaturated during the experiments according to Visual MINTEQ (data not shown).
Therefore, precipitation cannot remove these metals from the solution, whereas the dissolution of carbonates
can release metals previously adsorbed or co-precipitated. This is particularly the case for Sr and Ba, which
exhibited kinetics similar to that of Ca, Mg and HCO3, in agreement with the very similar dissolution rates of
these carbonate species (Pokrovsky and Schott 2002). The similarity of the Sr and Ba behaviour was also
highlighted by Curti (1999), due to their similar ionic radius and selectivity constants on calcite.

The sequential extraction was in agreement with this for Sr and Mg, which showed an important
involvement in the fraction F1b associated with the carbonates (32 % and 33 % respectively), but not for Ba (low
F1b fraction).

b) Role of oxy-hydroxides

Fe and Mn-oxides and hydroxides have a key role in the distribution of trace metals in sediment and can
remove significant amounts of trace elements from the dissolved phase through coprecipitation or adsorption
(Hem 1977; Morin et al. 1989; Simpson and Batley 2003). In the study by Atkinson et al. (2007), for example, the
release of dissolved Pb is lower when the sediments are resuspended in water with a higher dissolved oxygen
content, because the good oxygenation of the slurry promotes a faster precipitation of Fe- and Mn- oxides and
hydroxides, which act to sink the Pb.

The redox potential in sediments is a crucial parameter for the metal speciation. During sediment
resuspension, particles experience major changes in the chemical conditions, including a large variation in the
redox potential from the suboxic or anoxic conditions prevailing in the sediments to the strong oxidizing
conditions of the surface waters.

When performed with oxidized sediments, the resuspension experiments show a low and slow release
of trace metals, or even none (Saulnier and Mucci 2000; Hwang et al. 2011; Ho et al. 2012). In contrast, studies of
the resuspension of anoxic sediments show a rapid release of Fe and Mn to the solution associated with the
oxidation reactions of AVS, followed by a removal in the solid phase (Hirst and Aston 1983; Saulnier and Mucci
2000; Caetano et al. 2003; Caille et al. 2003; Hwang et al. 2011; Ye et al. 2013). Depending on the study, other
trace elements (e.g., As, Cd, Cu, Pb) are sometimes found to follow the trend of Fe and Mn. Finally, Vink et al.
(2017) showed that the readily reducible fraction of iron, identified by 1 M CaCl, extraction, may be an important

parameter to improve the predictions of As release from aerobic soils stored under water.
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In our experiments, the dissolved concentrations of Fe, Mn, Co and Pb showed this trend exactly : a
release in the dissolved phase followed by removal due to precipitation and/or adsorption onto the oxides and
hydroxides. In our case, the AVS content of the resuspended sediment is probably low because the sediment is
slightly organic (1.6-1.8 % of TOC) and not strongly reduced. The fact that 5042_ did not increase at the beginning
also confirms that AVS, which could be oxidized, were negligible or absent. In contrast, the addition of pore
water had a large impact, as illustrated by our calculations for Fe and Mn. This pore water input cannot be
removed from the system, except by drying the sediment, which is not recommended. Such an input will occur

during real operations, but with pore water that is probably more dilute.

After a maximum of 1 h of resuspension in well-oxygenated water, the Fe and Mn concentrations began
to decrease. The time during which we observed maximum dissolved concentrations was longer for Fe (up to 2 h)
than for Mn, and it also decreased more gradually, in contrast to the results of Hirst and Aston (1983), Saulnier
and Mucci (2000) and Caetano et al. (2003), who found a faster decrease of Fe compared to Mn. The saturation
indexes (Sl) calculated with Visual MINTEQ indicate supersaturation of several Fe oxides and (oxy)hydroxides
(e.g., ferrihydrite and goethite, Figure 1V-7), but the Fe concentration remained elevated up to 24 h. These S|
values indicate that the formation of Fe-oxyhydroxides is possible but do not take into account the kinetics of the
precipitation reactions. For Mn, the Sl were calculated for pyrolusite (MnO,) and manganite (MnOOH), which
remain undersaturated in all cases, even if Mn was trapped in the solid phase since 2 minutes of resuspension.
Mn may precipitated in a different, less soluble form, than the ones considered in Visual MINTEQ. The difference
of trends between our experimental data and the calculation of SI may be due to the existence of Fe and Mn

colloidal phases.
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Figure IV-7: Saturation indexes (logSl) of two iron oxyhydroxides (goethite and ferrihydrite) and one
aluminium hydroxide (gibbsite), calculated with Visual MINTEQ for each sample of the resuspension
experiments: (1) 2.7 gL -120 h, (2) 5.0 g L -120 h and (3) 9.4 g L -160 h. LogSI value around 0 +0.05 indicates
that the mineral is in equilibrium with the solution, a positive or negative logSl value specifies supersaturation
or undersaturation respectively.
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Co and Pb are likely removed from the dissolved phase by adsorption or co-precipitation with the newly
formed oxyhydroxides. According to the kinetic evolution of their concentrations, Co is likely associated with Mn,
as it is usually observed in the literature (Figure IV-5-A, B; Rigaud et al. 2013), whereas Pb seems to be regulated
by the Fe-oxyhydroxides (Figure IV-5-C, D). Adsorption onto oxide surfaces is known to control the As mobility in
the environment. In our case, the slight stabilization or decrease in the As concentrations observed during the 5
g L" and 9.4 g L* experiments might reflect the adsorption of a small amount of As onto the Fe-oxyhydroxides,
but the release processes remained greater than the adsorption since the dissolved concentrations continued to

increase later on.

c) Complexation with organic ligands

The speciation of the dissolved Fe, Pb and As, calculated with Visual MINTEQ is shown in Figure IV-8. For
these calculations, the proportion of fulvic and humic acids was considered to be 90 % and 10 % of the total

active DOM, respectively.
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Figure IV-8: Dissolved Speciation calculated with Visual MINTEQ (DOM/DOC = 1.65, DOM =90 % FA and 10 %
HA). A) Fe for the 2.7 g L' -120 h and B) 9.4 g L -160 h experiments. C) Zn for the 5.0 g L' -120 h experiment.
D) As forthe 5.0 g L -120h experiment. Total concentrations of Fe and Pb are shown in mmol L™ in insets A B
and D.
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Vink et al. (2017) demonstrated that DOM concentration shifts and compositional changes (HA/FA) must
be taken into account to obtain a better model simulation of metals behaviours during the storage of aerobic
soils under water and the reduction of organic matter. However, the small changes in redox conditions and the
constant values of DOC during our experiments were not comparable with those of their study (Eh and DOC
ranging from +200 to -200 mV and from 10 to 200 mg L* respectively), and this effects were probably very

limited here.

The Mn and Zn, as well as Sr, Co and major elements, Ca, Na, Cl, K and Mg (not shown), were relatively
insensitive to DOM and remained in the free ionic forms (Mn2+, Zn2+, Sr2+, etc.). A major portion of the Al was also
present as the inorganic complex Al(OH), (not shown).

In contrast, the dissolved Fe, Pb (Figure IV-8-A, B, C), Cd, Cu and Ni (not shown) were complexed with
the DOM, sometimes up to 100 %. Their speciation was also assessed with two other DOM compositions : 100 %
FA (by default in Visual MINTEQ) and 70 % FA + 30 % HA. Not surprisingly, the percentage of metal complexed to
DOM depends on their affinity for the humic acids (Supplementary Material A3). For most of them, it increased
with the proportion of HA in relation with their complexation constants. The difference in the FA and HA
constants also has an influence on the theoretical proportion of the organic complex (e.g., Pb vs Fe,
Supplementary Material A3).

For Pb and Fe, the ratio of inorganic versus organic species widely varies over the resuspension period
(Figure IV-8-A, B, C): when the total concentrations of dissolved Fe and Pb were high, the percentages of organic
complexes decreased, and the proportions of Fe”* and inorganic complexes of Pb increased. The higher
complexation of Fe with dissolved organic matter compared to Mn may have promoted its unusual longer
stabilization in the dissolved phase compared to previous results (Hirst and Aston 1983; Saulnier and Mucci 2000;
Caetano et al. 2003).

Several studies have shown that DOM plays a role in As behaviour, by increasing its mobility in both
reducing and oxidizing environments through complexation (Redman et al. 2002; McArthur et al. 2004; Liu et al.
2013; Dang et al. 2014) or competition for adsorption on iron oxides surfaces (Mehmood et al. 2009; Du et al.
2014).

Very few studies reported apparent binding stability constants (Ks) between dissolved As and DOM
species. Dang et al. (2014) reported Ks values ranging between 2.0 and 4.7 for As-DOM complexes from anoxic
marine sediments. Lin et al. (2017) measured Ks values of 5.1, 4.9, 4.0 and 5.5 for As(lll) with four different types
of DOM. Finally, Fakour and Lin (2014) employed a two-sites (strong and weak) ligand binding model to describe
the results of complexation experiments with As(lll) and As(V) and various HA and FA concentrations. For the
strong sites, they obtained Ks values ranging from 1.5 to 2.6 and 2.5 to 4 respectively for As(lll) and As(V).

The apparent Ks from the literature could be added into Visual MINTEQ, however, these values greatly
vary between studies because of the specific DOM characteristics and solution chemistry. As an example, the
speciation of As(lll) calculated for the solution at 2 min of the 2.7 g L experiment gave 0.5 % and 70 % of DOM-
H3AsOs; complexes when using a Ks of 2.0 and 4.7 from Dang et al. (2014). For As(V), such a calculation cannot be
done due to a limitation of the NICA-Donnan model in Visual MINTEQ. Indeed, AsO43' is the only species that can
react with DOM in the model, but it represents only to 0.01 % of total As, HAsO42' being the main species of
As(V).
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Whereas the organic complexation likely plays an important role in maintaining As in the dissolved
phase, it cannot be calculated with Visual MINTEQ from the available data. The major changes in the form of As
according to the model are thus related to Eh variations. As(lll) was predominant at a low Eh, globally between 2
and 10-30 min depending on the experiment (Figure 1V-8-D). Its main form is H3AsOs (81-93 % of total As). For a
higher Eh (at t0 or after 30 min, Figure IV-8-D), the oxidized As(V) was present as HAsO42' (64-89 %) and H,AsO,
(11-36 %).

IV.2.4.4. CHEMICAL EXTRACTIONS

Ascorbate or sequential extractions provide information on the initial distribution of the elements in the
solid phase (Tessier et al. 1979; Tessier and Campbell 1987; Stone and Marsalek 1996), which may help to

estimate the capacity of trace elements to be mobilized during changes in the physico-chemical conditions.

In our case, the ascorbate extractions revealed that As and Pb are mainly associated with the
amorphous phases of Mn or Fe. These phases can be rapidly remobilized, but they only represent approximately
10 % of the total Mn and Fe. This distribution may explain their progressive increase in the solution and the
difference in the behaviour observed for Zn, Cu and Ni.

The sequential extractions do not provide the same information. Indeed, the groups of trace elements
that exhibit similar release trends during the resuspension do not correspond to their distribution between the
fractions of sequential extractions. As and Pb show the same fractionation (Figure IV-1-B), few As and Pb are
associated with the exchangeable Fla fraction, in contrast large proportions of As and Pb are measured in the
ascorbate extracts (Figure IV-1-A). Large proportions of Mn (49 %), Sr (32 %), Zn (29 %), Ca and Mg, are extracted
in the F1b fraction (carbonate-bound), but their temporal trends are clearly different (Figure IV-5-A, Figure 1V-4-
E, Figure IV-6-D). Indeed, even if they are released during the carbonate dissolution, Mn (and possibly Zn) will
tend to precipitate whereas Ca, Mg and Sr do not.

Frémion et al. (2016) found that the chemical fractions obtained from their sequential extraction were
consistent with their observations during in situ-monitoring of a sluicing operation. Their most easily mobilized
elements (As, Cd, Mn, Zn) exhibited the highest concentrations in the dissolved phase, compared to other
elements, such as Cr and Pb, that were mainly in the residual fraction.

In contrast, Di Nanno et al. (2007) did not find any correlation between such fractions and the metal
concentrations during resuspension experiments. Finally, the sequential extractions that were separately carried
out by Ho et al. (2012) on a wet suboxic and an oxidized sediment showed that the changes in the trace elements
distributions due to oxidation explained well the various leaching behaviours of the trace elements at pH 2 to 8§,

but not their lower leachability at pH levels from 9 to 11 after oxidation.

In conclusion, the information provided by these extractions may be useful to compare various
sediments but is not sufficient to predict the behaviour of the trace elements during resuspension. This is partly
due to the adsorption or precipitation reactions that can occur in the first hours of sediment resuspension and
remove trace elements from the solution (Caetano et al. 2003). Furthermore, many studies questioned the
relevance of these 'operationally defined fractions' compared to the nature of real solid phases, because of the
lack of selectivity of the reagents and the influences of experimental setting (e.g., Miller et al. 1986; Kim and
Fergusson 1991; Gdmez Ariza et al. 2000; Gleyzes et al. 2002; Quevauviller 2007; Cappuyns et al. 2007).
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IV.2.4.5. POLLUTANTS OF CONCERN

The metals above the threshold values in our sediment are As, Cd, Pb and Zn. Among them, only As will
be of great concern in case of resuspension. In our results, the other elements (Cd, Zn) do not show important
release, or they may be adsorbed onto Fe or Mn oxy-hydroxides (Pb), whereas As showed the strongest release
in the dissolved phase, and its concentration was still increasing at the end of the experiments. The
concentrations were always above the drinking water standard of 10 ug L* (= 1.33.10" mmol L_l; World Health
Organization 2011; directive 98/83/CE-03/11/98), but they remained below the toxicity levels for fish. According
to the data reported by Kumari et al. (2017) on acute toxicity of inorganic As measured on fish after 48 h to 96 h
of exposure, the LC50 values (7.3.10'2 to 1.2 mmol As L_l) exceeded by at least a factor two the maximal
concentrations of dissolved As measured during our resuspension experiments.

This important release is obviously associated with the greater availability from the solid phase. The
maximum quantities of dissolved As represent 4 to 18 % of the total amount of As in the resuspended sediments,
whereas they reach only 1 % for Cd, Pb and Zn (Tableau IV-3).

Such availability is clearly evidenced from the ascorbate extraction, from which 52 % of the As can be
extracted. Paul et al. (2009) demonstrated that ascorbate extraction is efficient in differentiating arsenic
associated with poorly crystalline iron (hydr)oxides, and in our case, As must be associated with Fe and Mn
oxyhydroxides quickly dissolved during the first minutes of resuspension. Dissolved As was not removed by

adsorption later, because of its anionic form (or its possibility of being complexed with DOM).

Ti f
trace resuspension Maximum malz;renzm Maximum dissolved /
element experiment concentration . total suspended
concentration
mmol L %
2.7¢g L™" for 120 h 2.72E-04 120 h 18
As 50g L™" for 120 h 3.67E-04 120 h 9.3
94¢ L™ for 160 h 2.55E-04 2h 3.8
2.7¢g L™* for 120 h 1.17E-06 t0 0.84
Cd 50g L™" for 120 h 5.69E-07 t0 0.20
94¢ L™ for 160 h 6.05E-07 t0 0.06
2.7¢g L™* for 120 h 4.68E-03 2 min 0.54
Fe 50g L™" for 120 h 4.63E-03 30 min 0.27
94¢ L™ for 160 h 8.87E-03 30 min 0.28
2.7¢g L™* for 120 h 7.10E-04 2 min 3.8
Mn 50g L™" for 120 h 9.55E-04 5 min 3.5
94¢ L™ for 160 h 1.03E-03 5 min 1.6
2.7¢g L™* for 120 h 4.04E-06 5h 1.2
Pb 50g L™* for 120 h 3.69E-06 5h 0.66
94¢ L™ for 160 h 4.04E-06 5h 0.43
2.7¢g L™* for 120 h 2.96E-06 t0 0.81
Zn 50g L™* for 120 h 1.49E-05 24 h 0.45
94¢ L™ for 160 h 5.03E-05 t0 0.16

Tableau IV-3: Summary of some key results for As, Cd, Pb and Zn during the 120 h- or 160 h-experiments:
Maximum concentration; Corresponding duration of resuspension; Ratio between maximum amount of
dissolved element and total amount of metal in suspended sediment.
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IV.2.5. ConcLUsIONS

A resuspension experiment was set up to simulate a draining operation of a dam reservoir. Three
different solid/liquid ratios were tested to examine the possible range of variations occuring during a real
operation, but they did not induce significant changes in the concentrations of trace metals released, nor their
kinetic variations. Consequently, the elements can be grouped together according to the trends in their
concentrations over the resuspension duration : 1) decreasing or stable (e.g., Cd and Zn); 2) temporary increase
followed by a decrease (Fe, Mn, Co and Pb); and 3) continuous increase until the end of experiment (e.g., Al, As).
The trace elements in these groups are controlled by the same kinetic processes, involving rapid but also slow
exchange processes between the solid and dissolved phases (adsorption/desorption and
precipitation/dissolution).

Indeed, our results illustrate that the concentrations of trace elements in the dissolved phase vary
during the first minutes and hours of sediment resuspension (during sharp variations of pH and Eh) but also up to
one week. These two timescales are useful to prove the release and removal of dissolved trace elements over

the typical duration of a draining operation.

The contents of As, Cd, Pb and Zn in the sediment were above the Probable Effect Concentrations
defined in MacDonald et al. (2000), due to past mining activities. The laboratory resuspension experiments
showed that the risk of metal remobilization from the solid to the dissolved phase due to the sediment
resuspension would be higher for As than for the other contaminants. Indeed, Cd and Zn are not released in the
dissolved phase, and Pb showed a fast desorption stage followed by readsorption. The oxidation and
precipitation of Fe- and Mn-oxyhydroxides, resulting in the coprecipitation of Pb, was allowed by the rise of
dissolved oxygen in the slurries after a few minutes of aeration. Unlike Pb, the As concentration increased almost
continuously, and the later precipitation of oxyhydroxides did not lead to its removal from the solution. This is
probably due to its speciation (anionic or organic complexes), promoting the As mobilization. The As reached a
maximum of 30 ug L™ at the end of the resuspension, a concentration that remained well below the acute

toxicity levels reported in the literature for fish.

Furthermore, the results from the sequential extraction procedure were not consistent with the

observations from the resuspension experiments and cannot be used to predict the remobilization of pollutants.

Laboratory resuspension experiments allow easier measurements of ETM remobilization with varying
parameters values (in our case the mass of suspended sediments), as well as a close monitoring of the reactions
kinetics. They do not permit to take into account the variability of sediment amounts and characteristics that
may be resuspended in a real case, which could depend on the thickness of the resuspended layer or the location
within the reservoir. In the case of a reservoir drawdown, the resuspended particles will also be transported
downstream with or without dilution depending on the site configuration. However, the chemical processes
evidenced here as well as the kinetics of the remobilization of trace elements may be representative of in-situ

studies. The experiments provide an idea of what can be expected in terms of risk for the environment.
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IV.2.6. SUPPLEMENTARY MATERIAL

Al. Evolution of the Dissolved Organic Carbon (DOC) concentrations during the experiments of sediment

resuspension (h, log scale). t0-points are the concentrations in water prior to the addition of sediment. The

curves correspond to the various mass of dry sediment used.
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A3. Changes during the resuspension experiment of the percentages of element complexed to dissolved

organic matter (DOM). Example taken for the 2.7g L™ -120h experiment. DOM is considered to contain 100 %
fulvic acids (FA) or a mix of 90 % FA and 10 % humic acids (HA), or 70 % FA and 30 % HA.
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D'autres résultats obtenus pour les sédiments des Mesches n'ont pas été discutés dans I'article mais

sont présentés dans le paragraphe suivant.
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IV.3. DONNEES NON-PUBLIEES

IV.3.1. CARBONE ORGANIQUE PARTICULAIRE

Les teneurs en carbone organique particulaire (POC) ont été analysées dans les particules récupérées
lors de la filtration des échantillons destinés a la mesure du carbone organique dissous. En effet, une partie de
chaque échantillon prélevé dans le réacteur lors des expériences de resuspension a été filtrée a 0,7 um sur des
filtres GF/F afin de mesurer I'évolution des concentrations en carbone organique dissous (DOC) au cours du
temps (résultats discutés dans l'article). Les filtres utilisés lors de I'expérience de resuspension avec 2.7 g/L de
sédiments avaient été analysés afin de mesurer la teneur en carbone organique particulaire (POC) des particules
retenues.

Les résultats montrent que le POC reste proche de 7 % dans les particules filtrées, sans évolution au
cours du temps, tandis que les sédiments utilisés pour les expériences de resuspension contenaient entre 1,60 et

1,76 % de carbone organique particulaire (Tableau IV-1, Figure IV-9).
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Figure IV-9: Teneurs en carbone organique particulaire (POC) mesurées sur les filtres GF/F au cours de la
resuspension de 2.7 g/L et dans les sédiments bruts (sous-échantillons des Mesches 1 a 4).

Le fait que ces particules récupérées dans la suspension soient plus riches en carbone organique que les
sédiments bruts traduit une séparation des particules dans la cuve, les plus grossieres, contenant probablement
le moins de matiére organique, restant en mouvement au contact du fond de la cuve. L'agitation trop peu
puissante, ainsi que la méthode de prélevement des échantillons dans la suspension par le tube qui s'arréte a
quatre centimetres du fond de la cuve, ne permettent pas de réaliser des prélevements homogenes du point de
vue de la granulométrie des particules en suspension et de retrouver une teneur en POC similaire entre les filtres

et les sédiments bruts.
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Ceci n’est toutefois pas contraignant pour I'expérience puisque seules les concentrations en ETM
dissous sont mesurées. Cela confirme qu'il n'est pas possible, avec ce protocole et ce type de réacteur, de
mesurer les concentrations des ETM liés a la phase solide au cours des expériences de resuspension. Puisque la
totalité du sédiment est remis en suspension et que les teneurs totales en ETM dans les sédiments sont connues
avant resuspension, il est possible de faire un calcul du bilan dissous/solide a partir des résultats des mesures de
concentrations en ETM dissous. Les concentrations des ETM dans |'eau porale et dans I'eau de la retenue avant la

mise en suspension des sédiments doivent aussi étre prises en compte dans ce bilan.

IV.3.2. BILAN DE LA REMOBILISATION DES ETM

Les concentrations des éléments suivants : Cd, Cr, Cu, Ni, V et Zn diminuent au cours de la remise en
suspension des sédiments (leurs concentrations maximales sont mesurées a t0, dans I'eau de la retenue avant

I'ajout des sédiments dans le réacteur). Ces éléments ne sont pas discutés dans ce paragraphe.
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Figure IV-10: Bilan des apports en ETM par la dilution de I'eau porale, des concentrations en ETM dissous dans
I'eau de la retenue avant resuspension, et des ETM relargués (en % de la concentration maximale mesurée au
cours de I'expérience de resuspension). Pour chaque élément, les trois colonnes représentent de gauche a
droite les expériences de resuspension 2.7 g/L; 5.0 g/L-120h et 9.4 g/L.

Les concentrations maximales des autres éléments sont mesurées plus ou moins longtemps apres le
début de la resuspension, selon leurs tendances d'évolution (Figure IV-4 a Figure IV-6; Tableau IV-3). La source de
ces ETM dissous : dilution de I'eau porale, déja présent a t0 avant resuspension, ou relargué, est présentée dans
la Figure IV-10 en pourcentage de la concentration maximale pour chaque expérience de resuspension. Les
apports de |'eau porale ont déja été discutés dans l'article, les valeurs présentées ici sont |égerement différentes
car les pourcentages sont calculés par rapport a la valeur de concentration maximale, et non par rapport a la
concentration mesurée aprés 2 minutes de resuspension. Pour rappel, les concentrations en ETM dissous dans
I'eau porale n'ont été mesurées que dans un sous-échantillons des sédiments des Mesches a cause d'une erreur

de protocole, et sont supposées similaires dans tous les sous-échantillons afin de pouvoir réaliser ces calculs.
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La dilution de I'eau porale entraine un relargage de fer dissous qui représente entre 33 et 60 % des
concentrations maximales en fer mesurées au cours des expériences de resuspension. Cet apport représente
respectivement 15 a 31 % et 7 a 21 % des concentrations maximales en Mn et Co. Pour les autres éléments, les
apports par dilution de I'eau porale représentent moins de 5 % des concentrations maximales mesurées, hormis
pour As et Ba avec 9.7 g/L de sédiment (8 %). D'apres cette figure, Al et Pb sont les éléments les plus fortement
relargués, tandis que Mg et Sr montrent une augmentation moins marquée : les concentrations de ces deux

éléments dans I'eau de la retenue avant resuspension représentent déja plus de 72 % des concentrations
maximales.

IV.3.3. COMPARAISON DES TENEURS TOTALES AVEC LES DONNEES DISPONIBLES

Les teneurs totales en éléments traces des sédiments des Mesches avaient été mesurées dans le cadre
des demandes d'autorisation des vidanges de 1998 (données EDF de 1996, source Université de Provence) et de
2008 (données EDF, source EDF CIH-Service Environnement, 2007).

Les concentrations en As et Cr sont plus élevées dans nos analyses de 2015 que dans celles des 1996 et
2007 (Tableau IV-4). Pour les autres éléments, les concentrations restent comparables aux analyses précédentes
(Cu légerement plus faible que dans I'analyse de 2007 au point n° 3).

Mesches 1996 Mesches 2007 Mesches 2015
DONNEES EDF DONNEES EDF Données de la thése
Moyenne Point nord (moyenne de 4
(n=2) Min Max Point1| Point2 | Point3 sous-échantillons)
As 15.25 12.51 18.22 36.1 30.7 24 429+0.7
Cd 6.33 5.01 7.00 5.8 8.5 9.4 6.0+£0.3
Cr 11.17 9.01 14.50 29.7 234 21.3 33.6+0.9
mg/kg Cu Pas de données 18.4 21.4 12.0 10.1+0.4
Ni 9.50 7.01 12.98 17.4 14.2 11.8 12604
Pb 434.72 279.60 | 685.69 101.2 530 298 212.7+1.9
Zn Pas de données 477.3 1141.7 103.1 686.5 + 20.8
Fe 12.29 9.70 14.80 10.5 7.5 13.1 18.4 +0.3
e/ke Mn 0.35 0.33 0.38 0.255 0.281 0.375 0.361 + 0.006

Tableau IV-4: Teneurs en ETM des sédiments des Mesches mesurées avant les vidanges de 1998 et de 2008
(données EDF), et en 2015 dans le cadre de cette thése, en g/kg ou mg/kg.
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CHAPITRE V : QUEUILLE ET ROCHEBUT

V.1. INTRODUCTION

Dans l'ordre chronologique de la thése, le travail sur les retenues de Queuille et Rochebut a succédé a la
partie sur les Mesches. Comme pour cette derniére, ces deux retenues contiennent des sédiments contaminés

par des ETM a cause de leur proximité avec d'anciens sites miniers.

La retenue de Queuille est située sur la Sioule, dans le Puy-de-Déme, a une trentaine de kilométres au
nord-ouest de Clermont-Ferrand. La qualité des sédiments de la retenue est affectée par la présence de
nombreuses anciennes mines dans le bassin versant, notamment les anciens sites du district de Pontgibaud, qui
fut le principal centre de production de plomb argentifére au 19°™ siécle en France (Infoterre BRGM; Marroncle,
2004).

La retenue de Rochebut est située a 17 km en amont de Montlugon, au confluent de La Tardes et du
éme

Cher, a la limite des départements de I'Allier et de la Creuse. Au 20 siecle, I'or a été intensivement exploité
dans cette zone. Le site de traitement du minerai de la mine du Chatelet, qui a produit 11 tonnes d'or entre 1905
et 1955 (Jacquemin, 2014), était situé a proximité immédiate de La Tardes et a une douzaine de kilometres en
amont du barrage de Rochebut. Le minerai était extrait de plusieurs puits et galeries de la mine du Chatelet, puis
I'or était séparé de l'arsénopyrite sur le site de traitement (les remblais et résidus miniers tres riches en As ont

été réhabilités en 2010-2011).

Les sédiments et I'eau ont été prélevés dans ces deux retenues en avril 2016, avec trois points dans
chaque retenue (Figure V-1). Chaque point a fait I'objet d’'une analyse des teneurs totales en ETM, d'une mesure
de granulométrie et d'une mesure du carbone organique particulaire, dans le but d'évaluer la variabilité spatiale
et la représentativité de ces points.

Sur cette base, un seul échantillon a ensuite été sélectionné pour les expériences de resuspension, en
travaillant sur des sous-échantillons homogénes. Ce choix de mettre en suspension des sous-échantillons
guasiment identiques a permis de comparer les résultats des tests et de discuter de l'influence de la masse de
sédiment en suspension sur la remobilisation des éléments.

Pour les retenues de Queuille et de Rochebut, les sédiments paraissaient homogénes lors de
I'échantillonnage. Les teneurs totales en ETM ont été analysées pour les trois points de chaque retenue et le
choix des sédiments s'est porté sur ceux des points QU2 (sous-échantillons QU2-1 et QU2-2) et RO3 (sous-
échantillons RO3-1 et RO3-2; Tableau V-1), qui présentaient des teneurs légerement supérieures en quelques

Ve . ;oA Rt , , . . 1
éléments d'intérét par rapport aux sédiments prélevés au niveau des autres points".

' Dans le cas des Mesches, les sédiments utilisés provenaient du point Nord, pour lequel le carottage
avait permis de récolter une quantité de sédiment suffisante.
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Figure V-1: Localisation des points de prélevement dans les retenues de Queuille et de Rochebut.

Le protocole des expériences de resuspension des sédiments de Queuille et Rochebut est identique a
celui des Mesches (durée de resuspension, méthodes de prélévement et d'analyse de la solution au cours de la
resuspension, etc.). Les résultats pour ces deux retenues étant trés proches, ils sont regroupés dans ce chapitre
et présentés de la méme maniére que ceux du chapitre précédent.

Nous avons cependant fait évoluer le protocole entre les premiers tests de resuspension des sédiments
des Mesches et ceux des sédiments de Queuille et Rochebut sur les points suivants (Tableau V-1):

- Les deux premiers tests (Queuille-1.6 g/L et Rochebut 2.1 g/L) ont été réalisés dans la cuve du réacteur
en verre, qui a été remplacée par une cuve en HDPE-fluoré pour les deux derniers tests. Des mesures de
I'adsorption des ETM sur les parois de cette cuve en HDPE-fluoré ont été faites pour évaluer les concentrations
en ETM dans des solutions de ringage acide avant et apres les deux expériences de resuspension.
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- Nous avons testé le réle potentiel des phases colloidales grace a des mesures complémentaires de
concentrations des ETM dans des échantillons filtrés entre 0.02 et 0.2 um lors des essais de resuspension des
sédiments de Queuille et Rochebut. Ces phases colloidales n'avaient pas été prises en compte pour les Mesches,
mais il s'est avéré lors de la discussion des résultats que certains éléments, notamment Fe ou Al, pouvaient étre
présents dans la solution sous des formes colloidales a ces valeurs de potentiel redox et de pH. Les
concentrations dans des échantillons filtrés a 0.02 um ont donc été mesurées sur quatre échantillons lors des
deux premiéres expériences (Queuille 1.6g/L et Rochebut 2.1 g/L), puis sur un plus grand nombre d'échantillons
pour les deux derniéres expériences (Queuille 5.3 g/L et Rochebut 4.9 g/L).

- Les concentrations en ETM dans |'eau porale ont été mesurées sur les sous-échantillons QU2-2 et RO3-
2 avec un protocole adapté (manipulation des sédiments sous azote). Des analyses spécifiques ont été faites sur

ces eaux porales avec I'analyse du Fe(ll) et des sulfures dissous.

Sous- . ) Réacteur Date de
Retenue i . Expérience de resuspension n .
échantillon utilisé I'expérience
Cuve en .
Qu2-1 1.6 g/L 160h 20 mai 2016
verre
_ 5.3 g/L 160h
Queuille )
+ Mesure de I'adsorption des ETM sur la Cuve en .
Qu2-2 ) .| 24 mai 2017
paroi de la cuve HDPE-fluoré
+ Concentrations des ETM dans |'eau porale
Cuve en .
RO3-1 2.1 g/L160h 30 mai 2016
verre
4.9 g/L 160h
Rochebut e/ )
+ Mesure de |'adsorption des ETM sur la Cuve en .
RO3-2 . .| 02 juin 2017
paroi de la cuve HDPE-fluoré
+ Concentrations des ETM dans |'eau porale

Tableau V-1: Utilisation des sous-échantillons et modalités des expériences de resuspension des sédiments de
Queuille et de Rochebut.

V.2. ANALYSES DES SEDIMENTS AVANT RESUSPENSION

V.2.1. CARACTERISTIQUES GENERALES DES SEDIMENTS

Les phases minérales majeures identifiées par DRX dans les sédiments de Queuille et Rochebut sont le
quartz (SiO,), le clinochlore (aluminosilicate de la famille des chlorites), I'albite et le microcline (feldspaths), la
muscovite (groupe des micas) et le pyroxene. Ces minéraux sont typiques de la géologie de ces deux bassins
versants constituée principalement de granite, granodiorite et diatextite (cf. 1.2 et 11.3), ce qui explique la
similitude minéralogique alors que les deux bassins versants sont séparés. Leur grande différence avec les

sédiments des Mesches est I'absence de minéraux carbonatés.

Les sous-échantillons QU2-1 et RO3-1 présentent deux modes granulométriques dans les silts fins a 6 et
16 pum, et la répartition des particules est de 42 % dans les argiles (< 4 um), le reste étant des silts (Figure V-2 A).
La granulométrie a également été mesurée pour tous les autres échantillons (hormis pour QU1 a cause d'un
probléme lors de l'attaque a I'H,0,) et ces sédiments se révelent tout a fait semblables (Figure V-2 B). La
granulométrie des deux derniers sous-échantillons QU2-2 et RO3-2 n'a pas été mesurée mais peut étre

considérée comme identique a celle de QU2-1 et RO3-1.
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Figure V-2:Granulométrie A) des deux sous-échantillons QU2-1 et RO3-1 (+ 2 écarts-types); B) comparée a la
granulométrie des échantillons QU3, RO1 et RO2.

Le pH, le potentiel redox et les teneurs en eau et en carbone organique des quatre sous-échantillons
sont présentés dans le Tableau V-2. Pour rappel, les sous-échantillons sont conservés dans des bocaux individuels
jusqu'a leur ouverture avant la resuspension, et les parametres présentés ont été mesurés a l'ouverture de ces
bocaux. lls sont donc représentatifs des sédiments effectivement mis en suspension, mais refletent aussi une
évolution des conditions pendant le stockage : les expériences de resuspension avec les échantillons QU2-2 et
RO3-2 ont en effet été réalisées un an apres celles utilisant les échantillons QU2-1 et RO3-1 (Tableau V-1). Les
valeurs mesurées directement sur le terrain lors des prélevements sont synthétisées dans le Tableau V-3.

Au cours du stockage, le pH de I'eau porale a tres légérement diminué mais le potentiel redox montre
plus de variabilité. Il est resté proche de celui du terrain pour Queuille ainsi que pour RO3-2, mais il a fortement
diminué pour RO3-1. Parmi les trois retenues étudiées, les sédiments de Queuille sont les plus riches en matiere
organique particulaire. Le pourcentage de carbone organique différe entre les deux sous-échantillons de Queuille
mais est similaire pour les deux sous-échantillons de Rochebut.

Qu2-1 Qu2-2 RO3-1 RO3-2
SEDIMENT
pH de I'eau porale 6,82 6,73 6,97 6,87
Eh de I'eau porale (mV) +208 +302 +42 +267
Teneur en eau g/g (n = 3) 0,833 0,822 0,754 0,734
TOC Total Organic Carbon % 6,39 0,26 7,85 0,25 4,83+0,19 4,85+0,16

Tableau V-2: pH, Eh, teneur en eau et en carbone organique des sous-échantillons utilisés dans les expériences
de resuspension de Queuille et Rochebut.
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, ) Eau de la eau de la
chantillon
QU1 Qu2 Qu3 retenue de RO1 RO2 RO3 retenue
. Queuille de Roch.
Parametre
pH 6,89 6,84 6,83 7,60 7,00 6,96 6,85 7,78
Eh (mV) 276 284 274 349 275 266 286 318

Tableau V-3: Mesures de pH et Eh dans les sédiments des trois points de prélevement et dans I'eau des
retenues, a Queuille (QU) et Rochebut (RO).

V.2.2. TENEURS TOTALES EN ELEMENTS TRACES

Les teneurs totales en ETM dans les échantillons utilisés pour la resuspension (moyenne des deux sous-
échantillons), ainsi que dans les sédiments des autres points de prélevement, sont présentées dans le Tableau V-
4. Comme pour les Mesches, ces valeurs sont comparées aux seuils de toxicité TEC et PEC tirés de MacDonald et
al. (2000), ainsi qu'au seuil S1 issu de la législation frangaise, disponibles pour sept ETM.

Les échantillons choisis pour les expériences de resuspension sont ceux qui présentaient les plus fortes
teneurs en polluants métalliques (pour tester I’hypothése maximisante d’effet).

Pour le point QU2 a Queuille, cing des sept éléments dépassent les seuils PEC et S1 (As, Cr, Ni, Pb et Zn)
et sont donc probablement toxiques pour les organismes benthiques (MacDonald et al., 2000). Les teneurs en Cu
et Cd sont supérieures a la TEC mais inférieures a la PEC. Des valeurs obtenues entre la TEC et la PEC ne
permettent pas de prédire la toxicité ou I'absence de toxicité des sédiments mais requiérent des tests spécifiques
d’évaluation selon MacDonald et al. (2000).

Pour RO3 a Rochebut, seul As montre une concentration supérieure aux valeurs de PEC et S1. Le Cd et le
Cu sont inférieurs au TEC. Le Cr, Ni, Pb et Zn sont compris entre les valeurs de TEC et PEC et restent inférieurs aux

seuils S1.
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QUEUILLE ROCHEBUT
QU2-1 et RO3-1 et TEC / PEC o1
mg/kg Qu2-2 RO3-2
(moyenne Qui Qu3 (moyenne RO1 RO2 mg/kg mg/kg
n=4) n=4)
Al 90 344 71 385 + 699
" +1159
3 Ca 3437+13 4023+41
E Fe 63 153 + 763 67 232 + 322
£ K 14 801 + 99 18 241 179
% Mg 94,7+5,1 71,2+1,2
= Mn 1275+4 1173+ 12
Na 5399 + 84 6 845 + 177
As 349+ 3 265 +4 433 +1 140+1 126 +2 85,7%0,9 | 9,79/33,0 30
Ba 583 + 2 836 +13 795 £15 542 +3 646 +9 695 +8
Cd 4,04+0,03 | 1,77+0,01 | 1,87 0,05 0,65+ 0,01 0,43+0,03 | 0,60+0,04 | 0,99 /4,98 2
Co 38,2+0,4 20,6 0,3 29,0 £0,4 22,5+0,3 21,140,2 22,2 40,2
cr 203+1 84,140,5 118 +0,5 108 + 0,1 111 +1 110 +1 43,4 /111 150
Cu 63,8+ 1,1 36,340,9 42,310,9 25,2+0,4 22,740,3 24,6+0,7 | 31,6/149 100
Mo 6,45+ 0,03 | 2,12+0,03 | 3,72+0,04 0,74 + 0,002 0,68+0,02 | 0,73+0,01
Ni 83,6%0,5 35,5 40,5 50,4 £0,9 36,1%0,4 33,840,4 36,240,5 | 22,7/48,6 50
g Pb 358+ 2 166 + 1 246 +3 59,7+0,7 52,7 40,5 62,0+0,5 | 35,8/128 100
% Rb 101+0,4 110+ 0,4
< Sb 17,27 £ 0,02 10,3 +0,08
5 Se 0,98 + 0,02 0,60+ 0,12
- Sn 14,5+0,3 9,72+0,16
Sr 62,6 0,2 115 2 89,6 +0,6 73,5+0,4 79,7 #1,0 86,3 0,5
Th 9,82 40,06 8,23+ 0,08
Ti 5559 + 42 6033 + 40
U 10,2 +0,1 17,7 £0,2 15,0 0,1 9,87 +0,12 10,8 +0,1 10,7 +0,1
Vv 153 +1 95,5 +1,7 129+ 0,4 120+1 113 +2 118 +1
Zn 537 +11 222+5 269 +8 191 +3 138 +1 156 +3 121/ 459 300
Zr 135+1 109 +1

Tableau V-4: Teneurs totales en éléments traces dans les sous-échantillons de Queuille et Rochebut utilisés
pour les expériences de resuspension (moyennes QU2, 1 et 2, et RO3, 1 et 2), ainsi que pour les deux autres
points de prélevement, en mg/kg. TEC = Threshold Effect Concentration; PEC = Probable Effect Concentration,
tirées de MacDonald et al. (2000). Seuils S1 issus de la législation frangaise. Les valeurs en rouge excédent les
seuils S1 et PEC. Les valeurs en orange sont comprises entre la TEC et la PEC.
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V.2.3. DISTRIBUTION DANS LA PHASE SOLIDE

V.2.3.1. EXTRACTION ASCORBATE

Les proportions d'ETM extraites dans la fraction ascorbate sont présentées dans la Figure V-3 avec les
éléments classés par ordre d'extraction décroissant. Comme dans le cas des Mesches, As est I'élément le plus
fortement extrait dans les sédiments de Queuille et Rochebut (86 +2 % et 66 +2 %). As est donc fortement
associé aux oxyhydroxydes amorphes de fer et de manganese.

De maniére générale, les proportions d'éléments extraits dans la fraction ascorbate sont moins élevées

dans les sédiments de Rochebut que dans ceux de Queuille.
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Figure V-3: Répartition des ETM dans la fraction ascorbate, en % des teneurs totales dans les sédiments de
Queuille (a gauche) et de Rochebut (a droite). Moyenne des sous-échantillons de QU2 et RO3.

V.2.3.2. EXTRACTION SEQUENTIELLE

Les résultats des extractions séquentielles sont présentés dans la Figure V-4. Les éléments présentant
des distributions comparables ont été regroupés, mais les résultats étant la encore trés semblables pour les deux
retenues, les mémes groupes peuvent étre proposés :

- Tout d'abord, Mn, Zn, Co et Ba ont a la fois les pourcentages les plus faibles dans la fraction résiduelle
et les plus élevés dans la fraction échangeable Fla. Les métaux "échangeables et liés aux carbonates" (des
fractions Fla et b selon notre protocole, mais qui sont regroupés en une fraction F1 selon le schéma BCR) sont
considérés comme éléments les plus biodisponibles et les plus facilement mobilisables en cas de changement des
conditions environnementales (Miller et Orbock Miller, 2007). Dans les sédiments de Queuille et Rochebut, les
résultats des extractions séquentielles désignent donc Mn, Zn, Co et Ba comme les éléments susceptibles d'étre
les plus faciles a remobiliser lors d'épisodes de resuspension.

- Pb, As, ainsi que Fe et V ont également de faibles fractions résiduelles mais sont plus fortement
extraits dans la fraction Réductible F2 qui représente les oxydes.

- Cu est plus fortement extrait dans la fraction Oxydable F3 (matiére organique et sulfures) que dans les
autres fractions.

- Enfin, Sr, Ni, Mo, Cr et Al sont les éléments les plus réfractaires a I'extraction, Sr et Ni présentant

toutefois des pourcentages plus élevés que les trois autres éléments dans la fraction Fla échangeable.
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Les données de répartition de Cd dans les sédiments de Queuille et Rochebut ne peuvent pas étre
présentés a cause de problemes de contamination. Pour la méme raison, les résultats des extractions de Pb pour
les sédiments de Queuille reportés dans la figure sont ceux du sous-échantillon QU2-1, ceux de QU2-2 ayant été

écartés.
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Figure V-4: Répartition des ETM entre les fractions de I'extraction séquentielle: Fla Echangeable; Flb
Carbonates; F2 Réductible; F3 Oxydable; FR Résiduelle, en % des teneurs totales dans les sédiments de
Queuille (a gauche) et de Rochebut (a droite).

V.3. RESULTATS DES EXPERIENCES DE RESUSPENSION

V.3.1. EvoLuTioN pu DOC ET DES PARAMETRES EH-PH DANS LA SUSPENSION

Les concentrations en carbone organique dissous montrent d'importantes variations entre les solutions
prélevées au cours des expériences de resuspension (Figure V-5), sauf pour RO3-1 (2.1 g/L) ou le DOC reste
stable autour de 6 mg/L. Aucune tendance d'évolution temporelle ne peut cependant étre dégagée de ces
données et ces variations sont difficiles a interpréter.

De telles variations des concentrations de DOC ne sont pas négligeables vis a vis de la spéciation des
métaux en solution. La concentration en DOC influence les résultats des calculs de spéciation qui peuvent étre
réalisés avec Visual MINTEQ (cf. paragraphe V.3.5). Pour QU2-1 par exemple les proportions de Pb et de Fe
complexés avec la matiére organique dissoute varient respectivement entre 60-80 % et 15-60 % apreés |'ajout des
sédiments (100 % a t0), et sont bien corrélées avec les variations du DOC mesuré (Figure V-6). Ces pourcentages
dépendent également du pH et des concentrations des ETM, mais aussi des parametres de calculs choisis dans
Visual MINTEQ, notamment de la proportion d'acides humiques et fulviques et du facteur de conversion
DOC/matiére organique "active".
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Figure V-5: Evolution des concentrations en carbone organique dissous (DOC, mg/L) au cours du temps (h,
échelle log) pendant les expériences de resuspension des sédiments de Queuille et Rochebut.
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Figure V-6: Mesures de DOC et proportions de Pb et Fe complexés avec la matiére organique dissoute (%)
calculées avec Visual MINTEQ pour I'expérience QU2-1.

Les évolutions du pH et du potentiel redox au cours des resuspensions sont présentées dans la
Figure V-7. Lors de l'ajout des sédiments dans le réacteur, le potentiel redox chute brusquement de +200 a -20
mV pour les deux sédiments de Queuille; de +175 a -60 mV pour RO3-1 (2.1 g/L) et de +225 a -40 mV pour QU2-2
(4.9 g/L).

Le pH diminue immédiatement d'environ une unité pour les quatre expériences lorsque les sédiments
sont remis en suspension : de 7.3 a 6.2 pour QU2-1 et de 6.8 a 5.9 pour QU2-2; de 7.4 a 6.4 pour RO3-1etde 7.1
a 6.1 pour RO3-2. Le pH augmente ensuite pour se stabiliser autour de 6.5 pour QU2-2 et RO3-3, et est plus élevé

entre 7 et 7.5 pour les resuspensions de 1.6 et 2.1 g/L.
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Dans le cas de Queuille et Rochebut le pH et le redox sont assez différents entre les expériences avec 2
g/Lou 5 g/L de sédiments. Contrairement aux sédiments des Mesches, les sédiments de Queuille et de Rochebut

ne contiennent pas de minéraux carbonatés capables de tamponner les variations de pH.
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Figure V-7: Evolution de pH et Eh pendant les resuspensions: En haut, sédiments de Queuille (QU2-1 a 1,6g/L
et QU2-2 a 5,3 g/L); En bas, sédiments de Rochebut (RO3-1 a 2,1 g/L et RO3-2 a 4,9 g/L). Les sédiments sont
ajoutés dans la cuve au temps t=0.
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V.3.2. EVOLUTION DES CONCENTRATIONS AU COURS DE LA RESUSPENSION DES SEDIMENTS

V.3.2.1. ELEMENTS MAJEURS ET ALCALINITE

Les évolutions de Ca2+, Mg et de l'alcalinité sont trés similaires entre les quatre tests (Figure V-8). Ces
concentrations diminuent pendant une premiére partie des expériences puis augmentent a partir de 5h ou 15 h
de resuspension. Les concentrations en sulfates restent stables pendant 15 h aprés I'ajout des sédiments puis
augmentent ensuite légerement jusqu'a 160 h. Elles sont légerement plus élevées pour Queuille que pour
Rochebut. Les concentrations en Na (données non illustrées) restent stables entre 0,3 et 0,4 mmol/L pendant les

guatre expériences de resuspension de Queuille et Rochebut.
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Figure V-8: Evolution des concentrations de Ca2+, de l'alcalinité (exprimée en HCO3), Mg, et SO42' (en mmol/L)
au cours des expériences de resuspension des sédiments de Queuille (en rouge) et de Rochebut (en vert).
Echelle log en abscisse.

V.3.2.2. ELEMENTS TRACES METALLIQUES

Les résultats des mesures des ETM dissous sont présentés dans les Figures V-9 a V-12 et V-13 a V-16. Les
données des deux expériences de resuspension menées avec les sous-échantillons de sédiments d'une méme
retenue mais avec deux masses de sédiments différentes sont présentées sur chaque graphique. Les points
représentés a t0 (0,01 h sur I'axe horizontal en échelle log) sont les concentrations des ETM dissous dans |'eau de

la retenue placée dans la cuve avant I'ajout des sédiments.
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Comme pour les sédiments des Mesches, la variation de masse de sédiment en suspension n'a pas
d'influence sur I'évolution de la concentration d'un élément donné au cours du temps, c'est-a-dire sur sa
tendance a étre relargué dans la phase dissoute ou au contraire piégé par la phase solide. Les concentrations
mesurées sont trés proches entre les deux expériences de resuspension réalisées pour chaque retenue, mais
surtout les cinétiques obtenues sont extrémement similaires. Les différences de pH et de Eh entre les
suspensions a 2 g/L (QU2-1 et RO3-1) et 5 g/L (QU2-2 et RO3-2, Figure V-7) ne sont pas traduites par des
différences de remobilisation des ETM.

Les ETM peuvent donc encore étre regroupés selon leurs tendances d'évolution dans la phase dissoute.
Hormis pour Ni, ces groupes sont identiques dans I'étude des sédiments de Queuille et dans celle des sédiments
de Rochebut :

-Groupe 1 (Figure V-9 et Figure V-13) : Les concentrations en Al et Mo augmentent dans la phase
dissoute au cours des expériences pour atteindre des valeurs maximales a la fin des expériences de
resuspension. Mo augmente de maniéere continue tandis que l'augmentation de Al est plus irréguliere.

Les concentrations maximales en Mo sont mesurées a 160 h de resuspension. Avec les sédiments de
Rochebut, lI'augmentation de la concentration en Mo dissoute est plus importante avec 4.9 g/L de sédiment
plutdt qu'avec 1.6 g/L. Ces concentrations maximales représentent respectivement une remobilisation de 60 %
et de 46 % de la quantité de Mo présente dans les sédiments remis en suspension.

Avec les sédiments de Queuille, les résultats des deux expériences donnent des résultats quasiment
identiques au cours du temps pour les concentrations dissoutes de Mo, alors que les quantités de sédiments
mises en suspension different d'un facteur 3,3.

L'augmentation de Al est moins linéaire que celle de Mo, méme si Al tend globalement a augmenter en
solution. Les concentrations en Al, trop élevées pour étre vraisemblables (probablement a cause d'un probléme
de contamination) ne sont pas représentées pour la resuspension de I'échantillon RO3-2. Les valeurs mesurées a
2 minutes et 2 heures de resuspension de |'échantillon RO3-1 ont aussi été écartées. Cependant, les quantités
d'Al en solution (augmentation de 2.10*36.10" mmol/L) sont négligeables comparées aux teneurs en Al dans les
sédiments mis en suspension (de I'ordre de 5.4 a 5.6 mmol/L ou 18 a 13 mmol/L selon le sédiment et la masse

utilisée).

-Groupe 2 (Figure V-10 et Figure V-14) : Les concentrations de Cu et Sr diminuent pendant une premiere
partie des expériences de resuspension, puis augmentent a nouveau jusqu'a 160 h. Les concentrations minimales
en Cu sont atteintes aprés 1h30 et 2 h pour Queuille avant de ré-augmenter; et aprés 1 h et 5 h pour Rochebut.
Les concentrations minimales en Sr sont mesurées aprés 5 h de resuspension dans les quatre tests, et

n'atteignent pas les concentrations initiales a la fin des 160 h.

-Groupe 3 (Figure V-11 et Figure V-15) : Les éléments de ce groupe ne montrent aucune augmentation
dans la phase dissoute (aucun relargage) lors de la resuspension des sédiments. Il s'agit de Cd, Cr, Zn ainsi que Ni
pour les sédiments de Rochebut.

Pour Cd, Cr et Zn, ces concentrations mesurées a t0 dans I'eau de la cuve avant resuspension sont bien
plus élevées pour la resuspension QU2-1 que pour celle de QU2-2. C'est également le cas pour la resuspension de
RO3-1 par rapport a RO3-2. Ces différences sont donc peut étre liées au changement de cuve entre les deux
expériences de resuspension faites avec les sédiments de chaque retenue. Les deux premiers tests (QU2-1 a 1.6
g/L et RO3-1 a 2.1 g/L) ont été réalisés dans le réacteur en verre qui a été remplacé par des bidons en HDPE-

fluorés pour les deux suivants.
-Groupe 4 (Figure V-12 et Figure V-16) : Inversement au groupe 2, les ETM sont relargués dans la phase

dissoute pendant une premiere partie des expériences de resuspension avant d'étre repiégés par les particules

solides (évolution en cloche). Les concentrations en As, Ba, Co, Fe, Mn, Pb, V, ainsi que Ni pour Queuille, suivent
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cette évolution. Pour un élément donné, les cinétiques de relargage puis piégeage sont quasiment identiques

entre les deux expériences de resuspension réalisées pour chaque retenue. Les cinétiques d'augmentation et de

diminution ne sont cependant pas identiques pour tous les éléments de ce groupe.

Les durées de resuspension correspondant aux concentrations maximales des éléments de ce groupe et

les proportions d'ETM remobilisés par rapport aux quantités solides mises en suspension sont synthétisées dans
le Tableau V-5.

Pb et V augmentent pendant une durée plus longue. Le relargage puis le piégeage de Pb et V par la phase
solide sont probablement controlés par les mémes processus, car leurs cinétiques sont proches : avec les
sédiments de Queuille, les concentrations maximales de Pb et V sont atteintes au bout de 24h a 48h, avec

ceux de Rochebut, elles sont atteintes aprés 5h a 15h (V atteignant un palier).

Les concentrations en Fe, Mn, Co, Ba (et Ni pour Queuille) sont maximales aprés quelques minutes de
resuspension. Jusqu'a 19 % du Mn présent dans les particules en suspension est relargué dans la phase
dissoute (RO3-1). Apres cette brusque augmentation, les concentrations de ces éléments diminuent
rapidement jusqu'a 10 min (Fe-Rochebut), 1 h (Fe-Queuille), 2 h (Ni-Queuille, Co-Rochebut) ou 5 h (Mn, Co-
Queuille, Ba, Fe-Rochebut) de resuspension.
» Queuille Les concentrations en Mn et Co se stabilisent ensuite pendant deux a trois jours puis diminuent
jusqu'a leurs concentrations initiales,
Rochebut Les concentrations en Mn restent stables entre 5 h et 24 h puis diminuent jusqu'a leurs
valeurs initiales, tandis que les concentrations en Co restent plutét stables entre 5 h et 160 h.
» Baaugmente trés légerement jusqu'a la fin des mesures (160 h),
» Fe, et Ni-Queuille de maniére moins marquée, suivent de nouveau une tendance en cloche avec un

maximum secondaire autour de 15 h.

As a une évolution un peu particuliere puisqu'il atteint des concentrations maximales trés rapidement, puis
se stabilise ensuite pendant les resuspensions des sédiments de Queuille. Les concentrations marquent une
légére baisse entre 5 et 72 h de resuspension, et remontent ensuite un peu jusqu'a la fin des expériences.
Avec les sédiments de Rochebut As montre une baisse plus marquée entre 5 min et 24 h et reste ensuite

stable jusqu'a 160 h.

QUEUILLE ROCHEBUT
QU2-1 1.6 g/L 160h QU2-2 5.3 g/L 160h RO3-2 2.1 g/L 160h RO3-2 4.9 g/L 160h
Remobilisé Remobilisé Remobilisé Remobilisé
t_Cmax t_Cmax t_Cmax t_Cmax
en % en % en % en %
As 30min 11,7 2h 3,5 2min 14,1 10min 6,0
Ba 2min 6,7 10min 1,5 2min 4,3 2min 1,6
Co 2min 5,0 10min 1,0 2min 2,6 10min 0,9
Fe 2min 1,9 2min 0,6 2min 1,9 2min 0,8
Mn 2min 17,0 10min 3,9 2min 19,1 10min 7,5
Ni 2min 1,6 10min 0,4
Pb 48h 1,8 24h 0,7 5h 1,8 15h 1,0
72h -palier 48h - palier
\Y 24h 4,2 24h 1,4 . 3,1 R 1,5
des 5h des 15h

Tableau V-5: Durées de resuspension correspondant aux mesures des concentrations maximales (t_Cmax);
expression de la concentration maximale par rapport a la quantité totale d'ETM dans la masse de sédiment en
suspension (Remobilisé=Cmax-dissous/Csolide, en %); pour les ETM du groupe 3.
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FIGURES V-9 3 V-12 EVOLUTION DES CONCENTRATIONS DES ELEMENTS TRACES (mmol/L) AU COURS DES
EXPERIENCES DE RESUSPENSION DES SEDIMENTS DE QUEUILLE (heures, échelle log). Les points a t = 0,01 h

représentent les concentrations dans I'eau de la cuve avant la mise en suspension des sédiments.
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FIGURES V-13 a V-16: EVOLUTION DES CONCENTRATIONS DES ELEMENTS TRACES (mmol/L) AU COURS DES
EXPERIENCES DE RESUSPENSION DES SEDIMENTS DE ROCHEBUT (heures, échelle log). Les points a t = 0,01 h
représentent les concentrations dans I'eau de la cuve avant la mise en suspension des sédiments.
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V.3.3. ADSORPTION DES ETM SUR LA PAROI DE LA CUVE

Les quantités d'ETM récupérées dans les solutions de ringcage de la cuve en verre avaient été mesurées
avant et aprés une expérience de resuspension des sédiments des Mesches. Les résultats avaient montré que
I'élément le plus fortement récupéré sur la paroi en verre était Al (relativement aux concentrations maximales
dissoutes mesurées pendant les expériences de resuspension). Les autres éléments les plus largement récupérés
avec le rincage acide (toujours en quantités relatives aux niveaux de concentrations des éléments dissous)
étaient Cr > Cd > Pb > Fe, Zn.

La conclusion que nous avions tirée de ce test, et qui reste vraie pour les expériences de Queuille et de
Rochebut réalisées dans la cuve en verre, était que la paroi n'avait pas d'influence sur les concentrations

dissoutes au cours des expériences de resuspension, et que le biais d'adsorption sur le verre était négligeable.

Ce test a été refait pour les cuves en HDPE-fluoré avant et apres les expériences de resuspension de
QU2-2a5.3g/LetdeRO3-2a4.9g/L.

Les quantités d'éléments qui ont été adsorbés sur la paroi en HDPE-fluoré du réacteur pendant la
resuspension des sédiments QU2-2, ou bien qui s'y sont collés sous la forme de petites particules, et qui n'ont
pas été éliminés par le ringage a I'eau milliQ avant le ringage acide, représentent 3,6 % de la concentration d'Al
mesurée apres 160 h de resuspension, 1,9 % des concentrations maximales de U et Ba et 1,7 % de Zn. Pour les
autres éléments, ces quantités correspondent a moins de 1% des concentrations maximales.

De la méme manieére, pour l'expérience de resuspension des sédiments de Rochebut RO3-2, ce test a
permis de récupérer I'équivalent de 8,5 % de la concentration maximale de Zn, 1,6 % de celle de Ba et moins de
1 % de celles des autres éléments (mis a part Al dont les concentrations cours de la resuspension RO3-2_160h ne

sont pas considérées).

L'affinité plus forte de Cr, Cd et Zn pour la paroi en verre par rapport a I'HDPE-fluoré, rendant leur
ringcage plus difficile, permettrait d'expliquer que les mesures de ces éléments dans |'eau de la retenue a t0
(avant resuspension) soient plus élevées pour les expériences réalisées avec la cuve en verre, par rapport a celles
faites dans les bidons en HDPE-fluoré (Figure V-11 et Figure V-15).

Ni la paroi en HDPE-fluoré, ni celle en verre n'induisent donc d'erreur importante sur les mesures des
concentrations des ETM dans la phase dissoute au cours des expériences de resuspension, mais I'HDPE-fluoré

permet probablement un meilleur ringage du réacteur avant de débuter les tests.

V.3.4. ANALYSE DE L'EAU PORALE

V.3.4.1. DILUTION DE L'EAU PORALE LORS DE LA RESUSPENSION

Les éléments dont les concentrations augmentent dans les solutions au début des expériences de
resuspension peuvent provenir de processus rapides de relargage depuis la phase solide, mais aussi en partie de

la dilution de I'eau porale contenue dans les sédiments humides lorsqu'ils sont ajoutés dans le réacteur.
Les teneurs en eau des sous-échantillons de sédiments mis en suspension sont disponibles dans le

Tableau V-2 et permettent de calculer les volumes d'eau porale ajoutés dans la suspension (Volume total 3 L) lors

de chaque expérience (Tableau V-6).
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QU2-1_160h 7,7 mL d'eau porale / L de suspension
QU2-2_160h 24,1 mL/L
RO3-1_160h 6,5 ml/L
RO3-2_160h 13,5 mL/L

Tableau V-6: Volume d'eau porale contenu dans les quatre sédiments mis en suspension.

A partir de ces volumes et des concentrations en ETM mesurées dans |'eau porale des sédiments QU2-2
et RO3-2 (supposées équivalentes dans les autres sous-échantillons QU2-1 et RO3-1), il est possible de calculer
les apports en ETM de l'eau porale. Comme la dilution de l'eau porale est instantanée lors de I'ajout des
sédiments, les résultats sont comparés aux concentrations aprés 2 minutes de resuspension. Ces apports d'ETM
dissous par I'eau porale sont susceptibles d'étre importants pour les éléments du groupe 4 (As, Ba, Co, Fe, Mn et
Ni-Queuille), qui montrent les plus fortes augmentations en phase dissoute dans les premiéres minutes (Pb et V
augmentent plus lentement). Les apports d'ETM par l'eau porale sont représentés sur la Figure V-12 et la
Figure V-16 pour As, Ba, Co, Fe, Mn et Ni-Queuille par les points rouges a 2 minutes de resuspension pour chaque

test.

*  Pour les expériences de Queuille, c'est surtout pour Fe et Mn et la plus grande masse de sédiments (QU2-2

5.3 g/L) que les apports de I'eau porale sont les plus importants : ils représentent respectivement 121 % et
90 % des concentrations de Fe et Mn apres 2 minutes de resuspension. Une valeur supérieure a 100 % pour
Fe signifie qu'une partie du fer dissous dans |'eau porale a été diluée lors de la resuspension puis
immédiatement reprise par la phase solide entre t0 et 2 minutes. Le piégeage du fer dissous se poursuit
jusqu'a 1 h de resuspension.

Avec la masse en suspension plus faible (QU2-1 1.6 g/L), le Fe et Mn issus de I'eau porale ne représentent
plus que 38 et 19 % des concentrations a 2 minutes. Un autre processus participe donc au relargage tres
rapide de ces éléments au cours des premiéres minutes de resuspension. C'est également le cas pour As dont

les fortes concentrations ne peuvent pas étre expliquées uniquement par la dilution de I'eau porale.

*  Pour les sédiments de Rochebut, I'apport de I'eau porale peut expliquer en grande partie I'augmentation de

Fe et As pendant les premiéres minutes de resuspension pour I'expérience qui utilise 4.9 g/L de sédiment
(RO3-2), mais pas pour celle de 2.1 g/L. Pour Rochebut, la dilution de I'eau porale ne peut apporter que 18 a

42 % du Mn dissous a 2 minutes.

V.3.4.2. DiLUTION DU FER(II) DE L'EAU PORALE

Pour deux sous-échantillons de sédiments QU2-2 et RO3-2, la concentration de fer dissous réduit Fe(ll) a
été mesurée par spectrophotométrie dans l'eau porale et dans les premiers prélevements des tests de
resuspension, selon une méthode adaptée de Viollier et al. (2000) et de Dang (2014) grace a un réactif contenant
de la Ferrozine qui forme avec le Fe(ll) un complexe violet (absorbance mesurée a 562 nm aprés 1h25 de
réaction, voir le chapitre Matériel et Méthodes).

Les concentrations en Fe(ll) sont de 1,54 mmol/L dans I'eau porale du sédiment QU2-2, soit 90 % du fer
total dissous, et de 1,69 mmol/L pour RO3-2, soit 66 % du fer total dissous.

Les volumes d'échantillons piégés pour la mesure du Fe(ll) étaient trop bas pour les solutions prélevées
au début de la resuspension du sédiment QU2-2, mais le protocole a été adapté et les concentrations ont pu étre
mesurées jusqu'a une heure de resuspension lors de l'expérience menée avec le sédiment RO3-2 (volume

d'échantillon piégé de 1,1 mL; Figure V-17).
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Dans cette expérience RO3-2 4.9 g/L, le premier pic de fer observé pendant la premiére heure de
resuspension correspond donc en grande partie a la dilution du fer contenu dans I'eau porale, ce fer étant en
majeure partie sous forme réduite. C'est probablement aussi le cas pour le test QU2-2 5.3 g/L, méme si les

volumes d'échantillons piégés pour la mesure du Fe(ll) n'ont pas permis de le mesurer.

0,05 r —e— Fe total-dissous
| ) Fe(ll) dissous- Mesuré
I 2min Fe(ll)-calculé-eau porale
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0,03
< |
B L
€ |
S L
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Durée de resuspension (h)

Figure V-17: Evolution des concentrations en Fe-total et Fe(ll) en mmol/L pendant la premiére heure de
resuspension du sédiment de Rochebut RO3-2 a 4.9 g/L. En rouge : Fe(ll)/Fe-total en %. La concentration en
Fe(ll) calculée par dilution de I'eau porale est présentée en orange a t = 2 min.

Les mesures de Fe(ll) dans I'eau porale des sédiments de Queuille et de Rochebut montrent que la
majeure partie du fer dissous dans |'eau porale des sédiments est sous forme de fer(ll), alors que les valeurs de
potentiel redox (Eh) mesurées dans ces sous-échantillons a I'ouverture des pots sont largement positives : +302
mV pour QU2-2 et +267 mV pour RO3-2.

La spéciation des éléments dissous dans |'eau porale des sédiments QU2-2 et RO3-2 a été calculée avec
Visual MINTEQ, en utilisant les concentrations en ions majeurs et en éléments traces mesurées, ainsi que les
valeurs de pH et de potentiel redox. La température, non mesurée a été fixée a 20°C.

L'interaction des éléments avec la matiére organique dissoute dans |'eau porale n'est pas prise en
compte car la concentration en DOC n'a pas été mesurée dans ces échantillons, faute de quantité suffisante
d’eau porale. Hormis pour estimer la spéciation redox de Fe et As, les résultats de ces calculs ne seront donc pas
discutés en détail car les complexes organiques représentent probablement une part importante des espéces
d'ETM dissous dans I'eau porale.

D'aprés les calculs de spéciation, les espéces de fer réduit (Fe2+ et FeHCO;" dans les résultats)
représentent respectivement 75 % et 87 % du fer total dissous dans I'eau porale de QU2-2 et de RO3-2. Le calcul
avec Visual MINTEQ et la mesure du Fe(ll) donnent donc des résultats du méme ordre de grandeur pour la
répartition du fer entre Fe(ll) et Fe(lll) (Figure V-18), méme si une partie du fer réduit pourrait aussi étre
complexée avec la matiére organique dissoute dans I'eau porale. D'apres le calcul avec Visual MINTEQ, As est

entierement sous forme d'As(V) dans |'eau porale des deux sédiments, réparti entre H,AsO, et HAsO4-2.
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Figure V-18: Proportion de Fe(ll) mesurée par spectrophotométrie et calculée avec Visual MINTEQ (Fe2+ et
FeHCO;") dans I'eau porale des sédiments QU2-2 et RO3-2.

Les indices de saturations montrent que plusieurs oxydes et hydroxydes d'aluminium (Al,O3(s), la
gibbsite AI(OH);, la boehmite et le diaspore polymorphes d'AIO(OH)), de fer(lll) (ferrihydrite Fe,05-0.5H,0, la
goethite FeO(OH), I'hématite et la maghemite Fe,0s), et de fer(ll) et fer (lll) (la magnetite Fe* Fe,>'0,), sont
sursaturés dans les eaux porales des sédiments.

D'autres oxydes de fer qui possedent des ETM dans leurs structures ont également sursaturés : c'est le
cas de CoFe,04(s), FeCr,04(s), des oxydes de fer et de cuivre "cuprous ferrite" Cu'Fe*'0, et "cupric ferrite"
Cu*’Fe*,0,, et de la magnésioferrite MgFe,0,.

Les oxydes et hydroxydes de manganése manganite MnO(OH), pyrochroite  Mn(OH), et pyrolusite
MnQO, sont en revanche sous-saturés, tandis que les carbonates de manganése rhodocrosite (MnCO;) et
rhodocrosite amorphe sont sursaturés. Parmi les carbonates, la sidérite (Fe(ll)COs3) est aussi sursaturée, au
contraire des autres minéraux carbonatés : la calcite (CaCOs3), la cérusite (PbCO;) et les carbonates de Co, Cu, Ni
et Zn qui sont sous-saturés et ne peuvent pas précipiter dans les eaux porales.

Les concentrations des éléments dissous dans l'eau porale semblent donc étre principalement
contrblées par les oxydes et hydroxydes d'aluminium et de fer(ll) ou (1), ces derniers pouvant également inclure
des ETM dans leur structure cristalline, dont la précipitation est possible dans ces conditions. Inversement les
carbonates ne jouent probablement pas de réle dans la chimie des ETM dans les eaux porales de ces sédiments,
hormis peut-étre pour Mn et Fe(ll).

V.3.5. CALCULS DE SPECIATION DES ELEMENTS DISSOUS

Les calculs de spéciation d'éléments dissous ont également été réalisés avec Visual MINTEQ pour les
solutions prélevées au cours des tests de resuspension, en considérant les réactions de complexation organiques
et inorganiques supposées a I'équilibre. De nombreux ETM forment une part non négligeable de complexes
organiques dissous, pouvoir prendre en compte le DOC dans ces calculs de spéciation est donc important.
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Les données d'entrée des calculs de spéciation sont le pH, le potentiel redox (pe), la température,
I'alcalinité (exprimée en concentration de HCOj3), et les concentrations des ions majeurs et traces dans les
solutions. La complexation des ETM avec la matiére organique dissoute est calculée a partir de la concentration
en DOC grace au modeéle NICA-Donnan intégré dans Visual MINTEQ, avec les parameétres suivants : Ratio of active
dissolved organic matter (DOM) to DOC = 1.65 (valeur par défaut basée sur Sjostedt et al. (2010), utilisée par
exemple dans le travail de Fathollahzadeh et al., 2015), proportion d'acides fulviques et humiques =90 % et 10 %
de la matiére organique dissoute DOM (Malcolm, 1985; Balistrieri et Blank 2008; Rigaud et al., 2013).

Visual MINTEQ permet aussi de calculer les indices de saturation (SI) des minéraux dont les
concentrations des constituants sont indiquées en données d'entrée. Les indices de saturation sont exprimés en
log (logSI = loglAP - logKs, avec IAP = lonic Activity Product, et Ks = produit de solubilité). Des valeurs de SI
négatives, positives ou égales a 0 £0.05 indiquent respectivement la sous-saturation, sursaturation ou I'équilibre

des minéraux en contact avec la phase dissoute.

Ces calculs ne sont pas réalisés pour certaines solutions (prélevements), soit parce qu'il manque les
valeurs de concentrations de carbone organique dissous (DOC), soit parce que la différence de charges
(pourcentage d'erreur sur la balance ionique) est supérieure a 5 % (Tableau V-7). Pour certaines solutions, il n'a
pas été possible d'obtenir les indices de saturation des minéraux tout en prenant en compte la complexation
dissoute avec la matiére organique et la spéciation redox de Fe, Cu et As, le logiciel affichant soit un

dépassement de capacité soit une absence convergence des résultats.

Expérience de L L ) .
] Détails des calculs de spéciation pour les solutions (préléevements)
resuspension

10 min : erreur >5%

QU2-1 1.6g/L | 2h,5h,15h, 24 h: pas d'indices de saturation

96 h, 120 h et 160 h : pas de spéciation redox de Fe
15 h : non traité car pas de concentration en DOC
24 h,72h,120h,160 h : erreur>5%

2 min : non traité car pas de concentration en DOC
RO3-1_2.1g/L | 30min,5h:erreur>5%

1h 30,2 h: pasd'indices de saturation

QU2-2_ 5.9 g/L

RO3-2_4.9¢g/L Résultats non présentés, erreur >5 %

Tableau V-7: Détail des calculs de spéciation présentés, liste des données manquantes pour les concentrations
en DOC, et des solutions pour lesquelles I'erreur sur la balance ionique calculée avec Visual MINTEQ est
supérieure a 5 %.

D'apres les calculs de spéciation, I'As dissous dans la suspension est en majorité sous une forme réduite
(H3AsO3) pendant une a cing heures au début des expériences de resuspension, lorsque le potentiel redox est le
moins élevé (Figure V-19). D'apres les mesures de Eh et les calculs de spéciation, As était entierement sous forme
d'As(V) dans |'eau porale. L'As libéré par dilution de I'eau porale et par les processus de relargage rapides de la
phase solide est donc réduit dans la suspension avant de repasser sous forme d'As(V) lorsque le potentiel redox
augmente dans les solutions.

L'oxydation de As(ll) en As(V) correspond bien a la légére diminution des concentrations d'As mesurées
pendant les expériences. Pour Queuille, As reste stable voire augmente en solution pendant une durée plus
longue que pour Rochebut (Figure V-19). Ces calculs ne permettent cependant pas de prendre en compte la

complexation de As avec la matiére organique dissoute.
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La complexation avec la matiére organique dissoute est trés importante pour certains ETM, notamment
Pb (Figure V-19). Pour Pb, les proportions des différentes espéces varient assez peu dans les solutions et les
différences visibles sont liées aux mesures des concentrations de DOC, qui varient assez fortement au cours des
resuspension (voir QU2-1).

Apres la mise en suspension des sédiments, le fer dissous reste en grande partie sous forme de Fe**
pendant toute la durée des expériences selon les calculs de spéciation réalisés avec Visual MINTEQ (Figure V-19).
Les calculs de spéciation n'ont pas pu étre réalisés pour RO3-2, cependant les mesures de fer (II) qui avaient été
faites par spectrophotométrie dans les premiers échantillons montraient que moins de 5 % du fer dissous a 10
min et 1 h de resuspension était sous forme de réduite, ce qui est contradictoire avec les résultats de Visual
MINTEQ.
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Figure V-19: Résultats des calculs de spéciation de As, Pb et Fe réalisés avec Visual Minteq pour les solutions des resuspensions de QU2-1, QU2-2 et RO3-1.
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V.4. DISCUSSION

V.4.1. RISQUE DE DEGRADATION DE LA QUALITE DE L'EAU PENDANT UNE VIDANGE

Pour chaque retenue, les résultats des deux tests réalisés avec 2 g/L et 5 g/L de sédiments sont
similaires en termes de valeurs des concentrations maximales atteintes pendant la resuspension des sédiments,

et les cinétiques des processus de relargage/piégeage des ETM sont quasiment identiques.

Le comportement des éléments d'intérét As, Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn est synthétisé dans le Tableau V-8 et
le Tableau V-9.

* Cd, Cr, Zn et Ni-Rochebut ne sont pas remobilisés pendant la resuspension des sédiments et restent liés aux
particules solides. Ni est relargué brievement avec les sédiments de Queuille, les concentrations maximales
obtenues restant inférieures a la Concentration Maximale Admissible de 34 pg/L (soit 5.79.10 mmol/L)
préconisée par la directive 2013/39/UE, avant d'étre réadsorbé. D'aprés les expériences de laboratoire, ces
éléments : Cd, Cr, Ni et Zn ne seront donc pas remobilisés dans la phase dissoute en cas de resuspension des

sédiments.

* Le plomb est remobilisé dans la phase dissoute de maniére temporaire au cours de la resuspension avant
d'étre fortement réadsorbé par la phase solide. Les concentrations en Pb augmentent avec une cinétique de
relargage plus lente que les autres éléments.

Avec les sédiments de Queuille, dans lesquels la teneur en Pb est supérieure au seuil de toxicité pour
les organismes benthiques (MacDonald et al., 2000), les mesures de Pb dissous maximales atteignent 10 pg/L
soit 4,83.10_5 mmol/L (norme de qualité de I'eau destinée a la consommation humaine; OMS, 2011; Directive
98/83/CE) mais restent inférieures a 14 pg/L (Concentration Maximale Admissible selon la directive
2013/39/UE). A la fin des expériences de resuspension de Queuille, les teneurs en plomb sont repassées sous
la limite de 10 pg/L.

* Enfin, l'arsenic montre le plus fort relargage pendant les expériences de resuspension en laboratoire. La
norme de potabilité est fixée a 10 pg/L soit 1,33.10_4 mmol/L pour I'As (OMS, 2011; Directive 98/83/CE). La
valeur guide environnementale proposée par I'INERIS de concentration maximale acceptable d'As dans |'eau
douce est de 1,37 ug/L (INERIS, 2015). Immédiatement aprés la mise en suspension des sédiments de
Queuille et Rochebut, les concentrations en As dissous dépassent la limite de potabilité de 10 pg/L (et donc
la concentration maximale acceptable). A la fin des expériences de resuspension, une partie de I'As a été

réadsorbée par la phase solide, mais les teneurs en As dissous restent stables au-dessus de cette limite.

Pb, et surtout As, seraient donc potentiellement les contaminants les plus problématiques vis-a-vis de la

qualité de I'eau au cours des vidanges des retenues de Queuille et de Rochebut.
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Phase solide

Resuspension

E Teneur totale Concentration Durée de
B mg/kg maximale resuspension
=) Extractions chimiques i
(of >PEC, S1 Tendance observée mmol/L pour Cmax
(% des teneurs totales)
TEC > <PEC, S1
16g/L | 53g/L | 1.6g/L | 53g/L
< TEC
86 % F.Ascorbate A, se stabilise, diminue, )
As 349+3 i . ) R 8.69E-4 8.69E-4 | 30min 2h
47% F2 Réductible puis & a nouveau
Cd 4,04+0,03 (?) probléme de mesure Non relargué
8 % F.Ascorbate .
Cr 203+1 . Non relargué
85 % F.Résiduelle
N pendant 1h30 puis .
3 % F.Ascorbate . i Cato0 1.16E-4 )
Cu 63,8+1,1 A mais sans dépasser la t0 5min
46 % F3 Oxydable o 5.06E-5
concentration initiale
. 16 % F.Ascorbate ) ) )
Ni 83,6 +0,5 A courte puis N 3.54E-5 2.99E-5 | 2min 5min
6% Fla+73%FR
2 % F.Ascorbate )
Pb 358 +2 i ] A longue puis N 5.04E-5 6.59E-5 | 48h 24h
86 % F2 Réductible
37 % F.Ascorbate i
Zn 537 +11 Pas ou peu relargué
23-27 % dans Fla, Flb et F2
Tableau V-8: Syntheése des principaux résultats pour les sédiments de Queuille.
Phase solide Resuspension
[
3 Teneur totale Concentration Durée de
w
= mg/kg ) o maximale resuspension
o Extractions chimiques 3
(2 >PEC, S1 Tendance observée mmol/L pour Cmax
(% des teneurs totales)
TEC > <PEC, S1
2.1g/L | 49g/L | 2.1g/L | 49g/L
<TEC
66 % F.Ascorbate 2 rapidement,
As 140t1 28 % F2 Réductible diminue jusqu'a 24h, 5.50E-4 | 5.47E-4 | 2min 5min
27 % F3 Oxydable puis reste stable ensuite
Cd 0,65+ 0,01 (?) probléeme de mesure Non relargué
13 % F.Ascorbate i
Cr 108 £ 0,1 . Pas ou peu relargué
78 % F.Résiduelle
N pendant 1h a 15h
3 % F.Ascorbate . . . .
puis A jusqu'a des valeurs | Cat0
Cu 25,2+0,4 22 % F3 Oxydable + 57% . 1.35E-6 t0 120h
. . proches des concentrations | 1.37E-6
Fraction Résiduelle o
initiales
. 8 % F.Ascorbate i
Ni 36,1+0,4 Pas ou peu relargué
4% Fla+78%FR
22 % F.Ascorbate )
Pb 59,7 +0,7 i ] A longue puis N 1.11E-5 | 1.45E-5 5h 15h
64 % F2 Réductible
14 % F.Ascorbate .
Zn 1913 Non relargué

6-16 % dans Fla, F1b et F2

Tableau V-9: Syntheése des principaux résultats pour les sédiments de Rochebut.
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V.4.2. EXTRACTIONS SEQUENTIELLE ET ASCORBATE

V.4.2.1. LIMITES

Les techniques d'extraction séquentielles permettent d'estimer de maniére relativement simple la
répartition des ETM entre plusieurs fractions qui représentent les principales phases porteuses des ETM dans les
sédiments. Ces méthodes sont souvent utilisées dans la littérature mais sont également largement critiquées
(Filgueiras et al., 2002; Peltier et al., 2005) a cause de la mauvaise (ou incompléete) sélectivité des réactifs vis a vis
des phases porteuses ciblées. Les particules extraites correspondent en effet a des fractions déterminées par le
choix des réactifs (i.e. de maniére opérationnelle) plutét que par leur nature propre.

Pour Qiang et al. (1994), la présence d'oxydes amorphes de fer et de manganése sous des formes
combinées avec la matiére organique empéche de séparer ces deux fractions avec le protocole de Tessier et al.
(1979).

En plus du choix des réactifs, et plus généralement du choix du protocole (incluant les durées
d'extractions, les concentrations des réactifs, les ratios solide/liquide etc.) qui influence les résultats de ces
extractions, les conditions de manipulation et de séchage des sédiments peuvent également changer la
répartition des ETM entre les fractions.

Billon et al. (2001) ont mis en évidence des changements significatifs dans la distribution de Fe, Cd, Pb,
Zn et Cu, notamment dans la fraction carbonatée, entre des extractions réalisées a partir d'un sédiment anoxique
séché a l'air ou bien séché sous N,. Cette variation est attribuée a la redistribution des ETM liés aux AVS (acid

volatile sulfides, principalement des monosulfures de fer amorphes FeS), trés sensibles a I'oxydation.

Dans le cas de Queuille et Rochebut, le potentiel rédox mesuré dans les sédiments est assez élevé (+40 a
+300 mV) et les sédiments ne contiennent probablement pas d'AVS. Le fait de sécher les échantillons a I'air a
probablement favorisé la précipitation d'oxydes de fer et de manganése, mais exposer ces sédiments a un flux
d'azote aurait favorisé leur réduction et peut étre aussi influencé la répartition des ETM. Ce prétraitement des

échantillons ne serait cependant pas adapté a des sédiments réduits riches en soufre.

Les résultats des extractions séquentielles et de I'extraction ascorbate, qui permettent en théorie

d'identifier les éléments les plus mobiles, seront comparés aux résultats des expériences de resuspension.

V.4.2.2. EXTRACTIONS CHIMIQUES ET REMOBILISATION DES ETM

Les concentrations d'ETM remobilisés (c'est-a-dire la différence entre les concentrations initiales avant
resuspension et les concentrations maximales mesurées) sont comparées aux teneurs en ETM extraites dans la

fraction ascorbate dans la Figure V-20, pour les sédiments des Mesches, de Queuille et de Rochebut.

Globalement, le relargage semble varier dans le méme sens que la teneur des éléments dans la fraction
ascorbate. Les deux axes du graphique sont cependant en échelle log, deux éléments qui ont des teneurs
proches dans la fraction ascorbate peuvent donc étre mesurés au cours de la resuspension a des concentrations
qui différent de plusieurs ordres de grandeur. De plus, certains éléments comme Zn sont extraits dans la fraction
ascorbate mais ne sont pas relargués dans la phase dissoute au cours des expériences de resuspension et ne sont
donc pas représentés sur la figure (la concentration initiale étant égale a la concentration maximale).

Cette impression de proportionnalité se retrouve également avec les teneurs totales en ETM, mais pas
lorsque I'on compare les fractions de I'extraction séquentielle avec les mémes concentrations relarguées (Figure
V-21).
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Ces extractions semblent donc simplement montrer que plus la concentration d'un élément est élevée

dans les sédiments ou dans la fraction ascorbate, plus il peut étre remobilisé de maniére importante pendant la

resuspension. De maniére générale, ni l'extraction séquentielle ni I'extraction ascorbate ne permettent de

prédire la mobilisation des ETM. Ces extractions chimiques ne prennent pas en compte et ne permettent pas

d'évaluer les processus de piégeage des ETM par les particules en suspension au cours des expériences de

resuspension.
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Figure V-20: Augmentation maximale des concentrations des éléments (différence entre la concentration
initiale et la concentration maximale, en mmol/L) en fonction de leurs teneurs extraites dans la fraction
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V.4.3. PROCESSUS CINETIQUES DE RELARGAGE ET DE PIEGEAGE

Les Tableaux V-8 et V-9 montrent que As, Co, Ba (et Ni-Queuille), ainsi que Fe et Mn, sont soumis a des
processus de relargage rapides pendant les premieres minutes de resuspension. Deux processus se compléetent
pendant cette premiere phase : la dilution de I'eau porale, surtout importante pour Fe et As, et la dissolution
réductive des oxyhydroxydes de fer et de manganése amorphes ou mal cristallisés, qui se produit lorsque le
potentiel redox de la solution atteint des valeurs plus basses, et qui libére Fe, Mn et les métaux traces

initialement adsorbés ou co-précipités sur ces phases minérales.

D'autres éléments, comme Pb, V, Al et Mo augmentent plus lentement dans la phase dissoute, et sont
donc contrdlés par des processus de relargage plus lents, qui peuvent étre :

- L'oxydation de la matiére organique particulaire et/ou des sulfures (fraction 3 de [|'extraction
séquentielle). Ce sont probablement ces processus qui contrélent I'évolution du Cu dissous ainsi que des ions
5042_, avec une cinétique de 5a 15 h.

- La dissolution des phases carbonatées. Toutefois, aucun carbonate n'a été identifié par DRX et il ne
doit pas y en avoir dans le bassin versant. Il s’agit peut-étre de carbonates authigéniques en faibles quantités qui

pourraient expliquer I'augmentation de Ca2+, Mg2+, HCOj3 ainsi que de Sr.

Les concentrations des éléments immédiatement relargués (Fe, Mn, Co, Ba, et As dans une moindre
mesure) diminuent rapidement aprés quelques dizaines de minutes de resuspension. D'autres éléments, comme
Pb ou V, diminuent ou marquent un palier aprés plusieurs heures de resuspension. Ces diminutions traduisent
qgue des processus d'enlevement par la phase solide deviennent prépondérants par rapport aux processus de
relargage.

Le principal processus d'enlévement par la phase solide est probablement lié a la formation et a la
précipitation d'oxyhydroxydes de fer (goethite, hématite, ferrihydrite) et d'aluminium (boéhmite, diaspore,
gibbsite) lorsque le potentiel redox augmente dans la solution et que les indices de saturation deviennent positifs
dans certaines solutions.

La précipitation de calcite ou de formes carbonatées des ETM (Pb, Cu, Co, Mn, Ni, ZnCOs3) n'est pas
possible dans les solutions car ces minéraux sont sous-saturés, les carbonates ne jouent donc pas de réle dans le

piégeage des éléments traces au cours de la resuspension.

Afin de vérifier si les éléments, et en particulier Fe et Mn, étaient réellement dissous dans les solutions
ou bien présents sous formes de colloides, les concentrations ont été mesurées dans des échantillons filtrés plus
finement a 0.02 um au lieu de 0.2 um. Quatre échantillons ont été filtrés a 0.02 um pour les deux premiéres
expériences de resuspension QU2-1 1.6 g/L et RO3-1 2.1 g/L, et vu les résultats, ce nombre a été augmenté a un
échantillon sur deux pour les deux dernier tests QU2-2 5.3 g/L et RO3-3 4.9 g/L.

V.4.3.1. PARTICULES COLLOIDALES

Les mesures additionnelles des concentrations dans certains échantillons filtrés a 0,02 um permettent
d'estimer la répartition des éléments entre deux fractions : la fraction "réellement dissoute" dans I'échantillon
inférieur a 0,02 um, et la fraction colloidale, calculée par différence entre la concentration totale dans
I'échantillon filtré a 0,2 um et cette concentration "réellement dissoute". Les résultats pour les resuspensions des
sédiments QU2-2 et RO3-2 (pour lesquels nous avons le plus de données) sont présentés sous forme de

graphiques dans la Figure V-22 pour trois éléments, et dans le Tableau V-10 et le Tableau V-11.
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Les valeurs négatives dans ces tableaux signifient que la concentration mesurée dans |'échantillon filtré

a 0,02 um est supérieure a celle de I'échantillon filtré a 0,2 um et traduit une contamination lors de la filtration

plus fine. Les concentrations en Cd, Zn et Cu notamment sont trop élevées dans le blanc de filtration a 0,02 pm

(eau mQ filtrée) pour que les résultats puissent étre interprétés. C'est aussi le cas pour Al a cause de la

composition des filtres a base d'alumine.

Répartition dans la fraction colloidale %

Solution t0 5min 30min 1h30 5h 24h 72h 120h 160h
As 8 12 13 18 26 32 42 35 34
Ca 17 13 17 24 17 20 21 12 10
Co -7 54 56 43 45 49 41 22 32
Cr -29 -55 20 -9 6 30 12 13 7
Fe 67 89 95 95 95 95 97 97 98
Mg 9 5 7 9 9 8 8 1 1
Mn 81 42 60 64 64 75 74 88 92
Ni 1 36 33 17 19 -21 23 18 11
Pb 65 93 95 95 95 95 98 97 98
Sr 10 4 8 27 19 17 5 -1 1
\Y 8 54 59 55 49 45 46 43 43

Tableau V-10: Pourcentage des concentrations totales des ETM appartenant a la fraction colloidale (entre 0,02

et 0,2 um) pour I'expérience de resuspension QU2-2 5.3 g/L. Les valeurs supérieures a 50 % sont en bleu.

Répartition dans la fraction colloidale %

Solution t0 5min 30min 1h30 5h 24h 72h 120h 160h
As 19 27 20 22 27 39 40 39 34
Ca 13 8 16 18 18 13 15 13 11
Co -8 42 42 39 58 50 47 45 51
Cr 9 -3 92 0 60 58 46 60 60
Fe 70 78 92 94 93 97 96 98 97
Mg 6 0 5 9 5 1 3 5 3
Mn 76 31 63 78 77 70 79 75 73
Ni 17 -315 52 37 21 32 6 16 16
Pb 57 74 85 84 93 97 96 98 97
Sr 9 1 11 10 13 2 9 5 4
\Y 13 56 46 44 46 46 45 47 44

Tableau V-11: Pourcentage des concentrations totales des ETM appartenant a la fraction colloidale (entre 0,02

et 0,2 um) pour I'expérience de resuspension RO3-2 4.9 g/L. Les valeurs supérieures a 50 % sont en bleu.
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Figure V-22: Répartition de As, Mn et Pb entre la fraction colloidale (entre 0,02 et 0,2 um) et la fraction
inférieure a 0,02 um au cours des expériences de resuspension des sédiments QU2-2 (en haut) et RO3-2 (en
bas).

V.4.3.2. FER COLLOIDAL (LOFTS ET AL. 2008) ET FER REDUIT

Lofts et al. (2008) ont dialysé (coupure 15 kDa) puis analysé des échantillons d'eau douce provenant de
dix rivieres, avec des pH et des teneurs en DOC variées, afin de mesurer les concentrations "réellement
dissoutes" en Fe total et Fe(ll). Grace a des calculs de spéciation réalisés sur ces données avec les modéles
WHAM/Model VI (incluant la température, le pH et les concentrations des ions majeurs), ils ont pu déterminer
une équation qui permet de calculer I'activité du Fe>* en solution en fonction du pH. Les résultats de ces calculs
sont cohérents avec les études de solubilité du Fe(lll) en laboratoire, ce qui étaye I'hypothése que l'activité du
Fe’* dans les solutions est bien contrélée par I'équilibre de dissolution-précipitation d'un oxyhydroxyde de fer
type (Hydrous Ferric Oxide HFO; Lofts et al., 2008).

De maniére inverse, cette équation est utilisée par les auteurs pour estimer l'activité de Fe** dans des
solutions (en fonction du pH), puis pour recalculer le ratio Fe-dissous/DOM (Fe total "réellement dissous" en
mol/L divisé par la concentration en matiére organique dissoute en g/L) grace a WHAM/Model VI. Lofts et al.
(2008) ont confronté les ratios Fe/DOM issus des données de la littérature pour des solutions dialysées et
utlrafiltrées avec les ratios Fe/DOM calculés selon leur protocole. Les résultats indiquent une bonne corrélation
entre les valeurs observées et calculées.
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Pour des échantillons d'eau filtrés a 0,7 ou 0,45 um, les ratios Fe/DOM observés dans la littérature sont
largement supérieurs aux ratios Fe/DOM théoriques. Cette différence indique que le Fe n'est pas entiérement
sous forme dissoute "vraie" mais peut étre également sous formes de colloides, voire de Fe(ll) dissous ou
complexé (Lofts et al. 2008).

Afin de comparer nos mesures de Fe dans la phase colloidale a I'étude de Lofts et al. (2008), nous avons
calculé les ratios Fe-total/DOM dans nos échantillons filtrés a 0,2 et 0,02 um. Les valeurs de DOC sont converties
en DOM en considérant que la matiére organique dissoute contient 50 % de carbone. Les valeurs de Fe(lll)/DOM
théoriques (calculées par Lofts et al. a partir de I'équation donnant I'activité du Fe** puis de calculs de spéciation
avec WHAM/Model VI) présentées dans l'article sous formes graphiques nous ont été communiquées par
Stephen Lofts. Les résultats sont présentés dans la Figure V-23.

Pour QU2-2 et RO3-2 il y a une grande différence de concentrations en fer entre les solutions filtrées a
0,02 et 0,2 um. Sur la figure les points sont plutdt proches de la ligne bleue qui représente les résultats de Lofts
et al. (2008). La répartition du fer dissous "vrai" et colloidal est représentée dans la Figure V-24.

Pour QU2-1 et RO3-1 les concentrations en fer dissous "vrai" sont proches de celles mesurées dans les
échantillons filtrés a 0.2 um, et sont bien supérieures aux données de Lofts et al. (2008). Les mesures de fer
colloidal ne sont peut-étre pas bonnes pour les premiers échantillons filtrés a 0.02 um des expériences QU2-1 et

RO3-1 (pour une raison indéterminée, peut étre le délai de filtration).
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Figure V-23: Log des ratios Fe-total/DOM (mol Fe / g DOM) calculés dans les solutions filtrées a 0,2 ou 0,02 um
des quatre expériences de resuspension des sédiments de Queuille et Rochebut. Le trait bleu représente les
valeurs des ratios théoriques de Fe(lll)yyly-dissovea/DOM (Lofts et al. 2008) correspondant aux valeurs de pH
expérimentales (communication de Stephen Lofts).
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Figure V-24: Répartition de Fe entre la fraction colloidale (entre 0,02 et 0,2 um) et la fraction inférieure a 0,02
1m au cours des expériences de resuspension des sédiments QU2-2 (a gauche) et RO3-2 (a droite).

V.5. CONCLUSION

Les sédiments de Queuille, impactés par les anciennes exploitations miniéres des bassins versants,
présentent des teneurs supérieures aux seuils de qualité pour As, Cd, Cr, Ni, Pb et Zn. La retenue de Rochebut est
située en aval d'un ancien site de traitement de minerai d'arsénopyrite et l'arsenic est présent dans les
sédiments a des concentrations probablement toxiques pour les organismes benthiques (MacDonald et al.,
2000).

Deux expériences de resuspension ont été réalisées, avec environ 2 g/L et 5 g/L de sédiments, pour les
retenues de Queuille et de Rochebut. Les résultats sont comparables en termes de concentrations maximales des
éléments dans la phase dissoute, mais sont aussi extrémement similaires en termes de cinétiques des processus
de relargage et de piégeage des éléments.

D'apres ces études de laboratoire, les contaminants les plus problématiques pour la qualité de I'eau
pendant les opérations de vidanges sont As pour Rochebut, et As et Pb pour Queuille, qui sont soumis a des
processus de relargage. As et Pb étaient également les deux éléments qui s'étaient révélés les plus mobiles lors
de la resuspension des sédiments des Mesches, étudiés dans le chapitre précédent.

Dans la littérature, le relargage rapide de Fe, Mn et des métaux traces qui suivent la méme évolution,
est souvent attribué a la dissolution des AVS (Acid Volatile Sulfides) qui sont des monosulfures (principalement
FeS) réactifs en cas de changement des conditions redox (Hirst et Aston, 1983; Saulnier et Mucci, 2000; Caetano
et al., 2003; Caille et al., 2003; Hwang et al., 2011; Ye et al., 2013). Dans le cas de nos retenues de barrages, les
teneurs en AVS sont probablement faibles car les sédiments présentent des potentiels redox élevés (+245 mV
mesurés in-situ aux Mesches et +270 mV a +290 mV a Queuille et Rochebut).

Lorsque le sédiment est mis en suspension, les métaux dissous dans |'eau porale sont dilués dans la
solution. Ce processus explique notamment en grande partie I'augmentation de la concentration en fer dissous
pendant les premiéres minutes de resuspension des sédiments de Queuille et Rochebut, mais d'autres processus
de relargage doivent exister pour expliquer lI'augmentation des concentrations des autres éléments comme Mn
ou As.
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La réduction et la dissolution des oxyhydroxydes de fer et de manganese amorphe au début des
expériences de resuspension, lorsque le potentiel redox est plus faible, peut également participer au rejet des
métaux traces associés dans la phase dissoute. Cette baisse de Eh est liée a I'oxydation des espéces réduites dans
I'eau porale (par exemple le Fe(ll) en Fe(lll)). Une diminution du pH est également mesurée au début des
expériences de resuspension. Par rapport aux sédiments des Mesches, les sédiments de Queuille et de Rochebut
ne contiennent pas de minéraux carbonatés qui peuvent tamponner la baisse de pH (ou en faibles quantités
seulement). La dissolution des carbonates et le relargage des ETM associés ne peut donc pas étre considérée
pour les sédiments de Queuille et de Rochebut. Les sédiments de Queuille et de Rochebut sont en revanche plus
riches en carbone organique que ceux des Mesches (6 a 8 % contre 5 %), et les processus d'adsorption-

désorption des ETM sur les particules organiques sont peut-étre plus importants.

Enfin, il ressort de cette étude sur Queuille et Rochebut que certains éléments mesurés dans les
échantillons filtrés a 0.2 um sont en réalité sous formes de colloides, éliminés par une filtration a 0.02 um. C'est
le cas du Fe, Mn et Pb, dont jusqu'a 98 % sont répartis dans la fraction colloidale. La proportion est plus faible
pour As (maximum 40 %). Cette mesure n'avait pas été faite pour les resuspensions des Mesches. La mesure des
colloides est intéressante du point de vue de la compréhension des processus de remobilisation des ETM mais ne
change pas les conclusions tirées des expériences a propos du risque de remobilisation des éléments au cours de
la resuspension. En effet, les normes de qualité environnementales pour I'eau se rapportent aux concentrations
obtenues aprés une filtration de 0,45 um (directive 2013/39/UE). Pour cette raison et par simplicité, les colloides

ne sont pas pris en compte dans le modele décrit dans le chapitre suivant.
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VI.1. INTRODUCTION

Pour mieux évaluer le risque de dégradation de la qualité de I'eau par les métaux lors de la vidange d'une
retenue, il serait nécessaire de pouvoir modéliser les processus d'échange des ETM entre les sédiments en
suspension et la phase dissoute. Pour étre adaptable a différents sites et donc réutilisable, ce modéle doit prendre
en compte les variations de parametres de base tels que le taux de MES et les caractéristiques des sédiments remis
en suspension.

Plusieurs programmes de calcul de spéciation géochimique a base thermodynamique (i.e. basés sur les
constantes d'équilibre des réactions) existent, tels que Visual MINTEQ, PHREEQC ou WHAM. lls permettent de
calculer la spéciation chimique des éléments dans I'environnement. Ainsi, dans les chapitres IV et V nous avons
utilisé le logiciel Visual MINTEQ pour calculer les indices de saturation des minéraux et estimer la proportion des
complexes organiques via le modeéle NICA-Donnan (inclus dans Visual MINTEQ). Visual MINTEQ pourrait également
permettre de modéliser |'adsorption des ETM sur des surfaces solides a I'équilibre (via des modeles d'adsorption)
ou bien les équilibres de dissolution/précipitation de phases porteuses, mais sans tenir compte de la cinétique des
réactions d'échange solide-dissous. De ce fait, ces modéles ne permettraient pas de reproduire les concentrations
expérimentales des ETM dissous, qui évoluent au cours du temps pendant la resuspension des sédiments. Pour
modéliser la remobilisation des ETM dans la phase dissoute en fonction du temps de contact entre |'eau et les
particules solides en suspension, il est nécessaire de prendre en compte des paramétres cinétiques pour les
réactions d'échange des ETM a l'interface eau-particules.

Un des objectifs de la thése était donc d'utiliser les données expérimentales pour calibrer un nouveau
modele de spéciation géochimique, plus adapté a la problématique des vidanges de retenues et aux
guestionnements des gestionnaires des barrages. Ce modele doit permettre d'appliquer des constantes cinétiques
(au lieu des constantes d'équilibre) a des réactions d'échange entre des phases sédimentaires porteuses d'ETM et
la phase dissoute (adsorption-désorption et précipitation-dissolution), afin de mieux évaluer le risque de relargage.
Les données d’entrée quantitatives nécessaires pour utiliser le modeéle (quantités de phases solides réactives en
suspension, distribution des ETM sur ces phases porteuses avant la resuspension, concentration initiale des ETM
dissous dans I'eau) ont été choisies en privilégiant des méthodes d'analyse relativement simples a réaliser. Hormis
les expériences de resuspension, qui pourront probablement étre simplifiées lorsque le modéle sera opérationnel,
les données les plus difficiles a obtenir concernent la caractérisation des particules solides qui constituent les
sédiments et la distribution des contaminants au sein de cette phase solide. Lors d’une future application du
modele pour étudier le risque de remobilisation des ETM dans une retenue, ces données d'entrée devront étre ré-

analysées.

VI.1.1. DEUX VERSIONS DU MODELE : VERSION 1 SIMPLIFIEE / VERSION 2 INTEGRANT LA SPECIATION

Deux versions du modeéle ont été développées par P. Ciffroy (EDF, R&D) avec le logiciel Ecolego®. Ces
modeles peuvent étre utilisés sur la plateforme MERLIN-Expo. Une premiére version simplifiée a d’abord été
construite, puis une deuxiéme a été développée pour intégrer la spéciation des espéces dissoutes et la spéciation
des phases porteuses. Ces versions présentent différents avantages, elles ont été testées successivement et sont
présentées dans ce chapitre.

Ecolego (www.ecolego.facilia.se/) est un logiciel payant de création de modéles qui permet de
représenter les concepts qui dirigent des systemes complexes et dynamiques (évoluant dans le temps). L'interface
graphique d'Ecolego permet de lier un modéle conceptuel, sous forme de matrice d'interactions entre des
compartiments, avec un modele mathématique (Avila et al., 2003). Développé initialement pour étudier les

radioéléments dans I'environnement, Ecolego peut étre utilisé pour n'importe quel élément et systéeme.
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MERLIN-Expo est un outil libre qui a été développé dans le cadre du projet européen 4FUN et permet de
modéliser le transfert des contaminants dans I'environnement, la chaine alimentaire, et le corps humain (Ciffroy et
al., 2016). Pour cela, MERLIN-Expo regroupe une librairie de sous-modeéles d'exposition "individuels", créés sur
Ecolego, qui peuvent représenter les différentes étapes de transfert des contaminant dans des sous-systémes
entre la source du contaminant et le corps humain, en fonction du scénario choisi (par exemple, l'utilisateur peut
associer des modeles de transfert des contaminants entre les sous-systemes : atmosphere, sol, plante, etc., Ciffroy

et al., 2016). Cette plate-forme de modélisation préexistante a été utilisée pour coder nos modeles.

La version 1 simplifiée du modeéle ne prend pas en compte la spéciation des éléments dans la phase
dissoute, ni celle des sites d'adsorption a la surface des particules. Les types de phases solides porteuses des ETM
sont considérés de maniere globale en tant que compartiments. Il s'agit donc d'un modéle macroscopique, qui
nécessite moins de données d'entrée que la version 2 avec spéciation (par exemple le DOC ou les ions majeurs
pour calculer la spéciation dissoute), ce qui présente un avantage d'un point de vue opérationnel, les données a
collecter étant moins importantes. Cette version sous-entend également moins d'hypothéses sur les processus
d'échanges entre les phases solide et la phase dissoute, non vérifiables a priori sans d'autres données
expérimentales.

Enfin, ce modéle "simple" est particulierement intéressant dans notre cas pour |'étude de I'arsenic, qui
s'est avéré étre I'un des éléments les plus mobiles et potentiellement problématique lors de la resuspension des
sédiments. Pour cet élément en effet, les constantes d'affinité entre les espéces d'arsenic dissous et les différents
types de sites de surface, nécessaires pour utiliser le modéle version 2, sont inconnues et indisponibles dans les
modeles de spéciation thermodynamiques existants. Pour As, seul le modéle simple sans spéciation est donc
utilisable et il permettra de calibrer des constantes cinétiques.

L'inconvénient majeur de cette version 1 simplifiée est que les constantes cinétiques calibrées a partir des
données expérimentales sont des constantes apparentes, c'est-a-dire spécifiques aux conditions physico-
chimiques expérimentales, et par conséquent moins adaptées a des comparaisons entre les expériences ou entre
les sites. Une seconde version du modele, plus complexe, a donc été développée par P. Ciffroy. Elle permet de
calculer la spéciation des sites de surface des particules et la spéciation des éléments dissous en fonction des
conditions physico-chimiques du milieu, en considérant que ces réactions sont suffisamment rapides pour

atteindre I'équilibre (utilisation des constantes d'équilibres disponibles dans les modéles existants).

VI1.1.2. DONNEES EXPERIMENTALES DISPONIBLES

Les résultats des analyses des sédiments et des expériences de resuspension pour les retenues des
Mesches, Queuille et Rochebut, obtenus lors de la partie expérimentale de ce travail de thése sont décrits en

détails dans les chapitres précédents. Les données disponibles sont :

> Les caractéristiques physico-chimiques générales des sédiments :

- Lagranulométrie,

- Les minéraux majeurs identifiés par DRX,

- La concentration totale en carbone organique particulaire (POC) dans le sédiment initial.

- Lesteneurs totales en ETM (Al, As, Ba, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Mg, Mn, Mo, Ni, Pb, Sr, Ti, U, V, Zn) dans
les sédiments,

- Lesteneurs en ETM dissous dans I'eau porale des sédiments,
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- La répartition de ces éléments entre cinq fractions de I|'extraction séquentielle (échangeable,
carbonatée, réductible, oxydable et résiduelle), ainsi que leurs teneurs dans une fraction
d'oxydes et hydroxydes de fer et de manganése amorphes et facilement réductibles extraite par
le réactif ascorbate. Ces valeurs permettent d'estimer la répartition initiale des ETM (avant la
resuspension) entre plusieurs types de phases solides d'intérét qui seront représentées par des

compartiments distincts dans le modéle.

» L'évolution de la composition chimique de la phase dissoute au cours de la resuspension des
sédiments :

- Le pH, le potentiel redox et la température,

- L'alcalinité,

- Les concentrations en éléments majeurs et traces dissous,

- Les concentrations en carbone organique dissous (DOC).

VI1.1.3. PLAN DU CHAPITRE

Ce chapitre décrit dans une premiere partie le fonctionnement de la version du modeéle sans spéciation
(version 1) et les premiers résultats obtenus. Les choix des données d'entrée sont justifiés dans la partie de
description du modele.

La calibration des constantes cinétiques pour le plomb avec la version 2 du modeéle, qui integre des calculs
de spéciation a I'équilibre en plus des calculs cinétiques de relargage-piégeage, a été rédigée sous la forme d'un
article qui sera soumis prochainement. Le modeéle avec cinétique sera donc présenté sous cette forme dans la
deuxiéme partie de ce chapitre.

Pour les deux versions du modele, nous avons choisi de nous focaliser sur un nombre réduit d'éléments :
As et Pb pour la version sans spéciation, Pb seulement pour la version avec spéciation. Ce choix restreint est en
grande partie contraint par un manque de temps pour traiter I'ensemble des données aprés la création du modele.
Toutefois, ces deux éléments appartiennent a deux groupes de tendances et donneront des indications sur la
capacité du modele a traiter d'autres éléments qui suivent des tendances similaires (les autres groupes ne
montrant pas de relargage n’ont pas d’intérét a étre traités). Nous considérons pour ces éléments les sept
expériences de resuspension réalisées avec les sédiments des trois retenues, afin de pouvoir comparer les résultats

entre les sites, et ce pour au moins deux quantités différentes de sédiments en suspension

VI.2. MODELE CINETIQUE SANS SPECIATION (VERSION 1)

VI1.2.1. DESCRIPTION GENERALE DU MODELE CINETIQUE SANS SPECIATION

Dans les deux versions du modeéle, trois types de phases solides sont considérées comme des phases
réactives vis-a-vis des ETM et constituent trois compartiments solides :

-Les oxyhydroxydes de fer, de manganeése et d'aluminium (appelés simplement oxydes dans le modéle),

-La matiére organique particulaire (compartiment appelé "POC"),

-Les carbonates, assimilés a la calcite.
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Dans les sédiments des Mesches, la calcite (CaCOs) et la dolomite (CaMg(COs),) sont visibles en DRX et
constituent donc des phases minérales carbonatées majeures en mélange dans les sédiments. L'augmentation
mesurée de Ca2+, Mg2+ et de l'alcalinité dans la phase dissoute aprés 1 a 2 h au cours des resuspension des
sédiments des Mesches met en évidence la dissolution de ces carbonates. Le ratio Ca/Mg n'est cependant pas
constant au cours du temps et ne permet pas de déterminer les contributions de la dissolution de ces deux phases.
D'autres minéraux non-détectés en DRX, comme la calcite magnésienne ou le gypse (évaporites présentes dans le
bassin versant), pourraient aussi possiblement contribuer a I'augmentation de Ca” ou de Mg2+.

Dans le modeéle, nous avons choisi d'assimiler les carbonates (fraction analytique F1b mise en solution par

I'acide acétique dans I'extraction séquentielle) a de la calcite.

Par conséquent, cing processus sont décrits par leurs constantes cinétiques (k, Figure VI-1):
1) L'adsorption ou (co-)précipitation des ETM par les oxyhydroxydes et 2) inversement la désorption ou

dissolution des ETM liés aux oxyhydroxydes.

kads, ox

M,

ox

Mdt's + Ox

des,0x

Les processus de sorption ou de co-precipitation ne peuvent pas étre différenciés, les deux processus sont
considérés globalement comme le relargage ou le piégeage par le compartiment des oxydes.
3) L'adsorption sur le POC, et 4) la désorption a partir du POC,

kads, POC

MPOC

M, + POC

des,POC

5) La dissolution des phases porteuses carbonatées et le relargage avec la méme cinétique des ETM

associés.
k,
"prec,carb
M dis M, carb
Kais carb X

En théorie, le piégeage d'ETM par co-précipitation avec les carbonates (inverse de la dissolution) pourrait
aussi étre décrit par une constante cinétique, mais dans le cas de nos expériences de resuspension les carbonates
(calcite ou dolomite) restent sous-saturés et ce processus a donc été négligé (la vitesse de précipitation de la

calcite est considérée comme nulle).

k_desorption_POC

ETM dissous k_desorption_oxydes

k_dissolution_calcite

1
1
i . ETMliés aux
(k_precip: carbonates
calcite)
ETM liés aux
k_adsorption_oxydes oxyhydroxydes

ETM liés au POC
k_adsorption_POC

Figure VI-1: Schéma des processus cinétiques d'échange entre le dissous et les trois compartiments solides.
Kads,ox (Lg’lh'l) et kdes’ox(h'l) : constantes cinétiques d'adsorption et de désorption des oxydes; kgas roc (Lg_lh'l) et
Kaes,poc (h'l) : constantes cinétiques d'adsorption et de désorption du POC; kd,-s,m,b(h'l) : constante cinétique de
dissolution des carbonates.
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VI.2.1.1. VALEURS DES PARAMETRES ET CONDITIONS INITIALES

a) Quantité totale d'oxydes dans les sédiments

La quantité totale d'oxydes de Fe, Mn et Al (en g/L) est considérée comme constante au cours des
expériences de resuspension des sédiments, les variations de Fe, Mn ou Al dissous pouvant étre attribuées a la
précipitation ou dissolution d'oxyhydroxydes étant trés faibles en comparaison des quantités totales de ces
éléments dans la phase solide.

Cette quantité d'oxydes est la somme des quantités d'oxydes de Fe, d'Al et de Mn, calculées a partir des

teneurs en Fe, Mn et Al extraites dans la fraction ascorbate :

mol . oxyde
Fe, Mn, Al dans Fasc ——— * masse molaire oxydes _gowyee

.k
* masse sed. sec en suspension Lk
kg de sed mol oxyde L

Les masses molaires des principaux oxydes (Fortin, 1992; Stephens et al., 2001), normalisées pour une
mole de Fe, Al ou Mn, sont regroupées dans le Tableau VI-1. Les valeurs de masses molaires normalisées sont
proches entre les espéces minérales et une masse molaire moyenne a été utilisée pour calculer la quantité
d'oxyhydroxydes de fer et d'aluminium. La masse molaire de MnO, a été utilisée pour le manganéese. La somme
des oxyhydroxydes de Fe, Al et Mn (masse d'oxydes totale g/g de sédiment) est convertie en masse d'oxydes en
suspension (g d'oxydes/L) en fonction de la masse de sédiment en suspension pour chaque expérience (Tableau
VI-2).

Fer FeOOH goethite, lépidocrocite 88,851 g/mol
Fe,03 hématite 159,687 g/mol = 79,843 g/molFe
Fe;04 magnétite 231,531 g/mol=>» 77,177 g/molFe
5Fe,03.9H,0 ferrihydrite 6824,295 g/mol=> 68,243 g/molFe
Manganeése MnO, 86,936 g/mol
Aluminium Al,O3 corindon 101,960 g/mol=>» 50,98 g/molAl
AI(OH); gibbsite et polymorphes 78,003 g/mol
AIO(OH) bohemite, diaspore 59,987g/mol

Tableau VI-1: Masses molaires des principaux oxyhydroxydes de Fe, Mn et Al.

Expérience de resuspension Oxydes
g/L
Mesches - 2.7 g/L 831107
Mesches - 5.0 g/L 1.54 107
Mesches - 9.4 g/L 2.8910°
Queuille - 1.6 g/L 8.50 107
Queuille - 5.3 g/L 2.8210"
Rochebut - 2.1 g/L 8.10107
Rochebut 4.9 g/L 1.89 10"

Tableau VI-2: Quantités d'oxydes (Al + Fe + Mn) calculées en g/L pour chaque expérience de resuspension.

b) Répartition initiale des ETM entre les phases solides

La répartition des ETM entre les différentes phases solides (les compartiments du modéle) avant la remise
en suspension des sédiments est obtenue de maniére expérimentale grace aux extractions séquentielles et
ascorbates. Ainsi, les teneurs en ETM dans chaque fraction solide mise en suspension (en g/L) sont calculées pour
chaque expérience a partir de la masse totale de sédiment en suspension (g/L) et des teneurs en ETM dans les
fractions (g/g sed.sec) :

- F1b (carbonates) de I'extraction séquentielle pour les ETM liés aux carbonates,

- F3 (réductible) de I'extraction séquentielle pour les ETM liés a la matiere organique (POC),

- Fraction ascorbate pour les ETM liés aux oxydes.
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c) Prise en compte des apports de I'eau porale

La dilution de I'eau porale est immédiate quand le sédiment est mis en suspension. Pour la modélisation,
les ETM dissous dans I'eau porale sont pris en compte a t0 : la quantité d'ETM due a la dilution de I'eau porale est
ajoutée a la concentration en ETM dans l'eau de la retenue avant resuspension (t0). Cet ajout modifie légérement
la forme des courbes par rapport aux figures présentées dans les chapitres IV et V, en particulier pour l'arsenic lors

de la resuspension des sédiments de Rochebut.

VI1.2.1.2. CALIBRATION DES CONSTANTES CINETIQUES

Dans un premier temps, la vitesse de dissolution de la calcite (considérée comme la phase carbonatée de
référence dans le modele) est calibrée pour reproduire au mieux |'évolution de l'indice de saturation de la calcite
(logSl):

Slcacoz=log IAP - log Ks  (équation 1)

Avec: lonic Activity Product IAP = (C032') X (Ca2+)

Constante de solubilité de la calcite log Ks = -8.48

Lorsque la solution est sous-saturée vis-a-vis de la calcite (Sl < 0), la calcite tend a se dissoudre selon la
réaction CaC03(5) = Ca®* 4q) + CO3uq)

Cette réaction est décrite dans le modele grace a une constante cinétique ks caicire COrrigée d'un facteur &
pour tenir compte de I'éloignement des conditions d'équilibre de la calcite (la vitesse de dissolution diminue

lorsque le Sl se rapproche de 0). Lorsque l'indice de saturation de la calcite est inférieur a 0, la variation des
d(ca®t) _ d(coi)
dt  dt

. 2+ 2- ,
concentrations en Ca” et CO3" est donc calculée par : sl

= kdis,calcite- e’

Les constantes de dissolution des carbonates (Kg;s cqicire €1 &) sont calibrées en premier. Leurs valeurs
sont ensuite fixées dans le modeéle, les ETM associés aux carbonates étant supposés étre remis en solution a la
méme vitesse que la calcite elle-méme, puis les constantes cinétiques d'adsorption et de désorption des ETM sur
les oxydes et le POC (Kagsox, Kdesox» Kads,poc €t Kaespoc) sont calibrées. Le but de la calibration est de trouver les
valeurs des constantes qui permettent de minimiser |'écart entre les valeurs expérimentales (respectivement de

Slealcite €1 la concentration de I'ETM dissous Myissous) €t les valeurs modélisées :

1) En premier une large gamme de variation (6-8 ordres de grandeur) est définie pour chaque constante
sous la forme d'une fonction de densité de probabilité log-uniforme, et 10 000 simulations sont réalisées avec le
modele en mode probabiliste. Pour chacune de ces simulations, chaque constante a calibrer prend aléatoirement
une valeur de son intervalle selon la loi de probabilité log-uniforme (échantillonnage selon la méthode Monte-
Carlo).

Les gammes de variations initiales des constantes cinétiques de désorption a partir du POC et des oxydes
sont contraintes de maniére a ce que Kgesox SOit SUpérieur a kqes poc, C'est-a-dire que la désorption la plus rapide en
début de resuspension ait lieu depuis les oxydes plutot que depuis le POC. Cette hypothése est basée sur
I'interprétation des résultats des expériences de resuspension (relargage du fer et du manganése simultané a la

baisse du potentiel redox en solution, voir les chapitres précédents).

2) 10 000 évolutions cinétiques de Sl ou de Myissous SONt ainsi obtenues (Figure VI-2) et correspondent a

autant de combinaisons des valeurs des constantes.
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M_dissolved
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Figure VI-2: 10 000 résultats de calcul d'évolution de la concentration en Pb (g/L) au cours du temps.

3) La somme des écarts au carré entre les points expérimentaux et le résultat de la simulation est calculée
pour chaque simulation, puis les résultats sont classés par ordre d'erreur croissant. La combinaison de constantes
classée au rang 1 donne donc des valeurs de Slcite OU de Myissous l€S plus proches des valeurs expérimentales, et
ainsi de suite.

Cependant, la combinaison de constantes classée au rang 2 peut donner un résultat trés proche de la

premiére combinaison, et une valeur d'erreur seulement un petit peu plus élevée.

4) Pour chaque constante, les valeurs fournissant des résultats similaires, proches des données
expérimentales et non statistiquement différentes, sont évaluées avec le logiciel R grace a un test statistique (le
test de Wilcoxon, qui permet de tester la différence entre deux échantillons). Ainsi, pour chaque constante, on
compare I’échantillon des valeurs de rangs 1 a n a I’échantillon des valeurs de rangs n+1 a 2n. Les échantillons sont
comparés deux a deux jusqu'a obtenir des échantillons statistiquement différents. Par exemple, les 150 meilleures
valeurs obtenues pour k,q4s poc sont-elles statistiquement différentes des 150 suivantes, si oui, est-ce le cas pour les
100 meilleures valeurs par rapport aux 100 suivantes, et ainsi de suite.

Déterminer un ensemble de valeurs pour chaque constante permet de calculer une moyenne et un écart
type et de donner une premiére idée de la sensibilité du modeéle a la variation d'une des constantes. Les valeurs
obtenues pour chaque constante sont donc représentées dans les tableaux de résultats sous la forme de lois de
probabilités normales N(moyenne ; écart-type). Les résultats présentés sous formes de graphiques montrent
uniqguement la meilleure simulation (meilleure combinaison de constante, écart minimal par rapport aux données

expérimentales).

VI1.2.2. RESULTATS ET DISCUSSION DU MIODELE SANS SPECIATION

VI1.2.2.1. DISSOLUTION DES CARBONATES

Les valeurs des paramétres cinétiques de dissolution de la calcite k ;5 cqicice € @ pour les expériences de
resuspension des sédiments des Mesches sont reportées dans le Tableau VI-3. Les données expérimentales et

modeélisées de I'indice de saturation de la calcite au cours des expériences sont présentées dans la Figure VI-3.
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site Sedimen_t:l conc. k_dis,ialcite & (unitless)
(gL™) (h™)
2.7 N(7.85107;1.6210°) | N(5.94;1.11)
Mesches 5.0 N(2.7710%;1.3210%) | N(4.25;0.61)
9.4 N(1.10107;8.510%) N(5.46 ; 0.98)

Tableau VI-3: Fonction de densité de probablité : loi normale N(moyenne ; écart-type) pour les deux parameétres
de dissolution cinétique de la calcite pendant la resuspension des sédiments des Mesches.

0 Los Miesches 2.7 ol 025
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—0,25 - —— Meilleure combinaison B ok ]
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Figure VI-3: Evolution des indices de saturation (SI) de la calcite au cours des resuspensions des sédiments des
Mesches : comparaison des Sl calculés a partir des données expérimentales (points) et modélisés avec les

valeurs des paramétres kg cars €t @ choisies (lignes, meilleure approximation et intervalle de confiance). Ligne en
. op1 2 sy . -1
pointillés: modélisation de SI pour kyjscar,= 0 h™.

Les valeurs des deux parameétres permettent de reproduire trés fidelement I'évolution de Sl (donc de
Ca* et de I'alcalinité) au cours des expériences de resuspension des sédiments des Mesches. Le relargage des ETM
associés aux carbonates lors de leur dissolution pourra donc étre estimé grace a ces constantes. Pour les trois
expériences des Mesches, les valeurs de kg cqicice €8 @ sont proches. kyiq cqicite Varie de moins d'un ordre de
grandeur.
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Pour les retenues de Queuille et Rochebut, I'évolution de l'indice de saturation de la calcite est bien
reproduite par le modele en fixant des vitesses de dissolution et de précipitation nulles pour la calcite (Figure VI-4).
Les valeurs de pH montrent en effet des variations importantes au cours de la resuspension des sédiments et
suffisent a expliquer les variations de concentrations de C032’ et donc de l'indice de saturation de la calcite au
cours du temps : lorsque le pH diminue au début des expériences (H" augmente), la concentration de CO32'
diminue au profit de HCOj3. Le produit d'activité ionique de la calcite (IAP = C032' X Caz+) diminue, donc SI diminue
(et inversement quand le pH augmente).

Au contraire pour les Mesches, dont les sédiments contiennent de la calcite visible en DRX, les variations
de pH ne suffisent pas a reproduire I'évolution de Sl.ite €n considérant une vitesse de dissolution de la calcite
nulle (Figure VI-3: traits pointillés).
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Figure VI-4: Evolution du pH (mesuré) et de Iindice de saturation de la calcite (points expérimentaux et
modeélisation) au cours des expériences de resuspension des sédiments de Queuille et de Rochebut.
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VI1.2.2.2. ADSORPTION ET DESORPTION SUR LE POC ET LES OXYDES

Les valeurs des parameétres Kagsox , Kdesox » Kagspoc €t Kgespoc Obtenues pour les sept expériences de
resuspension pour les trois éléments étudiés (plomb, arsenic et cobalt) sont reportées dans le Tableau VI-4. Nous
n'avons pas trouvé de données comparables d'estimation de constantes cinétiques dans la bibliographie, c’est-a-
dire intégrant plusieurs phases porteuses dans un méme échantillon. Dans I'absolu, ces valeurs ne peuvent donc

pas étre discutées, mais elles peuvent étre comparées entre les expériences et entre les sites.

Les meilleurs résultats de modélisation obtenus avec ces valeurs de paramétres (en tenant aussi compte
de la dissolution des carbonates pour les Mesches) sont présentés dans les Figures VI-5 a VI-7. Le modéle permet
de bien reproduire les évolutions des concentrations qui montrent une augmentation suivie d'une diminution,
comme le plomb dans toutes les expériences (Figure VI-5), le cobalt (Figure VI-7), ou l'arsenic a Queuille et pour
Les Mesches 9.4 g/L (Figure VI-6).

En revanche, il est plus difficile de reproduire I'évolution de I'As pour Les Mesches 2.7 g/L et 5.0 g/L apreés
10 h de resuspension. Les concentrations montrent une deuxiéme phase d'augmentation a la fin des expériences
que les calculs ne reproduisent pas (Figure VI-6). La structure du modeéle, qui considére trois phases porteuses, ne
permet pas de reproduire une tendance "désorption-réadsorption-désorption". L'évolution expérimentale de I'As
est particuliére par rapport au cobalt et au plomb car elle n'atteint pas d'équilibre aprés 12 Oh de resuspension
pour Les Mesches 2.7 g/L et 5.0 g/L. Les variations du cobalt entre 5 et 72 h de resuspension des sédiments de
Queuille ou de Rochebut (Figure VI-7) ne sont pas non plus reproduites avec le modéle (plateau pour Queuille,
augmentation pour Rochebut 4.9 g/L), mais les concentrations maximales et finales obtenues sont proches des
valeurs expérimentales et le cobalt n'augmente plus en solution a la fin des expériences de resuspension, au
contraire de l'arsenic pour Les Mesches 2.7 g/L et 5.0 g/L. Une réaction de relargage d'arsenic plus lente a lieu et
n'a pas été identifiée et définie dans la conception du modeéle.

Pour Rochebut 4.9 g/L, la prise en compte au temps t0 de la dilution de I'arsenic contenu dans I'eau porale

pose probléeme, mais le modéle reproduit correctement les données sur le temps long.

Pour le plomb, les valeurs des constantes Kggsox , Kdesox » Kadspoc €t Kaespoc SONt de maniére générale
similaires entre les expériences de resuspension de chaque site, et ce quelle que soit la masse de sédiments.
Kkads,poc €st 1égérement plus faible pour Les Mesches 9.4 g/L que pour Les Mesches 5.0 et 2.7 g/L. Pour Queudille et
Rochebut, les mesures expérimentales de plomb sont légéerement différentes entre les deux expériences
respectives, et les valeurs des constantes cinétiques obtenues pour chaque site varient d'un voire de deux ordres
de grandeur. Entre les trois sites, les valeurs sont également assez proches, sauf kg4 p0c qui est plus faible pour
Queuille et Rochebut que pour Les Mesches.

Pour l'arsenic, les formes des courbes expérimentales sont plus variables pour chaque site, ce qui se
reflete dans les valeurs des quatre constantes cinétiques qui montrent de plus grandes variations que les
constantes obtenues pour le plomb. Pour Queuille et Rochebut, les valeurs des quatre constantes sont plus élevées
pour la resuspension de 1.6 ou 2.1 g/L par rapport a la resuspension de 5.3 ou 4.9 g/L.

Pour le cobalt, au contraire des deux autres éléments étudiés, les courbes expérimentales sont bien

reproduites avec des valeurs de kggs0x SUpérieures a celles de kqgs poc.
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Modeéle sans spéciation
Site Sediment Kads,ox Kges,ox Kads,poc Kges,poc
conc. (gL L g-l hl ht L g'l ht bt
2.7 N(8.23107%;1.69 10%) N (3.37107; 1.36 10?) N (2.1910%;1.2510% | N (3.4810%;2.52107)
Mesches 5.0 N (5.8710%; 1.55 107) N (3.00107?;2.10 107 N (1.8310%;1.0910%) | N (3.0810%;1.83107)
9.4 N (5.72107%; 1.45 107) N (1.37107; 8.48 107) N (7.9510%;4.42 10" | N (2.2510%;2.05107%)
PLOMB . 1.6 N (5.89107%;1.61107) N (4.6610";7.32107) N (1.69;3.90107) N (5.5310";1.26 10
Queuile 5.3 N (4.4710™";2.52107) N (5.28 107 4.30 10?) N (1.20;6.40 107) N (2.40107;1.37 109
2.1 N (5.3110™";2.92 107 N (3.70107; 1.06 10?) N (4.31;1.18) N (1.61107;4.59 107)
Rochebut 4.9 N (5.5210™;3.64 107) N (1.49107;3.97 10%) N (1.28;4.8010™7) N (7.23107;2.23 107)
2.7 N (5.22;2.77) N (6.5510";3.73107) N (6.87 10 ; 4.34 10" N (1.14;7.10 10
Mesches 5.0 N (4.79 10'; 2.46 10Y) N (9.5710";3.09 107) N (6.2110%; 2.54 10%) N (1.76;7.23 10
9.4 N (5.06 10 ; 2.93 10Y) N (6.2010";3.88107) N (3.4010%;3.07 10" | N (7.3710™;5.41107)
ARSENIC . 1.6 N (6.08 ; 2.78) N (3.21;1.78) N (5.7110%;1.5410% | N (1.5410%;6.59 10")
Queuile 5.3 N (6.1310™";2.51107) N (1.8110";2.24 107 N (6.94 ; 1.48) N (7.99107;2.24 10?)
2.1 N (6.09 ; 2.69) N (1.4710";1.95 107) N (8.40 10 ; 7.65 10%) N (4.67 ; 5.30)
Rochebut 4.9 N (4.7910™";2.76 107) N (1.8510"; 5.40 107 N (1.3110'; 3.64) N (1.2810";3.50 10?)
2.7 N (8.86 10%; 7.27 10°) N (1.20 10%; 9.99) N (1.06 10%; 3.16) N (7.46 107 2.20 10-%)
Mesches 5.0 N (7.26 10°; 1.67 10°) N (1.01 10%; 2.16) N (1.16 10°; 2.28 10%) | N'(9.40107;1.82 107?)
9.4 N (3.80 10°; 1.54 10?) N (6.13;3.9110%) N (1.3210%;1.4310%) | N (1.2910™;1.36 107)
COBALT . 1.6 N (8.1010%; 1.29 10Y) N (3.64;5.0910%) N (1.7110%;2.59 10" | N (5.29107;7.96 107)
Quevile 5.3 N (6.60 10 ; 1.95 10?) N (4.62;1.11) N(1.1110%;1.3510") | N (1.6010";1.90 10?)
2.1 N (6.43 10%; 1.04 10?) N (8.41;1.16) N (2.4310%;6.1010%) | N (4.6710™";1.11107)
Rochebut 4.9 N (2.67 10%; 1.19 10°) N (1.64 10%; 7.35 10Y) N (1.4810%;2.41 10" | N (3.1410™;5.00 10?)

Tableau VI-4: Valeurs des constantes cinétiques pour le plomb, I'arsenic et le cobalt : fonction densité de probabilité: loi normale N'(moyenne; écart-type), pour I'ensemble des
expériences de resuspension.
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Figure VI-5: Comparaison des données expérimentales et des résultats de la modélisation de I'évolution des concentrations du plomb, pour les trois retenues.
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Figure VI-6: Comparaison des données expérimentales et des résultats de la modélisation de I'évolution des concentrations de I'arsenic, pour les trois retenues.
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Figure VI-7: Comparaison des données expérimentales et des résultats de la modélisation de I'évolution des concentrations du cobalt, pour les trois retenues.
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VI1.2.2.3. UTILISATION DU MODELE 1 SANS SPECIATION

Une fois que les constantes ont été calibrées, la contribution des processus de relargage et de piégeage
par le POC, les oxydes ou les carbonates peut étre générée en sortie du modele. La différence entre les ETM
relargués (par la dissolution des carbonates ou désorption des oxydes et/ou du POC) et les ETM adsorbés sur les
oxydes et/ou le POC, définit la variation de la quantité dissoute modélisée a chaque pas de temps. Un exemple de
représentation des résultats en sortie du modele est représenté sur la Figure VI-8 pour l'arsenic pendant la
resuspension de 2.7 g/L de sédiment des Mesches. Le modéle ne reproduit pas tout a fait les données
expérimentales apres 24 h de resuspension (Figure VI-6), mais il s'agit avant tout ici de présenter un exemple des

résultats que le modéle peut générer.
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Figure VI-8: Exemple de résultats de modélisation détaillés pour As pendant la resuspension des Mesches_2.7
g/L. En vert dans les deux graphiques: quantité d'As relarguée résultant des processus d'adsorption et de
désorption par les oxydes et le POC. En rose a droite : résultat de la modélisation de la concentration totale d'As
dissous. As est peu relargué par les carbonates au cours de cette exérience.

Lors de I'étape de calibration des constantes cinétiques, nous avons fait I'hypothése que la désorption des
ETM depuis les oxydes était plus rapide que la désorption depuis le POC. La succession des réactions d'adsorption
et de désorption par les oxydes et le POC que |'on obtient en sortie du modeéle est donc directement liée aux
gammes de variations choisies a priori au début du travail de calibration. Le modeéle ne permet pas de démontrer
que les ETM sont désorbés des oxydes puis réadsorbés sur le POC, et en théorie le méme résultat de modélisation
aurait pu étre obtenu en supposant des processus inversés, c'est-a-dire un transfert des ETM du POC vers les
oxydes, avec des combinaisons de parametres cinétiques différentes.

L'estimation du relargage d'ETM a cause de la dissolution des carbonates est plus robuste car la vitesse de
dissolution de cette phase est calibrée grace a I'évolution de l'indice de saturation de la calcite, qui dépend de ca”
et de l'alcalinité. Si d'autres phases solides porteuses d'arsenic, susceptibles d'étre déstabilisées en conditions de
resuspension, étaient identifiées dans un sédiment, leur cinétique de dissolution pourrait peut-étre étre prise en
compte dans le modele de la méme maniére que pour les carbonates.

Le but final du modele n'est cependant pas d'évaluer les processus, qui sont plutét des hypotheses dans
sa conception, mais d'évaluer le risque de dégradation de la qualité de I'eau au cours des vidanges des retenues.
Pour cela, il faut déja trouver des données d'entrée adéquates et des constantes cinétiques qui permettent de

reproduire les données expérimentales de remobilisation des ETM pendant la resuspension des sédiments.
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A ce stade il est possible de commencer a tester la version 1 du modeéle en utilisant les constantes
calibrées pour le plomb, I'arsenic et le cobalt (Tableau VI-4) et en faisant varier les quantités de sédiments mis en
suspension.

Pour le plomb les valeurs des constantes calibrées semblent plutot proches entre les expériences de
resuspension pour un site donné (Tableau VI-4), mais il est difficile d'évaluer dans quelle mesure la variation des
valeurs des constantes va influencer les résultats des calculs. Sur la Figure VI-9-A, les constantes cinétiques
calibrées pour le plomb pour l'expérience de resuspension Rochebut 2.1 g/L ont été utilisées pour modéliser
I'évolution du plomb dissous si 4.9 g/L et 20 g/L de sédiment de Rochebut avaient été mis en suspension. Les
données d'entrée sont recalculées pour correspondre a ces masses de sédiments et les valeurs modifiées sont
donc les quantités initiales de Pb associées aux carbonates, aux oxydes et au POC, ainsi que les quantités totales
d'oxydes et de POC en suspension. Le résultat de modélisation pour 4.9 g/L de sédiment de Rochebut en
suspension peut étre comparé avec les données expérimentales (Figure VI-9-A).

Les constantes cinétiques du Pb calibrées pour Rochebut_2.1g/L et les données d'entrée ne permettent
pas de bien reproduire I'évolution expérimentale du plomb au cours du temps avec 4.9 g/L de sédiment en
suspension. La concentration maximale modélisée est plus précoce que ce qui a été réellement mesuré (30 min
contre 15 h). Les valeurs des concentrations maximales restent en revanche comparables (3.8 10° g/L pour le
modéle, 3.0 10° g/L en réalité) et inférieures aux seuils de qualité de I'eau de 1.0 10° g/L (norme de potabilité;
OMS, 2011) ou 1.4 10° g/L (concentration maximale admissible, directive 98/83/CE). La concentration maximale
modélisée se rapproche de 1.0 10” g/L pour 20 g/L de sédiment en suspension, ce qui est largement au-dessus de
la quantité de matiere en suspension maintenue pendant les opérations de vidanges.

De la méme maniére pour As, les constantes calibrées pour I'expérience Rochebut 2.1 g/L ont été
appliquées a une resuspension de 4.9 g/L (Figure VI-9-B). L'évolution expérimentale de As avec 4.9 g/L de sédiment
en suspension est plutét bien reproduite avec les constantes calibrées pour 2.1 g/L. Un calcul avec 10 g/L ou 20 g/L
de sédiment en suspension avec ces constantes aboutit cependant a des concentrations en As dissous négatives,

probablement a cause d’un probléme pour le solveur numérique.
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Figure VI-9: Résultat de modélisation en utilisant les constantes cinétiques du plomb (a droite) et de I'arsenic (a
gauche) calibrées pour I'expérience Rochebut_2.1 g/L et appliquées a une simulation de 4.9 g/L (et 20 g/L pour
Pb) de sédiment de Rochebut en suspension. Les triangles mauves représentent les données expérimentales de
Rochebut 4.9 g/L.
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Avec le modele 1 simplifié, il est donc possible de calibrer des constantes cinétiques pour chaque
expérience de resuspension qui permettent de bien reproduire les données expérimentales de variation des ETM
au cours du temps dans la phase dissoute, en particulier pour les éléments qui sont relargués au début des
expériences puis repiégés par la phase solide (évolution en cloche). La valeur prédictive de ces constantes pourrait
cependant certainement étre améliorée pour pouvoir les appliquer a des quantités de sédiments en suspension
différentes. La prochaine étape serait donc de comparer les deux versions du modele en termes de prédictivité
pour voir si la prise en compte des constantes moins dépendantes des conditions expérimentales apporte une
réelle plus-value pour répondre aux objectifs du modeéle (étape non réalisée dans ce travail).

Les constantes issues de la version 1 du modele sont des constantes apparentes et dépendent des
conditions expérimentales, comme le pH ou la concentration de ligands, dont les variations peuvent influencer les
processus d'adsorption-désorption et précipitation-dissolution. Elles dépendent également des conditions initiales
de répartition des ETM dans les trois types de phases solides (données d’entrée) que nous avons déterminé par les
extractions chimiques et qui peuvent étre discutées.

Dans la deuxiéme version du modeéle, les données d'entrée sont identiques a celles utilisées pour la
version 1, mais la spéciation des éléments dissous (incluant la complexation organique) et la spéciation des
surfaces des oxydes et des substances humiques est calculée a I'équilibre, afin de considérer les échanges

cinétiques entre un ETM sous forme d'ion libre et les sites réactifs a la surface des particules.

VI1.3. MODELE CINETIQUE ASSOCIE A UN CALCUL DE SPECIATION A L'EQUILIBRE

Modelling geochemical and kinetic processes involved in trace metals remobilization during
resuspension events of contaminated sediments

Philippe Ciffroyl, Lucie Monninz, Jean-Marie Garnierz, Jean-Paul Ambrosiz, Olivier Radakovitch*?

! EDF, Division Recherche et Développement, Laboratoire National d’Hydraulique et Environnement (LNHE),
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VI.3.1. ABSTRACT

The objective of this paper is to present a model simulating and predicting the exchange kinetics of lead
(Pb) between contaminated sediments and water during resuspension events potentially occurring in reservoirs.
We developed an innovative model that combines thermodynamic speciation of particulate surfaces (oxides and
POC), thermodynamic Pb speciation in water, and kinetic modelling of exchanges between free Pb and particulate
sites (i.e. dissolution of a carbonate carrier phase, adsorption and desorption to/from oxides and adsorption and
desorption to/from organic particles). We used results from laboratory resuspension experiments performed on
sediments of three contaminated dam reservoirs to calibrate a new chemical speciation model.

Uptake and release processes to/from sediments were found to be controlled by at least two successive
reactions that can be associated to two particulate pools (here oxides and POC). Kinetic adsorption and desorption
rates were calibrated for seven experimental conditions. Variability in kinetic rates allowed to evaluate the effect
of solid-to-liquid ratio and sediment origin on exchange kinetics at the water-particles interface. It was shown that
the kinetic release of dissolved Pb by desorption or dissolution from the oxides is reproduced almost identically
between the experiments, regardless solid-to-liquid ratio and sediment origin. Readsorption on the long term on
POC sites is more variable, even if ranges of variation in the adsorption and desorption kinetic rates related to POC

remain limited considering that tested sediments are quite contrasted.
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VI1.3.2. INTRODUCTION

A large part of the trace metal(loid)s (TM) introduced by anthropogenic inputs in aquatic environments
are finally stored in the sediments, where they can be found in two main solid forms: (co)precipitated in mineral
forms like sulphides or carbonates, or adsorbed onto the surface of reactive phases like the iron, aluminium and
manganese oxyhydroxides, organic matter or clay. This distribution influences their bioavailability and toxicity, and
the extent to which they can be remobilised in the water in case of a change in physicochemical conditions.
Indeed, when sediments are resuspended due to natural events or anthropic activities, the particles undergo a
sudden and major change in the pH, redox, solid-to-liquid ratio and other chemical conditions. Resuspension may
promote the remobilization of TM from the solid to the dissolved phase in contaminated environments (Kalnejais
et al., 2010; Superville et al., 2014), and therefore poses a risk of water quality degradation. This risk remains
difficult to assess because the remobilization of TM depends both on the characteristics of the sediments, on the
TM distribution, and on the physico-chemical conditions prevailing during the resuspension (Cantwell et al., 2002;
SedNet, 2004). Thus, TM concentrations that are measured in water during laboratory experiments (e.g. Simpson
et al., 2000; Cantwell et al., 2002; Ye et al., 2013; Kalnejais et al., 2010; Hwang et al., 2011) or in-situ resuspension
events (Caetano et al., 2003; Superville et al., 2014) result from several kinetic release (desorption/dissolution) and

uptake (adsorption/(co)precipitation) processes from/to the suspended particles.

In the case of dams associated to hydroelectric power plants, the reservoirs sometimes need to be fully
drawn down for the safety inspections and maintenance tasks (Poupart and Royet, 2001). These draining
operations, which are designed for limiting adverse effects on the aquatic environment (regulation of the amount
of suspended particles released downstream and control of the O, depletion; Poirel, 2001), could be a problem in
the case of contaminated reservoirs because they lead to sediment resuspension. An increase of dissolved metal
concentrations above water quality standards due to remobilization is one of the risks. Being able to estimate it is

an important stake in order to improve the management of reservoirs.

Laboratory resuspension experiments are helpful to mimic and predict the remobilization of TM occurring
during in situ sediment resuspension and to test the influence of particles concentrations or temporal trends of
chemical reactions. Indeed, the results of resuspension experiments in numerous works show kinetic evolutions of
TM concentrations in the dissolved phase, and competition phenomenon for the adsorption of TM on the solid
suspended particles (Saulnier and Mucci, 2000; Caille et al., 2003; Monnin et al.,, 2018). The evolution of TM
concentrations in water are thus controlled by both rapid and slow release and uptake processes. Evaluating and
predicting the remobilization of TM over time appears thus important to assess the risk of water quality
degradation, and it could be made with chemical modelling. Computer codes like Visual MINTEQ, PHREEQC or
WHAM allow to calculate speciation of dissolved TM in waters and the sorption of TM onto solid phases: these
codes generally include physico-chemical complexation of TM with inorganic ligands, DOC and/or POC, and
hydroxides, as well as redox reactions. They cannot however predict the temporal evolution of such distribution,
because all the processes included in the codes are assumed to be at equilibrium and the reaction kinetics are not

taken into account.
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We used results from laboratory resuspension experiments performed on sediments of three
contaminated dam reservoirs to calibrate a new chemical speciation model. Our objective was to combine the
equilibrium speciation calculation with a modelling of the kinetic exchange reactions of the free dissolved metal
between water and solid surfaces. This model, coded under the Ecolego® platform (Nia et al., 2011; Ciffroy et al.,
2011, 2016), is based on processes similar to those included in e.g. Visual MINTEQ, but it allows the user to
describe complexation reactions by their kinetic rates, instead than by their equilibrium affinity constants. Five
reactions identified as preponderant in TM exchange at the water-solid interfaces were kinetically described
(dissolution of a carbonate carrier phase, adsorption and desorption to/from oxides and organic particles), while
the other reactions (complexation of TM with dissolved inorganic and organic ligands, speciation of the surfaces of
hydrous oxides and organic particles) were assumed to be at equilibrium. This paper presents the fundamental of

this model and focus on the behaviour of one major TM as an example, i.e. lead (Pb).

VI1.3.3. MATERIAL AND METHODS

This section describes the experimental design used for collecting site-specific data and the model

approaches developed for describing kinetics in the exchange of TM between water and particles.

VI1.3.3.1. STUDY SITE AND SAMPLING

Sediments were sampled from three French reservoirs, operated for hydroelectricity: Les Mesches,
Queuille and Rochebut, denoted hereafter A, B and C. The main characteristics of these three reservoirs are
summarized below.

Reservoir A has a surface of 9.5 ha and is located in the south of the French Alps Mountains. It is fed by
two small rivers draining a watershed of 67 km”. The lithology of the watershed is a mix of crystalline and
sedimentary rocks mainly constituted by limestones, dolostones, gypsum and containing alteration facies like
cargneules (french term for an altered carbonate rock indicating preferred dissolution of dolomite or evaporite
clasts by sulfate-rich water, Lanteaume et al., 1990; Warren, 2006). High levels of As, Cd, Pb and Zn were found in
the sediments due to the presence of two ancient mines of Pb-Zn in the watershed. The zinc and lead sulphides
ores were exploited from 1750 to 1927.

Reservoir B is located in the French Massif Central, 30 km northwest of the city of Clermont-Ferrand.
Reservoir B has a surface of 36 ha and a maximal depth of about 30 m. The geology of the watershed mainly
consists of granite, granodiorite and diatextite. A number of former mining sites of Pb, As and F exist in the
watershed, and in particular several deposits of Ag and Pb were exploited in the mining district of Pontgibaud, the
main centre of production of silver-lead in France during the nineteenth century.

Reservoir C is located in the French Massif Central, 17 km upstream of the city of Montlugon, at the
border between the departments of Allier and Creuse. The lithology of the watershed is mainly constituted by
diatextite, granite, anatextite and migmatite. Due to the nature of these rocks, the arsenic contents are naturally
high in water, and the production of drinking water has already been hindered upstream of the reservoir (SAGE
Cher amont, 2013). Gold was intensively mined in the area in the twentieth century, and the Chatelet Mine
produced a total of 11 tons of gold between 1905 and 1955 (Jacquemin, 2014). In this mineralization, gold is
incorporated into the crystal structure of arsenopyrite (FeAsS), and the exploitation generated 300 000 m’ of
tailings disposed on a 5-hectare site (rehabilitated in 2010-2011), in close proximity of the river about 12 km

upstream from the reservoir.
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Water and sediment were collected in June 2015 in the reservoir A and in April 2016 in the reservoirs B
and C. Water was pumped out from the shore and passed through a ceramic filter of 0.4 um. Sediment samples (0-
10 cm surface layer) were collected with an interface UWITEC corer. The sediment was directly extracted to
measure Eh and pH (by planting the electrodes in the wet sediment) and placed into sealed glass jars to maintain
their reduced state. It was manually homogenized in the laboratory in a N, filled glove-bag and divided into several
sub-samples that were stored in individual glass jars at 4°C in darkness. A new jar was opened for each

resuspension experiments, and Eh and pH were measured to check the good conservation of the sediments.

VI1.3.3.2. SEDIMENT CHARACTERIZATION

All the methods that were undertaken for characterizing the sediment were described in detail in Monnin
et al. (2018). The parameters determined for each sediment were: i) major mineralogical components of the total
and clay fraction, determined by X-Ray Diffraction analysis; ii) particles size, determined by a laser diffraction
particle size analyser; iii) organic matter, determined by H,0, digestion; iv) total organic carbon (TOC) determined
with a Thermo Scientific FLASH 2000 elemental analyzer; v) major ions concentrations, determined by capillary
electrophoresis system (Agilent 7100-A); vi) TM concentrations (Al, As, Ba, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Mg, Mn, Mo, Ni, Pb,
Sr, Ti, U, V, Zn), determined by ICP-MS after microwave acid digestion.

VI1.3.3.3. METAL DISTRIBUTION IN SEDIMENT

For running the model described hereafter it is necessary to define initial conditions, i.e. the
concentrations of TM in each of the particulate phases (oxides, Particulate Organic Carbon (POC), precipitated
carbonates) at the initial time of the resuspension experiments. These initial conditions were determined
experimentally with, ascorbate and sequential extractions. The ascorbate extractions were carried out to quantify
more specifically the trace metals bound to amorphous and easily reducible Fe and Mn oxides and hydroxides.
Ferrihydrite and iron monosulfide (FeS) are considered soluble in the ascorbate solution, in contrary to pyrite,
hematite or goethite (Ferdelman, 1988; Kostka et Luther, 1994; Anschutz et al., 1998). The standardized BCR 3-
step extraction scheme (Rauret, 1998; Quevauviller, 2007) was slightly modified in order to adapt the one of
Tessier et al. (1979) to the first fraction and to separate the "exchangeable" and "carbonate" fractions. The
sequential extraction provides then four fractions: exchangeable (Fla); carbonates-bound metals (F1b); reducible
fraction (F2 from BCR) and the oxidizable fraction (F3 from BCR). Finally, the residual fraction is assumed to be
equal to the total metal content minus the sum of the previous four fractions.

Procedures followed for conducting the chemical extractions are described in detail in Monnin et al.
(2018).

VI1.3.3.4. LABORATORY RESUSPENSION EXPERIMENTS

Aliquots of sediments were resuspended using an Applikon® bioreactor, a 3L glass reactor in which the
sediment is stirred by both a propellers assembly and a magnetic stirrer. pH, Eh, dissolved oxygen and temperature
were measured continuously with four probes passed through the head plate on the top of the reactor.
Measurements were recorded with 10 s to 1 min time-steps.

Each resuspension experiment was performed on a new sample from a sealed jar. A mass of wet sediment
was inserted into the 3L reactor filled with filtered water collected from the respective sampling site. Ambient air
was continuously bubbled into the reactor. A total of seven experiments were conducted, with sediment mass
corresponding respectively (on a dry sediment to water ratios basis) to 2.7, 5.0 and 9.4 g L™ for reservoir A, to 1.6

and5.3g L™ for reservoir B and to 2.1 and 4.9 g L™ for reservoir C.
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The experiments were set for 120 to 160 h. During the experiment, the water was sampled through a
syringe connected to a small pipe inserted into the reactor. 30 mL of water samples were collected successively at
t0 (prior to sediment addition), 2, (5), 10, 20, 30 min and 1, 1.5, 2, 5, 15, 24, 48, 72, 96, 120, (160) h. The total
volume collected represents a maximum of 18 % of the initial water volume in the reactor. The concentrations
measured in the dissolved phase are not corrected for this variation of the total volume. Each sample was
separated into three aliquots: a) 10 mL were filtered through 0.7 um glass microfiber and stored frozen in glass
vials until DOC analysis (Shimadzu TOC-Vsy ; PROTEE laboratory); b) 12 mL were filtered through 0.22 um syringe
filters for alkalinity and major ions (Metrohm microtitrator and capillary electrophoresis respectively); c) 8 mL were
filtered through 0.22 um syringe filters and acidified with ultrapur nitric acid for elements determination (ICP-MS),
including major and trace elements. A specific resuspension experiment carried out to determine the quantity of
elements that could be adsorbed onto the glass wall of the reactor showed that this bias is negligible (Monnin et
al., 2018).

VI1.3.3.5. MODEL DESCRIPTION

The model described hereafter is similar to those developed and tested in Ciffroy et al. (2001), Ciffroy et
al. (2003) and Garnier et al. (2006), who studied adsorption and desorption kinetics of TM to/from natural particles
collected in the Loire river. For some TM (e.g. Co, Mn, Cs in some conditions), they observed similar kinetic trends
as those observed here for Pb (see Results section), i.e. a desorption phase followed by a readsorption phase. They
interpreted such experimental results as follows: TM desorbed just after mixing correspond to TM associated to
weak and fast sites; excess TM in solution are then readsorbed on less accessible and/or more specific sites. From
these observations, the authors proposed a ‘two-successive reversible’ kinetic model that was able to fit
experimental data. This model was adapted here for the purpose of our experimental procedure and results.

Three particulate phases are here assumed to contribute to TM exchanges between water (dissolved

phase) and particles, i.e. oxides, POC and carbonates. Exchanges are then described by three chemical reactions:
kads,ax

Mdis + Ox D — Mox

kdis, ox

kzzd:, POC

My + POC Mpoc

kdiS,POC

k

prec,carb
My, «—=~
dis carb

kdis, carb p)

where My, Moy, Mpoc and M grbonates represent TM in water, or associated to oxides, POC and carbonates
respectively (g L'l); Ox, POC and Carb represent oxides, POC and Carbonates (g L_l); Kads,ox and Kges,ox are the
adsorption and desorption kinetic rates (in Lg'lh'1 and h* respectively) to and from oxides; K45 pocand Kgespocare
the adsorption and desorption kinetic rates (in Lg’lh_1 and h'* respectively) to and from POC; Kprec,carb @and Kyis carb are
the precipitation and dissolution kinetic rates (in h_l) to and from carbonates. Actually, transfer of TM from oxides
or POC to water can be due to both chemical desorption and solid dissolution. No information is available to
distinguish these two processes and then the kg oxand kqes poc pParameters implicitly incorporate both processes. It
will be hereafter called ‘desorption’. The same assumption is made for ‘adsorption’ to oxides and POC that
incorporate potential solid formation.

According to these reactions, the kinetic derivates in My, Moy, Mpoc and M., can be written as follows:
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dM is)
(1) d—lti = _{kuds,ox- (Ox) + kads,POC- (POC) + kprec,carb}- (Mdis) + kdes,ox- (Mox) + kdes,POC- (MPOC) +

kdis,curb- (Mcarb)

dMoy)
(2) dt = kads,ox' (Mdis)' (Ox) - kdes,ox- (Mox)

d(Mpoc)
(3) =% = kaaspoc- Mais)- (POC) — Kges poc- (Mpoc)

d(MCllT )
(4) Tb = kprec,carb- (Mdis) - kdis,carb- (Mcarb)

Variables in parenthesis represent concentrations expressed in g L™ It was chosen to work here in massic
concentrations instead of molar concentrations. Experimental POC concentrations are indeed given in g L* and
converting them in molar concentrations would induce an additional uncertainty because the nature of particulate
organic matter present in the system is unknown.

The total concentrations of Oxides and POC are assumed to be constant over the duration of the
experiment. However, physico-chemical conditions like pH or ionic strength showed significant evolution during
the experiment (see Results section). As a consequence, speciation of Oxides and POC surface may change over
time and such modifications were taken into account in the model.

First, speciation of oxide surface (noted hereafter SOH, e.g. FeOH, AIOH and/or MnOH) was modelled.
Oxides exhibit an amphoteric behaviour, i.e. they may react with proton H' present in solution to form a net
positively charged surface SOH," at low pH, or a net negatively charged surface SO at high pH. Only anionic forms
SO are assumed to interact with TM in solution. The fraction of SO was then calculated by a thermodynamic
speciation model integrated in our modelling system (Ciffroy and Benedetti, submitted). For this purpose, we
coded the HFO model developed by Dzombak and Morel (1990), which calculates the distribution between SOH,
SO and SOH,", as well as proton concentration in the oxide diffusive layer (Hsttrf,SOH) at equilibrium. The model is
described in detail in Ciffroy and Benedetti (submitted).

Second, speciation of POC surface (noted hereafter HHS for protonated Humic Substances) was modelled.
Indeed, humic substances may be present under protonated and deprotonated species HHS and HS -, and cationic
TM are assumed to interact with anionic forms HS. The fraction of HS among POC surface sites was then
calculated by a thermodynamic speciation model integrated in our modelling system (Ciffroy and Benedetti,
submitted). For this purpose, we coded the Stockholm Humic Substances (SHM) model (Gustafsson et al., 2001;
Gustafsson et al., 2006), which is similar to WHAM (Tipping, 1994). This model calculates the distribution of sites
among protonated and deprotonated species, as well as the concentration of proton in the diffusion layer close to
the HHS surface (Hg,, ¢ uus)-

Finally, considering the total dissolved concentration My would create a bias in the model. Actually, TM
species that interact with oxides and POC are not the whole ‘dissolved metal’ My, but only its free cationic species
M. As physico-chemical conditions like pH change over time, the fraction of free species M** may show variations
too. Two kinds of complexation reactions occurring in the dissolved phase were then incorporated in our model.
On one hand, complexation of TM with inorganic ligands (hydroxides, nitrates, sulphates, chlorine and carbonates)
was described by affinity constants at equilibrium K,,. Data are taken from the Visual MINTEQ database
(https://vminteq.lwr.kth.se/). On the other hand, complexation of TM with Dissolved Organic Carbon (DOC), i.e.
dissolved humic acids and fulvic acids was described according to the SHM model previously mentioned. It
accounts for chemical interactions between DOC and TM, as well as electrostatic interactions at the vicinity of the
humic surface.

In conclusion, the thermodynamic models integrated in our tool allowed to calculate the fraction of

interacting sites SO and HS’, as well as the fraction of free species M™, for the whole duration of our experiments.
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Chemical reactions are then modified as follows:

*
k ads,ox

JpeeMais + f50-Ox  «—— M,

* ox
k dis,ox

k*ads,POC
fﬁ‘ee'Mdis +st.-POC «—~ Mpoc

*
k* 4is, poc

*
k prec,carb
—_—
f}?‘ee'Mdis <

*
k dis,carb

carb

z+
where f.. is the fraction of free TM in the dissolved phase (i.e. Z—);fso_ is the fraction of anionic sites on
dis

50~ . . L . s
H+); fus. is the fraction of anionic sites on POC (i.e. = 1
2

R ——— ————). All the kinetic constants have
SOH+SO~+S0 HS+HS

oxides (i.e

the same units as those defined in Equations 1 to 4, but refer now to free metal M**, and fractions of anionic sites

on oxides and POC. Equations (1) to (4) are then modified to integrate the fractions fgee, fso- and fus., as well as
kinetic rates:

d(M is) * * * *
(5) d—‘ti = _{kads,ox'fSO_ (Ox) + kads,POC'fHS_' (POC) + kprec,curb}'ffree(Mdis) + kdes,ox' (Mox) +

kries,POC' (MPOC) + k:iis‘carb' (Mcarb)

d(Moy) * *
(6) T4t = kads,ox'fSO_'ffree(Mdis)' (Ox) - kdes,ox' (Mox)

d(Mpoc) * *
(7) d‘:OC = kads,POC'fHS_'ffree(Mdis)' (POC) - kdes,POC' (MPOC)

d(McaT ) * *
(8) dt == kprec,carb'ffree(Mdis) - kdis,carb' (Mcarb)

VI1.3.3.6. INITIAL CONDITIONS

For calibrating the model from experimental results, it is necessary to define the initial conditions of the
simulation, i.e. the concentration of TM in each of the solid phases (i.e. oxides, POC and carbonates) at initial time.
Chemical extractions provide information on element distribution between different solid phases in the sediment
before resuspension. The proportion of metals extracted in the fraction F1b with acetic acid, and the fraction F3
with H,0,, in the sequential extraction scheme (Monnin et al., 2018), were respectively used to quantify the metals
bound to carbonates and to particulate organic matter. The amount of TM bound to oxides were assumed to be
extracted with the ascorbate reagent.
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The total amount of oxides in the sediment was derived from the proportions of Fe, Mn and Al in the
ascorbate extraction. The proportions of Fe, which is the main component of the oxides, are similar in the
ascorbate fraction and in the reducible fraction F2 of the sequential extraction. The Fe-, Mn- and Al- oxides were

included in the calculation of the solid oxide phase.

VI.3.3.7. CALIBRATION OF DISSOLUTION KINETIC RATE FROM CARBONATES

For each model, the third reaction describes the dissolution of carbonates, leading to a remobilization of
associated TM, and inversely the precipitation of carbonates, leading to a potential co-precipitation of TM. X-ray
diffraction showed that calcite (CaCOs) is a predominant mineral phase of the sediments from reservoir A, even if
dolomite (CaMg(C0Os),), and maybe magnesian calcite are also present in significant concentrations. In contrast,
calcite was not evidenced on reservoir B and C. For sake of simplicity, we considered that precipitated carbonate is
assimilated to calcite. The quantity of calcite in sediment is estimated through the calculation of Saturation index

(81), expressed as:

(9) SI =log (IAP)

Ks

where IAP is the lon (Ca2+ and CO32_) Activity Product; K; is the solubility product of calcite (log,o(Ks)=-8.48).
Thus, a Sl value around 0+0.05 indicates that the mineral is in equilibrium with the solution (Monnin and Ramboz,
1996). When the system is undersaturated (i.e. when SI<0), calcite may dissolve, and the concentrations of calcium

and carbonates may increase. The reaction describing such a dissolution/precipitation process is the following:

kprec, carb

Ca?* + COP CaCO,

Cdis,carb Y

As the carbonate concentration (CO32_) is also driven by acid/base reactions with HCO; and H,CO3, these
reactions were also implemented in our model.

In the experiments on reservoir A, a significant increase in both ca” and C032_ concentrations was
observed and S/ is negative, interpreted as a continuous dissolution of calcite. Even if precipitation and dissolution
can simultaneously occur, we considered here that the reaction is predominantly directed as:

Ca?* + CO CaCO;
kdls, carb Y

For calibrating the dissolution kinetic rate kdis,carb, we used experimental data related to Ca’* and C032_,
and subsequent IAP. Besides, we experimentally observed that Sl follows an exponential trend, so we added an
exponential correction factor a.g; cq,p (Unitless) describing the fact that dissolution decreases if Sl is close to 0.

Kinetic evolution of Ca** and C032_ is then given by:

d(Ca2™) _ d(co3) _

—a.g; SI
dt dt kdis,carb' e~ discarb

(100 IfSI<o,

We then optimized parameter values to minimize the distance between calculated and measured values
according to the procedure described below.
TM associated to calcite can be remobilized simultaneously and it is then assumed that the kinetic

dissolution rate of calcite-associated TM is the same as for calcite itself.
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VI1.3.3.8. CALIBRATION OF SORPTION AND DESORPTION KINETIC RATES TO/FROM OXIDES/POC

Kinetic trends observed for Pb in all our experiments showed two stages, i.e. a first desorption stage
followed by a readsorption stage (see Results section). As discussed in Ciffroy et al. (2001), Ciffroy et al. (2003) and
Garnier et al. (2006), TM desorbed just after mixing should correspond to TM associated to weak and fast sites,
and excess TM in solution are then readsorbed on less accessible and/or more specific sites. On a theoretical point
of view, we could then assume that oxides correspond to weak and fast sites, while POC corresponds to strong and
slow sites; or vice-versa. When observing equations (1) to (5), we can observe that oxides and POC play symmetric
roles on a mathematical point of view, and that it is mathematically impossible to decide which kind of sites are
the weakest and fastest, and which ones are the strongest and slowest.

Two scenarios could then be considered on a theoretical point of view. The first one assumes that TM are
weakly associated to oxides and strongly associated to POC. In this scenario, the initial increase of TM in the
solution is predominantly attributed to desorption from oxides and kg, .y > Kges poc- This scenario may be
supported by a qualitative interpretation of experimental results. Fe and Mn concentrations in water showed
indeed a significant increase during the first minutes/hours of the resuspension experiment, suggesting fast
processes occurring at the surface of oxides. Besides, Saturation indexes (SI) calculated with Visual MINTEQ
indicate undersaturation of several Fe oxides and (oxy)hydroxides (e.g. ferrihydrite Fe,05-0.5(H,0), goethite
FeO(OH) , gibbsite AI(OH)3;, pyrolusite MnO, and manganite MnOOH) at the beginning of the resuspension
experiment, suggesting possible dissolution of oxides (in our model, dissolution and desorption of TM associated
to oxides are implicitly confounded). The second scenario assumes that TM are weakly associated to POC and
strongly associated to oxides. In this scenario, the initial increase of TM in the solution is predominantly attributed
to desorption from POC and k.5 poc > kges,ox-

The choice between these two scenarios was based on the qualitative arguments given above; the first
scenario seems reasonable in our study and it was then selected. We then calibrated the kinetic parameters under
the constraint kg, ox > Kjes poc.- However, we must keep in mind that this is a prior assumption and not a

demonstration.

VI1.3.3.9. FITTING PROCESS

The two parameters describing dissolution of carbonates ki cop and Quiscar Were first fitted. Then, the
four parameters describing exchanges with oxides and POC (i.e. kg4 o, Kdes oxs Kaas,poc and kges poc) were fitted
from the experimental results. We conducted a probabilistic approach to define the most probable combinations
of parameters, similarly to the process described in Ciffroy et al., 2011. Instead of determining a single value for
each of the parameters, the objective was to define Probability Density Functions (PDF), describing the range of
most probable values for each parameter, as well as correlations between parameters. The steps followed for
deriving PDFs for each of the model parameters are the following:

Step 1: each of the parameters to be fitted is described by a PDF characterizing the range of potential
values. As no previous knowledge related to the kinetic rates is available, large log-uniform PDFs (over several
orders of magnitude) were selected because maximizing the entropy of the system.

Step 2: 10000 values of each parameter were randomly sampled through a Monte Carlo procedure,
allowing to obtain 10000 combinations of parameters. The model was run for each of the 10000 combinations of
parameters, providing a ‘spaghetti’ plot (i.e. 10000 M, = f(t) curves). The spaghetti plot allows to visualize the

network of generated curves.
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Step 3: In the experiments described above, variables (i.e. Caz+, C032_

and M,;; concentrations) were
measured at different deployment times (from 2 minutes to 120 or 160 h, see 2.4). For fitting the parameters
related to calcite dissolution, we only used the experimental S/ values as described above. For fitting the
parameters related to TM exchanges with solids, we used the M values. Let’s write Y the output of interest for
the fitting process (i.e. S or My;). For each of the 10000 simulations previously generated, error was calculated as

follows:
2
(11) £p = Zi (Ymeasured(ti) - Yp,culculated(ti))

where Y oqsurea () and Yy, caicuiatea(t;) refers to the measured and calculated output at time t; the
index p refers to the pth combination of parameters (with p = 1 to 10000).

Step 4: the 10000 simulations were then ranked according to the error ¢,. The lowest errors ¢, correspond
to the ‘best’ combinations of parameters, i.e. those minimizing the distance between measured and calculated
values. However, some combinations of parameters may equivalently give low errors g, To estimate the
robustness of the parameterization, it is then necessary to estimate the range of parameter values that may give
equivalent results. Typically, a non-sensitive parameter will give equivalent errors over a wide range of values,
while a sensitive parameter will give equivalent errors over a narrow range of values. To evaluate the set of
parameter values that may equivalently give good results, a Wilcoxon test was undertaken on the ranked
combinations. The 10000 combinations is first subdivided in two sub-sets of 5000 data points; the first set
corresponds to the combinations giving the best fitting while the second set corresponds to those giving the worse
fitting. These two samples are compared by a Wilcoxon test through its p-value. The Wilcoxon test allows to decide
whether the two sets are samples from the same population of data. When the test concludes that the two
samples are statistically different, the operation is repeated for the set of the first 5000 combinations; and so on
until it is concluded that two consecutive samples are statistically taken from the same population of data
(decision criteria: p-value>0.05). The parameters values that were thus identified as giving equivalent results were
used to build Probability Density Functions (PDFs).

Step 5: once PDFs are fitted for all the parameters, the model is run again replacing the non-informative
PDFs used at step 1 (i.e. log-uniform PDFs) by informative PDFs obtained at step 4 (e.g. normal PDFs). Besides,
correlations identified between parameters at step 4 are also introduced in the investigated model. When
correlation(s) is(are) defined, the Iman-Conover technique (Iman and Conover, 1982) was processed to generate
parameter samples respecting these correlations.

Step 8: the new spaghetti plot (i.e. obtained with informative parameters PDFs) is compared to
experimental data. For facilitating the interpretation, this plot is synthesized by three curves, i.e. the curve

obtained with the best combination of parameters, and the 5t percentile and 95" percentile curves respectively.

VI1.3.4. RESULTS AND DISCUSSION

VI1.3.4.1. PB CONCENTRATIONS IN SEDIMENTS AND WATER

The average Pb contents in the sediments used in the resuspension experiments were 213 = 2 mg/kg for
site A, 358 = 2 mg/kg for site B, and 59.7 + 0.7 mg/kg for site C. For the sites A and B, these values exceed the
Probable Effect Concentration (PEC) of 128 mg/kg from MacDonald et al. (2000). The Pb content of sediment from
site C is between the Threshold Effet Concentration (TEC, 35.8 mg/kg; MacDonald et al., 2000), below which Pb has

normally no effect, and the PEC, thus the sediment C cannot be classified as toxic or non-toxic.
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The evolution of Pb-concentrations in the dissolved phase during the resuspension experiments is shown
in Figure VI-10. It showed two stages, whatever the sediment used and the amount of suspended sediments: a first
desorption stage, followed by a readsorption stage. The dissolved concentrations increased during the first 5 hours
of the experiments for sediment A, 24 h to 48 h for site B, and 5 h to 15 h for site C, followed by a continuous
decrease. The maximum concentrations of Pb measured during the experiments were between 2.30 10° g L* (site
C- 2.1 g L™ of resuspended sediments) and 1.37 10° g L™ (site B- 5.3 g L™ of resuspended sediments). The
concentrations of dissolved Pb represent a release of 0.4 to 1.8 % of the total Pb associated to the suspended solid

particles.
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Figure VI-10: Dissolved Pb concentration — Comparison between experimental (blue dots) and calculated kinetic
evolutions (best combination of parameters, 5" percentile and 95" percentile of the curves generated with the
PDFs obtained for each of the parameters.
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VI1.3.4.2. PHYSICO-CHEMICAL PARAMETERS IN WATER

The concentrations of dissolved organic carbon (DOC, not shown) in water during the resuspension
experiments ranged between 1 and 5.6 mg L™ for site A, 2.1and 7.7 mg L™ for site B, and 5.5 and 7.9 mg L™ for
site C, depending on the experiments. These variation ranges are wide, however the DOC does not show any
clear trend over the duration of the experiments.

The redox potential (Eh) of the stirred and aerated water decreases immediately when sediments are
resuspended. Eh then rises sharply for a short period (up to one hour for site A; Monnin et al. 2018) and then
slowly increases up to the end of the experiments. The redox variations do not affect the dissolved speciation of
Pb, which is the trace element we chose to model. The decrease of Eh at the beginning of the resuspension
experiments can lead to the reduction and dissolution of the reactive (amorphous) Fe and Mn oxides and the
release of associated TM. The dissolution and desorption processes of TM from the Oxides pool are grouped
together and referred as "Oxides desorption" in the model.

The pH follows a similar pattern with an instantaneous decrease after the sediment addition followed by
an increase from 10 minutes of resuspension (Figure VI-11). A larger decline of pH is measured during the
resuspensions of sediments B and C compared to the sediment A. The XRD analysis of the sediments show that,
unlike the sediments B and C, the sediment from site A contains carbonate minerals (calcite and dolomite), of

which dissolution have partially buffered the pH decrease.
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Figure VI-11: Evolution of pH in water during the resuspension experiments
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VI1.3.4.3. EVOLUTION OF Fso- Fps- AND Frrer DURING THE SEDIMENT RESUSPENSION

a) Speciation of the POC and oxides surfaces

The total concentrations of oxides and POC in the suspended particles, respectively obtained from the
ascorbate extraction and the total organic carbon analysis, are given in the table 1 (Tableau VI-5). The sediments
from sites B and C contain more POC than those from the site A (4.8 to 7.9 % versus 1.6-1.8 %). Higher amounts

of Fe, Mn and Al are also extracted in the ascorbate fraction for the sediments B and C, so the concentrations of

oxides are higher than for the sediment A.

. Sediment conc. Oxides POC
Site 1 1 -1
gL gL gL
2.7 8.3110° 432107
A 5.0 1.54 10" 8.8010°
9.4 2.8910° 1.65 10"
8 1.6 8.50 10 1.02 10"
5.3 2.8210" 4.1610"
c 2.1 8.1010° 1.01 10"
4.9 1.89 10" 2.3810"

Tableau VI-5: Total concentrations of Oxides and Particular Organic Carbon (POC)

The total concentrations of POC and oxides are assumed to remain constant over the duration of the
resuspension experiments. However, the evolution of the physico-chemical conditions during the experiments
(ex. pH, ionic strength) may alter the speciation of oxides and POC surfaces and change the concentrations of
adsorption sites over time. To take into account these variations during the resuspension, the release and
removal reactions of TM are considered to occur between the free ionic forms of the TM and the anionic sites at
the sorbents surfaces (respectively named SO™ on the Oxides and HS on the POC). Thus, the partition between
protonated and deprotonated sites on the POC and Oxides surfaces were calculated and the evolution of the

fraction of anionic sites (fso. and fs.) are shown in Figure VI-12 and Figure VI-13.
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Figure VI-12: Fraction of anionic sites fso. (%, log scale) on the surface of oxides during the resuspension
experiments, for the three sites and all the resuspension experiments.
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Figure VI-13: Fraction of anionic sites fys. (%) on the surface of POC during the resuspension experiments, for
the three sites and all the resuspension experiments.

Both fso. and fys. follow the same evolution that the pH during the resuspension experiments: a decrease
during the first 10 minutes, then an increase. The highest and lowest fractions fso. and fys. respectively
correspond to the resuspension experiments of sediment A5 g L™ and sediment B 5.3 g L_l, during which the
highest and lowest pH values are measured. Given the protonation/deprotonation of the surface sites that are
considered, the fractions anionic sites fso. and fys. are highly dependent of the pH variations. Indeed, a shift in pH
influences the direction of the reactions SOH = SO~ + H* and SHH = HS™ + H*. According to Le Chatelier's
principle, a decrease of pH (increase of [H']) promotes the formation of SOH and SHH and the decrease of the

fractions of reactive sorption sites SO and HS'.

b) Speciation of dissolved Pb

The results of speciation calculations show that the vast majority of dissolved Pb is complexed with the
dissolved organic matter (data not shown). The free ionic species Pb>" represent only a small fraction of the total
amount of dissolved Pb (Figure VI-14). Minimum ffee (7.0 107 - 3.8 10'6) are obtained with the input data of
resuspension A-2.7 g L'". The highest calculated firee (8.6 10°- 8.4 10”) correspond to the resuspension B-5.3 g L
! Over the duration of resuspension, the fz.. ratios increase up to their highest values during the first 10 minutes

and then decrease until the end of the experiments.
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Figure VI-14: Ratio fz.. between free species Pb>* and the total dissolved concentration

In our model, the speciation of dissolved TM is considered to be at equilibrium in each solution sampled
during the resuspension experiments. The speciation of dissolved elements depends on several parameters
including pH and the concentrations of inorganic and organic ligands. In this work, the SHM model was used as a
basis for modelling the speciation of the surface of the particulate humic substances (linked to the measured
POC) as well as the interaction between TM and dissolved humic substances (from the measure of DOC).
Complexation reactions between dissolved M”" and reactive functional groups in the dissolved humic and fulvic
acids are governed by specific equilibrium constants, while the adsorption of M”" in the POC reactive sites (on the
total of particulate humic and fulvic acids) is a kinetic reaction with a kinetic constant to be determined.
However, as the repartition between humic and fulvic acids is fixed at 50 % for both the particulate and the
dissolved humic substances, the fraction fs. that which has already been calculated in the previous section is also
equal to the fraction of functional groups on the dissolved humic substances that can complex with M=,

During the sediment resuspension, the dissolved Pb remains mainly complexed with the dissolved
organic substances but the pH decrease at the beginning of the experiments promotes the increase of the
fraction Pb*".

The significant kinetic changes in reactive adsorption sites and free metal concentrations during the
resuspension experiments highlight the importance of taking into account the speciation of Oxides and POC

surfaces and the speciation dissolved TM in the model.

VI1.3.4.4. CARBONATE DISSOLUTION PARAMETERS

As described in the Material and Method section, the kinetic rate describing carbonate dissolution
Kais,carb @and the correction factor oy o, Were calibrated using kinetic evolution of Ca’* and C032, integrated in the
Saturation Index of calcite SI. Parameter values obtained for the three resuspension experiments with sediments

from site A are reported in table 2 (Tableau VI-6).

For the resuspension of the sediments from sites B and C (that do not contain carbonate minerals
detected by the XRD analysis), the evolution of alkalinity over time is optimally reproduced by taking into
account the pH variation over time only (data not shown). For these resuspension experiments, considering
carbonate dissolution did not improve the model results and no kinetic rates of carbonate dissolution were

therefore calibrated.
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The comparison between experimental and calculated SI for the resuspension of sediment A are

reported in Figure VI-15. The dashed blue line represents the SI computed without calcite dissolution, taking into

account only pH variations that influence the concentration of C032'. For this site, the pH evolution allows to

explain in part the evolution of SI during the experiments, especially during the first hour of resuspension.

However, pH variations are not enough to explain the increase of the calcite Sl at the end of the three

experiments (Figure VI-15). Adding the process of calcite dissolution, thanks to the calibrated constants ks cars

and Qyis,cars, allows the calculated Sl to be well adjusted to the measured one. The TM bound to the carbonate

fraction in the sediment A before resuspension (deduced from sequential extraction) are then released in the

dissolved phase with the same kinetic rate that the calcite dissolution.
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Figure VI-15: Saturation index (SlI) of calcite — Comparison between experimental and calculated kinetic
evolutions. The dashed blue line represents the SI computed without calcite dissolution.
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Sediment " X ¥ " X .
Site conc kdis,carb adis,carb ads,ox kdes,ox ads,POC kdes,POC
o L_l' h* unitless Lgtht h' Lgth? h't
N (1.85.107; 6 | N(3.6.107; N (3.9.10; N (2.8.107;
2.7 5 N (5.94;1.1) | <10 ) )
1.6.107) (5.94;1.1) 1.3.107) 1.5.10") 1.4.10%)
N (2.2.10%; 6 | N(2.7.107; N (2.3.10; N (2.7.10%;
A 5.0 ) .25; 0. <10 ) )
1.3.10%) N'(4.25;061) 1.5.107) 8.6.10°) 1.3.10%)
N (1.1.10%; 6 | N (1.8.107; N (7.9.10°%; N (4.7.107;
9.4 ) N (5.46;0.98) | <10 ) )
8.5.10°) (5.46; 0.98) 7.9.107) 3.9.10° 2.6.107)
16 0 ] <0t | N (4.5.107; N (1.5.10°%; N (9.4.10%;
8 ' 2.1.107) 6.7.10°) 4.1.10)
53 0 ] <0t | N (2.3.107; N (3.3.10°; N (5.9.107;
' 7.4.10°) 1.3.10°) 2.3.107)
,1 0 ] <0t | N (3.7.107; N (4.10°%; N (1.5.107;
c ' 1.2.107) 1.5.10% 5.6.107)
4.9 0 ] <t | N (1.4.107; N (5.6.10°; N (8.3.107;
' 4.7.10°) 2.4.10°) 3.5.107)

Tableau VI-6: Probability Density Functions (PDFs) of the parameters fitted. PDFs provided in the table are
normal PDFs N'(mean; SD).

VI.3.4.5. ADSORPTION/DESORPTION PARAMETERS ON/FROM OXIDES AND POC

As described in the Material and Method section, the kinetic rate describing adsorption on oxides and
POC (kggs0x and kggs poc) and desorption from oxides and POC (kg ox and ko5 poc) were calibrated from
experimental data. Parameter values obtained for each of the resuspension experiments are reported in Tableau
VI-6.

The comparisons between measured Pb concentrations (experimental) and calculated concentrations
are reported in Figure VI-10. The calibration of the kinetic rates of adsorption and desorption of TM at the
surface of POC and Oxides, and of the calcite dissolution for site A, allows to faithfully reproduce the kinetic
evolution of dissolved Pb during the resuspension of the sediments from the three sites. Besides, uncertainty
margins derived from the application of Probability Density Functions for each parameter are narrow, showing
the robustness of the modelling approach. The concentrations of Pb increase during the first part of the
experiments and then decrease until the end. They reach their maximum values after 5 h with the sediments
from site A, 24 to 48 h for site B, and 5 h a 15 h for site C. The release and uptake of Pb over time and the
maximum concentration values are well reproduced with the model.

The Pb evolution is successfully reproduced considering its release from one type of solid phase (the
oxides pool), added to the release from carbonates in the case of site A, followed by its uptake by another type
of solid particles (the organic particulate pool). The values of the calibrated kinetic constants of Pb desorption
from oxides ( kg5 o) are very similar between the experiments for the three sites. The means of kg, ,, ranged
from 1.4.10° h™ for site C-4.9 g L to 4.5 10 h™* for site B-1.6 g L™. The kinetic constant of adsorption to the
oxides kg oy is NOt a sensitive parameter for the modelling of the Pb partition between solid and liquid phase.
This may be explained by the assumptions chosen for the model: Pb is indeed assumed to be first released from
weak and fast sites present on oxides, and then to be potentially uptaken to slower and stronger POC sites.
Readsorption is then dominated by the adsorption kinetic on POC sites and adsorption kinetics on oxides is then
poorly sensitive on modelling results. The kinetic release of dissolved lead by desorption or dissolution from the
oxides is therefore reproduced almost identically between the experiments, while the reverse process of uptake

by adsorption or co-precipitation on the oxides is negligible.
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The readsorption of dissolved lead from the solution on the long term is reproduced through the
adsorption on the second type of solid phase: the organic particles (POC). The adsorption kinetic rate to the
particulate humic subtances (kg45 poc) Showed a greater variability between the three sites, and also between
the experiments with the various mass of suspended sediment from a single site (variation by an order of
magnitude). For the site A, the adsorption rate of lead on the POC is similar for the 2.7 and 5.0 g L* experiments
(respectively 3.9 10" and 2.3 10" L.g’".h™) and slightly decreases for the 9.4 g L' experiment (7.9 10° L.g.h™"). For
the sites B and C, the values of k4 poc are higher for the experiments with 5.3 and 4.9 g L™ of suspended
sediments than with 1.6 and 2.3 g L_l, showing a potential effect of the solid-to-liquid ratio on adsorption kinetics
on strong and slow sites present on POC. Instead, desorption kinetic rates from POC (kg5 poc) remain quite
similar for a given site (range from 2.7.10" to 4.7.10° h™ for site A; from 9.4.10" to 5.9.10° h™ for site B; from
8.3.10° to 1.5.10” h™ for site C), with an inter-site variability over about one order of magnitude. The kinetic
readsorption of dissolved lead by uptake to POC sites showed then a slight effect of the solid-to-liquid ratio and a
slight inter-site variability. Ranges of variation of the adsorption and desorption kinetic rates related to POC
remain however relatively limited (they do not exceed one order of magnitude), considering the fact that

sediments originated from quite contrasted reservoirs.

VI1.3.5. ConcLUSION

This study evidenced the interest of long-term experiments for a better characterisation of the
interactions of TMs between water and sediments in the context of resuspension events. Such experiments
showed that exchanges of Pb between sediments and water can efficiently be represented by multi-
compartmental kinetic model. This model is innovative since it combines thermodynamic speciation of
particulate surfaces (oxides and POC), thermodynamic TM speciation in water, and kinetic modelling of
exchanges between free TMs and particulate sites.

Uptake and release processes were found to be controlled by at least two successive (fast and slow)
reactions that can be associated to two particulate pools (here oxides and POC). The relative contribution of fast
and slow reactions respectively on the partitioning at the water-particles interface was quantified for different
contexts (three sites and different sediment concentrations) through the calibration of kinetic adsorption and
desorption rates. Variability in kinetic rates allowed to evaluate the effect of solid-to-liquid ratio and sediment
origin on exchange kinetics at the water-particles interface. It was shown that the kinetic release of dissolved Pb
by desorption or dissolution from the oxides is reproduced almost identically between the experiments,
regardless solid-to-liquid ratio and sediment origin. Readsorption on the long term on POC sites is more variable,
even if ranges of variation in the adsorption and desorption kinetic rates related to POC remain limited
considering that tested sediments are quite contrasted.

When simulating the behaviour of TM in a reservoir submitted to resuspension events, it is therefore
necessary to take into account several exchange processes and the residence time of the particulate phase
downstream to the resuspension point. The model described in this paper is able to simulate transient processes
and modification in the speciation of particulate TMs. It would be interesting to compare chemical time
constants determined in this paper with the residence time of water and particles downstream to reservoirs.
Consequently, to know whether chemical kinetics play a major role on the behaviour of TMs during their
downstream transit, it would be useful to combine the chemical model developed in this paper with hydraulic

and sedimentological models.
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VI1.4. CONCLUSION DU CHAPITRE

Le modéle de répartition cinétique des ETM entre les phases solides et la phase dissoute, développé
avec Philippe Ciffroy, a fortement évolué entre le début et la fin de ce travail de these.

La conceptualisation du modéle comprenant actuellement deux ou trois phases solides réactives (la
matiére organique (POC), les oxydes et éventuellement les carbonates) est basée sur les résultats des
expériences de resuspension en laboratoire, notamment sur I'évolution des éléments qui montrent une premiere
phase de relargage suivie d'une réadsorption par les particules en suspension (augmentation puis diminution des
concentrations dans la phase dissoute). C'est le cas du fer, du manganése, du cobalt, du plomb, et de I'arsenic
pour les retenues du Massif Central.

Les processus pris en compte dans le modele ont également été contraints par les analyses de
caractérisation de la phase solide des sédiments, puisque la répartition initiale des ETM entre POC, oxydes et
carbonates dans les sédiments a été estimée grace a I'extraction séquentielle et a I'extraction par le réactif

ascorbate.

Deux versions du modeéle ont été décrites dans ce chapitre. La premiére version n'integre pas de calcul
de spéciation des éléments dissous et de spéciation des surfaces solides, et nécessite donc moins de données
d'entrée et d'hypotheéses, la seconde version permet de faire ces calculs de spéciation a I'équilibre et aboutit a
des constantes cinétiques moins dépendantes des conditions expérimentales.

La calibration des parametres dirigeant les processus cinétiques de relargage-piégeage des ETM par le
POC, les oxydes, et les carbonates dans le cas de la retenue des Mesches, permet de reproduire avec justesse
I'augmentation puis la diminution des concentrations au cours du temps, et ce avec les deux versions du modele.

D'apres les premiéres calibrations des constantes cinétiques réalisées pour Pb, As et Co avec la version 1
sans spéciation, les valeurs des parameétres obtenues pour chaque expérience ne permettent pas de prédire
précisément |'évolution de la concentration de I'élément au cours du temps si la quantité de sédiment en
suspension est modifiée. Pour |'essai réalisé avec le plomb pour Rochebut par exemple, la durée pendant
laguelle la concentration augmente était sous-estimée. Cette premiére version du modéle peut toutefois
permettre d'évaluer le dépassement ou non de concentrations dissoutes seuils, les concentrations maximales
prédites étant du méme ordre que les concentrations maximales effectivement mesurées lors des expériences.
Ce point devra étre vérifié pour les autres éléments et les autres retenues. Ces essais de comparaison entre des
simulations de resuspension de deux masses d'un méme sédiment (une expérience pour calibrer les paramétres
cinétiques, et la deuxiéme utilisée pour vérifier les prédictions du modéle) n'ont en effet pu étre été réalisés que
pour l'arsenic et le plomb a Rochebut par manque de temps. La prochaine étape serait de faire le méme test

avec la deuxiéme version du modeéle et les constantes calibrées pour le plomb, et pour les trois retenues.

Dans le cas ou de nouveaux sites devraient étre étudiés, des expériences de resuspension devront étre
reproduites pour calibrer les constantes cinétiques adaptées mais elles pourront trés probablement étre
simplifiées, notamment en ne testant qu'une seule masse de sédiment en suspension. Les analyses des
caractéristiques des particules solides des sédiments et de la distribution des contaminants au sein de cette

phase solide devront étre refaites pour fournir les données d'entrée du modele.
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Dans le cadre de I'évaluation du risque de dégradation de la qualité de I'eau lors des vidanges des
retenues EDF, cette these s'est intéressée a la remobilisation des éléments traces métalliques et métalloides
(ETM) lors de la remise en suspension de sédiments contaminés. A la différence des chasses ou des opérations
de transparence, les vidanges ne sont pas destinées a améliorer la continuité du transport des sédiments ou a
préserver le volume du réservoir. Leur objectif est de permettre la réalisation des travaux de maintenance, ou
I'inspection compléte des parties immergées du barrage lorsque cette inspection n'est pas possible avec des
moyens subaquatiques.

Un protocole de remise en suspension des sédiments au laboratoire a été mis au point et appliqué aux
sédiments de trois retenues : Les Mesches (Alpes Maritimes), Queuille (Puy-de-Déme) et Rochebut (Allier). Les
sédiments de ces réservoirs contiennent de fortes teneurs en certains éléments traces du fait de la proximité
d'anciens sites miniers. Les caractéristiques des sédiments des Mesches difféerent de ceux des deux autres
retenues du Massif Central par leur minéralogie (présence de carbonates) et leur teneur en carbone organique
particulaire plus faible.

Dans ces trois retenues, les sédiments ont été prélevés a I'aide d'un carottier d'interface (0-10 cm de
profondeur) et conservés dans des bocaux étanches afin de les préserver de I'oxydation. Ills ont ensuite été
homogénéisés sous azote et divisés en sous-échantillons. Des expériences de resuspension de ces sédiments ont
été réalisées au laboratoire dans un réacteur de trois litres agité et aéré par bullage d'air. Trois masses de
sédiments en suspension, 2.7, 5 et 9.4 g/L, ont été testées avec les sédiments de la retenue des Mesches. Deux
expériences de resuspension de 2 g/L et 5 g/L ont été réalisées pour chaque retenue du Massif Central (Queuille
et Rochebut).

Les contaminants présents a des teneurs supérieures aux normes de qualité dans les sédiments ne sont
pas forcément remobilisés et relargués dans la phase dissoute lorsque les sédiments sont remis en suspension.
Le Cr, le Cd et le Zn par exemple ne sont jamais relargués pendant les expériences de resuspension et ne
poseront probablement pas de risque lors des vidanges de ces trois retenues.

L'arsenic en revanche est le contaminant le plus fortement et durablement relargué lors de la
resuspension, et ce pour les trois retenues. As, ainsi que Pb dans le cas de Queuille et des Mesches, sont les
éléments qui pourraient se révéler problématiques pour la qualité de |'eau lors d'épisodes de resuspension des
sédiments dans ces retenues. La Figure VII-1 synthétise les résultats de I'ensemble des expériences de

resuspension des sédiments des trois retenues pour As et Pb.

Pour les sédiments de chaque retenue, les expériences réalisées avec des quantités différentes de
sédiments donnent des résultats trés reproductibles en termes d'évolution temporelle des éléments, a la fois
pour les cinétiques de relargage et piégeage et pour les concentrations maximales mesurées dans la phase
dissoute. Des variations de I'ordre de 2 a 9 g/L de sédiments en suspension ne devraient donc pas entrainer de
changement significatif pour les concentrations des contaminants métalliques dissous pendant les vidanges, les
concentrations en matiéres en suspension étant maintenues en dessous de 1 a 5 g/L en moyenne sur 2 heures en

aval des retenues pendant ces opérations, notamment pour limiter la diminution de |'oxygéne dissous.
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Figure VII-1: Concentrations en As et Pb (mmol/L) mesurées au cours des expériences de resuspension des
sédiments des Mesches (ME), Queuille (QU) et Rochebut (RO); limites de potabilité et concentrations
maximales admissibles (CMA) dans les environnements d'eau douce.

Les résultats de ces expériences de resuspension montrent également que les concentrations des ETM
dissous varient pendant les premiéres minutes et heures de resuspension mais aussi a plus long terme pendant
les jours suivants. Pour étudier les processus de relargage/piégeage des ETM pendant la resuspension des
sédiments, ces deux échelles de temps sont donc nécessaires et les temps de prélevement au cours des
expériences de resuspension étaient bien adaptés.

Le pH et le potentiel redox, qui sont des parametres majeurs contrélant la mobilité des ETM, varient
fortement dans les solutions pendant la premiere heure de resuspension. Aprés quelques minutes,
I'augmentation du potentiel redox permet la précipitation des oxyhydroxydes de fer et de manganese. Le
comportement des ETM qui suivent des tendances semblables a celles de Fe et Mn dissous et qui diminuent avec
la méme cinétique peut étre attribué a des processus de co-précipitation ou d'adsorption sur ces oxyhydroxydes
nouvellement formés. C’est le cas de Co et Pb, ainsi que d’une partie de As pour Queuille et Rochebut.

Pour les sédiments des Mesches, la dissolution des carbonates, qui entraine I'augmentation du calcium
dissous et de l'alcalinité de la solution, débute a partir d'environ une heure de resuspension. Sr et Ba sont

relargués avec la méme cinétique.
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Enfin, certains éléments, notamment As, n'atteignent pas de concentration stable mais continuent a
augmenter, ou augmentent a nouveau, a la fin des expériences de resuspension (160 h, soit plus de 6 jours). Ces
évolutions révélent des processus plus lents, soit de dissolution de phases porteuses moins réactives, soit de
stabilisation des ETM sous des formes dissoutes, possiblement complexées avec la matiere organique. Pour
mieux comprendre ces processus tardifs, il serait intéressant de caractériser plus précisément la ou les phases
porteuses de I'As dans les sédiments par des méthodes de minéralogie, par exemple par u-XRF, ainsi que de faire

des mesures de la spéciation dissoute de I'arsenic.

Les expériences de resuspension des sédiments constituent une bonne méthode pour évaluer le risque
de relargage des contaminants dans I'eau avant la vidange d'une retenue, ce qui n'est pas le cas des extractions
séquentielles. D'aprés nos résultats en effet, le comportement des ETM en conditions de resuspension (relargage
ou non) ne peut pas étre directement déduit de la distribution des ETM entre ces fractions analytiques.

Les expériences de resuspension permettent d'identifier les éléments potentiellement les plus mobiles
et ceux qui ne seront probablement pas relargués dans la phase dissoute. Le protocole expérimental permet
d'étudier les cinétiques de relargage et piégeage des ETM au cours du temps, et les conditions expérimentales
ont été choisies pour imiter les conditions rencontrées pendant les vidanges des retenues, notamment :

- la durée de resuspension et les quantités de matiere en suspension sont de I'ordre de celles observées
pendant ces opérations,

- les sédiments utilisés sont conservés humides dans des bocaux fermés, de maniére a préserver leur état
suboxique et la répartition des ETM entre les différents constituants des sédiments.

- le bullage d'air dans le réacteur favorise I'oxygénation pour imiter les conditions de brassage en aval
d'une retenue,

- le pH évolue librement.

Pour valider les conclusions de ces expériences de laboratoire et mesurer l'importance réelle des
processus de remobilisation de As et Pb, il serait nécessaire de réaliser un suivi in-situ des concentrations des
éléments ciblés pendant la vidange des réservoirs étudiés. En effet plusieurs parameétres ne peuvent pas étre pris
en compte dans les expériences de laboratoire par rapport a une étude in-situ et pourraient modifier les
concentrations des ETM. On peut ainsi s’attendre a des effets dus :

- aux caractéristiques des sédiments, qui déterminent la mobilité des ETM liés aux particules et qui
peuvent varier latéralement au sein de la retenue mais également en fonction de I'épaisseur de la
couche de sédiments remise en suspension. Ceci pourrait jouer également sur le potentiel redox des
sédiments remobilisés.

- a une dilution pendant la vidange, puisque les solutions contenant les particules seront transportées en
aval de la retenue et diluées par des affluents potentiels

- a des changements de durée de resuspension des particules qui pourrait aussi étre limitée par le dépot

des sédiments.

Une vidange de la retenue des Mesches devait étre suivie durant ce travail, mais elle n’a
malheureusement pas pu étre réalisée dans les temps. Elle est maintenant prévue pour la semaine du 14 mai
2018 (les vidanges précédentes avaient été réalisées en 1998 et 2008). J'assurerai des mesures d’ETM dissous
durant cet événement, qui seront faites en complément des parametres de suivi habituels (pH, oxygéne dissous,
azote ammoniacal, matiéres en suspension, température et conductivité). Ces mesures seront faites si possible
sur plusieurs points en aval de la retenue, afin d’intégrer une évolution temporelle des concentrations avec le

déplacement de la masse d’eau.
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Les mesures réalisées lors des resuspensions de Queuille et Rochebut montrent que certains éléments
sont en grande partie sous formes de colloides, notamment Fe, Mn et Pb (jusqu'a 98 %) ou As (jusqu'a 40 %),
éliminés par une filtration a 0.02 um. La présence de ces colloides stabilise trés probablement une partie des
éléments traces dans la fraction inférieure a 0.2 um considérée comme dissoute. Cette phase colloidale ne peut
actuellement pas étre prise en compte avec le modéle, mais son role dans les processus de mobilisation de
certains ETM est probablement important et doit étre pris en considération. Avec la version 2 qui inclut des
calculs de spéciation & I'équilibre, ce sont les formes cationiques libres des métaux dissous (M*") qui sont
considérées dans les réactions d'échange solide-dissous. Pour le plomb, les calculs de spéciation a I'équilibre au
cours des expériences de resuspension donnent des ratios de concentrations de Pb2+/Pb dissous total (< 0.2 um)
de I'ordre de 10° 3 10™. Cette faible fraction de Pb”>" est cohérente avec les mesures qui montrent qu'une grande
partie du Pb est sous forme colloidale. Toutefois, il semble tres difficile d’intégrer rapidement la phase colloidale

dans un modele sans complexifier son application et son utilisation par les gestionnaires des retenues.

Pour améliorer les possibilités de prédiction de remobilisation des ETM pendant les vidanges des
retenues, il serait nécessaire de pouvoir modéliser les processus d'échanges solide-dissous au cours de la
resuspension des sédiments pour des conditions plus variées, en se basant sur des expériences de resuspension
et des analyses des sédiments. Avec le modele présenté ici pour EDF, la calibration de parameétres cinétiques
décrivant les échanges des ETM entre la phase dissoute et trois types de phases solides (les oxydes, la matiere
organique particulaire, et les carbonates) permet maintenant de reproduire I'évolution temporelle des
concentrations de type relargage-piégeage, comme celle de Pb ou Co. Il reste en revanche plus difficile de

modéliser I'augmentation tardive des concentrations d'As aprés plusieurs jours de resuspension des sédiments.

Deux versions du modeéle, et des valeurs respectives des paramétres cinétiques, ont été présentées dans
ce travail. Une étape de comparaison des deux versions du modéle manque pour déterminer si la prise en
compte de la spéciation des éléments dissous et des sites de surface des oxydes et de la matiére organique
permet d'améliorer les résultats de modélisation en cas de variation de la masse de sédiment en suspension
considérée.

Une autre piste pour affiner les valeurs des constantes cinétiques calibrées a partir des données
expérimentales serait de modifier les analyses de la phase solide des sédiments, qui constituent les données
d'entrée du modele. Au cours de cette these, ces analyses sont restées volontairement assez simples, dans le but
de pouvoir les appliquer facilement a des sédiments différents provenant d'autres retenues.

Nous avons utilisé les résultats des extractions séquentielles et des extractions avec le réactif ascorbate
pour calculer les quantités initiales d'ETM liées aux carbonates, aux oxydes et a la matiére organique. Les
extractions séquentielles ont été réalisées selon le protocole BCR-optimisé auquel une étape a été ajoutée afin
de séparer la fraction échangeable de la fraction carbonatée. L'avantage du schéma BCR réside dans I'existence
d'un sédiment standard (BCR-701) qui permet de valider I'application de l'analyse, mais les limites de ces
techniques d'extractions chimiques sont largement décrites dans la littérature (manque de sélectivité des
réactifs, réadsorption des métaux dissous pendant le protocole d'extraction, redistribution des ETM entre les
fractions au cours du prétraitement des échantillons; e.g. Gleyzes et al., 2002).

D'autres techniques existent et pourraient peut-étre améliorer la précision des extractions, en
particulier pour la fraction oxydable qui est probablement surestimée avec notre protocole du fait du
prétraitement des sédiments séchés a l'air et donc oxydés. Gorny et al. (2018) par exemple préservent |'état
réduits des sédiments qu'ils étudient en réalisant les extractions (ascorbate et par HCl 1M) sous azote sur des
échantillons humides. Frémion et al. (2016) appliquent deux schémas d'extraction séquentielle différents aux
sédiments secs pour analyser les espéces anioniques (As) ou cationiques (métaux). Ces deux protocoles different
pour quantifier I'As adsorbé ou lié aux carbonates (ce qui est intéressant pour notre modeéle), en revanche, les
étapes d'extraction des éléments liés aux oxyhydroxydes et a la matiére organique sont identiques dans les deux

protocoles.
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Dans le cas de I'étude de sédiments anoxiques (ce qui n'est pas le cas des sédiments étudiés dans cette
these, qui sont suboxiques), les AVS (Acid Volatile Sulfides) sont identifiés dans la littérature comme des phases
réactives jouant un role majeur dans le relargage des ETM et devraient étre quantifiés. Une méthode
d'extraction de deux fractions de sulfures inorganiques, les AVS (Acid Volatile Sulfides : principalement FeS) et les
CRS (Chromium Reducible Sulfides : la pyrite FeS, et le soufre élémentaire), est décrite dans Billon et al. (2001),

avec une limite de détection d'environ 20 pg/g de sulfures dans les sédiments.

En conclusion de ce travail et a ce stade de développement du modele, si la remobilisation des ETM
devait étre évaluée dans une autre retenue avant une vidange, une expérience de resuspension serait nécessaire
afinde:

1) Identifier les éléments non relargués dans la phase dissoute et ceux qui sont remobilisés.
2) Calibrer les constantes cinétiques pour modéliser les évolutions cinétiques des éléments avec le nouveau
modele géochimique.

Pour le cas particulier de l'arsenic, les prélevements pendant les premiéeres heures de |'expérience de
resuspension pourraient étre supprimés au profit d'autres prélévements apres 8, 9 et 10 jours de resuspension.
Dans le cas oU une stabilisation ou une baisse des concentrations de As serait mesurée les jours suivants,
I'évolution de As serait plus facile a reproduire avec le modele tel qu'il est congu actuellement (tendance
"relargage-puis-piégeage" que I'on arrive a reproduire trés précisément avec le modele).

Les résultats des expériences réalisées avec 2, 5 ou 9 g/L de sédiments donnent des résultats proches. Il
ne serait donc pas nécessaire de refaire plusieurs expériences de resuspension avec ces différentes masses. Des
masses en suspensions plus variées, par exemple < 1 g/L ou > 15 g/L pourraient étre utilisées dans le but de

tester les limites du modeéle.
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