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Résume

RESUME

Dans les écosystémes aquatiques continentaux, les sédiments représentent un compartiment
d’accumulation pour les polluants métalliques comme I’uranium. Secondairement, ils peuvent
également se comporter comme des sources endogeénes de contamination, par remise en
suspension (e.g. crues, bioturbation) ou par évolution de la spéciation des métaux, laquelle va
¢galement jouer sur leur biodisponibilité. En effet, les composés métalliques peuvent étre
transformés en composés plus ou moins toxiques ou inertes sous I’effet de modifications des
conditions physico-chimiques (pH, conditions rédox, force ionique) et microbiologiques du
sédiment. Ces conditions sont elles-mémes sous le contrdle de Dactivit¢ des macro-
invertébrés benthiques via les processus de bioturbation.

L’objectif principal de ce doctorat a ét¢ de déterminer I’influence de la bioturbation de deux
espeéces de macro-invertébrés benthiques (Chironomus riparius et Tubifex tubifex) sur la
répartition et les transferts de I'uranium dans le sédiment des écosystémes aquatiques
continentaux. Pour cela, des expériences en laboratoire avec des dispositifs de type
microcosmes, ont été¢ réalisées pour (i) évaluer les effets de I'uranium sur les macro-
invertébrés benthiques, plus particulierement sur leur activité de bioturbation, (ii) déterminer
I’influence de ces organismes sur le comportement de I’uranium grace a des mesures physico-
chimiques a haute résolution (e.g. optodes a oxygene, gels DET), et (iii) appréhender les
conséquences de ces interactions sur un organisme de la colonne d’eau, Xenopus laevis, via
des mesures de génotoxicité (essai micronoyaux) et de biomarqueurs moléculaires (taux
d'expression d'un certain nombre de geénes codant pour des protéines induites lors de stress
environnementaux).

Les principaux résultats obtenus montrent que I’intensit¢ de la bioturbation des macro-
invertébrés peut étre diminuée dans un sédiment contaminé par de I'uranium, mais que les
especes étudiées dans cette étude présentent une bonne tolérance. Pour des concentrations en
uranium ¢€levées (>100 fois le bruit de fond géochimique naturel), les vers 7. tubifex sont
capables de maintenir une activit¢ de bioturbation suffisante pour entrainer une forte
remobilisation de I’uranium initialement associé¢ au sédiment vers la colonne d’eau. Ceci
représente donc un risque potentiel pour le reste de la biocénose aquatique. Cependant, en
voulant tester cette hypothése, il a été constaté de facon surprenante que le comportement des
vers pouvait étre modifié¢ en présence d’un autre organisme dans la colonne d’eau et qu’ainsi
il n’entrainait plus de relargage d’uranium vers la colonne. Toutefois, I’uranium associé au
sédiment, sans ’effet de la bioturbation, induit des effets négatifs sur cet organisme.

Au final, ce travail de thése a permis de décrire les interactions pouvant exister entre les
organismes aquatiques, la biogéochimie du sédiment et un polluant métallique comme
I’uranium. Les informations apportées sont originales et permettent d’envisager de fagon plus
précise les conséquences d’une pollution a I'uranium dans 1’environnement aquatique. Plus
globalement, les travaux de recherche entrepris dans le cadre de cette thése contribueront a
améliorer les connaissances actuelles en vue d’une meilleure évaluation des risques
écologiques des écosystémes aquatiques contaminés par des polluants.

Mots-clés : bioturbation, bioconvoyage, bioirrigation, macro-invertébrés benthiques, métaux
lourds, processus biogéochimiques, sédiments, écotoxicité






Sommaire

SOMMAIRE







Sommaire

INTRODUCTION GENERALE.......cccvvtttuuueeaaanereeeeeremennnnnnssassseaees 1
CHAPITRE 1 : SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE ET OBJECTIES. ........ 7
1.1 BIOGEOCHIMIE DES SEDIMENTS SUPERFICIELS.......cccevvueeunensnessersncees 9
111 INtroduction .......ceeiceeeicnseissssncssssisssassssssssssssssssssssssssssssessassosens 9
1.1.2  Transformations diagénétiqUes........cceererersreisssarcssrrisssreesssassssssssssasessassessssssssasesss 9
1.1.2.1 B3T3 qoTe L Te7 5T ) s WU 9
1.1.2.2 Minéralisation de la mati€re Organique..........cceeeveveeeriveercreeerreeereeescreeereneens 11
1.1.2.3 Réactions diagénétiques SECONdAITeS .........ceceereieeiierienieeieeie e 13

1.1.3  Distribution des espéces géochimiques majeures .. 15
1.1.3.1 Les €léments partiCUlaires .........cccvveveereieeireiierieeie et eee e eeeeseeesnee e 15
1.1.3.2 Les €1Ements diSSOUS .....cveeeueieiieieeeiiereesieesieeete et e seeeeaeeree e e ssaeeveesseeennas 15

1.1.4  Profils de concentration et flux diffusifs ......ccecevrreicsceicssarcscnicssaressarescraeosaane 19
1.1.5 Effet de la température 21
1.1.6  Cas des sédiments en milieu continental ...........cccceeverecerivernsinienscerscnensserscnnens 22
1.1.7  Conclusion 25

1.2 L’URANIUM : DE SON UTILITE A SA TOXICITE .....ccovveureemrerrrcennn. 26
1.2.1  Caractéristiques de PUranitm .........coveienneicnseressssicssssisssasssssasossasssssasssssasessases 26
1.2.1.1 B3T3 qoTe L To7 1o ) s ST 26
1.2.1.2 Propriétés chimiques et PhySIQUES ....ccveeevvieerieeiiiee e eree e esree e e sene e 26
1.2.1.3 Origine et TEPAITItION .....eccvveieiieeeieeecreeeceeeereeeteeesteeerereesreeeereeesnseessreeesens 27
1.2.14 Utilisation industrielle, commerciale et militaire..........cccccoovvvvvvvvvvieeeiiiiinns 28

1.2.2 Comportement de I'uranium dans les sédiments des systémes aquatiques

L0011 11T 11, T 31
1.2.2.1 Spéciation de "uranium dans I’€au ..........cceceveeeiieciienieeiieiieeeeee e 31
1.2.2.2 Diageneése précoce de IUranium ..........ccceeveeeevieviieiieeeieieeieeeee e 35
1.2.2.3 Origine de I’uranium dans les eaux continentales..........c.ccccvvevevveerereeerinenns 36
1.2.2.4 Contamination des SEdIMENTS........coeevuereiiinieiiinieienieieneeese e 37
1.2.2.5 Bioremédiation des eaux de surface contaminges............cocceeveeeeueneeuennenns 39

III



Sommaire

1.2.2.6 Biodisponibilité et toxicit¢ de 1’uranium vis-a-vis des organismes vivant

dans les SEAIMENTS A EAU AOUCE . ......vveeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeanns 40

1.2.3  Conclusion 45
1.3 ROLE DE LA BIOTURBATION DES MACRO-INVERTEBRES
BENTHIQUES .....ccoocreteereeernrecsseeecssseessaseessasessaseessasesssssessssssssasssssssessssssssasesssssessasesssasessansens 46
1.3.1 Bioturbation : définition et CAractériSaAtion ....cccccceeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeesssesesessesees 46

1.3.2 Conséquences de la bioturbation sur la biogéochimie des sédiments

SUPETTICIELS..c.uuuiiriniirieriisiiniinissnntissntissstessatissntissstessssssssssessassessssssssssesssssssssssssassessassesens 52
1.3.2.1 INErOAUCTION ...ttt e be e e e 52
1.3.2.2 COoNSEQUENCES PRYSIQUES ...eevviereiererierieriieeieereesieeeeeeereeseesseessseesseesseesseensnes 52
1.3.2.3 Conséquences biogEoChIMIQUES..........ccveerieriieciieriienieeeeecieesee e e eeee e 53
1.3.2.4 Conséquences DIOIOZIQUES .......cccvvveeeiiierieeeiieerree e sree e e e e e e sereeeeee e 57
1.3.2.5 Conséquences sur la répartition et les flux des polluants métalliques ......... 59

1.4 OBJECTIFS DE LA THESE 63
CHAPITRE 2 : MATERIELS & METHODES.......cvcnnvcumcrnscnnnscnsnssescssene 65
2.1 DISPOSITIFS EXPERIMENTAUX .....cuvuerereeressessessessesssessessessessessessssessessesseses 67

2% U SN 1112 Q0 11Tt 1) o OO 67

2.1.2  Choix des macro-invertébreés bioturbateurs............ccceeversvrssercsnecscnnccnecnnees 69
2.1.2.1 INErOAUCTION ..ttt 69
2.1.2.2 Chironomus riparius (IMEIZEN) .......ceeevvveeriveeiiieerieeesreesreeesreesreeesreeaenens 69
2.1.2.3 Tubifex tubifex (MUILET) ......c.ccovuiiiiiii e 71
2.1.24 Acclimatation et conditions expérimentales ............c.ccereerieriieeieeneeneennn. 74

2.1.3  Contamination du SYSTEIMNE .....ccieererseessnicsncsncssnissnissssessssssssosssossssssssssssossssssssss 74

2.2 PRESENTATION DES PRINCIPALES METHODES D’ANALYSE............. 76

v



Sommaire

2.2.1  Mesures d’ECOLtOXICILE ... civvuierrensrnssarssancsserssarsssnssssesssssnsssssesssssonsssssosssssonssssssssses 76
2.2.1.1 Macro-invertébrés Dioturbateurs ...........cccecuverieerierieeciieieeee e 76
22.1.2 OrganiSmes PEIAZIQUES.....c.eevertiriertieierieetente ettt ettt sre e neea 78

2.2.2  Mesures physiCoO-ChimIQUES.....ccccevvviescrresssarcssnisssarcssassossssesssasessasssssasssssassssassss 79
2221 IMESUTES AIVETSES ..cueeeeueieiieiieniieeiieesteeetteeite et e e e steeteeteebe e et e saeeebeeseesneas 79
2.2.2.2 Mesures de I’uranium et des autres €¢léments métalliques ...........cccveerennnne 79
2.2.2.3 Mesures des éléments anioniques diSSOUS........cevvveerveeierreerveeerieeesreeasereens 80
2224 Mesures des profils de concentrations des ¢léments dissous dans le sédiment

.......................................................................................... 80
2225 Mesures des flux d’oxygéne dissous a I’interface eau/sédiment.................. 81
2.2.3  Mesures de la bioturbation...........eceeeivernverisnenseissenssnncsnenssenssnicsnecsnesssecseesnees 81

CHAPITRE 3: EFFETS DE [I°’URANIUM SUR LES MACRO-

INVERTEBRES BENTHIQUES.....oeooveueeeeeeeeesesesesssesessssssssesesssssssnsssssssence 103
3.1 INTRODUCTION eeeeereesesessnsnsnssesssssssssssssasssssssssssssssssssasassssssssssssssssasssassssss 105
3.2 ECOTOXICITE DE L’URANIUM SUR DES LARVES DE CHIRONOMUS
RIPARIUS EXPOSEES A DES SEDIMENTS CONTAMINES ..eeoeveeeeeeeeevevenensnsnsnsssne 105
3.2.1 INErOAUCTION «.veeereeeereeeeneceerecceseccosescsseccssssessesssssssssssssssssssssnsssss 105
3.2.2  MELhOAOIOGIE.....ccuueinnieiuinieisnincninsnnisnisssiesnssssissnissssossssssssosssosssssssssssssssssssssssns 106
3.2.3 RESUILALS .eevreeeereneseesseccoesssessesssssssassssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssasssssssssssssoss 107
3.2.4 DESCUSSION cervreerernneeccessseccesssscscsssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssss 108
3.2.5 COMNCIUSION cevveereerrneceersseccesssecscssssscssssssssssssssscssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssss 109
3.3 ECOTOXICITE DE L’URANIUM SUR DES VERS TUBIFEX TUBIFEX
EXPOSES A DES SEDIMENTS CONTAMINES......... . 110

Présentation sous forme d'article



Sommaire

3.4 EFFETS DE L’URANIUM SUR LA BIOTURBATION DE CHIRONOMUS
RIPARIUS ET TUBIFEX TUBIFEX EXPOSES A DES SEDIMENTS CONTAMINES
................................................................................................. 123

Présentation sous forme d'article

CHAPITRE 4: INFLUENCE DE LA BIOTURBATION SUR LE
FONCTIONNEMENT BIOGEOCHIMIQUE DES SEDIMENTS ET SUR

LE COMPORTEMENT DE L’URANIUM ....ccceernrersnnccsneessanecssanessssecsanes 151
4.1 INTRODUCTION ..uuiiiiriseicssecsenssnesssecssesssesssesssesssnssssssssssssssssssssssssssssssssssssssesss 153
4.2 INFLUENCE DE LA BIOTURBATION SUR LA CONSOMMATION
D’OXYGENE AU SEIN DES SEDIMENTS ......cevuessuessunssesssesssessssssssesssssssssessssssesssessens 154

Présentation sous forme d'article

4.3 INFLUENCE DE LA BIOTURBATION SUR LE COMPORTEMENT
BIOGEOCHIMIQUE DE L URANIUM.........cc.coooiiiiiiieieeeeeeeeee e, 180
4.3.1  INtroduUCHiON a.cuueeeeeeeieeieenenenienentesessanssesssesnssssssnssssssnssssssssssesssssassssssasssassas 180
4.3.2 Matériels & méthodes .........cuervuerenrueiensuenensuesneeannnes 183
43.2.1 Préparation des aquUarilims ..........ccccveereveeirreeeeieenreeesreeenneesreeeeneessneenens 183
4322 Origine, acclimatation et introduction des organismes..............cccccvenenne. 184
4323 Déroulement de I’@XPETIeNCE .......ccuvvevvieerireerrieerieereeereeerree e e eere e 184
43.2.4 Mesures physiCO-ChIMIQUES ........cccveerrieeriieriieerrieerreeereeesreeeereeseneeeenes 185
4.3.2.5 Mesure de la bioaccumulation...........c.cccceeveeiiiniriiiniineneeicneeeeeceee 187
4.3.2.6 ANAlySes StAtISTIQUES ...vvevveereieeiieiierieeeeeteeieeieeeeesaeeaeeseenseesnaesnseenseenns 187

4.3.3  RESUIALS cuueneererrenenentineesenecseneniaesasssessessesssssssssssssssssessssssssssssasssssssessassans 188
4.3.3.1 Paramétres physico-chimiques et uranium total dans la colonne d’eau..... 188
4332 Profils de concentrations des éléments diSSOUS..........cccecerererinerenenennene 189
4333 Flux diffusifs a I’interface eau/sédiment...........cccoeveeveiniinieeneesienieeee 193
4334 Variations des concentrations dans la colonne d’eau...........cccccoeeeeneennen. 194
4335 Bioaccumulation de I’'uranium et bilan de masse..........cccceceveeieneenicnnnnne. 195



Sommaire

4.3.4  DISCUSSION cuuuierereeeeneeeeeerreeeenesseesesesssesssssssssssssssssssssssssssssassssssssssssssssssssssssssssssssses 196
4.3.5 Conclusion 199

CHAPITRE S: CONSEQUENCES DES INTERACTIONS

BIOTURBATION/URANIUM DANS LA COLONNE D’EAU........ccccuu... 201
5.1 INTRODUCTION ...coovurrreresresssessssesssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssessssssssssssssssssasass 203
5.2 OBJIECTIF c..oeoevvenerrensssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnns 205
5.3 MATERIELS & METHODES .......cccovtunirnsrnessssssusssssssssssssssssssssssssssssssssssass 205

5.3.1 Présentation du modéle biologique : le tétard de Xénope (Xenopus laevis) 205

5.3.2  Description du DIiOeSSal .......ecceeiieceiisveeicsseniissenisseisssntissssiessssesssssssssssssssssesasses 207
5.3.2.1 Remarque préliminaire..........coceeeveerierieeieeieeeeeeee e 207
53.2.2 Préparation des aquarilms ...........ccceeeveeevrerieeneeneeesieeseeneeseeesreeseesnesnneens 208
5.3.23 Origine et acclimatation des OrganiSMmes..........ccvevveevveerreereereeeveesreeneeenns 209
5324 Protocoles de MESUIES ......c..ccueieieiiieieieieieietee e 211
5.3.2.5 Déroulement des EXPETriCNCES.......ccuviirvieerreererieerrieerreeetreesreeeereeeereesnnns 214

5.4 RESULTATS/DISCUSSION...cuuutumiummcsusncssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssss 215

5.4.1 Expérience 1: Essai standardisé dans I’eau «.215

5.4.2 Expérience 2: Pré-essai avec du sédiment contaming..........ccevreenes .216
54.2.1 Paramétres physico-chimiques de la colonne d’eau............cceeevveevverevennnnnn. 216
5.4.2.2 ESSal MICTONOYAUX ..eecvvvieriiieeiiieeieiesieeesreeeseeesreeessreesseeessseessseessssesssees 218
5423 Analyses des biomarqueurs mol€culaires ..........cccceeveveereveenieeeciee e, 220
5424 MoTtalité €t DIOMASSE ...ecuveevieeieeiieeiieiie ettt ettt e e e 222
54.2.5 Synthese des TESUIALS .......ccveveiieriieiieeii e 223

5.4.3 Expérience 3 : Second essai avec du sédiment contaminé 225
54.3.1 Paramétres physico-chimiques de la colonne d’eau...........ccceeevveevvenevennnnnn. 225
5432 ESSa1 MICTONOYAUX ...cvvieevieiieiieniieeiiesieeeteesiseeseesseessseesseesseesseesssessseesseeees 227

VII



Sommaire

5433 Analyses des biomarqueurs mol€culaires ...........ccecceeveerirnirrieeieenieene 227
5434 MOTEALIEE €1 DIOIIIASSE e e e e e e e e e e e e e e e e eeeeeeeeeeeeeeeeeaeaaeeeas 229
5.4.3.5 Bi0ACCUIMUIATION. ... e eee s 231
54.3.6 Synthese des TESUIALS.......ccveviieriieiiieii ettt 232
5.5 CONCLUSION. ..uuuueteeeeecessssssnseeeescssssssssssssssssssssssssssssasssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssss 234
CONCLUSION GENERALE .....uovvitireeenenesenensesessssssesessssssssessssssssessssssesenes 237
REFERENCES BIBLIOGRAPHIQUES..........cuoueuerenennncsenscsensesesssessssesnes 245
GLIOSSATIRE ....uueereeeeeereeeeeeeeeceseseesessssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssns 271

ANNEXE : Présentation des protéines dont ’expression génique a été mesurée par

RT-PCR au chapitre 5 .......coovicnveinssanincsnicssansssssicssssssssassssssns 277

VIII



Introduction générale

INTRODUCTION GENERALE







Introduction générale

La pollution de I’environnement aquatique par les substances toxiques d’origine
anthropique, en particulier les métaux, est un des problémes majeurs auxquels doivent faire
face les sociétés actuelles. Ces substances contaminent les systémes aquatiques a partir de
sources ponctuelles et diffuses (eaux de drainage, eaux usées, effluents industriels et
agricoles), tendent a s’accumuler dans les sédiments et, dans certains cas, peuvent se
concentrer dans les réseaux trophiques. Cette dégradation de la qualité des ressources peut
avoir des répercussions sociales et économiques importantes. Des actions souvent cotiteuses
sont menées pour restaurer la qualité des milieux aquatiques et assurer un développement
durable des activités humaines. Cependant, pour étre efficaces, ces actions doivent s’appuyer
sur une bonne connaissance des processus qui contrdlent la répartition et les échanges des
substances toxiques entre les sédiments, 1’eau et les organismes aquatiques. Elles doivent
également prendre en compte I’évaluation des effets écotoxicologiques induits par ces

substances sur les biocénoses aquatiques.

La quasi-totalité des études menées in situ révelent le réle primordial des sédiments dans
le cycle biogéochimique des métaux: ils constituent en effet des sites privilégiés pour
I’accumulation de ces ¢éléments (Alfaro-De-la-Torre & Tessier 2002). Dans les écosystemes
lacustres, par exemple, les métaux accumulés dans les couches superficielles du sédiment
peuvent représenter plus de 90 % de la teneur métallique totale estimée pour 1I’ensemble des
compartiments abiotiques et biotiques (Tessier & Campbell 1988, Luoma 1989).
Secondairement, les sédiments peuvent aussi se comporter comme des sources endogenes de
contamination, par évolution de la spéciation physico-chimique des métaux, laquelle
influence directement leur mobilité et leur biodisponibilité (Soster et al. 1992). En effet, les
composés métalliques peuvent étre transformés en composés plus ou moins toxiques ou
inertes sous l’effet de modifications des conditions physico-chimiques (e.g. pH, conditions
rédox, force ionique) et microbiologiques des sédiments (Fig.1). Ces conditions sont elles-
mémes controlées par les processus de bioturbation des sédiments (Kristensen 2000), lesquels
se définissent comme ’ensemble des perturbations induites par ’activité des organismes
vivant a la surface (épibenthiques) et dans le sédiment superficiel (benthiques) (Rhoads

1974).
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Figure 1 - Schéma conceptuel mettant en évidence le réle des organismes benthiques sur le cycle
biogéochimique des métaux au sein des hydrosystémes continentaux.
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Au cours des derniéres décennies, de nombreuses études ont montré la forte influence de
la bioturbation de la macrofaune sur le fonctionnement biogéochimique des sédiments. Les
organismes benthiques sont ainsi considérés de facon consensuelle comme des « ingénieurs
écologiques » (Gérino et al. 2003, Mermillod-Blondin & Rosenberg 2006). La plupart des
milieux aquatiques sont étudiés, depuis les grands fonds marins, les sédiments cotiers et
estuariens, les sédiments des lacs et des rivieres, jusqu’a des sédiments plus artificiels comme
dans les bassins d’orage. Malgré les différences évidentes entre ces écosystémes, les
communautés benthiques y induisent des effets similaires. L’augmentation des flux de solutés
a I’interface eau/sédiment et le remaniement des particules sédimentaires représentent les
principales conséquences. Combinés avec d’autres modifications physiques, comme une plus
forte porosité ou des changements granulométriques, la bioturbation influence directement les
communautés microbiennes contrdlant la diagenése précoce (Aller et al. 2001). Les sédiments
de surface sont ainsi constitués d’une mosaique tri-dimensionnelle de micro-habitats avec des
gradients variables d’oxygénation et de conditions redox qui vont altérer les processus
diagénétiques (Kristensen 2000).

Parmi les conséquences écologiques, I’impact de ces modifications sur la distribution, la
spéciation et les processus de mobilisation/immobilisation des polluants accumulés dans les
sédiments est de premicre importance et a regu beaucoup d’attention de la part de la
communauté scientifique (Banta & Andersen 2003).

Ceci est d’autant plus vrai lorsqu’a plus ou moins court terme ces polluants peuvent se
répercuter directement sur 1’€tre humain via des phénomeénes de bioconcentration dans les
réseaux trophiques. Cependant, peu de données concernent les radionucléides tels que
I’uranium, dont I’exploitation miniére ou I’utilisation militaire ont pourtant entrainé la
contamination de nombreux sites a travers le monde (Lottermoser et al. 2005, Baborowski &

Bozau 2006, Antunes et al. 2007a, Saari et al. 2007).

C’est dans ce contexte général que se positionne ce travail de doctorat, le métal étudié
étant ’'uranium. Cette thése s’inscrit dans le cadre d’un projet de recherche plus global qui
concerne I’étude des effets écotoxicologiques de 1'uranium ainsi que I’étude de son
comportement biogéochimique au sein des sédiments des écosystemes aquatiques
continentaux (Bonzom et al. 2005). Ce projet est développé dans le cadre du programme
ENVIR’HOM lancé a I’Institut de Radioprotection et de Streté Nucléaire (IRSN) en 2001, et
a trait au volet relatif a la radioprotection de 1’environnement (Garnier-Laplace & Paquet

2001). Le principal objectif de ce programme est d’acquérir les connaissances de base
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nécessaires a 1’évaluation du risque écologique («Ecological Risk Assessment ») li¢ a la
présence ou au rejet de radionucléides dans I’environnement en condition d’exposition
chronique. Actuellement, il n’existe que trés peu de données concernant les effets des
radionucléides sur les organismes benthiques et sur le réle de ces derniers dans le cycle
biogéochimique des radionucléides a I’interface eau/sédiment. Cette méconnaissance
constitue un obstacle majeur dans [’évaluation du risque écologique associé aux

radionucléides et donc dans la gestion raisonnée des hydrosystémes pollués.

D’un point de vue plus spécifique, ce travail de doctorat a eu pour principal objectif de
déterminer 1’influence de la bioturbation des macro-invertébrés vivant dans les sédiments

superficiels sur le comportement biogéochimique de 1’uranium.

Pour éclairer le lecteur, le premier chapitre constitue une synthése bibliographique
couvrant les trois points-clés de cette étude, que sont :
- (i) la biogéochimie des sédiments superficiels,
- (ii) 'uranium : caractéristiques, répartition dans 1’environnement, interactions avec
les organismes vivants,
- (iii)) la bioturbation: définition et conséquences physiques, chimiques et

biologiques.

Le second chapitre décrit ensuite les dispositifs expérimentaux et les techniques de mesure

utilisés au cours de ce travail.

Les trois autres chapitres présentent, principalement sous forme de publications,
I’ensemble des résultats obtenus, concernant :
- (i) les effets de l'uranium sur les macro-invertébrés benthiques, et plus
particuliérement sur leur activité de bioturbation (chapitre 3),
- (ii)) P'influence de la bioturbation sur la biogéochimie du sédiment et sur la
répartition et les transferts de l'uranium au sein de 1’écosystéme benthique
(chapitre 4),
- (iii)) les conséquences des interactions uranium/bioturbation sur la toxicité de

I’uranium chez un organisme pélagique modele, le té€tard de Xénope (chapitre 5).

L’ensemble des résultats est finalement discuté dans une conclusion générale.
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1.1 BIOGEOCHIMIE DES SEDIMENTS SUPERFICIELS

1.1.1 INTRODUCTION

Le processus global de sédimentation débute par la chute des particules organiques et
minérales dans la colonne d’eau, se poursuit par leur transformation biogéochimique dans la
zone benthique et leur enfouissement pour constituer le sédiment et devenir a plus long terme
de la roche sédimentaire.

Les sédiments superficiels, situés dans les premiers décimeétres sous I’interface
eau/sédiment, représentent un écosystéme fortement structuré et dynamique qui est parfois
fortement colonisé par la faune (macrofaune, méiofaune, micro-organismes) et la flore
(racines des macrophytes, microalgues). Ils sont le si¢ge des modifications biogéochimiques
des ¢léments particulaires venant de la colonne d’eau, qu’ils soient plus ou moins agrégés
entre eux, biogénes ou authigénes, autochtones ou allochtones, avant leur incorporation
définitive dans le sédiment. Ces transformations directement liées a la décomposition
(minéralisation) de la matieére organique (MO) par les micro-organismes regroupent des
processus de nature biologique, chimique et physique (Berner 1980, Henrichs 1992).
L’ensemble de ces processus se produisant aprés le dépot des sédiments est appelé diagenése
précoce ou prédiagenése. La fraction organique réfractaire a ces transformations est enfouie
dans les sédiments profonds ou elle subit des transformations diagénétiques plus tardives
(catagenese et métagenese) sous 1’effet de la pression et de la température (Fig. 2) (Tissot &

Welte 1984).

1.1.2  TRANSFORMATIONS DIAGENETIQUES

1.1.2.1 Introduction

Apres leur agrégation et leur sédimentation dans la colonne d’eau, les ¢léments
particulaires, principalement la MO formée par photosynthése et les débris des organismes
pélagiques morts, arrivent au niveau de l’interface eau/sédiment. A ce niveau-la, des
composés oxydés vont permettre leur décomposition et faciliter ainsi leur incorporation au
sédiment. Ce phénoméne de diagenése précoce se limite aux sédiments de surface qui se

caractérisent par des températures peu élevées et la saturation en eau des espaces interstitiels.
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Figure 2 - Evolution de la matiére organique apres enfouissement dans les sédiments (d'aprés Tissot &
Welte 1984).

10




Chapitre 1 — Synthese bibliographique & Objectifs

1.1.2.2 Minéralisation de la MO

Les principales réactions qui gouvernent la dégradation de la MO et donc les cycles
biogéochimiques des éléments sont des réactions d’oxydo-réduction (rédox). Ces réactions de
transfert d’électrons généralement lentes sont largement catalysées par les micro-organismes
vivant dans le sédiment (Berner 1980, Henrichs 1992). L’oxydation de la MO consomme de
facon séquentielle les différents accepteurs d’électrons inorganiques présents dans le systéme
selon le « modele de Froelich » (Froelich et al. 1979, Tableau 1). Les micro-organismes
impliqués ne réduisent ces éléments que dans des conditions physico-chimiques particuliéres
(Eh, pH, O) et selon leur potentialité¢ thermodynamique. L’enchainement des réactions rédox
se réalise du potentiel rédox le plus fort vers des potentiels rédox de plus en plus faibles (pour
un pH constant). Globalement, aprés avoir consommeé 1’oxygéne (O;) puis les ions nitrates
(NO3") dans les premiers centimétres de la colonne sédimentaire, le consortium bactérien va
réduire les oxydes et les oxyhydroxydes de fer et de manganese (Fe(OH)s;, FeEOOH, MnOx)
puis les sulfates (SO,°). Finalement, lorsque tous les oxydants sont consommés dans les
sédiments anoxiques, la MO elle-méme sert d’oxydant et de réducteur (méthanogeneése).

Tableau 1 - Principales réactions de la diagenése précoce liées a la dégradation de la matiére
organique avec MO = (CH,0),o(NH3)16H;PO, et AG"y = énergie libre de réaction en kcal mol™

Réactions de minéralisation AG"R
138 O, + MO > 106 CO, + 16 HNO; + H;PO, + 122 H,O -13,472
236 MnO, + MO + 472 H' > 106 CO, + 236 Mn*' + 8 N, + HyPO, + 366 H,O -13,050
94,4 HNO; + MO = 106 CO, + 552 N, + HyPO, + 177,2 H,0 -12,796
84,8 HNO;+ MO = 106 CO, + 42,4 N, + 16 NH; + H;PO, + 148,4 H,0 -11,614
212 Fe,05+ MO + 848 H' > 106 CO, + 424 Fe** + 16 NH; + H;PO4 + 520 H,0 -5,955
424 FeOOH + MO + 848 H" > 106 CO, + 424 Fe** + 16 NH; + H;PO, + 742 H,0 -5,617
424 Fe(OH); + MO + 848 H' > 106 CO, + 424 Fe*" + 16 NH;+ HiPO, + 1166 H,0 | -3,783
53 S0,” + MO > 106 HCO; + 53 H,S + 16 NH;+ H5PO, -1,605
MO = 53 CO, + 53 CH, + 16 NH; + H5PO, -1,478

Dans le cas des sédiments marins profonds, cette séquence réactionnelle se refléte
directement dans les profils de concentrations des différentes espéces chimiques (Claypool &
Kaplan 1974, Froelich et al. 1979, Reeburgh 1983) et dans la répartition des différentes
communautés microbiennes (Nealson 1997). Selon le modéle de Park & Jafté (1996), on peut

ainsi découper verticalement le sédiment superficiel en six couches (Fig. 3).
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Figure 3 - Séquence des réactions de minéralisation de la matiére organique et profil rédox dans le
sédiment marin superficiel, avec IES = Interface eau/sédiment, MOP = Matiére organique particulaire
(d’aprés Froelich et al. 1979, Park & Jaffé 1996).
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Cette distribution verticale peut se faire a différentes échelles spatiales au sein des
écosystemes aquatiques: sur des profondeurs métriques dans les eaux marines profondes, sur
des profondeurs centimétriques dans les sédiments d’eau douce et sur quelques millimeétres
dans les biofilms de surface (Fig. 4). Egalement retrouvée dans les sols, elle constitue ainsi
une véritable signature de la présence de vie sur la Terre et elle est activement recherchée sur
d’autres planétes (Nealson & Berelson 2003). Cependant, cette séquence n’est clairement
observée qu’au sein des sédiments trés stratifiés, qui ne subissent pas trop de perturbations
physiques et/ou biologiques. Ainsi, elle se trouve trés souvent altérée en eau douce. De plus,
les cinétiques de minéralisation y sont plus rapides car la MO autochtone qui sédimente est
plus labile du fait de son faible temps de sé¢jour dans la colonne d’eau. Les flux de MO sont
également plus importants et les accepteurs d’électrons sont rapidement utilisés. Certains des
composés réduits dans les réactions diagénétiques représentées dans la figure 3 peuvent donc

apparaitre a différentes profondeurs dans le sédiment (cf. paragraphe 1.1.6).

océans mers intérieures fjords lacs biofilms
Zone oxygénée
Zone de consommation d'Oy - quelques mm 50 m Sm <10 cm <1-3 mm
a quelques m

Zone de consommation des NO3-
Zone de réduction du Mn

Zone de réduction du Fe
quelques mm

Zone de sulfato-réduction a quelques 100 m I15m - 2-10 mm
centaines de m

Zone de production de CHy 10-20 cm

Figure 4 — Echelles spatiales de la zonation géochimique des milieux aquatiques (d’aprés Nealson &
Berelson 2003 et Claypool 2004)

1.1.2.3 Réactions diagénétiques secondaires

Les réactions rédox décrites précédemment produisent des composés réduits qui vont
pouvoir a leur tour intervenir dans de nouvelles réactions d’oxydo-réduction
thermodynamiquement possibles. Ces réactions dites secondaires mettent principalement en
interaction les cycles biogéochimiques des espéces azotées et ceux du fer et du manganeése
(Hulth et al. 1999, Anschutz et al. 2000) (Tableau 2). On note en particulier la migration a
travers I’eau interstitielle de Fe(Il) et Mn(II) vers I’interface eau/sédiment pour €tre réoxydés
au niveau du sédiment oxique. Les nitrates produits par la dégradation aérobie sont réutilisés

comme accepteurs d’¢électrons lors de la dénitrification. Les sulfures libres (S;’) peuvent
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précipiter avec Fe’" (FeS) ou étre aussi réoxydés en présence d’oxygéne pour former des
especes intermédiaires (soufre natif SO, polysulfures S, thiosulfates 82032' et sulfites SO32')
avant de redonner du sulfate (Gaillard 1995). Parallélement a ces réactions rédox, des
phénoménes de diffusion, de précipitation, d’adsorption, de désorption, d’agrégation des
composés dissous et solides vont également agir sur la redistribution des ¢léments dans le
sédiment (précipitation des minéraux authigénes, remobilisation) mais aussi dans la colonne

d’eau (relargage).

Tableau 2 - Principales réactions diagénétiques secondaires
(d’aprés Postma & Jakobsen 1996, Anschutz et al. 2000, Hyacinthe et al. 2001).

- Production de nitrates par nitrification
NH, +2 0, > NO; +2 H" + H,0

- Oxydation de Mn”" par ’oxygéne
2Mn*" +0,+2 H,0 > 2MnO, + 4 H"
4 Mn®" + 0,+ 6 H,O > 4 MnOOH + 8 H'

- Oxydation de Mn”" par le nitrate
5Mn*" +2NO; +4 H,0 > 5MnO,+ N, + 8 H
10 Mn®* + 2 NO3 + 14 H,0 - 10 MnOOH + N, + 18 H"

- Oxydation de Fe’" par le nitrate
5Fe’ +NO;y + 12 H,0 > 5 Fe(OH); + . N, + 9 H'

- Oxydation de Fe** par les oxydes de Mn
Fe*" + MnOOH + H,0 = Fe(OH); + Mn*"
2 Fe*" + MnO, + 4 H,0 2 2 Fe(OH); + Mn*" + 2 H"

- Réduction des oxydes de Mn par I’ammonium pour donner du diazote
3/2MnO, +NH," +2 H' = 3/2Mn”" + %4 N, + 3 H,0
3 MnOOH + NH, + 5H" > 3 Mn*" + %4 N, + 6 H,0

- Réduction des oxydes de Mn par I’ammonium pour donner du nitrate
8 MNOOH + NH," + 6 H" = 4 Mn*" + NO; + 5 H,0
4 MnO, + NH," + 6 H = 4 Mn™" + NO; + 5 H,0

- Précipitation/dissolution de FeS, CaCO;, FeCOs;, MnCO;

- Précipitation des minéraux authigeénes

- Adsorption des métaux en trace

- Cimentation : selon la saturation des eaux interstitielles, une précipitation chimique peut
cimenter les grains de sédiments = CaCQO;, SiO,

- Compaction

- Substitutions ioniques
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1.1.3 DISTRIBUTION DES ESPECES GEOCHIMIQUES MAJEURES

1.1.3.1 Les éléments particulaires

Le manganése — En général, la zone oxique est riche en oxyhydroxydes de Mn(III) et
Mn(IV). L’épaisseur de I’horizon enrichi est positivement corrélée a la profondeur de
pénétration de 1’oxygeéne. Un maximum est observé au niveau du front rédox du Mn ou les
profils de Mn*" et d’O, interstitiels se croisent a des concentrations quasi nulles. Sous la zone
oxique, les teneurs en oxyhydroxydes de Mn diminuent rapidement jusqu’a devenir nulles en
profondeur. Le Mn dissous (Mn”") peut, au lieu de diffuser vers le haut, atteindre 1’équilibre
avec une phase carbonatée (MnCO; = rhodocrosite) et étre enfoui dans le sédiment profond

(Nealson 1997, Lovley et al. 2004).

Le fer — Le comportement benthique du fer est beaucoup plus complexe que celui du
manganese car il intervient dans un grand nombre de cycles géochimiques et sous de
nombreuses formes. La diversité des oxydes et oxyhydroxydes de Fe, des sulfures et des
silicates de Fe complique les choses. Cependant, chaque phase ferrique a une réactivité
différente liée a son état cristallin: les oxydes de Fe amorphes sont préférentiellement réduits
avant les formes plus cristallines (Fe(OH); > FeOOH > Fe,0;). Leur distribution est similaire
a celle des oxydes de Mn avec un enrichissement en surface, un maximum sous le front rédox
du Mn puis une diminution en profondeur pour atteindre des valeurs assez constantes. Dans
certains cas, le fer particulaire peut augmenter a nouveau en profondeur du fait de la
précipitation de FeS. Comme pour le Mn, 1’épaisseur de la couche enrichie en oxydes
ferriques est corrélée a I’épaisseur de la zone oxique et aux teneurs en Fe (Nealson 1997,

Lovley et al. 2004).

1.1.3.2 Les éléments dissous

De facon générale et selon la séquence diagénétique présentée précédemment, les especes
dissoutes (O, NO3") disparaissent rapidement sous 1’interface eau/sédiment tandis que les
espéces réduites (NH,", Fe*', Mn*") augmentent avec la profondeur, en réponse aux
différentes activités métaboliques des organismes (Tableau 3). Cependant, les réactions
diagénétiques secondaires et les phénomenes de diffusion peuvent redistribuer ces composés

dissous.
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Tableau 3 - Eléments dissous mesurés communément dans les sédiments: sources biologiques, puits,
processus et organismes impliqués (d'apreés Nealson 1997).

Source : processus/organismes

Puits : processus/organismes

Photosynthése/Cyanobactéries, algues O,  Oxydation du C organique/Hétérotrophes aérobies
Oxydation de composés inorganiques (e.g. H,, H,S)
/Chémolitotrophes aérobies

Oxydation NH, /bactéries nitrifiantes NO;  Oxydation du C organique/Dénitrificateurs
Oxydation de composés inorganiques (e.g. Hy, H,S,
Fe”") /Chémolitotrophes anaérobies

Ammonification/bactéries dégradant ~ NH," Oxydation aérobie/Nitrificateurs

les protéines

Réduction Mn/Réducteurs du Mn Mn**  Oxydation Mn/Oxydateurs du Mn

Réduction Fe/Ferro-réducteurs Fe’* Oxydation Fe/Oxydateurs du Fe aérobies, anaérobies
et photosynthétiques

Oxydation S (H,S, S°, S,05%)/ SO,* Réduction hétérotrophe SO,*/bactéries sulfato-

oxydateurs du S aérobies réductrices
Assimilation SO4*/plupart des bactéries

Réduction S (H,S, SO.%, 82032')/ H,S Oxydation des sulfures/Oxydateurs des sulfures

Réducteurs du S aérobies et anaérobies
Oxydation photosynthétique/bactéries
photosynthétiques

Meéthanogenese/Méthanogenes CH, Oxydation aérobie CHs/Méthanotrophes
Oxydation anaérobie CH4/consortium inconnu

Fermentation/bactéries fermentatrices H, Oxydation aérobie d’H/Chémolithotrophes

Réduction H'/bactéries syntrophes Oxydation anaérobie d’H/nombreuses bactéries
Meéthanogenese/Méthanogeénes
Acétogenese/Acétogénes

Fermentation/bactéries fermentatrices CQO, Autotrophie/Chémoautotrophes ou photoautotrophes

Respiration/nombreuses bactéries

Meéthanogenése/Méthanogénes
Acétogenese/Acétogenes

L’oxygene (03) — Sous 'interface eau/sédiment, les concentrations en oxygeéne diminuent

brusquement car il est utilisé par les organismes aérobies (micro- et macrofaune) pour respirer

et pour dégrader la MO venant de la colonne d’eau ou déja présente dans le sédiment. Il est

aussi un oxydant privilégié¢ pour les éléments réduits plus en profondeur lors de la respiration

anaérobie (NH,', Fe’', Mn?", YH,S, CH4) et qui diffusent depuis la zone anoxique.

L’épaisseur de la couche oxique est négativement corrélée aux teneurs et aux flux de MO
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venant de la colonne d’eau : plus le flux est important, plus la consommation d’oxygéne est
rapide et plus la zone oxique est étroite et condensée dans les tous premiers millimétres de
sédiment (Froelich et al. 1979, Reeburgh 1983). Dans les sédiments marins profonds, moins
de 1% de la MO produite dans la colonne d’eau arrive au niveau du sédiment (Tissot & Welte
1984), et la zone oxique peut alors atteindre plusieurs dizaines de metres de profondeur

(Nealson 1997).

Les composés azotés — Quand la concentration en O, devient faible, il est commun
d’observer une zone riche en NO3". Le NH," produit en profondeur diffuse vers le haut puis
est converti en NOs™ (nitrification). Les NO;™ produits sont a leur tour utilisés pour oxyder la
MO (dénitrification). L’importance relative de ces deux processus est difficile & mesurer car
ils se produisent dans des zones adjacentes et que le réactant pour 1’un est le produit pour

I’autre (couplage) (Nealson 1997).

Le méthane (CHy — Le méthane est produit en profondeur par fermentation
(méthanogenese). Dans les conditions physico-chimiques de la plupart des sédiments, ce
processus ne peut se faire que par catalyse biologique. Le méthane peut étre réoxydé en
surface, principalement par I’oxygéne. L’oxydation anaérobie existe mais elle est plutdt rare
(Reeburgh 1983). Ainsi, le méthane apparait juste au-dessous de I’interface entre les zones
oxique et anoxique. Sa concentration augmente ensuite avec la profondeur. Il constitue

I’indicateur majoritaire du turnover de la MO dans les systémes d’eau douce (Nealson 1997).

Le fer et le manganése — Le fer et le manganése solubles (Fe*", Mn®") diffusent vers le
haut, sont oxydés et précipitent. Pour de faibles concentrations en oxygene, ils se déposent
alors sous forme de couches d’oxydes métalliques ou de croiites. La couche d’oxydes de Mn
(MnQO;) surmonte en général celle des oxydes de Fe, qui est plus rapidement oxydé et
précipite sous la couche de Mn. De telles couches ferro-manganésiques sont trés souvent
observées dans les sédiments. Les deux processus sont équivalents en termes d’énergie
fournie mais trés différents en termes de cinétique pour un méme pH. Le Mn”" est stable
cinétiquement et son oxydation nécessite des catalyseurs. L’oxydation de Fe*" est par contre
trés rapide et ne nécessite pas de catalyse biologique (Stumm & Morgan 1981).

Sous la zone de réduction des nitrates, la MO est oxydée par la réduction de ces métaux. Il
en résulte des concentrations interstitielles de Mn®" et Fe* croissantes. Les ions Fe”" sont de

bons réducteurs de MnO, et sont réoxydés en Fe'™ par cette réaction (Myers & Nealson
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1988b). La concentration en Mn®" augmente en profondeur et elle suivie par 1’apparition de
Fe*". Dans les sédiments d’eau douce, les profils de concentration sont souvent clairement
définis, tandis qu’en milieu marin, les profils de fer peuvent étre difficiles a interpréter, en
particulier a cause du cycle du soufre, la diffusion vers le haut des sulfures tendant a mobiliser
Fe*" pour former de la pyrite (FeS). La réduction du fer et du manganése peut étre biotique
comme abiotique. Le mangangse est facilement réduit par les composés organiques (Stone et
al. 1994) ainsi que par quelques composés inorganiques, comme les sulfures (Burdige et al.
1992) ou le fer Fe*" (Myers & Nealson 1988a). Le fer peut aussi étre réduit par les sulfures ou
par des composés organiques, mais il est beaucoup plus résistant a la réduction chimique.
Certains auteurs considérent que, que dans le milieu naturel, la réduction du fer est

uniquement réalisée par catalyse biologique (Lovley et al. 1991, Lovley et al. 2004).

Les composés soufrés — La réduction des sulfates est bien caractérisée dans les sédiments,
tandis que la réduction des thiosulfates est bien moins quantifiée. Hormis pour des
températures treés €élevées, comme dans les sources hydrothermales, les sulfates sont stables a
moins d’une réduction catalysée biologiquement. Il n’existe pas de réduction purement
chimique dans les sédiments. Sous la zone de réduction des métaux, ’espéce réduite
majoritaire suivante dans les eaux interstitielles est la forme sulfure S,, ce qui est
généralement attribué aux bactéries sulfato-réductrices. L’importance des autres formes
intermédiaires de sulfures, comme les ions thiosulfates et le sulfure élémentaire (polysulfure),
reste a ¢lucider, probablement a cause de la complexité de la chimie du soufre.

La production de sulfures par réduction des ions sulfates est une des principales
différences existant entre les sédiments marins et dulgaquicoles. En eau douce, la
concentration en sulfates varie entre 100 et 250 puM, tandis qu’elle est d’environ 25mM en
milieu marin. Les sulfates sont donc les accepteurs d’électrons dominants dans les sédiments
marins, méme par rapport a 1’oxygeéne. La consommation des oxydants se fait grace a la
diffusion vers le haut des espéces sulfurées réduites (ions polysulfures, thiosulfates et sulfites)
qui sont produites par oxydation de la MO. Au cours de leur remontée vers 1’interface, ces
ions sont oxydés par Fe(Ill), Mn(IV) et ’oxygeéne. Chaque oxydant produit des espéces
soufrées intermédiaires capables d’interagir avec d’autres composé€s, ce qui rend ce systeme
complexe difficile a étudier. Dans la plupart des cas, le potentiel d’oxydation du sédiment fait
que les sulfures sont consommés dans les sédiments, soit par I’oxygéne, soit par d’autres
oxydants, comme les nitrates ou les métaux. Au contraire, en eau douce, le cycle du soufre est

beaucoup moins important (Nealson 1997, Nealson & Berelson 2003, Claypool 2004).
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1.1.4 PROFILS DE CONCENTRATION ET FLUX DIFFUSIFS

Comme vu précédemment, la distribution verticale des composés solubles dans 1’eau
interstitielle reflétent les réactions diagénétiques qui se produisent dans les sédiments. Les
profils de concentration permettent le calcul des flux entre le sédiment et I’eau interstitielle, et
a I’interface eau/sédiment (Boudreau & Jorgensen 2000). La distribution des éléments dissous
va s’établir en réponse a (i) la dégradation de la MO, (ii) la libération dans 1’eau interstitielle
d’¢léments initialement piégés ou adsorbés sur la phase solide (= remobilisation) et (iii) le

transport diffusif de la colonne d’eau vers I’eau interstitielle a travers 1’interface eau/sédiment.

La figure 5 illustre les différents types de profils qu’il est possible d’observer dans les

sédiments (Schultz & Zabel 2000):

a) la concentration de 1’élément reste constante avec la profondeur : aucune réaction

diagénétique n’a lieu.

b) un profil concave indique la consommation de I’élément. Un gradient de concentration
s’établit entre I’interface eau/sédiment et la profondeur de consommation maximale. A

I’équilibre, 1’élément va donc diffuser de I’eau vers le sédiment sur une certaine profondeur.

¢) ce profil indique également la consommation d’un élément mais au niveau d’une zone
réactive particuliére dans le sédiment. Le gradient au-dessus de cette couche est constant, la
diffusion est constante. Au niveau de la couche réactive, 1’élément est consommé, la

concentration tend a devenir nulle et le flux diffusif s’annule.

d) par analogie, un profil convexe indique le relargage de 1’élément vers la colonne d’eau a

travers |’interface.

e) la libération de 1’¢lément vers I’eau interstitielle a lieu au niveau d’une zone réactive

particuliére.

f) le dernier cas associe deux niveaux réactifs. L’¢lément libéré dans la couche 1 est ensuite
consommé au niveau de la couche 2. Entre les deux, I’élément diffuse selon le gradient de
concentration (ici, vers le bas). Par exemple, le méthane migre vers le haut et réduit les
sulfates dans le niveau 2. Les sulfures produits diffusent vers le haut jusqu’au niveau 1 ou ils

sont a nouveau oxydés et donnent des sulfates.
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...or in a particular layer ...and consumption

Figure 5 - Principaux types de profils de concentrations dans ’eau interstitielle du sédiment
(d’aprés Schultz & Zabel 2000).
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A partir des gradients de concentrations, les flux diffusifs peuvent étre estimés grace a la

premicere loi de Fick (Li & Gregory 1974, Berner 1980):

-
1°" loi de Fick J(@=-D.(dC(z)/dz) 1)
J@)=-¢.Dya.(dC@) /dz) (2)
Dyac =D / 07 A3)

L’équation (1) permet de calculer le flux diffusif J(z) de ’espéce chimique considérée en
un point de profondeur z en fonction de sa concentration C(z). D représente le coefficient de
diffusion du composé dans 1’eau qui est fonction de la salinité et de la température de I’eau
(Garcia & Gordon 1992). Cependant, cette équation n’est valable qu’au sein d’une solution
aqueuse. Dans le sédiment, les particules vont freiner la diffusion. La deuxiéme équation (2)
permet de calculer le flux diffusif en tenant compte de la porosité @ et de la tortuosité 0 du

sédiment et donc du coefficient de diffusion de I’espéce chimique dans le sédiment Dgegq¢ (3).

1.1.5 EFFET DE LA TEMPERATURE

Dans les sédiments superficiels, les variations du degré d’oxygénation de la colonne d’eau
vont entrainer des variations des concentrations des différents composés de 1’eau interstitielle.
L’apport en O, peut changer en réponse aux fluctuations quotidiennes et saisonnieres:
stratification des eaux, apports allochtones, photosynthese (Nealson 1997, Wenzhofer & Glud
2004). Les concentrations interstitielles des éléments vont principalement étre affectées par la
différence de température entre les eaux du fond et le sédiment. Ceci peut se traduire par un
changement du taux de décomposition de la MO, de I’activit¢ métabolique des micro-
organismes, de la diffusion des éléments et de I’activité bioturbatrice (Charbonneau & Hare
1998, Maire et al. 2007). Les gradients de concentrations sont en général plus marqués en été

qu’en hiver.
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1.1.6 CAS DES SEDIMENTS EN MILIEU CONTINENTAL

Au sein des sédiments d’eau douce, la succession verticale des zones diagénétiques ne se
développe que sur les premiers millimétres ou centimétres sous 1’interface (Fig. 3). Ceci est
li¢ a ’apport de MO réactive mais aussi a la faible disponibilité des oxydants dissous dans la
colonne d’eau, en particulier les nitrates et les sulfates, par rapport au milieu marin. Ces
sédiments riches en MO qui se déposent sous une colonne d’eau généralement oxygénée, se
caractérisent par une trés fine couche oxique, les conditions anoxiques apparaissant trés vite
sous I’interface eau/sédiment. Les eaux interstitielles sont donc rapidement marquées par la
disparition des oxydants dissous (O,, NO3", SO4>) et la présence de Fe*", Mn®" et H,S. Ensuite
les profils sont influencés par la réduction des oxyhydroxydes de Fe et de Mn et par des

réactions post-dépositionnelles (dissolution-précipitation, adsorption-désorption).

La figure 6 montre deux exemples de profils de concentrations des espéces dissoutes
caractéristiques d’environnements continentaux (sédiment du Lac Michigan) et marins
(colonne d’eau de la Mer Noire) (Nealson 1997). Le cas de la Mer Noire constitue une
illustration typique de la séquence diagénétique car la colonne d’eau est trés bien stratifiée et
la zone oxique fait plus de 50 m de profondeur en raison du faible flux de MO. Cependant, les
deux profils sont fondamentalement similaires si 1’on ne tient pas compte de 1’échelle spatiale
(centimétrique en eau douce, métrique en milieu marin). Les valeurs rapportées dans la figure
6 correspondent au pourcentage des valeurs maximales qui peuvent étre mesurées dans ces

milieux (Tableau 4).

Tableau 4 - Concentrations maximales des éléments dissous
généralement rencontrées dans les milieux d'eau douce et marins.

eau douce milieu marin
(03 300-400 uM
NO; NOy quelques uM
SO~ 100-200 pM 25mM
Mn? 100 uM 10 pM
Fe™ 10 uM 25 nM
NH," quelques pM
H,S non détecté <quelques uM
CH, de quelques nM a la saturation (bulles de gaz)
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%% max PROCESSUS GEOCHIMIQUES
100 Diffusion de I'O; atmosphérique
0, Photosynthése oxygénique
Respiration aérobie
‘ Nitrification
SO4*- Dénitrification
Oxydation du Mn

2+
Mn Réduction du Mn

Assimilation des sulfates

Oxydation du Fe

Felt Réduction du Fe
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(A) Lac Michigan

20+
Diffusion de 1'0; atmosphérique

Photosynthése oxygénique
Respiration aérobie

Nitrification

50

Dénitrification

Oxydation du Mn
Réduction du Mn
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(B) Mer Noire

200

Figure 6 - Profils verticaux des nutriments dans des environnements typiques : (A) eau douce, (B) marin.
Ces profils sont considérés comme représentatifs des profils mesurables dans ’eau interstitielle des
sédiments d’eau douce et marins (d’apres Nealson 1997).
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La principale différence est la dominance du cycle du soufre dans les sédiments marins,
tandis que la méthanogenése prédomine en eau douce. Dans les sédiments d’eau douce, on
note également les observations suivantes (Nealson 1997) :

* Les conditions aérobies se limitent aux millimetres supérieurs du sédiment. Ceci
diminue le flux diffusif des éléments réduits de ’eau interstitielle vers la colonne d’eau sus-
jacente.

* La dénitrification est limitée aux premiers centimetres. Le NOj3™ est totalement réduit
étant donné le faible flux de nitrates venant de la colonne d’eau et le taux de dégradabilité
¢éleveé de la MO qui sédimente.

« Les ions Mn>", Mn*" et Fe’" des oxy-hydroxydes passent vers d’autres phases solides
réduites (e.g. MnCO3, FeCOs, FeS). Le profil de concentration du Mn*" atteint un maximum
sous I’interface eau/sédiment puis diminue. Sa distribution entre la phase solide et la phase
dissoute est contrdlée par la précipitation de rhodocrosite (MnCOs).

* Le fer et le manganése dissous sont séparés verticalement suite a I’oxydation de Fe**
par MnO,. L’équilibre impliquant des minéraux magnésiens est plus rapidement atteint que
celui impliquant des minéraux ferriféres. Une augmentation de Fe*™ interstitiel avec la
profondeur peut s’observer, méme sous la zone de sulfato-réduction. Cette tendance
s’explique par I’hétérogénéité du sédiment et la différence de comportement vis-a-vis de la
dissolution des oxydes ou oxy-hydroxydes de fer. La sursaturation des eaux porales
anaérobies par rapport a la sidérite (FeCO3) ou a la vivianite (Fe;(PO4),.8H,0) favorise aussi
un comportement du fer hors de 1’équilibre. Du fait de la bioturbation de la macrofaune et du
mélange physique des particules sédimentaires, le fer et le manganeése, dissous ou associés a
la phase solide, peuvent étre oxydés ou re-précipités. Ces oxydes ont des propriétés
d’adsorption importantes et jouent un role sur le piégeage d’éléments en traces. Lorsque la
couche oxydée est mince ou absente, la diffusion de Mn”" et Fe** vers la colonne d’eau est
possible.

* Les sulfates sont totalement épuisés dans les premiers centimetres de sédiment. Ils sont
réduits en sulfures principalement sous forme inorganique. Bien que la pyrite (FeS,) soit le
précipité le plus stable, sa formation dans les sédiments continentaux est controversée. De
plus, la formation de FeS, n’est pas encore totalement ¢lucidée, une des voies proposées étant
la réaction entre FeS et S° (Gaillard 1995). Contrairement aux sédiments marins, les
sédiments d’eau douce présentent un excés en Fe** par rapport 4 la production de sulfures. Par
conséquent, FeCO; et FeS peuvent contrdler la concentration en Fe*" des eaux interstitielles

dans la zone anoxique du sédiment.
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+ Le profil de concentration de NH," interstitiel, produit par la dégradation de la MO,
montre une augmentation avec la profondeur. La diminution de la pente du profil en
profondeur suggere une diminution du taux de décomposition de la MO. Cette dernicre est en
effet préférentiellement oxydée a proximité de D’interface eau/sédiment. La production
continue de NH; méme sous la zone de sulfato-réduction indique un processus de
méthanogenése. L’apport des oxydants externes étant assez limités en eau douce, la
fermentation méthanogénique est souvent le processus dominant de la décomposition de la
MO. Dans les sédiments particulierement riches en MO, la concentration en méthane dépasse

souvent la limite de solubilité et des bulles de gaz peuvent se former.

1.1.7 CONCLUSION

La biogéochimie des sédiments superficiels est sous la dépendance directe du phénoméne
de diagenése précoce qui commence dés le dépdt des particules sédimentaires a la surface du
sédiment et se poursuit pendant leur enfouissement. Les transformations diagénétiques,
principalement liées a la dégradation de la MO, se traduisent par des transferts de matiére aux
interfaces entre 1’eau et les composés solides (colonne d’eau/sédiment, particules/eau
interstitielle). Au final, de nombreux éléments associés a la phase solide passent dans I’eau
interstitielle et diffusent vers la colonne d’eau. Leur concentration peut augmenter jusqu’a ce
que la précipitation des minéraux authigeénes soit initiée, ce qui les réentraine vers le fond. Ils

peuvent aussi directement s’adsorber a la surface de certaines particules et sédimenter.

Les réactions de minéralisation, de précipitation et de dissolution de certaines phases
solides, regroupent donc I’ensemble des phénoménes diagénétiques qui affectent le sédiment

et conduisent a la formation des sédiments permanents.

Les principales caractéristiques des sédiments superficiels d’eau douce sont : (i) la faible
épaisseur de la zone oxique (quelques millimetres a quelques centimétres), (ii) la
consommation rapide des accepteurs d’¢lectrons dissous sous l’interface eau/sédiment, en
particulier les nitrates et les sulfates et (iii) la dominance du processus de méthanogenése dans

la dégradation de la MO.
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1.2 L’URANIUM : DE SON UTILITE A SA TOXICITE

1.2.1 CARACTERISTIQUES DE L’'URANIUM

1.2.1.1 Introduction

L’uranium est un métal lourd radioactif, présent naturellement dans 1’environnement et
que I’on retrouve sous diverses formes chimiques dans les sols, les eaux continentales, les
océans, I’atmosphére et dans les organismes vivants. L'uranium a été¢ mis en évidence en 1789
par le chimiste prussien Martin Heinrich Klaproth en chauffant la pechblende (UO;), un
minerai d'uranium. Klaproth donna le nom d'« urane » ou « uranite » au composé qu'il venait
d'identifier, en référence a la découverte de la planéte Uranus faite par William Herschel huit
ans plus tot (1781). Le francais Henri Becquerel ne découvrit la propriété radioactive de
I’uranium que beaucoup plus tard, en 1896, lorsqu'il constata que des plaques
photographiques placées a coté de sels d'uranium avait été impressionnées sans avoir été

exposées a la lumiere du soleil.

1.2.1.2 Propriétés chimiques et physiques

L’uranium (U) est un radioélément du groupe des actinides, de numéro atomique Z = 92.
Il est le dernier élément naturel du tableau périodique de Mendeleiev, et donc le plus lourd. 11
possede dix-sept isotopes, tous radioactifs, émetteurs de particules alpha et d’un faible

rayonnement électromagnétique (X et gamma).

A T’état pur, 'uranium solide est un métal de couleur gris-blanc, voire argentée, qui
rappelle celle du nickel. Il est dur, malléable et ductile. Il ternit au contact de I’air et est
attaqué par la vapeur et les acides. Il est également caractérisé¢ par une trés forte densité de
19 g cm™, soit environ deux fois celle du plomb, et par sa pyrophoricité, c’est-a-dire sa

capacité a s’enflammer au contact de 1’air quand il est sous forme de microparticules.

L'élément uranium se retrouve toujours en combinaison avec d’autres ¢léments tels que

'oxygene, l'azote, le soufre ou le carbone. On le trouve, par exemple, en combinaison avec
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I'oxygeéne dans l'uranite et la pechblende, deux des principaux minerais d'uranium, constitués
d'oxyde uraneux (UO,). Enfin, les ions uranyles (UO,”") se dissolvent trés bien dans la plupart
des acides, comme dans l'acide nitrique ou fluorhydrique en donnant des sels d'uranyle tels

que le nitrate d'uranyle.

L’uranium naturel est composé d’un mélange de trois isotopes : *°°U, *°U et **U, dont
les proportions sont pratiquement toujours les mémes, quelque soit le type de milieu concerné
et sa teneur en uranium (Tableau 5). Ces isotopes présentent des caractéristiques

radiologiques différentes mais les mémes propriétés physico-chimiques.

Tableau 5 - Abondances, radioactivités, périodes et activités des 3 isotopes de I’uranium naturel.

Abondance Radioactivité Période Activité
relative (%) relative (%) (années) spécifique (Bq g'l)
By 99,27 48,9 4,5.10° 1,24.10°
By 0,72 2,2 7,1.10°% 8,0.10*
By 0,0054 48,9 2,44.10° 2,3.10°

. e . , . C g 235 .
L’uranium utilisé comme combustible nucléaire est enrichi en ~"U, seul isotope naturel

fissile, donc capable d’entretenir une réaction en chaine. Apres séparation de la fraction
- . . . : - 235

enrichie, le métal restant est appelé uranium appauvri (moins de 0,7% d’> “~U) et sa

radioactivité se situe a environ 60% de celle de 1’uranium naturel.

1.2.1.3 Origine et répartition

Au moment de la formation du systéme solaire, de trés nombreux éléments radioactifs
étaient présents. Cependant, seuls ceux dont la période de désintégration spontanée est trés
importante ont pu subsister jusqu’a nos jours puisqu’ils n’ont pas eu le temps de disparaitre
totalement. Il s’agit principalement de ’uranium 238 et du thorium 232 ainsi que de leurs
descendants respectifs. Actuellement, la crolte terrestre en contient en moyenne 2,8 ppm (ug
U kg™), ou il est le 49°™ élément le plus abondant. L’uranium n’est donc pas rare, cette
concentration étant comparable a celle d’autres métaux, comme 1’étain, le molybdéne ou le
tungsténe. L’uranium se concentre préférentiellement dans certains granites (4 ppm) et
certaines roches sédimentaires (2 ppm). Les gisements de minerai se forment le long de
discontinuités géologiques, ou I’on trouve de 1’uranium dans de nombreuses roches (minerai a

0,1%, 1000 ppm). Cependant, il n’existe en quantités importantes (20 000 ppm) que dans

27



Chapitre 1 — Synthese bibliographique & Objectifs

certaines roches (minerai a 2%) comme la pechblende et la carnotite (Rich et al. 1977,

Ragnarsdottir & Charlet 2000).

L’uranium n’existe pas seulement a 1’état de minerai, mais aussi sous forme de poussicres
atmosphériques et sous forme dissoute. L’eau de mer en contient environ 4 milliards de
tonnes représentant ainsi son plus grand réservoir mondial méme s’il y est trés dilué (0,003
ppm, soit 3 pg U L7). Les plus grandes riviéres du monde présentent une concentration
moyenne de 0,35 pg U L' (Palmer & Edmond 1993, Windom et al. 2000). Mais la
concentration des eaux douces varie entre 0,01 et 6,6 pg U L' selon le temps de contact avec
des strates rocheuses contenant de 1’uranium, le taux d’évaporation et la disponibilité d’agents
ioniques complexants (Gascoyne 1992). Dans les estuaires, les concentrations en uranium
augmentent généralement de fagon linéaire avec le gradient de salinité (i.e. comportement
conservatif, Windom et al. 2000), jusqu’a atteindre un plateau autour de 3 pg U L dans I’eau
de mer (Cochran 1992). Bien que ’'uranium se comporte de facon conservative pendant le
mélange estuarien (e.g. Zaire, Gironde, Tama, Medway), il peut aussi avoir un comportement
non-conservatif, comme dans le Gange ou 1I’Amazone, ou I’'uranium est, respectivement,
piégé ou relargué par les sédiments (Moore 1992, Windom et al. 2000). Les eaux des grands
fleuves représentent le seul apport significatif d’uranium dissous a I’océan avec un flux
annuel de 7 a 12 tonnes (Palmer & Edmond 1993, Windom et al. 2000). Dans les sédiments
aquatiques, la concentration moyenne est de 3 pg U g”'. Elle peut varier entre 0,5 et 5 pg U g’
(Scott 1982), selon la taille des particules, la composition minéralogique et la physico-chimie
de I’eau surnageante, particulierement dans les milieux d’eau douce. Les valeurs référencées
dans ce paragraphe pour les eaux et les sédiments continentaux correspondent au bruit de
fond géochimique naturel pour des hydrosystémes qui ne situent pas dans des terrains
particulierement riches en uranium ou qui ne sont pas contaminés, comme c’est le cas autour
des sites miniers ou des sites de fabrication d’armes nucléaires. En effet, des valeurs 100 voire

1000 fois supérieures ont été relevées sur certains de ces sites (cf paragraphe 1.2.2.4).

1.2.14 Utilisation industrielle, commerciale et militaire

L’exploitation du minerai existe depuis le Moyen-age mais elle s’est particuliérement
développée au cours du XX sigcle. La production mondiale cumulée depuis 1920 est
estimée a 4,5 millions de tonnes (WNA 2007). Ceci reste trés inférieur a la quantité estimée

contenue dans la lithosphére qui est de 10" tonnes (Andersson et al. 2001).

28



Chapitre 1 — Synthese bibliographique & Objectifs

Avant la découverte de la radioactivité, I’uranium a été surtout utilisé comme pigment
pour le verre. Il a également servi a cet effet pour les céramiques dentaires jusqu’au début des
années 80 et est encore utilisé dans la joaillerie. Actuellement il sert principalement de
combustible nucléaire (centrales nucléaires, réacteurs des sous-marins nucléaires, bombes
atomiques A et thermonucléaires H). L uranium appauvri, sous-produit de I'enrichissement de
I'uranium, est trés prisé pour sa dureté, sa densité et sa pyrophoricité. Il est ainsi utilisé : (i)
comme bouclier anti-radiations en milieu médical et lors du transport de matériel radioactif,
(i1)) comme contrepoids et ballasts dans les bateaux, les avions, les satellites et les missiles a
téte nucléaire, (ii) dans le blindage des chars d’assaut, et (iii) dans la composition des

munitions des armes a fort pouvoir perforant.

En 2006, la production mondiale d’uranium était d’environ 40 000 t pour une
consommation de 67 000 t. La différence entre la consommation et la production annuelles
s’explique par I’utilisation des stocks, qui sont estimés a plus de 3,5 millions de tonnes
(OECD/AEN 2006). Dix-huit pays participent a cette production. Les quatre plus grands
producteurs (Canada, Australie, Kazakhstan, Niger) fournissent 66% de la production totale
(Tableau 6). La France a été dans le passé un producteur significatif, mais les gisements
n’offrent plus de conditions d’exploitation économiquement satisfaisantes. La derniére mine,

exploitée pres de Limoges (Jouac), a fermé en 2001.
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Tableau 6 - Production mondiale d'uranium entre 2002 et 2006 (en tonnes)
- d’aprés WNA 2007, www.world-nuclear.org -

Pays 2002 2003 2004 2005 2006

Canada 11604 10457 11597 11628 9852
Australie 6854 7572 8982 9516 7593
Kazakhstan 1800 3300 3719 3357 5279
Niger 2075 3143 3282 3093 3434
Russie 2900 3150 3200 3431 3262
Namibie 2333 2036 3038 3147 30067
Ouzbékistan 180 1598 2016 2300 2260
USA 919 779 878 1039 1652
Ukraine 800 800 800 800 800
Chine 730 750 750 750 750
Afrique du Sud 824 758 755 674 534
République Tcheque 465 452 412 408 359
Inde 230 230 230 230 177
Brésil 270 310 300 110 190
Roumanie 90 90 90 90 90
Allemagne 212 150 150 77 50
Pakistan 38 45 45 45 45
France 20 0 7 7 5
TOTAL 36063 35613 40251 41702 39429
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1.2.2 COMPORTEMENT DE L’URANIUM DANS LES SEDIMENTS DES
SYSTEMES AQUATIQUES CONTINENTAUX

1.2.2.1 Spéciation de I’uranium dans I’eau

Une des caractéristiques les plus importantes de ’'uranium dans les eaux de surface, est,
comme pour les autres métaux, sa distribution relative entre les phases particulaires (>450
nm), colloidales (1-450 nm) et dissoutes (<1 nm) (Ure & Davidson 1995). Cette distribution
est gouvernée par la solubilité de ’uranium et son affinité pour les particules qui dépendent
du pH, du potentiel d’oxydoréduction Eh ou de la concentration en ligands. D’un point de vue
strictement chimique, 1’uranium peut exister a plusieurs états d’oxydation, allant de (+III) a
(+VI), les formes les plus stables étant U(+IV) en milieu réducteur et U(+VI) en milieu
oxydant. La spéciation de 1’'uranium est principalement li¢ée aux valeurs du pH et du potentiel
d’oxydoréduction Eh (Langmuir 1978). Elle dépend aussi fortement de nombreux autres
parameétres physico-chimiques comme 1’alcalinité, la pression partielle en CO,, la force
ionique, la teneur en MO, la concentration en uranium dans le milieu ou la présence de
ligands organiques et minéraux (Ragnarsdottir & Charlet 2000, Davis et al. 2002, Davis et al.
2004, Denison 2004, Curtis et al. 2006, Davis et al. 2006) ainsi que de 1’activité microbienne
(Renshaw et al. 2007).

Dans les eaux douces oxiques, dont le pH varie entre 5 et 9, 'uranium existe sous une
forme libre, I'ion uranyle UO,*" qui est a I’état (VI). Pour des concentrations
environnementales naturelles (<30 ug U L'l), I’ion uranyle est I’espece dominante jusqu’a pH
6 (Fig. 7 et 8a). Au-dela d’un pH=6, apparaissent par complexation des formes hydroxylées
(e.g. UO2(OH),). Mais les carbonates représentent un des agents complexants les plus
importants dans la plupart des hydrosystemes d’au douce (Clark et al. 1995). Pour une faible
alcalinité (<40 mg CaCO; L") et une faible concentration en MO dissoute (<0.5 mg C L),
I’espéce uranyle UO,CO3 est dominante entre pH 5 et 6, puis c’est I’espéce mixte hydroxyle-
carbonatée (UO,)2(OH)3CO;5™ qui le devient entre pH 6 et 7,5, tandis que I’espece hydroxylée
UO,(OH)s™ devient majoritaire au-dela d’un pH 7,5 (Fig. 8a). Pour une concentration en
uranium 100 fois supérieure (30 pg L), ce qui englobe les concentrations relevées dans des
sites impactés (e.g. mines), la distribution relative des espéces d’uranyle est modifiée (Fig.
8b). La principale différence est la dominance de I’espece (UO,)(OH);COs™ pour des pH
allant de 5 a 8,5 (Markich 2002).
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Figure 7 - Formes chimiques stables de I’uranium sous différentes conditions de pH et de Eh. Diagramme
construit pour le syst¢tme U-O-H, servant de premiére approximation pour prédire la spéciation et la
mobilité de I'uranium dans les sols et les sédiments, pour une activité en [UO,|; de 10° M a 25°C
(modélisation JCHESS, d’aprés Denison 2004).
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L’ion uranyle peut également se complexer avec des phosphates, des oxy-hydroxydes, des
fluorures, des chlorures et des substances organiques comme les acides humiques et fulviques
(Grenthe et al. 1992, Ragnarsdottir & Charlet 2000).

L’adsorption joue également un role-clé dans la distribution de 1'uranium au sein des
milieux d’eau douce (Curtis et al. 2006). L’adsorption sur des minéraux argileux (e.g.
smectite ou montmorillonite) a un pH<S, et sur des oxy-hydroxydes de fer et d’aluminium,
sur la silice, et sur les surfaces biotiques a des pH plus élevés, réduit la mobilité de I’uranium
(Kohler et al. 1996, Pabalan et al. 1998, Payne et al. 1998). Il en est de méme pour
I’adsorption sur la matiére organique insoluble ou particulaire (Pompe et al. 1996). 1l est
généralement établi que I’adsorption particulaire augmente avec le pH jusqu’a un certain seuil
(Willett & Bond 1995), qui varie selon la concentration en uranium, 1’adsorbant, les ions en
compétition (e.g. carbonates), les agents chélateurs et la force ionique (Dzombak & Morel
1990). Dans les eaux de surface, pour un pH 6 a 8, la solubilité des minéraux d’U(VI) est
proche de son minimum (Gascoyne 1992) et I’adsorption de I’uranyle sur les acides humiques

et fulviques est proche de son maximum (Choppin 1989).

Les formes uranyles sont les formes les plus solubles et donc les plus mobiles de
Puranium. Par conséquent, elles sont souvent considérées comme les plus biodisponibles
et leur présence dans les écosystémes constitue un risque potentiel pour les biocénoses

(Colle et al. 2001).

Bien que la relation entre spéciation et biodisponibilité soit relativement complexe a
établir, la majorité des modélisations thermodynamiques s’accorde pour considérer UO,*" et
UO,OH" comme les formes dominantes de I’U(VI) disponible pour les organismes
aquatiques, plutét que I'uranium fortement complexé (e.g. fulvate d’uranyle) ou adsorbé a la
maticre colloidale ou particulaire. Les complexes d’U(VI) avec des ligands inorganiques (e.g.
phosphates ou carbonates) et des substances humiques réduisent apparemment la

biodisponibilité de 1’uranium en réduisant 1activité de UO,>" et UO,OH" (Markich 2002).

En milieu réducteur (eau anoxique), 'uranium est réduit en U(V) et U(IV). La forme
U(V) étant instable, ’'U(IV) est la forme prédominante. Celle-ci s’hydrolyse pour un pH
proche de 1 et a une tres faible solubilité, et donc une trés faible mobilité, pour une gamme de
pH proche de la neutralité, comme c’est le cas dans la plupart des eaux de surface (Kim

1986). L’uranium peut alors précipiter sous forme d’oxydes insolubles (e.g. uranite, uraninite,
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schoepite) ou étre adsorbé a la surface des particules en suspension (Ueda et al. 2003).
Cependant, pour des pH>8, il peut se former des complexes solubles d’U(IV) avec des
carbonates (e.g. U[COs]5* et U[COs]5%) et de la MO dissoute, si les concentrations sont

suffisamment élevées (Kim 1986).

1.2.2.2 Diagenése précoce de ’uranium

Le comportement géochimique de I'uranium dans les sédiments superficiels, et donc la
présence de formes plus ou moins toxiques, sont directement liés a son état d’oxydation (IV
ou VI), la chimie des phases aqueuses et solides, les phénomenes d’adsorption et les
transformations biogéochimiques liées a la diagenése précoce. Sa mobilité est ainsi controlée
par les interactions physico-chimiques qui s’operent entre les phases aqueuses (eau
surnageante et eau interstitielle) et les phases solides (organiques et minérales) en fonction

des conditions locales.

Dans les milieux d’eau douce, ou la colonne d’eau est généralement oxique, I’uranium
peut arriver au niveau de I’interface eau/sédiment, soit sous une forme dissoute (ion uranyle
libre ou complexé) et va alors diffuser dans le sédiment, soit li¢ a la matiére en suspension qui
sédimente. Dans ce dernier cas, différentes types d’associations sont possibles (Forstner &
Wittmann 1981): comme les autres métaux, I’'uranium peut étre (i) intégré dans la structure
cristalline des minéraux, (ii) intégré a la MO (feces, débris animaux et végétaux), (iii)
précipité ou coprécipité (e.g. avec des carbonates, des phosphates, des oxydes de Fe et de Mn,

des sulfures), ou (iv) adsorbé sur les particules (e.g. argiles, MO, oxydes de Fe et Mn).

Au cours de son incorporation au sédiment, I’'uranium va « traverser » les différents fronts
d’oxydo-réduction mis en place par les micro-organismes qui dégradent la MO (cf.
paragraphe 1.1). Il va alors subir différents types de transformations biogéochimiques qui
vont jouer sur ses transferts entre les différents compartiments biotiques et abiotiques.

De fagon générale, pour tous les éléments métalliques, quatre grands groupes de réactions
chimiques interviennent: complexation / dissociation, oxydation / réduction, adsorption /

désorption et dissolution / précipitation (Nagao et al. 2002).

Dans la zone oxique du sédiment, ’'uranium est sous la forme uranyle, complexée ou non,

qui est soluble et donc mobile. Plus bas dans la colonne sédimentaire, le milieu devenant de
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plus en plus réducteur, I’'uranium va étre réduit en U(IV) et va tendre a s’accumuler et a étre
immobilis¢ dans les couches plus profondes par précipitation (formation d’oxydes insolubles :
e.g. uraninite, schoepite) et par adsorption sur des sulfures (e.g. FeS, MnS) ou sur des
minéraux authigénes (Lovley et al. 2004). Ce processus de réduction peut également E&tre
réalis¢ de facon biotique par des bactéries métallo-réductrices, ce qui est exploité depuis
plusieurs années dans des programmes de bioremédiation de sites contamings, ou
I’immobilisation de 'uranium dans les sédiments est augmentée par un amendement
organique (cf. paragraphe 1.2.2.5). Cependant, des perturbations peuvent survenir dans cette
stratification verticale du sédiment et la modifier (e.g. remise en suspension lors de crues,
bioturbation). Ainsi, 'uranium peut étre ré-oxydé de fagon abiotique par la pénétration
d’oxygene dans des couches de sédiment préalablement anoxiques, ce qui va donc a nouveau
le resolubiliser et le remobiliser vers I’eau interstitielle et la colonne d’eau. L’oxydation
biotique de I’U(IV) immobilisé peut également étre possible dans certains cas ou la
dénitrification ou la sulfato-réduction ont lieu en présence de minéraux de Fe(Ill) (Wu et al.

2007, Wall & Krumbholz 2006).

1.2.2.3 Origine de Puranium dans les eaux continentales

Les milieux aquatiques continentaux sont des écosystémes particulierement exposés a la
contamination par ’uranium et par les métaux en général. Ils constituent en effet des sites
d’accumulation des polluants par leur role de réceptacle des eaux de pluies, des eaux de
drainage, des eaux usées et des rejets industriels et agricoles. L’utilisation de 1’uranium par
I’homme depuis les années 1920, en tant que combustible nucléaire (mines et centrales
nucléaires) et pour la fabrication d’armes militaires, a conduit & une contamination des
milieux naturels dans de nombreux sites a travers le monde (e.g. Baborowski & Bozau 2006,
Antunes et al. 2007, Saari et al. 2007). A cela, il faut ajouter une contamination plus discréte,
liée au relargage de quantités traces d’uranium venant de :

- la combustion du charbon qui relargue dans 1’atmosphére divers radionucléides et
dont I’'usage domestique est encore trés important a 1’échelle mondiale,

- T'usage agricole d’engrais et de compléments alimentaires phosphatés issus de
phosphates naturels riches en uranium,

- et toutes les applications militaires, scientifiques et médicales de [’uranium

appauvri vues précédemment (Markich 2002).
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1.2.24 Contamination des sédiments

Malgré la forte solubilité de I’uranium dans les eaux de surface (Cowart & Burnett 1994),
ceux sont les sédiments qui présentent les plus fortes charges dans les écosystémes d’eau
douce (Hynes 1990). Compte-tenu de son comportement biogéochimique dans les sédiments,
i.e. réduction vers une forme U(IV) peu soluble, 'uranium tend, comme la plupart des

métaux, a s’accumuler dans ce compartiment (Ribera et al. 1996).

Alors qu’on estime les concentrations naturelles constituant le bruit de fond géochimique
naturel dans les sédiments d’eau douce inférieures a 10 ug U g'1 poids sec, des valeurs bien
supérieures (jusqu’a prés de 20 000 pg U g') ont été relevées dans différents sédiments
impactés par D’activité mini¢re actuelle ou passée (Tableau 7). Dans ce dernier cas, c’est
essentiellement au niveau des sédiments que se manifeste encore 1’influence miniére, les eaux

surnageantes ne présentant plus de teneurs en uranium remarquables aprés quelques années.

A titre d’exemple, un rapport récent de 'IRSN (2007), constituant une expertise de
I’impact d’une ancienne mine d’uranium exploitée par AREVA dans le Limousin jusqu’en
1995, montre que dans les sédiments des cours d’eau et étangs en amont du site, les
concentrations en uranium sont comprises entre 2,4 et 122 pg U g tandis qu’elle atteignent
des valeurs maximales de 13, 81, 444 et 5160 ng U g'1 dans les ruisseaux, riviéres, lacs et
étangs, respectivement, en aval de la mine. Par contre, 12 années apres la fin de 1’exploitation,

les eaux de surface ne présentent plus de marquage significatif de I’impact minier.
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Tableau 7 - Tableau non exhaustif des concentrations en uranium considérées comme
naturelles (sites non impactés) en comparaison avec des concentrations maximales relevées
a proximité de mines d'uranium (sites impactés).

1

Pays [Ulpgg Références

Sites non impactés

Albanie 0,65-2,18 (Tsabaris et al. 2007)
Algérie 0,89-2,02 (Benamar et al. 1997)
Italie 3,39-5,65 (Doretti et al. 1992)
Turquie 1,29-9,11 (Lambrechts et al. 1992)
France 0,73-5 (Kurnaz et al. 2007)
Sites impactés (valeurs maximales)

Canada 110 (Swanson 1985)
Australie 450 (Lottermoser et al. 2005)
Espagne 810 (Lozano et al. 2002)
Canada ~1000 (McKee et al. 1987)
Canada ~3000 (Joshi et al. 1989)
France 5160 (IRSN 2007)

Canada 5650 (Neame et al. 1982)
Canada 18000 (Hart et al. 1986)
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1.2.2.5 Bioremédiation des eaux de surface contaminées

Depuis la découverte de Lovley et al. (1991), mettant en évidence la capacité¢ de
certaines bactéries métallo-réductrices a réduire ’'uranium, 1’inventaire des microorganismes
capables de réaliser cette bioréduction ne cesse d’augmenter (e.g. bactéries des genres
Geobacter, Desulfovibrio, Shewanella, Pseudomonas, Clostridium, Wall & Krumholz 2006).
De nombreux efforts ont permis de mettre en place des programmes de bioremédiation des
eaux de surface dans différents sites contaminés, notamment en Amérique du Nord (cf. revues
de Wall & Krumholz 2006, Wilkins et al. 2006, Renshaw et al. 2007). Le principe de ces
opérations est relativement simple : grace a I’ajout de donneurs d’¢lectrons (e.g. glucose,
éthanol, acétate), les processus de bioréduction incluant celle des radionucléides, sont
favorisés. Ceci permet le passage de formes mobiles avec des états d’oxydation élevés vers

des formes immobiles qui vont étre piégées par les sédiments.

Cependant, compte-tenu de la complexit¢é de la chimie de ['uranium dans
I’environnement naturel, de nombreux travaux sont menés actuellement pour assurer sa
persistance a 1’état réduit dans les sédiments. Par exemple, preés du site d’Old Rife aux Etats-
Unis, ou des déchets radioactifs se sont dispersés dans le fleuve Colorado, il a été possible de
diminuer la teneur en uranium des eaux de surface en seulement 9 jours apreés un amendement
d’acétate. Aprés 50 jours, les valeurs sont passées de 216-405 pug L' & moins de 50 pg L™
Mais, apres quelques temps, la sulfato-réduction est devenue dominante dans les sédiments
entrainant une réaugmentation des concentrations en uranium dans 1’eau (Renshaw et al.
2007). Ceci illustre combien il est difficile de maintenir le systéme avec des conditions
favorables pour les bactéries Fe(Ill)-réductrices. Il a également été montré que, contrairement
a D'uranite naturelle (pechblende UO;) qui est trés stable dans les sédiments anoxiques, les
produits néoformés par bioréduction de ’'uranium constituent un matériel de petite taille, peu
cristallin, amorphe et en phase hydratée (oxydes hydreux) qui continue a évoluer
chimiquement et structurellement. Les effets dans le temps sont donc importants. Une fois
que la phase active de bioréduction en subsurface a cessée, il reste & comprendre 1’éventualité
de nouvelles réactions rédox, pouvant étre associées ou non avec un retour en conditions
oxiques (e.g. par remise en suspension ou bioturbation), qui entraineraient la redissolution de
contaminants précipités. De nombreuses expériences d’amendements in situ ou utilisant des
cultures pures en laboratoire ont ainsi permis de décrire les mécanismes possibles pour

expliquer la réoxydation de I’'U(IV) (Finneran et al. 2002, Senko et al. 2002, Beller 2005,
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Frazier et al. 2005, Gu et al. 2005, Senko et al. 2005a, Senko et al. 2005b). Parmi ceux-ci, les
nitrates NO3’, qui sont souvent associés a I’'U(VI) dans les sites contaminés, peuvent entrainer
I’oxydation de I’'U(IV) (Finneran et al. 2002, Senko et al. 2002). La bactérie Geobacter
metallireducens est par exemple capable d’oxyder directement Fe(Il) ou U(IV) avec NOs’
comme accepteur d’¢lectrons (Finneran et al. 2002). D’autres travaux montrent 1’oxydation
rapide de I’U(IV) par interaction abiotique avec Fe(Ill) ou Mn(IV), qui servent d’accepteurs
d’¢lectrons en milieu réducteur (Senko et al. 2005a, Wan et al. 2005). Des conditions de

sulfato-réduction sont également favorables a une réoxydation de I’U(IV) (Sani et al. 2005).

Des limites a la bioréduction existent aussi en amont du processus, comme notamment
I’adsorption des ions uranyles sur certaines phases minérales (e.g. oxydes de Fe(IIl), argiles)
qui réduisent I’accessibilité des microorganismes a l'uranium, et donc son éventuelle

réduction (Renshaw et al. 2007).

Bien que tous ces travaux récents remettent en question la vision préalable de I'uranite
UO,(s) comme un minéral stable et inerte, plus de 60% de l'uranium relargué dans
I’environnement par I’accident de Tchernobyl est toujours piégé sous une forme solide U(IV),
quinze années apres (Mironov et al. 2002). Malgré les doutes existant sur la stabilité a long
terme de ’U(IV), les connaissances acquises récemment permettent toutefois de faire des
prédictions pour une gestion raisonnée de I’'uranium rejeté par les activités humaines (Wu et

al. 2005), et par extrapolation des autres actinides.

1.2.2.6 Biodisponibilité et toxicité de 'uranium vis-a-vis des organismes vivant

dans les sédiments d’eau douce

Bien qu’il ait été montré, chez un bivalve, que 1’'uranium pouvait étre « confondu » avec
le calcium, un métal essentiel, par des récepteurs membranaires au niveau de la surface
cellulaire (Markich 2002), cet élément n’est pas connu pour avoir un role dans les réactions
biochimiques qui ont lieu normalement dans les organismes vivants (WHO 2004). En tant que
métal lourd, I’'uranium présente une toxicité chimique pour les organismes aquatiques. Du fait
de sa faible activité spécifique (2,53 10* Bq g' U), on considére en revanche que sa
radiotoxicité, bien qu’elle ne puisse pas étre négligée, est relativement peu importante dans

les écosystemes d’eau douce (Thomas & Liber 2001, Kuhne et al. 2002, Zeman et al. 2008).
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La toxicit¢ de I'uranium va directement dépendre de sa biodisponibilité pour les
organismes vivants. Comme vu précédemment, celle-ci est principalement liée a sa spéciation
chimique, et ce sont les formes uranyles U(VI) qui présentent le plus grand risque pour les
biocénoses (Colle et al. 2001). Ainsi, seule une fraction de la quantité totale de métal présent
dans le compartiment sédimentaire est réellement biodisponible. Par ailleurs, les différents
modes d’assimilation des organismes vont faire varier la prise biologique d’uranium. L’enjeu
actuel visant a établir des seuils de toxicité pour les organismes aquatiques, et ainsi veiller a la
préservation des écosystémes, reposent donc sur une meilleure prédiction des interactions

entre spéciation et biodisponibilité (Markich 2002).

D’une maniére générale, on considére que la toxicit¢ de I'uranium diminue avec
I’augmentation du pH, de la dureté, de 1’alcalinité (concentration en carbonates) ou de la
présence de ligands organiques dans les phases aqueuses (Ribera et al. 1996, Ebbs et al. 1998,
Franklin et al. 2000, Markich et al. 2000, Riethmuller et al. 2001, Charles et al. 2002,
Borgmann et al. 2005, Sheppard et al. 2006, Zeman et al. 2008). Ceci reposerait sur une
diminution de la biodisponibilit¢ par compétition de I’ion uranyle avec les especes

cationiques, notamment les protons, présentes dans 1’eau (Markich 2002).

Les macro-invertébrés dulgaquicoles, qui nous intéressent plus particuliérement dans ce
travail de doctorat, peuvent coloniser les sédiments superficiels avec des densités parfois trés
fortes. Les communautés benthiques peuvent étre également trés diversifiées selon la qualité
des sédiments et les conditions physico-chimiques rencontrées dans les différents types
d’écosystemes. Ces organismes via leur position intermédiaire dans le réseau trophique
(consommateurs primaires ou secondaires, proies) et leur activit¢ de bioturbation (cf
paragraphe 1.3) ont un réle majeur dans la structuration et le fonctionnement de I’écosystéme
benthique. IIs se concentrent préférentiellement dans les couches superficielles des sédiments,
1a ou la MO est la plus abondante et I’oxygene disponible. Leur présence dans des sédiments
contaminés a I'uranium, dans des zones ou il est donc le plus mobile, peut ainsi avoir un effet
important sur sa redistribution. Mais, ces organismes sont par la-méme particuliérement
exposés a l’uranium associé aux sédiments, que ce soit a certains stades (e.g. insectes
hétérométaboles) ou sur la totalité de leur cycle de vie. Certaines activités (e.g. pompage
d’eau dans des terriers creusés dans les sédiments) les exposent également a 1’uranium

dissous dans la colonne d’eau.
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Cependant, bien que cela soit classiquement entrepris pour d’autres métaux lourds, peu
d’études ont évalué I’écotoxicité de 1’uranium vis-a-vis des macro-invertébrés benthiques par
une exposition a un sédiment contaminé. Parmi celles-ci, on peut citer un rapport
d’Environnement Canada (2003), avec une premiere €tude qui concernait le taux de survie
chez I’amphipode épibenthique Hyalella azteca aprés 14 jours d’exposition & un sédiment
artificiel contaminé. Les valeurs de CLs (i.e. concentration pour laquelle 50% des individus
survivent) mesurées étaient de 57 et 436 ug U g sédiment (poids sec), pour des individus
juvéniles et des individus adultes, respectivement. Les juvéniles se sont donc avérés beaucoup
plus sensibles. Un deuxieme bioessai a été réalisé sur la larve de diptere Chironomus tentans
aprés 10 jours d’exposition. La toxicité de 'uranium était bien plus faible pour cet organisme,
avec une CLso de 10551 pg U g'. Des effets sur la croissance ont également été rapportés
dans cette étude (EC50=2695 pg U g'). Des résultats trés différents ont été obtenus chez la
larve de Chironomus riparius lors d’un bioessai de 10 jours ou ’'uranium a entrainé un effet
significatif a partir d’une concentration de seulement 6,07 ug U g'1 (CL50=5,30 ug U g™') sur
la survie, et & partir d’une concentration de 2,97 pg U g sur la croissance. Des retards de
développement ainsi que des déformations des pieces buccales ont également été observés
(Dias et al. 2008). Les derniers résultats obtenus par ces auteurs (Dias et al. non publiés)
confirment la grande variabilit¢ des réponses d’écotoxicité de I’uranium suivant les
conditions. En effet, en renouvelant leurs mesures sur une autre souche de Chironomus
riparius, avec une eau de composition différente dans les aquariums, la mortalité n’a été
significative qu’a partir de 512 pg U g (CL5¢=562 pg U g), et I’inhibition de croissance
qu’a partir de 256 pg U g™

Une autre ¢tude concerne également Chironomus riparius, et son utilisation en tant que
modele biologique dans la bioévaluation (bioassessment) d’effluents et de sédiments naturels
provenant d’un site contaminé proche d’une ancienne mine d’uranium au Portugal (Antunes
et al. 2007a). Les auteurs de cette étude ont montré que la toxicité de I’uranium pour cette
espece d’invertébrés était principalement liée a la colonne d’eau qui présentait un pH assez
faible, tandis que les sédiments ne se sont pas avérés toxiques, suggérant une faible
biodisponibilité de 'uranium et des autres métaux dans ce compartiment. Par contre, dans la
bioévaluation de sédiments contaminés en Australie, d’autres auteurs ont relevé une toxicité
significative des sédiments sur I’espece Chironomus crassiforceps. L’acidité et la forte teneur
en sulfates des sédiments semblent avoir favorisé la biodisponibilité de I’'uranium dans ce cas-

la (Peck et al. 2002). A noter que ces auteurs ont également mesuré une toxicité de I’uranium

42



Chapitre 1 — Synthese bibliographique & Objectifs

accrue avec une augmentation du pH au cours d’un bioessai avec de I’eau contaminée
(CLsp=36 mg L™ a pH 6, CL5;=58 mg L™ a pH 4), ce qui s’oppose aux observations faites par
d’autres auteurs (e.g. Markich et al. 2000, Fournier et al. 2004), et illustre encore une fois la
difficulté¢ d’établir des modeles spéciation/biodisponibilité/toxicité pour 1’uranium (Markich
2002).

Enfin, il reste a citer une étude d’encagement in situ, dans deux lacs contaminés, proches
d’une mine d’uranium au Canada (Robertson & Liber 2007). En comparaison avec deux sites
controles, la mortalité de Hyalella azteca était significativement plus ¢€levée dans ces deux
lacs. Grace a des encagements dans la colonne d’eau et des encagements en contact avec le
sédiment, ces auteurs ont montré par ailleurs que 1’eau constituait la voie d’exposition

majeure pour cette espece.

Ces quelques données montrent que I'uranium présent dans des sédiments contaminés
peut effectivement entrainer des effets négatifs sur les macro-invertébrés mais elles restent
insuffisantes pour établir des comparaisons de toxicité avec d’autres métaux lourds et surtout
il est trés difficile d’interpréter les différences de biodisponibilité¢ et de toxicité liées aux
caractéristiques physico-chimiques des sédiments et aux méthodologie employées (e.g.
bioessais standardisés vs bioévaluation de sédiment naturel contaminé) entre ces travaux.
Pourtant, comme cela a été démontré dans une étude in situ sur un site contaminé proche
d’une ancienne mine d’uranium aux Etats-Unis, les macro-invertébrés benthiques représentent
des bioindicateurs sensibles pour évaluer I’impact de telles activités sur les écosystémes d’eau
douce (Peterson et al. 2002). De méme, Thomas & Liber (2001) ont montré en laboratoire que
les doses radioactives délivrées par des sédiments contaminés venant de sites proches de
mines au Canada, étaient significatives chez Chironomus tentans et Hyalella azteca. 11
apparait donc pertinent de continuer a mener des tests d’écotoxicologie sur les macro-
invertébrés vivant dans les sédiments et d’élargir ces travaux a d’autres groupes taxonomiques
de la communauté benthique tels que les Annélides ou les Mollusques qui peuvent également
étre fortement représentés, méme dans des sites pollués. Enfin, la plupart des travaux cités
précédemment ont testé les effets de I’uranium sur le seul critére de la mortalité. Pour une
meilleure évaluation du risque, il apparait important de prendre plus largement en compte des
criteres d’effets sub-létaux (e.g. malformations, retard de croissance) dans les futures

recherches.
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Concernant les autres groupes d’organismes présents dans les écosystémes aquatiques, il

sera simplement not¢ :

- qu’il existe d’avantage d’études concernant des macro-invertébrés, benthiques et
pélagiques, exposés a de I’eau contaminée (e.g. Poston et al. 1984, Markich et al.
2000, Kuhne et al. 2002b, Peck et al. 2002, Fournier et al. 2004, Borgmann et al.
2005, Antunes et al. 2007a, Antunes et al. 2007b, Robertson & Liber 2007, Zeman et
al. 2008).

- quaucune donnée n’est disponible sur la toxicité de 1’uranium vis-a-vis des
invertébrés méiofauniques. Diverses études ont cependant montré que ces organismes
peuvent étre sensibles aux métaux lourds (Coull & Chandler 1992, Austen & Mc Evoy
1997, Gyedu-Ababio & Baird 2006, Heininger et al. 2007), ce qui laisse supposer un

effet potentiel de 'uranium.

- que malgré les nombreuses investigations menées pour comprendre les interactions
entre 'uranium et les micro-organismes (Renshaw et al. 2007), il est rarement
rapporté des effets négatifs de I’uranium chez les bactéries (e.g.(Joner et al. 2007). 1
semblerait cependant que sa toxicité soit relativement faible en comparaison avec
d’autres métaux lourds (Nies 1999). Il a méme été montré des cas de tolérance (Joner
et al. 2007) et de résistance a I’uranium mettant en jeu des processus de détoxification
tels que D’accumulation intra-cytoplasmique de granules d’uranium lié a des

phosphates (Suzuki & Banfield 2004).

- que I'uranium peut également entrainer des effets négatifs chez les plantes aquatiques
(e.g. Ebbs et al. 1998, Sheppard et al. 2006) ainsi que chez les organismes pélagiques
comme les amphibiens (Mitchell et al. 2005) ou les poissons (e.g. mortalité, effets
génotoxiques, bioaccumulation) (e.g. Poston 1982, Sheppard et al. 2006, Barillet
2007), mais que sa toxicité reste modérée en comparaison avec d’autres métaux

lourds.
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1.2.3 CONCLUSION

Alors que I'uranium était naturellement incorporé dans des compartiments isolés de la
géosphére depuis des milliards d’années, et qu’il n’était présent qu’en faible quantité dans les
milieux plus ouverts, son exploitation par I’homme depuis prés d’un siécle, a largement
contribu¢ a sa redistribution dans I’environnement. Aujourd’hui de nombreux travaux sont
menés afin de comprendre la physico-chimie complexe de cet ¢lément et de trouver des
stratégies de bioremédiation des milieux contaminés, d’autant plus que son impact

écotoxicologique est encore assez mal connu.
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1.3 ROLE DE LA BIOTURBATION DES MACRO-INVERTEBRES
BENTHIQUES

1.3.1 BIOTURBATION : DEFINITION ET CARACTERISATION

La bioturbation se définit comme 1’ensemble des perturbations induites par I’activité des
organismes vivant a la surface (épibenthiques) et dans le sédiment superficiel (benthiques)
(Rhoads 1974). Elle concerne différents groupes d’espéces animales (macro-invertébrés,
méio-invertébrés et vertébrés) et végétales (développement racinaire des plantes aquatiques
supérieures) ainsi que des micro-organismes (bactéries, champignons, micro-algues). La
littérature montre que la majorité des travaux sur la bioturbation s’intéressent essentiellement
aux perturbations liées a la macrofaune ou aux poissons vivants sur le fond. Compte-tenu du
sujet de cette these, la bibliographie présentée ici se limitera donc aux macro-invertébrés et se

concentrera plus particuliérement sur les écosystémes d’eau douce.

Dans les sédiments dulgaquicoles, les différents taxons de macro-invertébrés rencontrés
sont :

- deslarves d’insectes (e.g. Trichoptéres, Ephéméroptéres, Dipteres)
- des Mollusques (Bivalves, Gastéropodes)

- des Crustacés (Amphipodes, Isopodes, Ecrevisses)

- et des Annélides (Oligochétes, Achétes).

Les densités et les abondances relatives de ces groupes de macro-invertébrés dans les
différents types d’écosystémes aquatiques continentaux (e.g. torrents, rivieres, fleuves, lacs)
sont liées aux caractéristiques physico-chimiques des habitats, principalement a la
granulométrie des sédiments et a la nature de la MO disponible (‘River Continuum
Concept’, Vannote et al. 1980), ainsi qu’a la qualité des eaux de surface. L’analyse des
communautés d’invertébrés benthiques est notamment utilisée pour évaluer la qualité des

milieux (e.g. IBGN ‘Indice Biologique Global Normalisé”).

La bioturbation de ces organismes est liée a D’ensemble de leurs activités
comportementales dans la colonne sédimentaire. Ceci regroupe leurs déplacements, la

recherche de nourriture, leurs modes alimentaires et leurs mécanismes respiratoires, dont les
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manifestations les plus facilement observables sont: (i) le creusement de galeries et de terriers
(structures biogenes), (ii) la formation de sillons a la surface du sédiment, (iii) I’ingestion de
particules sédimentaires (microphagie ou deposit-feeding), (iv) la production de féces, (v)
I’excrétion de déchets métaboliques, et (vi) la circulation d’eau dans les galeries (irrigation).
Les macro-invertébrés colonisent surtout les couches superficielles des sédiments ou la MO
est la plus abondante et la plus fraiche, et ’oxygéne le plus disponible, mais ils peuvent

également pénétrer assez profondément dans le s€diment (Gérino 1992, Gérino et al. 1999).

Selon les effets que la bioturbation entraine sur la dynamique sédimentaire, on classe les
macro-invertébrés en 5 grands groupes fonctionnels (Francois 1999, Gérino et al. 2003) (Fig.

9):

* Biodiffuseurs : ce groupe rassemble des espéces qui déplacent de fagon aléatoire les
particules de sédiment en surface, sur de courtes distances, de I’interface vers la profondeur
maximale de mélange. Ceci géneére un transport diffusif par homogénéisation des premiers

centimétres de sédiment. C’est par exemple le cas des Amphipodes (Robbins 1982).

* Bioconvoyeurs vers le haut : ce groupe rassemble des espéces qui s’orientent

verticalement dans le sédiment, avec la partie antérieure vers le bas. Ces organismes déplacent
les particules de sédiment depuis des zones profondes (souvent réduites) et les expulsent au
niveau de I’interface eau/sédiment via un passage par le tractus digestif. A ce transport ‘actif’
du sédiment du bas vers le haut s’ajoute un transport ‘passif’ tout autour des organismes, de
I’interface vers la zone d’ingestion, dii a la continuit¢ du dépot sédimentaire et a
I’affaissement de la colonne sédimentaire dans la cavité d’ingestion. Ce mode de mélange est
classiquement observé chez les Oligochétes Tubificidae (e.g. Fisher et al. 1980, Matisoff et al.
1999, Mermillod-Blondin et al. 2002).

* Bioconvoyveurs vers le bas : inversement, ce groupe rassemble des especes qui

s’orientent verticalement dans le sédiment, avec la partie antérieure vers le haut. Les
particules de sédiment sont ainsi transportées de facon active de ’interface eau/sédiment vers
une zone d’éjection en profondeur. Ce type de bioconvoyage n’a été décrit que pour des

invertébrés marins (e.g. Sipunculidae, Smith et al. 1986).
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Figure 9 - Représentation schématique des mécanismes de remaniement physique et biologique induits par
les différents groupes fonctionnels de macro-invertébrés bioturbateurs, avec a= largeur de la zone de
mélange, n=profondeur de la zone de mélange, m;;=hauteur de la zone d’ingestion/excrétion, my=hauteur
de la zone d’ingestion, mg=profondeur du fond des galeries, m,=profondeur de diffusion, b=profondeur
initiale de la matrice utilisée pour la modélisation du transport. Les fléches représentent le mouvement des
particules de sédiment (d'aprés Francois et al. 2001).
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» Diffuseurs de galeries ou Bioirrigateurs : ce groupe rassemble les especes qui

creusent dans le sédiment des réseaux de galeries, des tubes ou des terriers, qui vont &tre
irrigués par un pompage actif de I’eau surnageante. Ce mode de bioturbation entraine un
mélange pseudo-diffusif dans la zone ou le réseau de structures biogenes est dense, et un
transport advectif a double sens entre I’interface eau/sédiment et le fond des tubes, di aux
mouvements des organismes et a 1’éjection de feéces (transports ‘non-local’ et ‘non-local
inverse’). En eau douce, ce mode de bioturbation est par exemple décrit chez les larves de
Chironomes et d’Ephémeéres (e.g. Matisoff & Wang 1998). Chez beaucoup d’espéces, les
larves se maintiennent dans des terriers en forme de tube, avec une ou les deux extrémités
ouvertes vers la colonne d’eau, dans lesquels elles créent un courant d’eau, de fagcon plus ou

moins intermittente.

» Régénérateurs : ce dernier groupe concerne les espéces fouisseuses qui creusent des
terriers avec une large ouverture a D’interface eau/sédiment. Ce comportement entraine un
mélange biodiffusif avec une expulsion massive de sédiment pendant le creusement (phase
active) et un affaissement du sédiment de surface vers le fond du terrier aprés son abandon
(phase passive). Ce mode de mélange a été décrit en milieu marin, chez le crabe violoniste
(Uca pugnax) (Gardner et al. 1987), mais doit vraisemblablement s’appliquer au cas de
certaines especes d’Ecrevisses en eau douce, comme ’espece invasive Procambarus clarkii
(ou Ecrevisse de Louisiane) connue pour creuser activement des terriers qu’elle abandonne

ensuite et qui se collapsent (Barbaresi et al. 2004).

De nombreuses études ont permis de décrire ces différents modes de bioturbation dans
les sédiments marins et dulgaquicoles, a la fois in situ et en laboratoire, grace a 1’utilisation de
traceurs dissous et particulaires, dont la migration verticale dans la colonne sédimentaire a été

suivie dans le temps.

Ces traceurs peuvent €tre naturellement présents dans les sédiments, comme 1’oxygene
dissous, certains radionucléides ou des pigments naturels (e.g. Berg et al. 2001, Sun &
Torgersen 2001, Landrum et al. 2004), ou bien étre délibérément ajoutés dans le systéme,
comme des billes de verre, des particules fluorescentes, du bromure, des métaux ou des
micro-algues marquées avec un isotope radioactif (e.g. Wheatcroft et al. 1994, Blair et al.
1996, Gérino et al. 1998, Meysman et al. 2006). L’analyse des changements spatio-temporels

des profils verticaux de ces traceurs permet ainsi de quantifier I’intensité de la bioturbation.
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Grace a des simulations avec des modéles mathématiques, des coefficients de biotransport (ou
bioadvection) et de biodiffusion peuvent ainsi étre calculés. Ceci permet de comparer de
facon quantitative la bioturbation entre différentes espéces d’invertébrés ou d’évaluer, par
exemple, I'impact d’un polluant (e.g. Ciutat et al. 2005, Fernandes et al. 2006) ou de la
compétition avec une autre espéce. De plus, I’intégration de ces parameétres a permis
d’améliorer considérablement les modeles de diagenése précoce préexistants, qui tenaient

compte uniquement de parameétres physico-chimiques (Boudreau 1997).

A titre d’exemple, la figure 10 illustre les principaux modes de bioturbation existant en
eau douce, mis en évidence grice a des traceurs dissous ('*’Cs) ou des traceurs particulaires
(luminophores) initialement déposés en surface des sédiments (e.g. Robbins et al. 1979,
Fisher et al. 1980, Matisoff et al. 1999, Matisoff & Wang 2000, Mermillod-Blondin et al.
2002).

On peut également noter que ’observation de la bioturbation a été particulierement
améliorée ces dernieres années grace a l’utilisation de techniques d’imagerie, comme les
rayons X et la tomodensitométrie (e.g. Charbonneau & Hare 1998, Charbonneau et al. 1998,
De Montety et al. 2003, Mermillod-Blondin et al. 2003, Dufour et al. 2005, Ciutat et al. 2006)
ou des caméras a haute résolution (Gilbert et al. 2003, Solan et al. 2004, Duport et al. 2006,
Maire et al. 2007). Celles-ci permettent le déploiement de protocoles expérimentaux non-
invasifs, a la fois en laboratoire, mais aussi in situ, qui continuent a apporter des données

essentielles pour comprendre et quantifier la bioturbation.

A partir de cette vision macroscopique de la bioturbation, qui montre comment la
macrofaune peut remanier les sédiments de surface et jouer sur les processus de diffusion et
de transport, il apparait évident que ces phénoménes vont entrainer des modifications plus ou
moins importantes des propriétés physiques, chimiques et biologiques des sédiments
superficiels, et donc vont avoir une influence sur les processus de diagenése précoce et sur le

comportement des métaux.
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Figure 10 — (A) Déplacement d’une couche de traceurs particulaires (en rouge) disposée a la surface du
sédiment en fonction des différents modes de bioturbation des macro-invertébrés benthiques
dul¢caquicoles (auteur : Gérino, com pers); (B) Schématisation du transport particulaire dans les
sédiments d’eau douce (d’aprés Hakanson & Jansson 1983).
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1.3.2 CONSEQUENCES DE LA BIOTURBATION SUR LA BIOGEOCHIMIE
DES SEDIMENTS SUPERFICIELS

1.3.2.1 Introduction

Comme vu précédemment, la bioturbation entraine un mélange et un brassage des
particules du sédiment superficiel ainsi qu'un transport de I’eau interstitielle et des solutés qui
lui sont associés (Matisoff 1995, Ketterer et al. 2000, Sun & Torgersen 2001). Il en résulte
une hétérogénéité spatiale, verticale et horizontale, des sédiments (Mermillod-Blondin et al.
2003), sur des profondeurs excédant parfois plusieurs décimétres en eau douce (Robbins
1982), a plusieurs meétres en milieu marin (Gérino 1992). Ces mécanismes vont donc
engendrer d’importantes modifications physiques, chimiques, minéralogiques et biologiques
dans le sédiment qui vont avoir une action sur les flux de certains composés chimiques dont
les métaux comme 1’uranium.

Depuis les années 60, et plus particulicrement depuis les travaux pionniers de Rhoads
(1974), un nombre considérable de recherches scientifiques ont permis de décrire et de
modéliser la bioturbation et ses conséquences sur les propriétés des sédiments marins et
dulgaquicoles. Pour illustrer ce propos et a titre d’exemple, 1 684 références sont répertoriées
a ce jour (avril 2008) sur le moteur de recherche SCOPUS (www.scopus.com) pour les mots
‘bioturbation +sediments’. L’objectif de ce paragraphe est de rapporter les principales
conséquences de la bioturbation sur les propriétés physiques, chimiques et biologiques des

sédiments en citant des références-clefs et/ou relatives au milieu d’eau douce.

1.3.2.2 Conséquences physiques

Parmi les effets directs de la bioturbation, le déplacement des organismes entraine une
remise en suspension et une décohésion des particules de sédiment qui va diminuer la
compaction et augmenter la porosité du substrat. Ceci est accentué¢ par le creusement de
terriers et de galeries, particulierement dans les cas ou ils sont irrigués. De plus, ces structures
biogénes augmentent la surface d’échange entre la colonne d’eau et le sédiment, ce qui
favorise les échanges de matiére a I’interface. Enfin, la plupart des macro-invertébrés
bioturbateurs étant microphages, I’ingestion/égestion de particules va modifier la répartition

granulométrique du sédiment.
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Les perturbations entrainées par les organismes bioconvoyeurs (cf. paragraphe 1.3.1),
comme les vers Tubificidae, illustrent clairement les conséquences potentielles de la
bioturbation sur les propriétés physiques des sédiments. Ces organismes altérent la
granulométrie des sédiments de maniére spécifique en sélectionnant les particules les plus
fines au niveau de leur cavité d’ingestion en profondeur et en les faisant remonter au niveau
de D'interface dans leurs pelotes fécales. Il en résulte un appauvrissement de ces petites
particules en profondeur et un enrichissement en surface (granulo-reclassement) (Mc Call &
Fisher 1980, Ciutat et al. 2006). L’intense activité de ces organismes entraine la formation
d’une couche de surface trés peu dense, formée par I’agglomération de ces fines particules
avec du mucus. Avec une porosité accrue et une compaction faible, les flux a I’interface
eau/sédiment sont ainsi augmentés et la remise en suspension du sédiment est facilitée
(Rhoads 1974, Mc Call & Fisher 1980). On peut noter cependant, que certaines espéces qui
construisent des tubes consolidés par des particules agglomérées avec du mucus, augmentent

au contraire la compaction et la cohésion du sédiment (Rhoads 1974, Gerbersdorf et al. 2008).

Ces modifications physiques du sédiment peuvent avoir a plus long terme des effets
majeurs sur la sédimentation, la stabilité et I’érosion du substrat, ainsi que sur la distribution
des radioéléments, des polluants et des dépots fossiles. D’un point de vue géologique, la
bioturbation peut influer sur la stratigraphie des sédiments et donc sur la datation et la

détermination des paléoenvironnements (Wheatcroft 1990, Leuschner et al. 2002).

1.3.2.3 Conséquences biogéochimiques

D’apres Rhoads (1974), les processus biogéochimiques pouvant étre significativement
influencés par la bioturbation sont :
- la forme et ’amplitude des gradients de Eh, pH et O,,
- les taux d’échange des composés chimiques dissous ou adsorbés entre les phases
solides et aqueuses,
- la distribution verticale des espéces biogéochimiques majeures,
- et donc les cycles biogéochimiques des éléments (C, N, S, P).

Comme la température, la lumiére, la vitesse du courant et les apports de MO, la
bioturbation est donc un facteur important de controle des processus diagénétiques dans les
sédiments superficiels (Krantzberg 1985, Kristensen 2000, Mermillod-Blondin & Rosenberg
2006).
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L’augmentation de la surface d’échange entre la colonne d’eau et le sédiment au niveau
des structures biogenes, permet une pénétration plus importante de l’oxygeéne et des
nutriments dans le sédiment (e.g. Svensson et al. 2001, Wang et al. 2001, Stief & De Beer
2002, Glud et al. 2003, Wenzhofer & Glud 2004). La séquence diagénétique 1D des processus
rédox décrite idéalement dans les sédiments superficiels se trouve ainsi perturbée et il en
résulte une mosaique tri-dimensionnelle de microhabitats avec des gradients variables
d’oxygénation et de potentiel rédox (Kristensen 2000, Aller et al. 2001). Comme illustré sur
la figure 11, la succession des fronts d’oxydo-réduction se reporte ainsi sur le contour des
structures biogénes qui sont bien oxygénés (Wang et al. 2001) ou autour de microhabitats
anaérobies comme les pelotes fécales (Aller et al. 2001). A cela, il faut ajouter les effets du
bioconvoyage qui va permettre la remontée de particules depuis des zones réduites en
profondeur vers des zones oxiques a I’interface. Les éléments réduits associés a ces particules
vont pouvoir alors étre réoxydés et servir a nouveau d’accepteurs d’électrons pour dégrader la

MO.

Bien que les macro-invertébrés d’eau douce soient globalement de plus petite taille que
les macro-invertébrés marins, de nombreux travaux, utilisant notamment des outils de mesure
a haute résolution (micro-¢électrodes, optodes), ont clairement démontré que ces organismes
augmentent les flux d’oxygene et de nutriments a 1’interface eau/sédiment ainsi que dans la
paroi des terriers, favorisant ainsi les processus aérobies et anaérobies de dégradation de la

MO. La plupart de ces études concernent :

- des larves d’insectes bioirrigatrices (Matisoff & Wang 1998, Wang et al. 2001,
Stief et al. 2004, Leal et al. 2007), plus particulierement des larves de Chironomes
(Frenzel 1990, Svensson & Leonardson 1996, Svensson 1997, Kajan & Frenzel
1999, Stief & De Beer 2002, De Haas et al. 2005, Stief et al. 2005, Polerecky et al.
2006, Stief & De Beer 2006, Lewandowski et al. 2007, Stief 2007),

- et des vers Tubificidae (Chatarpaul et al. 1980, Mc Call & Fisher 1980, Matisoff

1995, Pelegri & Blackburn 1995, Svensson et al. 2001, Mermillod-Blondin et al.
2005, Nogaro et al. 2007).
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cau (A) (B) (€)

sédiment |

Figure 11 - Influence des structures biogénes construites par les organismes bioturbateurs sur la mise en
place des fronts rédox dans le sédiment. (A) distribution idéalisée dans un sédiment stratifié non bioturbé,
(B) zonation cylindrique autour d’un micro-environnement de type terrier bioirrigué, (C) zonation

sphérique ou ellipsoidale autour de micro-environnements anaérobies de type pelotes fécales (d’aprés
Aller 2001).
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Les déplacements et le mode alimentaire de ces organismes (deposit-feeding) expose la
MO associée au sédiment a des conditions variables d’oxygénation et de potentiel redox par
I’alternance de I’enfouissement/remise en suspension et de 1’ingestion/égestion des particules
sédimentaires. Stief (2007) a démontré que ces mécanismes stimulaient la production

d’exoenzymes microbiens en surface et donc la minéralisation de la MO.

La présence de bioirrigateurs (e.g. larves de Chironomes) peut considérablement
augmenter la surface d’échange a I’interface eau/sédiment et donc les flux des solutés et des
gaz vers le sédiment (e.g. NO;3", O;) ou vers la colonne d’eau (e.g. PO, NH;", CO,, CH,)
(Fukuhara & Sakamoto 1987, Svensson 1997, Kajan & Frenzel 1999, Matisoff & Wang 2000,
De Haas et al. 2005, Lewandowski et al. 2007). En plus d’augmenter la disponibilité en
nutriments, ces organismes apportent aussi de la MO fraiche et labile (e.g. mucus, féces) au
sédiment de subsurface, ce qui fait de leurs terriers des habitats favorables pour certaines
communautés microbiennes (Stief & De Beer 2002, Stief et al. 2005, Gerbersdorf et al. 2008).
La simultanéité entre la ventilation des terriers et I’excrétion d’ammonium par les organismes
dans les terriers, peut ainsi stimuler la nitrification, tandis que la dénitrification est facilitée
par la pénétration accrue de nitrates dans des couches de sédiment périodiquement anoxiques
(bioirrigation intermittente). Il en résulte un couplage plus marqué de ces deux processus, a la
fois spatialement et temporellement (Svensson & Leonardson 1996, Svensson 1997, Stief &

De Beer 2002).

Le comportement des bioconvoyeurs (e.g. Tubificidae) exerce également une forte
influence sur les processus de minéralisation de la MO, d’autant plus que leur densité peut
étre trés importante dans certains milieux (> plusieurs 10° ind m™) (Palmer 1968). La
remontée de matériel sédimentaire réduit et la formation d’une couche de surface pelotisée
riche en MO fraiche et labile, stimulent les réactions rédox aérobies et anaérobies. Par
exemple, Mc Call & Fisher (1980) ont montré que pour une densité de 100 000 ind m™, la
consommation d’oxygene des sédiments (e.g. parametre mesuré classiquement pour estimer le
taux de minéralisation de la MO) était multipliée par deux par rapport a des sédiments non
bioturbés, avec 50-70% de cette augmentation relatifs a une réoxydation des sulfates de fer
(FeS) remontés en surface depuis les couches réduites, 10-30% relatifs a une stimulation
microbienne, et seulement 20% attribuable a la propre respiration des vers. La forte porosité
de la couche de surface, couplée avec un accroissement de la surface d’échange entre 1’eau et

les sédiments due a la densité du réseau de galeries creusées dans les sédiments, augmente la
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diffusion, 1’advection, et donc les flux des solutés (Matisoff 1995, Mermillod-Blondin et al.
2005, Nogaro et al. 2007). Ainsi, ces organismes stimulent la respiration aérobie et la
dénitrification (Chatarpaul et al. 1980, Svensson et al. 2001), proportionnellement a leur
densité¢ (Mc Call & Fisher 1980, Pelegri & Blackburn 1995). Par contre, Pelegri & Blackburn
(1995) ont montré que la nitrification pouvait étre stimulée pour de faibles densités (<20 000
ind m™?), tandis qu’elle est inhibée pour de fortes densités (20 000 a 70 000 ind m™). Comme
supposé par ces auteurs, la pénétration d’oxygéne dans les sédiments peut étre réduite par le
transport de matériel réduit et I’intense activité microbienne dans la couche de feces. Ces
conditions anoxiques stimulent la dénitrification et limitent la nitrification a une trés fine

couche sous la surface des sédiments.

1.3.2.4 Conséquences biologiques

Les perturbations physiques et les variations biogéochimiques engendrées par la
bioturbation transforment le milieu de vie de I’ensemble des espéces benthiques. Elles
peuvent donc jouer sur la répartition, la composition et le fonctionnement des communautés
macrofauniques, méiofauniques et microbiennes ainsi que sur leurs dynamiques de

populations.

Comme cela a été exposé dans le paragraphe précédent, la bioturbation influence
fortement la répartition et le métabolisme des différentes communautés microbiennes, avec
des conséquences importantes sur les processus de diagenése précoce ; les structures biogenes
constituant des habitats privilégiés pour certaines communautés (gardening). Cependant, les
micro-organismes peuvent également étre consommés par les macro-invertébrés brouteurs
(grazing), plus particulierement a la surface du sédiment (Mermillod-Blondin et al. 2002,
Stief & De Beer 2002). Van de Bund et al. (1994) ont ainsi montré en laboratoire que la
biomasse bactérienne pouvait Eétre significativement diminuée par la bioturbation de
Monoporeia affinis (Amphipode), de Chironomus riparius (larves de Chironomes) et Tubifex
tubifex (vers Tubificidae), alors que la productivité bactérienne était multipliée par 3,2, 1,4 et
4,4, respectivement par chacune de ces espéces. A cela, on peut vraisemblablement ajouter
des effets en cascade: le broutage de certaines bactéries peut créer des surfaces libres qui
pourront étre recolonisées par des populations microbiennes en croissance dans des phases

connectées (Reichelt 1991).
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Concernant les interactions des macro-invertébrés avec la méiofaune dans les sédiments
d’eau douce, trés peu de données sont disponibles dans la littérature et les relations
écologiques entre ces groupes sont mal connues (Traunspurger et al. 2006). Des effets directs
comme la prédation et la compétition peuvent étre attendus, mais les effets indirects de la
bioturbation sont plus difficiles a déterminer. Cela pourrait résulter d’un équilibre entre des
conséquences positives, comme 1’apport en oxygene et en nutriments qui favoriseraient des
microniches pour la méiofaune (Aller & Aller 1986), et des conséquences négatives comme la
migration en profondeur par évitement de la prédation. Une étude récente (Traunspurger et al.
2006) a montré en laboratoire que la bioturbation de Copépodes et de larves de Chironomes
n’affectait pas le nombre de Nématodes présents dans le sédiment. Par contre, un effet a été
constaté sur la distribution verticale de ces vers qui se sont concentrés dans le premier
centimetre de sédiment, plus particulierement les juvéniles, les adultes creusant par contre
plus en profondeur. /n situ, ces auteurs ont pu observer que 1’abondance de Nématodes était

corrélée avec celles des Chironomes, des Oligochétes, des Ostracodes et des Copépodes.

Les macro-invertébrés peuvent également interagir entre eux. Le granulo-reclassement
provoqué par les bioconvoyeurs peut, par exemple, favoriser I’installation de certaines larves
d’insectes, tandis que 1I’accumulation de pelotes fécales peut étre néfaste pour d’autres espéces
(Frouz et al. 2004). Plus généralement, une influence directe par compétition de 1’espace et
des ressources, par prédation, ou par une augmentation de la disponibilité de la nourriture via

un refractionnement de la MO particulaire peut étre observée (De Haas et al. 2005).

Enfin, on notera que la bioturbation peut également agir sur les communautés
d’organismes pélagiques, comme par exemple le zooplancton. Il a été montré en milieu marin,
que le recrutement de populations de Cladoceres ou de Copépodes zooplanctoniques pouvait
étre influencé. Les ceufs pondus par ces organismes se déposent en effet a la surface des
sédiments, ou ils sont soit consommés, soit enfouis en profondeur par diverses espéces de
macro-invertébrés, dont des Amphipodes, des Bivalves, ou des Polychetes (Marcus &
Schmidt-Gengenbach 1986, Viitasalo 2007). Mais inversement, la bioturbation peut étre
positive pour le zooplancton : Marcus & Schmidt-Gengenbach (1986) rapportent le cas d’un
Polychéte bioconvoyeur qui permet la remontée a la surface de ces ceufs enfouis par d’autres
bioturbateurs, sans les endommager dans son tractus digestif, favorisant ainsi la dynamique de

la population zooplanctonique.
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1.3.2.5 Conséquences sur la répartition et les flux des polluants métalliques

La distribution des polluants métalliques dans les écosystémes aquatiques dépend
principalement des caractéristiques physico-chimiques de ces ¢éléments. En raison de leur
réactivité avec les particules, les concentrations de beaucoup de métaux sont souvent bien
plus fortes dans les sédiments que dans la colonne d’eau. Ainsi, les sédiments constituent de
véritables puits pour ces éléments et sont considérés comme des « bombes chimiques a
retardement » (Stigliani 1991). Dans les écosystémes lacustres, par exemple, les métaux
accumulés dans les couches superficielles du sédiment peuvent représenter plus de 90 % de la
teneur métallique totale estimée pour 1’ensemble des compartiments abiotiques et biotiques
(Tessier & Campbell 1988, Luoma 1989). Cependant, certaines perturbations physiques,
chimiques ou biologiques peuvent dans certaines circonstances entrainer une remobilisation
des métaux préalablement piégés dans les sédiments (Petersen et al. 1997), ce qui représente
un risque écologique important. Au final, la répartition des métaux dans un environnement
donné est déterminée par leurs propriétés physico-chimiques propres, les processus
diagénétiques dans les sédiments, et la stabilit¢é physique de cet environnement. La
bioturbation, étant donné son influence sur les caractéristiques physiques et biogéochimiques
des sédiments, peut donc affecter cette répartition, et entrainer un relargage vers la colonne

d’eau (Krantzberg 1985, Ciutat & Boudou 2003, Ciutat et al. 2007).

Pour comprendre I’influence des macro-invertébrés sur la répartition des métaux, il est
important de considérer les deux composantes de la bioturbation, que sont le mélange des
particules d’un coté, et le transport des solutés de 1’autre, car leurs effets sont différents :

- le transport particulaire entraine les métaux associés a travers différentes zones
dans le sédiment, y compris le tube digestif des organismes (e.g. deposit-feeders),

- Dirrigation transporte les composés métalliques venant de 1’eau, soit dissous, soit
associés a la MO, entrainant souvent un flux a I’interface et affectant les cinétiques

d’adsorption/désorption (Banta & Andersen 2003).

Secondairement, les conditions locales vont jouer sur la spéciation physico-chimique des
métaux, qui va déterminer leur mobilité et leur biodisponibilité. La macrofaune peut jouer un
role direct via son propre métabolisme de transformation des métaux (e.g. bioaccumulation,
détoxification, e.g. Michaud et al. 2005) ou un role indirect en modifiant les conditions rédox

et le pH, ce qui va déplacer I’équilibre chimique des métaux, et donc leur répartition entre
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phase solide et phase aqueuse (Krantzberg 1985), ou en stimulant certaines communautés
microbiennes, comme par exemple les bactéries métallo-réductrices ou les bactéries sulfato-
réductrices qui vont favoriser des processus de précipitation (Warren & Haack 2001).

Au final, selon les cas, la bioturbation peut accentuer aussi bien les phénoménes
d’enfouissement que de relargage des métaux (Soster et al. 1992, Petersen et al. 1995, Zoumis
et al. 2001, Alfaro-De-la-Torre & Tessier 2002, Zheng et al. 2002, Ciutat & Boudou 2003, De
Haas et al. 2005, Ciutat et al. 2007).

Les bioconvoyeurs enfouissent progressivement les métaux associés aux particules de
surface (e.g. dans le cas d’une contamination de la colonne d’eau) et entrainent ainsi les
polluants en profondeur jusqu’a une profondeur maximale qui correspond a la zone
d’ingestion (Soster et al. 1992). Le plus souvent cet enfouissement descend sous la
rédoxcline, et dans le cas des métaux cationiques, entraine leur réduction et favorise leur
immobilisation. Cependant, les métaux peuvent ensuite é&tre remontés en surface par
advection les rendant a nouveau potentiellement dangereux pour les communautés
benthiques, et les réexposant a la colonne d’eau. Aprés plusieurs passages, on peut arriver a
une homogénéisation de la contamination dans la couche bioturbée ou a une atténuation
jusqu’a I’enfouissement ultime du polluant sous la couche d’ingestion (Krantzberg 1985,
Matisoff et al. 1999). Thamdrup (2000) a montré, pour le fer et le manganese, que ce
mécanisme pouvait prendre jusqu’a 100 cycles successifs avant que le métal ne soit

définitivement incorporé aux sédiments.

Dans les terriers des bioirrigateurs, la circulation d’eau entraine les métaux dissous ou
adsorbés a la MO depuis la colonne d’eau vers le fond des tubes ou ils peuvent se complexer
avec des ligands organiques du mucus (Petersen et al. 1998). Cependant, la bioirrigation peut
également relarguer les métaux présents dans le sédiment par remise en suspension de
particules lors de la construction des terriers ou lors du rejet de pelotes fécales (Hare et al.

1991, De Haas et al. 2005).

Le mélange des particules et des solutés causé par la bioturbation entraine des altérations
continues dans les sédiments. Les effets nets sur la répartition des métaux ne sont pas toujours
directs, cependant, et varient beaucoup selon les circonstances.

La taille des organismes impliqués, leur densité, les modes de bioturbation dominants

ainsi que l’intensit¢ de la bioturbation, couplés avec les concentrations en métaux, la
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composition des mélanges de polluants, ainsi que la géochimie du sédiment, sont autant de
facteurs qui affectent les interactions complexes entre bioturbation et métaux et la répartition

ultime de ces éléments dans 1’environnement.

En conclusion, en tenant compte de I’ensemble des connaissances rassemblées dans cette
synthése bibliographique, un schéma récapitulatif est proposé pour visualiser le
comportement biogéochimique de 1’'uranium dans le sédiment d’eau douce, et de proposer des

hypothéses quant a I’influence de la bioturbation sur ces mécanismes (Fig. 12).
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1.4 OBJECTIFS DE LA THESE

L’objectif général de la theése a ét¢ de déterminer 1’influence de la bioturbation des
macro-invertébrés benthiques sur la répartition, les transferts et la biodisponibilité de

I’uranium dans le sédiment des écosystémes aquatiques continentaux.

Pour y parvenir, il a été nécessaire de prendre en compte trois objectifs spécifiques:

(i) Evaluer les effets de [D'uranium sur les macro-invertébrés benthiques, en

particulier sur I’intensité de leur activité de bioturbation.

(i) Inversement, déterminer quelle influence la bioturbation pouvait avoir sur le
comportement biogéochimique de 1’'uranium, plus précisément sur sa répartition
entre les différents compartiments de 1’écosystéme benthique et sur les
phénomenes de transferts (im/mobilisation), en tenant compte des perturbations

biogéochimiques entrainées par le remaniement s€dimentaire.

(iii) Appréhender les conséquences potenticlles de ces interactions au niveau

benthique sur des organismes de la colonne d’eau (pélagiques).

ol

Hypothése de départ — Certaines espéces de macro-invertébrés benthiques
dulcaquicoles, connues pour étre relativement tolérantes vis-a-vis des polluants
meétalliques accumulés dans les sédiments, peuvent induire, par le biais de leurs activités
de bioturbation, des modifications biogéochimiques qui vont modifier le comportement de
I’uranium.

En se plagant dans I’hypothése d’un sédiment contaminé, par exemple, par un rejet
minier, sa colonisation par de tels organismes va pouvoir remobiliser I’uranium vers la
colonne d’eau ou il pourra alors avoir des effets néfastes sur des organismes pélagiques

non exposés préalablement a la contamination.
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CHAPITRE 2 :

MATERIEL & METHODES
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2.1 DISPOSITIFS EXPERIMENTAUX

2.1.1 INTRODUCTION

Afin d’atteindre les objectifs exposés précédemment, différentes expériences en
laboratoire ont été réalisées en utilisant des aquariums reproduisant un environnement
benthique lacustre (Fig. 1). Ces aquariums se composaient tous d’une colonne sédimentaire de
10 cm (contaminée ou non), d’'une colonne d’eau de 10 cm (toujours non contaminée au
départ), et ont ét¢ maintenus dans des conditions controlées de température (21°C), de
photopériode (16H jour/8H nuit) et d’oxygénation (bullage constant), a la fois durant les

phases d’équilibration, et durant le déroulement des tests.

Les sédiments et 1’eau utilisés dans ces expériences ont €té prélevés dans le milieu
naturel, dans un site choisi principalement pour la qualité des eaux de surface et la texture fine
et vaseuse du fond. Ce point de prélévement se situe dans un bras mort du lac d’Esparron qui
est un lac-réservoir en amont d’un barrage aménagé par I’homme sur la riviére Verdon dans
les Alpes-de-Haute-Provence (France). Les sédiments ont été traités de facon a en éliminer les
phases les plus grossieres (e.g. débris végétaux, cailloux, déchets) et le maximum
d’organismes pouvant s’y trouver par un tamisage sur 2mm et une congélation a -20°C
pendant 48H. Ils ont ensuite été homogénéisés mécaniquement et conservés a 4°C jusqu’a la
préparation des aquariums. Quant a I’eau, elle a été filtrée a 20um lors de son prélévement,
afin d’¢éliminer les invertébrés, y compris la méiofaune, puis également conservée a 4°C avant
d’étre utilisée. Pour chaque expérience, une phase de stabulation de 4 semaines a été observée
aprés la mise en place des aquariums afin d’assurer une relative équilibration du systéme et de

permettre un développement microbien suffisant.

Les principales caractéristiques physico-chimiques des sédiments et de ’eau sont

rapportées dans le Tableau 1.
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Tableau 1 - Principales caractéristiques des sédiments et de 1'eau utilisés pour les expériences

Sédiment Eau

Fractions granulométriques (%)

<2 um 9,6

2-20 um 14,2

20-50 um 32,9

50-200 pm 41,8

>200 um 1,5
Carbone organique (%) 2,4

Calcite totale CaCOs (%) 69,8 | Dureté (Eq mg CaCO; LY 152
pH 8,2 | pH 8,6
Concentrations (g kg™) Concentrations (mg L™)
Aluminium (Al) 11,50 Chlorures (CI") 38,1
Calcium (Ca) 297,0 Nitrites (NOy") 1,20
Fer (Fe) 7,060 Nitrates (NOy") 7,73
Manganeése (Mn) 0,134 Sulfates (SO4) 69,6
Magnésium (Mg) 3,180 Phosphates (PO,*) <0,01
Sodium (Na) 1,430 Sodium (Na) 18,0
Nitrates (N-NO;) 0,001 Calcium (Ca) 52,0
Ammonium (N-NH,) 0,029 Cuivre (Cu) <0,1
Phosphore (P-P,0s) <0,002 Magnésium (Mg) 5,32
Chlore (Cl) 0,016 Potassium (K) 3,44
Soufre (S) 0,125 Fer (Fe) <0,1
Aluminium (Al) <0,1
Zinc (Zn) <0,1
Manganese (Mn) <0,1
Chrome (Cr) <0,1
Cobalt (Co) <0,1
Nickel (Ni) <0,1
Cadmium (Cd) <0,1
Plomb (Pb) <0,1
T
\...__________—________'._./
EAU
(10 cm)
Larve de Vers
Chironome Tubifex
SEDIMENT
(10 cm)
Figure 1 —

Représentation schématique d'un
aquarium-type utilisé au cours des

expériences.
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2.1.2 CHOIX DES MACRO-INVERTEBRES BIOTURBATEURS

2.1.2.1 Introduction

Deux espéces de macro-invertébrés ont été retenues pour coloniser le sédiment des
aquariums : des larves de Chironomus riparius (Diptéres, Chironomes) et des vers Tubifex
tubifex (Annélides, Clitellates, Oligochétes). Ces deux taxons sont largement répandus dans
les sédiments potamaux et lacustres, avec des densités parfois trés fortes pouvant atteindre
plusieurs dizaine de milliers d’individus par meétre carré (Armitage et al. 1985, Giani 1984,
Palmer 1968, Rasmussen 1984), et méme jusqu’a plusieurs millions pour les Tubificidae
(Palmer 1968). Ils peuvent étre parfois les seuls invertébrés présents dans certains milieux
hypoxiques, pollués et/ou trés riches en matiére organique, et constituent donc des modéles de
choix pour étudier des systémes contaminés a ’'uranium. De plus, bien que pouvant vivre
dans le méme type de milieu, ces especes appartiennent a deux groupes fonctionnels de
macro-invertébrés bioturbateurs différents : bioirrigateurs pour les Chironomes,
bioconvoyeurs pour les Oligochetes. Il était donc intéressant, par rapport a notre

problématique, de constater les effets combinés ou non de ces deux modes de bioturbation.

2.1.2.2 Chironomus riparius (Meigen)

Chironomus riparius est un insecte hétérométabole (Diptére, Chironomidae) dont la plus
grande partie du cycle de vie se déroule dans la phase aquatique, au contact du sédiment (Fig.
2). En apparence, les adultes ressemblent a de petits moustiques, mais les femelles ne piquent
pas. Cette espece relativement commune en Amérique du Nord et en Europe, est trés utilisée
en écotoxicologie pour évaluer la toxicité¢ de sédiments pollués par des métaux (e.g. De Lange
et al. 2005, Faria et al. 2007, Lee et al. 2006, Péry et al. 2007, Riba et al. 2006, Servia et al.
2006, Vogt et al. 2007). Ceci est lié¢ a sa facilit¢ d’élevage, son cycle de vie rapide, son
contact étroit avec le sédiment pendant les stades précoces, et donc sensibles, de son
développement, ainsi qu’a sa position intermédiaire dans le réseau trophique (i.e.
consommateurs primaires ou secondaires, source de nourriture pour les poissons). Elle était
déja étudiée au sein du Laboratoire de Radioécologie et d’Ecotoxicologie (LRE) ou un
¢élevage y était maintenu depuis quelques années avant le début de cette thése. De ce fait, avec
des données disponibles concernant sa sensibilit¢ a I'uranium (Dias 2005), C. riparius a

constitué un excellent modele biologique pour cette étude.
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A

Embranchement Arthropodes

Sous-embranchement Hexapodes B
Classe Insectes

Ordre Dipteres

Sous-ordre Nématoceres

Famille Chironomidae

Sous-famille Chironominae

Genre Chironomus

Espece C. riparius

> Stade aérien

Imago (4 4 11 jours)

& pélagiques
- Nymphe
(Euf (2 jours) (quelques heures)
Stades
""""""""""""""""""""" aquatiques
> b .
W Yo benthiques
Larve (15-20 jours) _J

Figure 2 - Planche illustrative pour ’espéce Chironomus riparius : (A) Systématique, (B) Photographie de
larves, (C) Cycle de vie a 21°C.
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De plus, les travaux récents de Peter Stief en Allemagne (Stief 207, Stief and De Beer
2002, 2006, Stief et al. 2005), ont apporté beaucoup d’informations quant aux effets de la
bioturbation des larves de C. riparius sur les communautés de micro-organismes et sur le
cycle de I’azote (nitrification, dénitrification) dans les sédiments superficiels; ce qui a
constitué une solide base de données pour analyser et comparer les résultats obtenus en
présence d’uranium.

A ce propos, il est important de noter que C. riparius n’est pas un bioirrigateur strict. En
effet, les larves de cette espece peuvent (i) soit errer a la surface du sédiment ou elles vont
alors se nourrir principalement par grazing sur le biofilm microbien épilithique, (ii) soit se
nourrir de particules de sédiment (deposit-feeding) qu’elles vont alors soumettre a des cycles
d’enfoncement/remise en suspension et d’ingestion/égestion, (iii) ou encore creuser des
terriers temporaires qu’elles vont bioirriguer de fagcon intermittente. L importance relative de
ces trois modalités comportementales dépend principalement de 1’oxygénation de la colonne
d’eau, de la disponibilité de la MO et de sa labilité, de la granulométrie du sédiment, de la
densité de larves et de la présence ou non d’autres espeéces de macro-invertébrés. Stief et al.
(2005) ont également montré que dans le cas de conditions hypoxiques, les larves peuvent
construire des cheminées qui prolongent les orifices de sortie de leurs terriers au-dessus de la
surface du sédiment. Activement bioirriguées, celles-ci permettent d’augmenter Ia
disponibilité en oxygéne pour les larves et sont fortement colonisées par de la microfaune

aérobie qui constitue une source supplémentaire de nourriture.

2.1.2.3 Tubifex tubifex (Miiller)

Les vers Tubifex tubifex (Fig. 3), et plus généralement les Tubificidae d’eau douce,
communément appelés ‘vers de vase’, sont des vers segmentés (Annélides) qui vivent en
colonies dans la plupart des rivieres et des lacs, jusque dans les estuaires, sur la plupart des
continents. Il est difficile de distinguer 7. tubifex d’espeéces proches car leur identification est
basée sur les organes reproducteurs (clitellum), lesquels se résorbent apres 1’accouplement, et
sur des caractéristiques extérieures (e.g. setae) qui peuvent varier avec les conditions du
milieu (e.g. salinité¢). Ces vers sont connus pour leur capacité a vivre dans des sites tres
pollués, notamment par des contaminants organiques, et dans des conditions trés hypoxiques
(Brinkhurst and Kennedy 1965, Thienemann 1920). Grace a un enkystement et une
diminution de leur activité métabolique, ils peuvent survivre a la sécheresse ou a un manque

de nourriture. L’enkystement permet de plus la dispersion des individus (Budd 2005).
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A Embranchement
Classe
Sous-classe
Ordre
Famille
Genre

Espece

Annélides
Clitellates
Oligochétes
Haplotaxides
Tubificidae
Tubifex
T.tubifex

Figure 3 - Planche illustrative pour l'espéce Tubifex tubifex : (A) Systématique, (B) Photographie de deux
individus, (C) Photographie d'une colonie de vers dans du sédiment, (D) Dessin d'un individu
sexuellement mature, (E) Dessin de deux individus dans du sédiment, avec la partie caudale sortant dans

la colonne d’eau.
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Egalement couramment utilisé en écotoxicologie pour évaluer les effets des métaux (e.g.
Martinez-Madrid et al. 1999, Reynoldson et al. 1991, Wiederholm et al. 1987), T. tubifex a
représenté un modéle biologique trés intéressant par rapport a la problématique de cette
thése : facilité d’utilisation au laboratoire, totalité du cycle de vie dans le sédiment, position
intermédiaire dans le réseau trophique, polluo-résistance, et surtout forte activité de
bioturbation. De plus, contrairement a C. riparius, aucune donnée concernant sa sensibilité a

I’uranium n’était disponible avant cette étude.

Le comportement particulier de ces vers (i.e. verticalement orientés la téte dans le
sédiment et la partie postérieure dans la colonne d’eau) a été décrit depuis longtemps dans la
littérature (Alsterberg 1922, Dausend 1931, Fox and Taylor 1955). Plus les conditions sont
hypoxiques, plus les vers étendent la partie postérieure de leur corps dans la colonne d’eau
tout en augmentant les mouvements d’ondulations. Dans des conditions oxiques, au contraire,
ils peuvent totalement se rétracter dans leurs tubes. Il est communément admis que cette
migration verticale est une réponse a la disponibilité de 1’oxygéne dans le milieu (Weber
1978), et que I’extension du corps dans la colonne d’eau est une manceuvre de 1’organisme
pour obtenir suffisamment d’oxygeéne pour sa respiration. Cependant, certains travaux
suggerent que la migration vers le sédiment en réponse a des concentrations en oxygene
¢levées dans la colonne d’eau, pourrait refléter un comportement d’évitement, tandis que la
migration vers le haut en conditions hypoxiques refléterait plutét des niveaux d’oxygene
tolérables pour les vers qu’une stratégie pour disposer de plus d’oxygene. Il est en effet bien
connu que les colonies de Tubifex peuvent se tasser en une masse trés dense si on les expose a
de I’eau saturée en oxygeéne, tout comme a des perturbations physiques trop importantes
(Palmer 1968). La respiration des Tubifex est plus faible lorsqu’ils sont ainsi regroupés et la
pression partielle en oxygene au sein de la masse d’individus est significativement réduite
comparativement a 1’eau environnante (Famme and Knudsen 1985). De méme, il a ét¢ montré
que des conditions d’oxygene saturantes pouvaient avoir un effet négatif sur la croissance des
juvéniles (Fox and Taylor 1955). Famme & Knudsen (1985) ont réussi a montrer que les
Tubifex présentaient effectivement une aérotaxie négative pour 1’oxygene, et que la réaction
d’évitement était rapide et se faisait pour de tres faibles gradients d’oxygeéne, suggérant la
présence de capteurs sensoriels trés sensibles. Enfin, il faut également noter que la migration
verticale des vers dans leurs tubes de sédiment représente un mécanisme de protection contre

les prédateurs comme les poissons.
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Les vers utilisés pour les expérimentations de cette thése provenaient d’un élevage
commercial (Société Grebyl & Fils, Arry, France). Ils ont été identifiés comme appartenant
majoritairement a ’espece 7. tubifex (identification par le professeur N. Giani de 1’Université
Paul Sabatier de Toulouse), bien que quelques individus immatures n’aient pas pu étre

identifiés de facon totalement certaine.

2.1.2.4 Acclimatation et conditions expérimentales

Les macro-invertébrés utilisés dans ce travail de theése ont été acclimatés aux futures
conditions expérimentales par la mise en place d’élevages au sein du laboratoire. Pour chaque
espeéce quatre bacs cubiques de 25 cm de coté contenant du sédiment et de 1’eau provenant du
site de prélévement ont été maintenus a 21°C avec un bullage constant. La colonne d’eau a été
renouvelée environ une fois par mois et les organismes ont été nourris une a deux fois par
semaine avec de la Tetramin®. Avant le début de chaque expérience, les organismes ont été
prélevés délicatement de ces bacs d’élevage et maintenus quelques jours dans du sédiment

artificiel (sable de Fontainebleau) sans apport de nourriture.

La durée des expériences a toujours été limitée a 12 jours en raison du cycle de vie des
Chironomes a 21°C (Fig. 2). En effet, pour certains tests, des larves dgées de moins de 24
heures ont été introduites en début d’expérience, et un arrét aprés 12 jours a permis de
s’assurer qu’aucune émergence d’adultes ne s’était produite pendant cette période. En effet,
aprés 12 jours, les larves ont atteint le quatriéme et dernier stade de leur développement mais

n’ont pas encore commencé leur nymphose (en ne supposant aucun retard de développement).

Les densités d’organismes utilisées au cours de ces expériences étaient proches des
densités moyennes rencontrées dans ’environnement naturel : 14 000 ind m™ pour les larves

de C. riparius et 60 000 ind m™ pour les Tubifex.

2.1.3 CONTAMINATION DU SYSTEME

Comme cela a été développé dans la synthése bibliographique, le sédiment représente un
compartiment d’accumulation pour les métaux présents dans la colonne d’eau (rdle de puits),
mais il peut également relarguer ces €léments a posteriori alors que I’eau surnageante ne

recoit plus de polluants (role de source). Dans ce travail de doctorat, le choix a été fait de
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contaminer les différents dispositifs expérimentaux via le compartiment sédimentaire, afin de
reproduire le second scenario. Ceci a donc permis d’évaluer les conséquences d’une
contamination du sédiment par de 1’uranium sur un écosystéme aquatique sans que celui-ci ne
continue a recevoir des doses supplémentaires de polluants. C’est un choix arbitraire puisque
les deux cas de contamination existent dans [’environnement naturel. Cependant, sa
pertinence écologique semble plus forte compte tenu des diverses activités humaines
(activités miniéres, exploitation du combustible nucléaire, utilisation militaire) qui par le
passé ont malheureusement conduit a accumuler de 1’'uranium dans le sédiment des rivicres et

des lacs et dont les conséquences indirectes actuelles pour ces milieux sont trés peu connues.

D’un point de vue pratique, dans chacune des expériences, pour chaque concentration
testée, le sédiment a été contaminé en une fois dans un grand bidon a partir d’une solution de
nitrate d’uranyle UO»(NOs3),.6H,0. Le bidon a été ensuite agité quotidiennement durant deux
semaines avant le début des expériences pour assurer 1’adsorption de I’uranium sur les
particules et une contamination homogene.

Trois concentrations ont ét¢ retenues pour réaliser les expériences : 150, 300 et 600 pg U
g sédiment sec. Celles-ci ont été choisies 4 la suite d’un test de sensibilité de type dose-
réponse (modele de Hill) réalisée sur des larves de C. riparius, a priori taxon le plus sensible,
sur une durée de douze jours avec des concentrations comprises entre 0 et 1000 pg U g
sédiment sec (cf chapitre 3). Comme cela a été rapporté dans la synthése bibliographique, ces
concentrations sont représentatives de concentrations rencontrées dans des sédiments
contaminés, par exemple prés de sites miniers. Pour évaluer les effets écotoxiques de
'uranium sur 7. mubifex, des concentrations plus élevées (1200, 2400 et 4800 pg U g
sédiment sec) ont également été testées, ce qui par ailleurs a demandé une réduction du
dimensionnement des aquariums (4 cm de sédiment, 6 cm d’eau) pour respecter les régles de

sécurité liées a la manipulation de radionucléides en laboratoire (cf chapitre 3).
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2.2 PRESENTATION DES PRINCIPALES METHODES D’ANALYSE

Au cours de ce travail de doctorat, six expériences différentes ont été réalisées afin de
répondre aux objectifs exposés précédemment. L’analyse de nombreux parameétres a été
nécessaire pour prendre en compte les différentes composantes du systéme benthique :
critéeres d’effet d’écotoxicité, mesures physico-chimiques, mesure de la bioturbation. Cela a
été réalisé grace a I'utilisation de diverses techniques de mesure pour lesquelles quelques

détails sont présentés ici.

2.2.1 MESURES D’ECOTOXICITE

2.2.1.1 Macro-invertébrés bioturbateurs

Afin de mesurer les effets écotoxiques de 1’uranium chez les larves de Chironomus
riparius et les vers Tubifex tubifex, des bioessais d’écotoxicologie classiques ont été appliqués
aux conditions expérimentales retenues pour cette thése (e.g. bioessais de 12 jours, eau et

sédiment d’origine naturelle, densités d’organismes).

Comme cela avait été montré préalablement au LRE (Laboratoire d’Ecotoxicologie et de
Radioécologie), les larves de C. riparius peuvent &tre affectées par 1’uranium lors d’une
exposition a un sédiment contaminé (Dias 2005). Un des premiers objectifs a donc été de
déterminer si I’uranium induisait de tels effets avec I’eau et le sédiment retenus pour ce travail
de thése. Le protocole expérimental du bioessai a été adapté a partir de celui utilisé par Dias
(2005) puis publié par Dias et al. (2008). Les principales différences ont été (i) la durée du
test (12 jours pour cette étude vs 10 jours), (i) les caractéristiques physico-chimiques de I’eau
et du sédiment (origine naturelle dans cette étude vs sédiment artificiel et eau reconstituée),
(iii) la densité des larves (14 000 ind m™ dans cette étude vs 2300 ind m™), et la gamme de

concentrations testées (0-1000 pg U g sédiment sec dans cette étude vs 0-24 ug U g™).

Contrairement a C. riparius, aucune donnée n’était disponible quant a la toxicité de
I’uranium chez T. tubifex. Un second bioessai a donc été mis en place avec une gamme de

concentration étendue jusqu’a 4800 pg U g sédiment sec, compte-tenu de la forte capacité de
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tolérance de cette espéce. En se basant sur les critéres d’effet classiquement mesurés dans la

littérature pour les vers Tubificidae, il en a été retenu six.

Le tableau 2 présente les critéres d’effets mesurés aprés 12 jours d’exposition pour
chaque espece et la méthodologie employée pour ce faire. Les détails de ces méthodes ainsi

que les résultats obtenus sont présentés au chapitre 3.

Tableau 2 - Critéres d'effets mesurés chez des larves de Chironomus riparius et les vers Tubifex tubifex
apreés 12 jours d'exposition a un sédiment contaminé a 1'uranium.

Critéres d’effet Méthodologie
Chironomus riparius
Survie Comptage des individus vivants
Détermination de la CLs, et CL,o (mod¢le de Hill)
Croissance Mesure de la longueur des larves

Développement larvaire ~ Mesure de la largeur de la capsule céphalique
Malformations Observations des pi¢ces buccales : nombre et forme des dents
Détermination du % de larves malformées

Tubifex tubifex
Survie Comptage des individus vivants
Détermination de la CLsy et CL,, (modéle de Hill)
Autotomie Comptage des individus autotomisés
Malformations Observations générales, % d’individus malformés
Perte de biomasse Pesées, détermination de la différence entre t gna €t t inital
Comportement Mesure de la longueur du réseau de galeries creusées dans le sédiment
Bioaccumulation Mesure de la concentration en uranium dans les tissus secs

Pour évaluer les effets de ['uranium sur la bioturbation des deux especes de macro-
invertébrés étudiées, le choix a été¢ fait d’utiliser des traceurs particulaires fluorescents,
appelés microsphéres, qui ont été récemment employés par d’autres auteurs pour suivre le
remaniement du sédiment induit par des invertébrés d’eau douce (Ciutat et al. 2005, Delmotte
et al. 2007). 11 s’agit de petites billes de latex de 1 um de diamétre recouvertes d’une peinture
fluorescente. Déposées a la surface du sédiment en début d’expérience, elles sont ensuite
comptabilisées dans les différentes couches de sédiments obtenues par découpage de la
carotte sédimentaire en fin d’expérience. En comparant les profils obtenus dans des
aquariums contaminés ou non, en présence ou non de C. riparius et/ou de T. tubifex, il a ainsi

¢été possible d’estimer I’intensité de bioturbation de chaque espéce et des deux especes
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ensemble, ainsi que de déterminer 1’impact de 1’uranium sur ces activités. Pour cela, un
modele classique de bioadvection-biodiffusion a été utilis€é pour estimer des paramétres
permettant de quantifier la bioturbation. Cependant, dans le cas des 7. tubifex, la simulation
des profils s’est avérée peu fidele en raison de la remontée des traceurs par bioconvoyage. Un
nouveau mode¢le prenant en compte ce paramétre a donc été¢ développé a partir des données
recueillies, grice a une collaboration avec Patrick Boyer (Laboratoire de Modélisation
Environnementale, IRSN). Ceci est détaillé au chapitre 3. Compte-tenu du grand nombre
d’échantillons de sédiment qu’il a fallu traiter au cours de cette expérience, une nouvelle
technique a été mise au point pour faciliter le comptage des microsphéres dans les différentes
couches de sédiment. Cette technique, qui représente une avancée méthodologique pour la
mesure de la bioturbation a fait I’objet d’une publication qui est actuellement soumise a la

revue Limnology and Oceanography : Methods, et qui est présentée au paragraphe 2.2.3.

2.2.1.2 Organismes pélagiques

Afin d’évaluer les effets potentiels de I’'uranium associé¢ au sédiment, en présence ou en
absence de macro-invertébrés bioturbateurs, sur des organismes pélagiques, une des
expériences a consisté a rajouter au dispositif expérimental déja décrit, des larves de Xenopus
laevis (Amphibien, Anoure) dans la colonne d’eau. Cette espéce est un modele biologique
classiquement utilisée en écotoxicologie, plus particulierement dans le cadre de mesures de

génotoxicité.

Cinq critéres d’effet ont ét¢ mesurés : (i) la mortalité, (ii) la bioaccumulation, (iii) la
biomasse, (iv) la toxicité génétique griace a 1’essai micronoyaux sur érythrocytes du sang
circulant, et (v) I’expression génique de quatre protéines connues pour étre induites lors
d’exposition a des substances toxiques (Métallothionéines MTs, protéines chaperonnes HSP
70, Récepteur multi-drogues XeMdr — MRP de Xénope, Cytochrome CYP450-1A1). Une

présentation de ces protéines est rapportée en annexe.

Ce travail a été réalisé grace a la collaboration de Florence Mouchet et Laury Gauthier
(Ecolab, Toulouse) pour la partie ‘micronoyaux’ et celle de Rosalba Gornati (Laboratoire de
Biotechnologie et Sciences moléculaires, Universit¢ de Varese, Italie) pour la partie
‘biomarqueurs moléculaires’. La description de ces méthodes et les résultats obtenus sont

présentés au chapitre 5.
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2.2.2 MESURES PHYSICO-CHIMIQUES

2.2.2.1 Mesures diverses

Au cours des différentes expériences, la température, le pH et la concentration en
oxygéne dissous de la colonne d’eau ont été suivis dans le temps, afin de s’assurer de la
stabilité¢ du dispositif mis en place (e.g. bain-marie, bullage) et de son homogénéité entre les
différents aquariums.

La composition du sédiment et de I’eau du Lac d’Esparron ont été analysés au LRE (par
ICP-AES, chromatographie ionique et granulométrie laser) et au Laboratoire d’Analyse des
Sols (INRA, Arras, France). Les principaux résultats de ces analyses sont présentés dans le

Tableau 1.

2.2.2.2 Mesures de ’uranium et des autres éléments métalliques

La concentration en uranium, et éventuellement d’autres métaux (e.g. Fe, Ca, Na), dans
les différents compartiments du systéme (e.g. eau, sédiment, organismes) a été réalisée par
spectrométrie d’émission atomique par plasma a couplage inductif (ICP-AES). Cette
technique de mesure est dite ¢lémentaire — par opposition a nucléaire — car elle donne un
résultat en nombre de masse et non en unité d’activité nucléaire. Le principe de la
spectrométrie d’émission atomique repose sur le fait que les atomes ou les molécules qui sont
excités par un apport externe d’énergie émettent des radiations électromagnétiques
caractéristiques. Ceci se traduit par des transferts d’électrons vers les couches électroniques
externes, qui pour revenir vers le noyau atomique émettent des photons avec des fréquences
variables selon les différences de niveaux d’énergie entre I’état initial et 1’état excité. A
chaque transition électronique correspond 1’émission d’un rayonnement de fréquence
déterminée sous la forme d’une raie lumineuse. Chaque ¢lément chimique génére un spectre
de raies spécifique qui permet ainsi de le caractériser. Dans le cas de I'ICP-AES, Ia
stimulation des atomes est obtenue par une source d’énergie thermique (ici, plasma d’argon
généré par couplage inductif).

L’analyse des échantillons d’eau a pu étre réalisée directement apres acidification dans
de I’acide nitrique a 2%. Par contre, 1’analyse des échantillons de sédiment ou d’organismes a
nécessité préalablement leur mise en solution. Pour cela, les échantillons ont ét¢ minéralisés

par des attaques acides, avec des acides forts et du peroxyde d’oxygéne, dans des mélanges en
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proportion variable selon la masse et la composition du substrat (cf détails des protocoles aux
chapitres 3, 4 et 5).

Les mesures par ICP-AES ont été réalisées par Virginie Camillieri (LRE) sur un appareil
de type Optima 4300DV (Perkin-Elmer, Wellesley, MA, USA) dont la limite de détection

pour I’uranium est de 5 pg L' pour des échantillons aqueux.

2.2.2.3 Mesures des éléments anioniques dissous

Les concentrations des espéces anioniques dissoutes dans les phases aqueuses (colonne
d’eau, eau interstitielle) ont ét¢ mesurées par chromatographie ionique. Le principe de cette
technique repose sur les propriétés des résines échangeuses d’ions qui permettent une fixation
sélective des anions présents dans une solution. Sur la résine échangeuse d’ions conditionnée
sous forme d’une colonne chromatographique, circule en permanence un éluant. On injecte
une trés faible quantité de la solution a analyser (0,5-3 mL) et les ions sont fixés
sélectivement sur la colonne chromatographique. L’¢luant circulant en permanence sur la
colonne, les ions sont ensuite progressivement ‘décrochés’ en fonction de leur taille, leur
charge et leur degré d'hydratation. Chaque espéce ionique est ainsi séparée est détectée par
conductimétrie a la sortie de la colonne. La concentration de l'espéce ionique dans la solution
est directement proportionnelle a la conductivité.

Ces analyses ont été réalisées par Daniel Orjollet (LRE) sur un appareil de type DX120
avec une colonne AS11HC de 4 mm et un générateur d’¢luant KOH (Dionex®, Sunnyvale,

USA).

2.2.2.4 Mesures des profils de concentrations des éléments dissous dans le

sédiment

Les profils de concentrations des €léments dissous (cations et anions) ont été obtenus
grace a des sondes contenant des gels de diffusion insérées verticalement dans le sédiment. La
mesure repose sur la technique d’équilibre diffusif dans des gels minces (Davison et al. 1991)
connue sous le nom de DET (Diffusive Equilibration in Thin-films), qui est basée sur le
principe d’équilibration des solutés présents dans la phase aqueuse (eau interstitielle) par
diffusion a travers un gel hydraté (95-98 % d’eau). Le support est divisé en logettes pour
empécher une rééquilibration dans le gel (Fones et al. 1998). Ce type de sonde ou le gel est

prédécoupé avec une résolution millimétrique est appelé « constrained DET sampler ».
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L’équilibration du gel avec la solution a mesurer est modélisée a partir de la 1 loi de Fick,
en faisant I’hypothése que 1’eau extérieure est parfaitement homogene et que le transport vers
le gel est uniquement diffusif. Le temps d’équilibration est de 30 minutes dans de 1’eau libre
et de 24H dans du sédiment (Davison et al. 2000). Lors du retrait de la sonde, le gel contenu
dans chaque logette (22 pL) est élué dans 2 mL d’HNO; a 2% pour les échantillons destinés a
la mesure des cations, et dans 2 mL d’eau milliQ pour les échantillons destinés a la mesure
des anions. Ils sont ensuite respectivement analysés par ICP-AES (cf paragraphe 2.2.2.2) et
par chromatographie ionique (cf paragraphe 2.2.2.3) pour obtenir les profils de
concentrations.

Les sondes DET ont été achetées chez DGT Research (Lancaster, GB). Les résultats

obtenus avec cette technique sont présentés au chapitre 4.

2.2.2.5 Mesures des flux d’oxygene dissous a ’interface eau/sédiment

Les flux d’oxygéne dissous a I’interface eau/sédiment ont été obtenus a partir d’une
mesure en continu de la distribution 2-D de Ioxygeéne a I’interface eau/sédiment grace a
I’utilisation d’optodes a oxygene (senseur optique avec une forte résolution). Le principe de
cette technique est décrit en détail au chapitre 4.

Ces mesures ont été effectuées en collaboration avec Laura Pischedda, actuellement
doctorante en Sciences de I’Environnement a I’Université Aix-Marseille II, est ses encadrants,

Philippe Cuny (CNRS, COM, Marseille) et Franck Gilbert (CNRS, Ecolab, Toulouse).

2.2.3 MESURE DE LA BIOTURBATION

Comme cela a déja été évoqué, le choix a été fait dans cette thése, de mesurer la
bioturbation des larves de Chironomus riparius et des vers Tubifex tubifex a 1’aide de traceurs
particulaires fluorescents appelés microspheres. Devant le grand nombre d’échantillons a
analyser (48 carottes de sédiment découpées chacune en 16 tranches), la technique classique
de comptage des traceurs dans chaque tranche de sédiment par microscopie a épifluorescence
s’est avérée tres fastidieuse. Grace a la collaboration de Frédéric Coppin (LRE), une nouvelle
technique de mesure basée sur 1’utilisation d’un fluorimeétre a microplaques a donc été
développée. Ce travail représentant une avancée technique pour mesurer la bioturbation, il fait

I’objet d’une publication scientifique qui est présentée ci-apres.
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Etat actuel de la publication — 1°° soumission : 06/07/2007, 2™ soumission :

11/12/2007, a la revue Limnology and Oceanography : Methods.

Titre en francais — Une nouvelle méthode pour estimer I’activité de bioturbation
utilisant des microsphéres comme traceurs particulaires fluorescents et des mesures par

fluorimétrie.

Résumé en francais — Les traceurs particulaires fluorescents conservatifs (luminophores
et microsphéres) sont communément utilisés dans les expériences de bioturbation pour
évaluer le remaniement sédimentaire induit par la macrofaune benthique. Initialement déposés
a la surface du sédiment, ces traceurs sont ensuite comptés dans les différentes tranches de la
carotte sédimentaire aprés son découpage afin d’obtenir des profils de concentration avec la
profondeur. Ce comptage est traditionnellement réalis¢ dans des sous-échantillons de
sédiment sec par microscopie a épifluorescence, une méthode certes efficace mais qui peut
s’avérer fastidieuse. Cet article décrit une nouvelle technique de comptage des traceurs
fluorescents (ici, des microspheres) utilisant un fluorimétre a microplaques pour quantifier
rapidement le transport vertical des particules dans le sédiment. Cette technique a permis
d’obtenir des résultats trés satisfaisants et relativement similaires a ceux obtenus par
épifluorescence. A titre d’illustration, les résultats obtenus dans une expérience en laboratoire
avec des vers Tubifex sont rapportés dans cet article. La facilité et la rapidit¢ des mesures
permettent de considérer des expériences de bioturbation plus complexes. Cette technique de
fluorimétrie peut également augmenter la précision (i) de la résolution verticale des profils de
traceurs en diminuant 1’épaisseur de découpage du sédiment, et (ii) de I’évaluation de la
variabilit¢ entre répliquats en augmentant leur nombre. Ainsi, en augmentant
considérablement le nombre d’échantillons a analyser, les variations spatiales et temporelles
lies a la bioturbation pourraient étre mieux estimées. Tous ces facteurs peuvent améliorer les
modeles de bioturbation existants, spécialement dans le cas de petits organismes bioturbateurs

comme les invertébrés d’eau douce.

Mots-clés : bioturbation, fluorimétrie, microscopie a épifluorescence, microsphéres.
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Abstract

Conservative particulate fluorescent tracers (luminophores and microspheres) are
commonly used in bioturbation studies to assess the sediment reworking induced by benthic
organism. Initially deposited at the top of the sediment, they are afterwards counted in the
different layers of sediment core to obtain concentration profiles in relation to depth. This
counting has traditionally been performed in dry sediment subsamples by epifluorescence
microscopy, a time-consuming yet effective method. This article describes a new procedure
for counting fluorescent tracers (here, microspheres) using a microplate fluorimeter to rapidly
quantify the vertical transport of particles within sediment. In comparison with the previous-
used method, very satisfactory and similar results were obtained by fluorimetry, as illustrated
in a 12-day laboratory experiment with Tubificid worms. The easy and quick measurements
obtained from this method permit increasingly complex bioturbation experiments. Use of
fluorimetry leads to a potential greater accuracy in (i) the vertical resolution of tracer profiles,
as more sediment layers can be sliced, and (ii) on the assessment of inter-replicate variability,
as more replicates can be settled. Hence, spatial and temporal variations linked to bioturbation
could be better assessed by considerably increasing the number of samples analysed. All of
these factors would improve existing bioturbation models, especially those involving small

organisms like freshwater invertebrates.

Key-words : bioturbation, fluorimetry, epifluorescence microscopy, microspheres.
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1. Introduction

Marine and freshwater benthic ecosystems are inhabited by many bottom-dwelling
macroinvertebrate species that generate bioturbation, i.e. the reworking of surface sediments
by their burrowing, feeding, breathing, defecating and irrigating activities. This alteration
results in the dispersal of particles as well as the redistribution of pore water and associated
solutes within the sediments (Matisoff 1995, Matisoff & Wang 1998, Martin et al. 2005,
Waldbusser & Marinelli 2006). It affects the physical, chemical, mineralogical, and biological
properties of the sediment (Rhoads 1974, Krantzberg 1985, Kristensen 2000, Mermillod-
Blondin & Rosenberg 2006), and therefore has significant influence on the transport and
transformation of various chemical species, including pollutants (Soster et al. 1992, Reible et
al. 1996, Zoumis et al. 2001, Zheng et al. 2002, Banta & Andersen 2003, Ciutat & Boudou
2003, Mermillod-Blondin et al. 2005, Klerks et al. 2007).

Many previous studies have described this kind of biological transport and quantified it
using various solute and particulate tracers. These tracers could either be naturally present in
the sediment, in the form of dissolved oxygen, radionuclides, or natural pigments (Sun et al.
1991, Berg et al. 2001, Landrum et al. 2004), or deliberately added, such as glass beads,
fluorescent particles, bromide, metals, and isotopically-labelled algae (Wheatcroft et al. 1994,
Blair et al. 1996, Gérino et al. 1998, Meysman et al. 2006), to monitor their vertical migration
with time. The quantifying of bioturbation is based on spatial and temporal changes in the
vertical profiles of tracer materials in sediments. Mathematically modelling tracer profiles
provides an estimation of transport rates, and hence improves existing diagenetic models
(Boudreau 1997).

During the past decade, conservative luminescent tracers have been increasingly used to
assess the biological transport of particles during short-term experiments for the following
reasons : (i) the large range of particle diameters allows their use to be adapted to various
sedimentary environments and for various benthic organisms; and (ii) their conservative
nature enables them to characterize the non-local nature of biological transport over short time
periods. The two types of luminescent particles commonly used to track the movement of
particles within bioturbated sediments are luminophores and microspheres. Luminophores,
which are sand particles (10-250 pm in diameter) dyed with fluorescent paint (pink, yellow or
green), have been used in many bioturbation studies (Gérino et al. 1998, Frangois et al. 1999,
Mugnai et al. 2003, Solan et al. 2004, Ciutat et al. 2005, Duport et al. 2006, Fernandes et al.
2006, Nogaro et al. 2006, Maire et al. 2007). More recently, some experiments have been
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performed with smaller particles called microspheres, which are fluorescent latex balls 1 pm
in diameter (Ciutat et al. 2005, Delmotte et al. 2007). The regularity of their form (perfect
spheres) facilitates counting them in sediment samples, as they are readily distinguished from
the natural particles. Their small size permits easier movement and ingestion by small
organisms, such as freshwater macroinvertebrates (Rodriguez et al. 2001, Ciutat et al. 2005),
thus enabling most of the reworking linked to bioturbation to be recognized. Finally, they are
suitable for studies involving very fine sediments in which sandy particles are absent or only
present in small amounts.

In bioturbation laboratory studies using microcosms, and in field studies, these two types
of luminescent particle tracers are generally deposited directly onto the sediment surface or
mixed with mud and frozen in the form of a cake. Under the effects of bioturbation, they
become buried and redistributed within the substratum. At the end of the experiment, the
sediment core is sliced into several layers, the number of which depends on the experimental
requirements. Finally, after counting the amount of tracer in each layer, a profile of its
concentration relative to depth is determined and a mathematical model is used to assess the
intensity of bioturbation during the experiment.

Various methods exist to count the fluorescent particles and estimate their distribution
along a vertical profile. Epifluorescence microscopy is commonly used to count luminophores
or microspheres in dry sediment samples. This method is efficient but very time-consuming,
as it usually involves tedious microscope mountings of slides, repeated readings for each
sample, dilutions when the tracer concentration is too high, and introduces the potential for
subjective decisions on the part of the individual doing the counting. Moreover, it takes
around three to four hours to establish a single tracer profile (pers. comm.). All of this
considerably limits the number of sediment slices that can be made from each sediment core
and the number of tracer profiles that can be measured during any bioturbation study. Hence,
improvements in the tracer counting method should lead to increased precision in measuring
(1) the tracer concentration per slice, (ii) the vertical distribution of tracer in a sediment core,
and (iii) the spatial and temporal variability of the bioturbation rates in a sedimentary facies.

In this context, a method of luminophore counting based on digital photography and
image analysis has recently been developed by Duport et al. (2006). Other authors have also
applied image analysis directly to photographs of sediment columns, eliminating the need for
slicing. Luminophore profiles with very high temporal and spatial resolution can be obtained
through these non-intrusive procedures (Gilbert et al. 2003, Solan et al. 2004, Maire et al.
2007). Although these methods are very promising for future investigations in bioturbation,
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the ‘classical’ method of sediment slicing and epifluorescence counting remains the most
widely used (Gérino et al. 2007).

The aim of the present work is to report an alternative procedure for counting fluorescent
particle tracers (here, microspheres) using a microplate fluorimeter. This permits the
movement of particles within sediment to be quantified more easily and quickly than in
epifluorescence counting. We first give detailed descriptions of the calibration steps
(preparation, analysis, and comparison with previously used methods), and then we apply this
method to a laboratory bioturbation experiment conducted with Tubificid worms. Finally, we

give a range of application examples in bioturbation studies and other settings.

2. Materials and procedures

Sediment origin and treatment — The sediment was collected in the muddy zone of a
lake (Lac d’Esparron, Verdon, southeast France). Its main physicochemical characteristics are
reported in Table 1. It was sieved using a 2-mm mesh to remove coarse fragments and
macrofauna, and then frozen at -20°C for one week to destroy most of the organisms. After

being thawed, it was mechanically homogenized by stirring, and stored at 4°C until use.

Table 1 - Main physicochemical characteristics of the
sediment (Lac d'Esparron, Verdon, SE-France,
fraction < 2mm)

Grain size fraction (%)

<2 um 9.6
2-20 um 14.2
20-50 pum 32.9
50-200 pm 41.8
> 200 pm 1.5
D5y (um) 33.8
Porosity (%) 64
Organic carbon (%) 24
Total calcite CaCO3 (%) 69.8
pH 8.2

Calibration — Calibration curves were obtained from twelve sediment samples prepared
with differing microsphere concentrations (Fluoresbrite® YG Microspheres, Polysciences
Europe GmbH, Eppelheim, Germany). Each calibration sample was prepared by adding a

different volume of the microsphere suspension to 2 g of dry sediment (drying for 48h, at
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0 - -1
microspheres.g™ of

60°C), in order to obtain a range of concentrations from 3.2 ¢” to 5.1 e
dry sediment (Table 2). After 48 hours of further drying at room temperature, they were

manually homogenized in a mortar prior to analysis with the fluorimeter.

Table 2 - Microsphere concentrations of calibration sediment samples

Calibration Dry sediment Microsphere suspension Final concentration
sample mass volume added* (number of microspheres per
(2) (nL) gram of dry sediment)
(blank) 1 2.00 0 0

2 2.00 1.5 32¢"

3 2.00 3.5 7.4¢”

4 2.00 7 1.5¢"

5 2.00 14 3.1e™

6 1.99 35 8.1e™

7 2.00 70 1.6¢”

8 2.00 175 40¢”

9 2.00 350 8.0e"

*%10) 2.00 660 1.5¢™°

11 2.00 1300 35¢™M

12 2.00 2200 51e¢™

* Microsphere suspension concentration: 45.5 ™ microspheres mL"’
**This sample generally corresponds to the maximum used in our bioturbation experiments

The measurements were made using a fluorimeter with a 96-well microplate reader
(Molecular Device Gemini XS). The optimized settings of the microplate reader are

summarized in Table 3.

Table 3 - Settings of the microplate reader (Fluorimeter, Molecular Device Gemini XS)

Optimized Tested
Mode Endpoint Endpoint
Well scan (density 3 to 9)
Excitation wavelength (nm) 441 430, 441, 450
Emission wavelength (nm) 486 486, 510
Cut-off None None
Sensitivity Readings 6 PMT auto Readings 1 to 15 PMT :
low, medium, high and auto
Automix 5 s (outside the reader) before 5 sbetween readings
analysis
Autocalibrate None between replicates ON
ON

For the calibration, a microplate (costar 3792 black, Corning) was carefully filled with
twelve blank sample replicates (i.e. sediment without any microsphere) and five replicates of

each sample containing microspheres, representing 50% of the total sample. 200 (+0.1) mg of
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sediment were put into each microplate well using a small pot that was accurately weighed.
Five consecutive readings of the microplate were run at excitation/emission wavelengths
given by the microsphere manufacturer (441-nm excitation/486-nm emission). The
fluorimeter was programmed without auto-shaking of the microplate to avoid cross
contamination of wells due to pulverulence of the dry sediment. The analysis time was two
minutes for one full microplate (96 wells). As the microsphere concentration of each sample
and the sediment mass added to each microplate well were known, the microsphere content
per well was calculated and a calibration curve was obtained. This curve was fitted by linear
regression using SIGMAPLOT ® Software (Systat, Inc., San Jose, CA, USA). To evaluate the
temporal drift of the fluorimeter response, the results of six calibration tests made with one
day in between, with the same sediment-filled microplate, will be discussed below. One
calibration test was statistically analyzed toward estimating the potential variance between
consecutive readings and between replicates of a same sediment sample. All data were
checked for compliance with the assumption of normal distribution and homogeneous
variance (Shapiro-Wilk W and Levene’s tests). Because the assumptions of normality and
variance were not met, even after transformation of the data, non-parametric tests were
performed. All statistical analyses were carried out using the STATISTICA® software
package (StatSoft, Inc., Tulsa, OK, USA), and were considered significant at p < 0.05.

Epifluorescence method — In the interest of thoroughly evaluating our proposed method,
three replicates of each calibration sediment sample were also prepared for epifluorescence
counting (Nikon Eclipse-600 microscope), so as to compare the two methods. For each
replicate, a fine layer of sediment was deposited on a microscopic slide. Based on 30 different
readings, the mean number of microspheres per microscopic field, i.e. for a given surface
area, was obtained for each subsample.

The laboratory bioturbation experiment — The efficiency of the method was tested
during a 12-day laboratory bioturbation experiment involving Tubifex tubifex worms
(Annelida, Oligochaeta). In this study, three freshwater microcosms consisting of 5-cm
diameter aquaria containing 10 cm of 20um-filtered lake water and 10 cm of sediment were
settled in a large tank maintained at 21°C (+0.1°C). Each microcosm received a constant
supply of air pumped from the overlying water. After two weeks of equilibration, a frozen
mud “cake” spiked with microspheres was gently deposited on the sediment surface of each
microcosm. These mud cakes consisted of a 3-mm thick disc of sediment 5-cm diameter, and
0.15 mL of the commercial microsphere suspension (45.5 e” microspheres.mL ™), which

corresponded to a final concentration of 1.5 ¢” microspheres.g™ of dry sediment, in line with
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previous calibration samples (0.25 to 300 %; Table 2). After 24 hours, 120 worms were added
to each microcosm, for a density of 60 000 ind.m™. These organisms were obtained from a
commercial breeder (Grebyl & Fils, Arry, France), and were acclimated to experimental
conditions for one month prior to the tests. At the end of the experiment (day 12), the
sediment cores were sliced into 16 layers corresponding to depths of 0 — 0.3 — 0.6 — 0.9 — 1.2
-15-18-21-24-27-3-35-4-5-6-8—10 cm. A sample was retrieved from
each layer, air-dried at room temperature for 48 hours, and manually homogenized in a mortar
prior to analysis by the fluorimetric method described above. Three replicate microplate wells
of 200 mg per sample were analysed, and their microsphere concentrations were obtained
with reference to the previously mentioned calibration curve. The amount of time required for
the analysis was relatively short. Two 16-layer profiles could be obtained with a single full
microplate. The preparation of one microplate took less than one hour (only about 40 minutes
after training), and the fluorimeter reading took two minutes for five consecutive readings.
The calibration microplate was stored under a lid and was analyzed again prior to each set of

new samples from the same sediment.

3. Assessment

Calibration — The fluorimetric intensity detection limit (DL) was determined from the
average intensity of the readings from twelve blank well replicates, plus three times their
standard deviation. In plotting the calibration curve, only points of fluorimetric intensity
greater than the DL were used. Hence, for the six calibration tests made with one day
between, the lowest two or three concentrations were excluded in most cases. A linear
regression was obtained between the measured intensity and the number of microspheres per
well, and subsequently, per gram of dry sediment (R* = 0.99; Fig. 1 and Table 4). Table 4
summarized the results of the six calibration tests. This method can detect at least 1.5 ¢"’
(+6%) microspheres per microplate well (i.e. 7.7 ¢'’ microspheres.g” dry sediment). Few
variations appeared between the six calibration tests, indicating the temporal stability of the
fluorimeter. Nonetheless, it is recommended that the calibration readings be repeated before
the analysis of each new sediment sample series, as emphasized above in the description of

measurement methods.
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Figure 1 - Example of a calibration test : Fluorimetric intensity response as a
function of the calculated number of microspheres per fluorimeter microplate
well.

Table 4 - Influence of time on calibration measurements : coefficients of determination (R and
detection limits (DL) of six calibration tests made one day apart with the same sediment-filled
microplate. The right column gives the DL of the method applied to our bioturbation experiments.

Test R’ DL DL DL
Number of Number of microspheres % of the maximum used
microspheres per well per gram of dry sediment in our bioturbation
experiments®
1 0.99 45¢"” 23¢" 1.5
2 0.99 52¢" 2.7 1.8
3 0.99 4.7 ¢" 24¢" 1.6
4 0.99 49¢"7 25 1.7
5 0.99 4.7 ¢" 24¢" 1.6
6 0.99 52¢e" 26¢ 1.8
Mean 49 ¢ 25 1.6
+SD 29¢' 1.5¢" 0.1
0 0 0 0
(%) (6%) (6%) (6%)
ES

see calibration sample 10 in Table 2.
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Statistical analyses of the variance between calibration results did not reveal any
significant difference, neither between consecutive readings of the same microplate well
(Friedman test: p > 0.05), nor between replicates of a single sediment sample (Kruskal-Wallis
test: p > 0.05). However, even if consecutive fluorimeter readings could be avoided, taking
measurements of at least three replicates per sample is a useful practice in case of

experimental error or doubt concerning any of the values.

As the weight of the dry sediment put into each fluorimeter microplate well is an
important variable that could influence the physical excitation and emission parameters (e.g.
angle of reflection), and therefore also the DL and the linear response of the analysis, its
potential effects were also studied. It was supposed that the height of sediment in the
microplate well could affect the diffraction of the fluorimeter light beam and thus the
measured fluorimetric intensity (by auto-absorption phenomena). We therefore filled two
separate microplates with the calibration samples, one with 200 mg per well (which
completely filled the well), and the other with 100 mg per well. No significant difference was
observed in terms of the detection limit or the sensitivity of microsphere response (data not
shown). The larger amount of the sediment (200 mg) was therefore preferred so as to enhance

its representability.

Comparison with the epifluorescence microscopy method — The linear relationship
between the mean number of microspheres per microscopic field as detected by
epifluorescence and the known microsphere concentrations of calibration subsamples is
shown in Figure 2. At the highest concentrations, in which large numbers of microspheres
were present in each studied microscopic field, counting the microspheres was problematic
(calibration samples 10 to 12). These high concentrations (>300 microspheres/ microscopic
field) were therefore considered to represent the upper limit of this method, exceeding its
dynamic range. The linear relationship between the number of microspheres per microscopic
field and the corresponding known concentrations within the dynamic range of this method is

illustrated in the inset graph of Figure 2.
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Figure 2 - Number of microspheres per microscopic field (x400) as a function of
microsphere concentration in dry calibration sediment samples (microspheres.g” dry
sediment) for the twelve calibration samples, and for calibration samples 1-9 (inset

graph).

When comparing two different techniques for making direct measurements, it is
necessary to use samples that can be analysed within the common dynamic range of both
methods. As the epifluorescence method did not permit the correct analysis of calibration
samples 10 through 12, and the DL of the fluorimetry method did not allow us to consider
calibration samples 1 through 3, the two methods were compared using calibration samples 4
through 9 (Table 2). The concentrations of the calibration samples were calculated for both
methods using the equations given in Figures 1 and 2, and were compared with the known
concentrations of the sediments reported in Table 2 (Fig. 3). In each case, the slope was 1
with R? greater than 0.99, which confirmed the accuracy of both methods and validated the

reliability of our method.
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Figure 3 - Comparison of the calculated number of microspheres per gram of
dry sediment, using the two considered methods (fluorimetry and
epifluorescence microscopy), with the known microsphere concentrations of
calibration samples 4 through 9.

Unlike the epifluorescence microscopy technique, fluorimetry cannot be used to analyze
samples containing very few microspheres (concentrations below the DL). However, this
limitation does not prevent this method from being entirely adequate for obtaining correct
profiles of microsphere concentration in relation to sediment depth and applying bioturbation
mathematical models. These models cannot consider samples with less than 10 microspheres
per microscopic field, a concentration corresponding to the calibration number 5, which is in

the dynamic range of the proposed technique.

In addition to the higher amount of work it imposes, the epifluorescence technique
depends on an observer to do the counting, which introduces the potential for subjective
variations in the results. Even if the same person were to perform all the counting, the results
could still vary due to errors, although it remains under the variance of replicates. The
readings given by a machine, such as the fluorimeter, would seem to be more consistent and
objective. Moreover, with epifluorescence technique, after counting, the microsphere
concentrations expressed in area units must be transposed to a sediment volume (layer), which
can add additional errors to the final result. The fluorimeter readings, however, directly

provide tracer concentrations.
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Bioturbation laboratory experiment — The DL of the proposed method represents
0.51% (£0.03%) of the maximum concentration used in our bioturbation experiments, i.e. the
microsphere concentration of the mud cakes initially deposited into the microcosms (Table 4).
The 16-layer depth profiles of microsphere concentrations obtained using this method are
shown in Figure 4. They all seem to be typical of the sediment mixing activity of Tubificid
worms (Ciutat et al. 2005). These organisms live with their heads embedded in the sediment,
and thus actively transport particles from the ingestion zone, through their gut, and to the
sediment surface (‘conveyor-belt feeders’). This results in one sub-surficial peak generated by
the subduction of microspheres (bioadvection) to the maximum depth of ingestion (1.2 to 2.1
cm in this case), and their occurrence in surficial layers as a result of their egestion within
fecal pellets. Indeed, 33% (+£0.3%) of microspheres were found above the accumulation zone.
This observation is consistent with the previous work of (Ciutat et al. 2005), in which the
bioturbation activity of the same type of worm was assessed using both luminophores and
microspheres. Those authors obtained the same depths of tracer peaks in both cases, but only
the microspheres reappeared on the sediment surface, while all the luminophores remained

buried.

As Figure 4 illustrates, the fitting of the ‘classical’ model of bioadvection-biodiffusion
(Officer & Lynch 1982, Gérino et al. 1994) corresponds rather poorly with the present data,
particularly for the surficial sediment layers. As suggested by (Ciutat et al. 2005), it was then
difficult to estimate a Db (biodiffusion coefficient) that could be compared with previous

studies using luminophores, and no value is reported here.
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Figure 4 - Normalized microsphere concentration profiles in relation to sediment
depth during a 12-day bioturbation experiment involving Tubificid worms (three
replicates). Data are represented by straight lines, model profiles are represented by
dotted lines.
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4. Discussion

The data presented above suggest that the use of fluorimetry is well suited for measuring
the microsphere concentrations of sediment samples in bioturbation studies. The method has
been validated by comparison with the most commonly used method in bioturbation
experiments, and its performance was demonstrated in the laboratory. Although the results are
equivalent to the epifluorescence technique, fluorimetry constitutes a new approach to
bioturbation experiments that involves easier, faster, and more reliable readings, thus
permitting more complex experiments to be considered. In both laboratory and field studies,
the number of experimental parameters (e.g. densities of organisms, interactions between
species, sediment or water pollutant contamination levels) and the number of sample
replicates are often limited by practical requirements. The method presented here reduces
laboratory work by eliminating the restrictive and tedious microscopic preparation and
counting procedures. This is particularly advantageous for sediment samples with high

microsphere concentrations, which are difficult to count reliably by epifluorescence.

Compared to epifluorescence counting, the main strength of this technique is an indirect
potential gain in accuracy in (i) the vertical resolution of tracer profiles, because more
sediment layers can be considered, and (ii) in the assessment of inter-replicate variability, as a
large number of replicate samples could be utilized. Hence, it represents an opportunity to
better assess the spatial and temporal variations linked to bioturbation by considerably
increasing the number of samples to be analysed. Moreover, it enables the possibility of sub-
sampling within a single sediment layer, so as to assess spatial variations of particle transport
within the sediment, and the quantification of horizontal transport. A more thorough
understanding of these processes could improve existing bioturbation models and open the
possibility of creating more comprehensive models. Finally, as highly comparable results
were obtained from all the studies performed with epifluorescence counting, it can be said
that the fluorimetry results are more easily reproducible within the same experiment and

would be directly comparable between different studies.

In addition, the advantages and disadvantages of the present method relative to the
emerging image analysis methods need to be addressed. The method proposed by Duport et
al. (2006) remains closed to epifluorescence and fluorimetry methods, though it also involves

sediment core slicing and drying of sediment samples before counting luminophores. Its main
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advantage is obviously that it saves considerable time, because the sediment preparation for
taking an image is very simple. However, it does not enhance the resolution of the analysis,
either in terms of time (also an integrative method), or space (sediment layers of 0.5-cm
thickness). On the other hand, recently described non-intrusive methods have successfully
provided luminophore profiles with a high spatial resolutions (mm), and have been able to
follow the movement of tracers within the sediment with a high time resolution (in seconds).
Nonetheless, there are disadvantages to these techniques. First, these methods offer only a 2D
view of the degree of sediment reworking, whether in the laboratory with images of an
aquarium side (Gilbert et al. 2003, Maire et al. 2007) or in situ with a camera placed directly
into the sediment (Solan et al. 2004). Also, not all of the tracer initially deposited at the
sediment surface is afterwards found in the vertical profile. In contrast, the data from tracer
counting in a previously homogenized sediment layer is representative of the average
concentration in the layer. Furthermore, horizontal heterogeneities occurring during sediment
reworking could highly affect the bioturbation assessment (Delmotte 2007), and it is not
inevitably visible from an aquarium side or in front of a camera objective because ‘side-
effect’ could hide it. Moreover, the behaviour of the organisms could be modified in such
apparatus, particularly in the case of a very fine aquarium (Maire et al. 2007). Gilbert et al.
(2003) emphasized that their method is complementary with the ‘classical’ epifluorescence
procedures, and that is therefore necessary to retain the sediment at the end of an experiment
in case the images are not useable. In addition, it must be kept in mind that these methods,
including that of Duport et al. (2006), are not suitable for the use of microspheres or small
luminophores. In fact, they are based on binary image analysis limited by pixel size (75pum).
Pixels containing the image of a tracer are coded by 1, while those without tracer are coded by
0; and no distinction is made if a pixel contains one, ten, or a hundred fluorescent particles.
Moreover, all of these experiments involved specific conditions with strong bioturbation
effects of relatively large invertebrates in sandy marine sediments. Although these techniques
are very promising for future investigations on bioturbation, their performance in freshwater
sediment with smaller organisms still needs to be assessed. Finally, the digital camera use and
image analysis require experienced persons, while anybody can easily reproduce the

fluorimetry procedure.

Although the measurement resolution of the fluorimetry method presented here is not
higher than that of the epifluorescence or image analysis methods, the former technique offers

the advantage of considerably enhancing the number of sample replicates that can be analysed
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during a single experiment. This is highly important for achieving a reliable estimation of
bioturbation parameters that would allow a better characterization of biotransport modes.
Moreover, as illustrated in Figure 4, the ‘classical’ model of bioadvection-biodiffusion
(Officer & Lynch 1982, Gérino et al. 1994) did not fit well with the microsphere profiles
because some of the microspheres were brought to the sediment-water interface. Fluorimetry
experiments that could couple the use of microspheres or smaller luminophores with finer
slicing would improve existing bioturbation models by accounting the non-local transport of
particles by small organisms, like freshwater invertebrates. Parameters such as particle
ingestion rate, depth of maximum ingestion, or digestion duration should be integrated in
existing models. The more data are available, the more biological parameters can be included

in models (Meysman et al. 2003, Delmotte 2007, Delmotte et al. 2007).

Another option to investigate is the use of this method with different Fluoresbrite®
microparticles. The manufacturer proposes a wide range of tracers, with seven different
fluorescent dyes and a range of sizes from 0.05 to 150 pm in diameter. Such a variety of
tracers would allow the reworking of different size-classes of particles to be followed, using
several fluorimetric readings at different excitation/emission conditions. This could be very
useful to bioturbation experiments and in other disciplinary fields (e.g. sedimentology), in
which grain size distribution is investigated. For example, differences between the reworking
of ingested and not ingested particles could be easily followed in bioturbation studies.

Finally, it must be emphasized that coupling the use of microspheres as particle tracers
with fluorimetry could be applied to other studies in a dry solid substrates, such as those

concerning colloid or particle transfers in soil columns.

5. Comments and recommendations

The method described in the present article was used on freshwater mud, and is not
necessarily suitable for use with other types of sediment. This is especially true for coarse and
sandy sediments with high organic matter contents that would induce more auto-fluorescence.
In such cases, the DL could be higher than ours. However, experiments should be conducted
with chemical or physical treatments that would reduce this background level (e.g. organic
matter digestion) without altering the tracers. For information, we have successfully tested a
calibration procedure using marine sandy sediment samples with known luminophore

contents (results not shown).
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3.1 INTRODUCTION

Dans ce chapitre, sont rapportés les résultats relatifs a trois expériences différentes: les
deux premieres sont des bioessais d’écotoxicologie dont I’objectif était de tester les effets de
I’uranium sur chacune des espéces étudiées, dans les conditions expérimentales définies pour
I’ensemble du travail de doctorat (e.g. sédiments et eau d’origine naturelle, contamination du
systéme via le compartiment sédimentaire, densités d’organismes, température). Alors qu’il
existait des données antérieures pour Chironomus riparius, ce travail a par contre constitué la
premiére évaluation des effets de ’'uranium chez Tubifex tubifex.

Ces bioessais ont également permis de déterminer les concentrations en uranium a
utiliser pour le reste des expériences. En effet, I’objectif principal de la thése étant d’évaluer
I’influence de la bioturbation sur le comportement biogéochimique de I'uranium, il était
nécessaire de se placer dans des conditions sub-létales pour les macro-invertébrés
bioturbateurs.

La troisiéme expérience répond directement au premier objectif spécifique de la thése, a
savoir évaluer I’impact d’une contamination d’un sédiment par de 1’uranium sur 1’activité de

bioturbation des larves de C. riparius et/ou des vers T. tubifex.

3.2 ECOTOXICITE DE L’URANIUM SUR DES LARVES DE
CHIRONOMUS RIPARIUS EXPOSEES A DES SEDIMENTS
CONTAMINES

3.2.1 INTRODUCTION

Afin de déterminer la toxicité de 'uranium sur Chironomus riparius dans les conditions
expérimentales choisies pour ce travail de doctorat, le protocole expérimental utilisé par Dias
(2005) pour un bioessai de 10 jours utilisant un sédiment artificiel et une eau reconstituée, a
été adapté a celles-ci. Les critéres d’effet mesurés ont été : la mortalité, la croissance, le

développement larvaire et les malformations des piéces buccales. Les détails
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méthodologiques et 1’ensemble des résultats obtenus sont synthétisés dans le rapport de

Master 1 de Sophie Portela (2005). Les points importants de ce travail sont présentés ici.

3.2.2 METHODOLOGIE

Pour cette expérience, une gamme de seize concentrations en uranium a ¢été testée : 0 —
34-51-77-12-17—-26-39—58— 88— 130 — 198 — 300 — 440 — 670 et 1000 ug U g’
sédiment sec. Ceci a été réalisé au sein d’aquariums cylindriques de 5,6 cm de diamétre et 20
cm de hauteur, avec trois répliquats par concentration. Ces aquariums ont été maintenus a
21°C dans un grand bain-marie, sous un éclairage de photopériode 16H jour/ 8H nuit, et ont
chacun re¢u un bullage d’air constant pour maintenir une concentration en oxygene supérieure
a 7 mg L. Pour compenser les pertes d’eau dues a I’évaporation et a 1’échantillonnage, le
volume de la colonne d’eau a été maintenu constant par un ajustement quasi-journalier. Apres
quatre semaines d’équilibration, 35 larves de moins de 24 heures ont été introduites dans
chaque aquarium, ce qui représente une densité d’environ 14 000 ind m>. Elles ont été

eéme et Séme

nourries deux fois au cours du bioessai (5 jour) avec 2 mL d’une solution de
Tetramin® a 10 g L™, Aprés 12 jours d’exposition, les larves survivantes, alors au stade 3 ou
4 de leur développement, ont été récupérées par un tamisage des sédiments a 500 um,
comptabilisées puis conservées chacune séparément dans un tube eppendorf avec de 1I’éthanol
a 70%. Pour le reste des analyses, chaque individu a d’abord été observé sous une loupe
binoculaire reliée a un dispositif d’analyse d’images (SPOT). La longueur totale des larves et
la largeur de la capsule céphalique mesurées a partir de ces images (sur le logiciel ImagelJ) ont
permis de déterminer respectivement les critéres de croissance et de développement larvaire.
Un montage entre lame et lamelle a été ensuite réalisé pour observer la capsule céphalique
sous un stéréomicroscope (x10-40) et ainsi caractériser et compter le nombre de
malformations présentes sur les dents du mentum et des mandibules, selon la méthode de
Vermeulen et al. (1998). Le pourcentage de larves malformées et 1’intensité des
malformations ont ainsi été pris en compte.

Les concentrations Iétales (LCso, LCy) ont été déterminées en simulant les données de
survie avec la macro REGTOX Excel basée sur I’algorithme de Marquardt
(http://eric.vindimian.9online.fr, Arzul et al. 2006). Les intervalles de confiance a 95% ont été
estimés par bootstrap. Le reste des analyses statistiques a été réalisé sur le logiciel SPSS 9.0.

Aprés avoir testé la normalité des données par un test de Kolmogorov-Smirnov, et
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I’homogénéité des variances par un test de Levene, les effets de 'uranium sur la mortalité et
la longueur des larves (i.e. critére de croissance) ont été analysés par des ANOVAs a un
facteur, suivies de tests post-hoc de Fisher. Pour les effets sur le développement larvaire et les
malformations, des tests de Kruskal-Wallis ont permis d’analyser les données, car elles ne

présentaient pas une distribution normale, méme aprés transformation.

3.2.3 RESULTATS

L’uranium a entrainé un effet significatif sur la survie des larves pour les trois
concentrations les plus élevées, 440, 670 et 1000 pg U g”' sédiment sec (Fig. 1 ; ANOVA,
p=0,004 ; test LSD Fisher, p<0,05). Les concentrations Iétales CLs, et CL étaient
respectivement de 856 (ICos5y,=669-1170) et 424 (ICos50,=236-646) ng U g sédiment sec.

Par contre, aucun effet significatif n’a été observé sur la croissance, le développement

larvaire et les malformations (données non présentées).
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Figure 13 - Pourcentage de larves de Chironomus riparius vivantes aprés douze jours d'exposition a
différentes concentrations en uranium dans les sédiments.
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3.2.4 DISCUSSION

Avec un pourcentage de survie supérieur a 70% et une taille moyenne des larves de 11,7
(£0,5) mm dans les aquariums contréles apreés douze jours d’exposition, les conditions
expérimentales de ce bioessai étaient optimales pour mesurer les effets de ’'uranium (Bonnet
2000, Ristola et al. 1999). Les résultats obtenus dans ces conditions montrent que les larves de
Chironomus riparius ont été relativement peu sensibles a 'uranium. En effet, une baisse
significative du taux de survie n’a été mesurée que pour les trois concentrations les plus fortes
(> 300 pg U g sédiment sec), et aucun autre paramétre n’a été affecté par la contamination

des sédiments.

Cependant, Dias et al. (2008) ont montré des effets significatifs de 1’uranium sur la
méme souche de C. riparius (méme ¢élevage) pour des concentrations testées
considérablement plus faibles (< 24 pg U g sédiment sec). Ces auteurs ont estimé une CLso
de 5,30 (ICgs50,=3,94-7,25) ng U g'l sédiment sec et une CLyy de 2,49 (ICgs0,=1,48-4,27)
ngUg' sédiment sec. L’uranium a entrainé des effets significatifs sur la survie et le
développement larvaire & partir de 6,07 ug U g sédiment sec, et sur la croissance a partir de
2,97 pg U g sédiment sec. De plus, un effet dose-réponse inverse a été observé pour
I’apparition de malformations au niveau des piéces buccales : le taux de malformations a
diminué avec I’augmentation de la concentration en uranium, avec un effet significatif a partir
de 6,07 pg U g sédiment sec. Pour ce dernier résultat, étant donné que la mesure des
malformations n’a pu étre réalisée que sur les individus ayant survécu aprés 10 jours
d’exposition, les auteurs suggerent un effet de sélection dans la population de C. riparius,

s’expliquant par la survie des individus les mieux adaptés (non malformés).

Malgré des niveaux de contamination 10 a 100 fois supérieurs, de tels effets n’ont pas été
observés dans la présente étude. Ceci peut tres probablement s’expliquer par une différence de
biodisponibilité de I’uranium dans les deux bioessais, liée a la nature des sédiments et de 1’eau
utilisés. Parmi les parametres les plus influents, le pH et la dureté de I’eau étaient favorables a
une plus forte biodisponibilité dans le bioessai de Dias et al. (2008). En effet, le pH était
proche de la neutralité¢, mais surtout 1’eau était beaucoup plus douce que dans le bioessai

présenté ici (pH=8.6, dureté=152 Eq mg CaCO; L™"). L’utilisation d’un sédiment artificiel
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(sable de fontainebleau + cellulose) a pu également limiter la complexation de [’uranium avec

des ligands organiques, et donc augmenter sa biodisponibilité.

3.2.5 CONCLUSION

Ce bioessai a permis de montrer que les résultats obtenus dans un cadre expérimental
donné doivent étre considérés avec prudence. Alors que des effets significatifs avaient pu €tre
mis en évidence avec des concentrations inférieures 4 10 ug U g sédiment sec en utilisant
des conditions proches de tests normalisés (Dias et al. 2008), ceux-ci n’ont pas été observés
pour des concentrations jusqu’a 100 fois supérieures en appliquant le méme protocole
expérimental a des sédiments d’origine naturelle. De méme, Dias et al. (en préparation) ont
obtenus des résultats trés différents en renouvelant leurs tests sur une autre souche de C.
riparius avec une eau de composition différente (CLso=562 pg U g sédiment sec, inhibition
de croissance a partir de 256 ug U g sédiment sec). Pour préciser quels paramétres sont les
plus influents sur la biodisponibilité et la toxicité de I’uranium pour des larves de C. riparius,
il serait pertinent de mener plusieurs bioessais avec différents types de sédiments (e.g.
granulométrie, teneur en MO) et des conditions variables de pH, de composition ionique de
I’eau, et de densités d’organismes. Cependant, par rapport a la problématique générale de
cette these, les résultats de ce bioessai sont satisfaisants puisqu’ils ont montré une certaine
tolérance des larves dans les conditions expérimentales choisies. Afin d’évaluer I’influence de
la bioturbation sur le comportement géochimique de I’uranium, il a donc été décidé d’utiliser
par la suite des concentrations inférieures a la LCso mesurée dans ce bioessai. La
concentration de 600 pg U g sédiment sec a été retenue comme la concentration maximale a
tester, ce qui correspond a plus de 100 fois le niveau moyen rencontré dans les écosystémes
d’eau douce et qui est représentatif de concentrations mesurées dans des sites contaminés (e.g.

mines d’uranium).
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3.3 ECOTOXICITE DE L’URANIUM SUR DES VERS TUBIFEX
TUBIFEX EXPOSES A DES SEDIMENTS CONTAMINES

- Présentation sous forme d’article -

Etat actuel de la publication — Acceptée pour publication dans la revue Ecotoxicology

and Environmental Safety (sous presse).

Titre en francais — Ecotoxicité de I'uranium sur des vers Tubifex tubifex (Annelida,

Clitellata) exposés a des sédiments contaminés.

Résumé en frangais — Dans les écosystémes d’eau douce, les sédiments représentent un
compartiment d’accumulation pour les polluants métalliques comme ’uranium. Cependant,
ils sont aussi I’habitat privilégié de nombreuses especes de macro-invertébrés benthiques qui
influencent directement la structure et le fonctionnement de ces milieux. En conséquence,
I’uranium accumulé dans les sédiments peut affecter ces organismes. L.’objectif de cette étude
en laboratoire était d’évaluer 1’écotoxicité de 1’uranium sur P’espéce Tubifex tubifex avec
comme critéres d’effet, la mortalité, les modifications morphologiques (autotomie,
malformations), la perte de biomasse, la bioaccumulation et I’activit¢ de creusement du
sédiment. Aprés 12 jours d’exposition a des sédiments contaminés (0-5980 pg U g poids
sec), 'uranium a entrainé des effets significatifs sur les taux de survie et d’autotomie pour les
plus fortes concentrations testées (> 599 pg U g poids sec, CL5¢=2910 pg U g poids sec,
CEso/autotomic=3580 pg U g poids sec). Un effet Hormesis a été observé pour la variation de
biomasse dans le temps, et I’activité de creusement a été réduite, avec notamment une
distribution plus superficielle du réseau de galeries. Cette étude représente la premicre
évaluation de I’impact de I'uranium sur 7. fubifex a des concentrations que 1’on peut

rencontrer dans 1’environnement, comme par exemple prés d’anciens sites miniers.

Mots-clés : bioessai avec du sediment, métaux lourds, macro-invertébrés, activité de

creusement, autotomie, effet Hormesis, malformations, uranium, Tubifex tubifex.
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In freshwater ecosystems, sediments act as an accumulation compartment for metallic pollutants as
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1. Introduction

Uranium (U) is a radioactive heavy metal that occurs naturally
in various solid or diluted forms. However, certain human
activities have cause increased uranium concentration in the
environment, particularly in freshwater ecosystems (Antunes
et al., 2007; Baborowski and Bozau, 2006; Saari et al., 2007).
Sediments in such ecosystems may act as major storage
compartment for uranium, which, like many other metals, will
tend to accumulate there. Natural uranium concentrations in
freshwater sediments range below 10pgUg~! dry wt (Kurnaz et
al.,, 2007 and references therein), but higher levels have been
measured in some specific sites. For example, maximum con-
centrations of 450pgUg~! dry wt (Lottermoser et al., 2005),
810pgUg~' dry wt (Lozano et al., 2002), 5650 ugUg~! dry wt
(Neame et al., 1982) and 18,000 pg Ug~! dry wt (Hart et al., 1986)
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have been detected near mining sites in Australia, Spain and
Canada.

Sediments provide a habitat for various benthic macroinverte-
brates that have an important influence on the structure and
functioning of aquatic ecosystems. Their feeding and burrowing
activities may lead individuals to be chronically exposed to
uranium-associated sediment during a specific developmental
stage or during their entire life cycle. Given its low specific activity
(2.53 x 10*Bqg~'U), natural uranium is considered to be more
chemotoxic than radiotoxic in freshwater ecosystems (Kuhne et
al.,, 2002). Nonetheless, its radiotoxicity must not be dismissed
(Thomas and Liber, 2001).

Although it was classically performed for other heavy
metals, few studies have assessed the ecotoxicity of uranium on
freshwater benthic macroinvertebrates via an exposure to con-
taminated sediments. Among them, a report from Environne-
ment_Canada (2003) presents the results of two different
experiments. In the first one, LCsq (i.e., concentration leading to
50% of mortality) of 57 and 436 ugU g~ ! dry wt were, respectively,
measured for juveniles and adults of the epibenthic amphipod
Hyalella azteca, after 14 days of exposure, suggesting a higher
sensitivity of individuals in early stages of their development. The
second bioassay, carried out on Chironomus tentans (Diptera)
larvae after 10 days of exposure, showed a lower toxicity of
uranium for this species (LCsq = 10,500pgUg~! dry wt). Addi-
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tionally, significant effects on growth were reported in this study
(ECso = 2695 pgU g~ ! dry wt). Higher sensitivity was reported for
Chironomus riparius larvae during a 10-day bioassay: survival of
the larvae began to be affected from 6.07ugUg™! dry wt
(LCsp = 5.30pg Ug™! dry wt), while the sizes of individuals began
to be reduced from 2.97 ugUg~! dry wt. Delays of development
and mouthpart deformities were also observed (Dias et al., 2008).
To be completed, it should be noted the use of Chironomid larvae
(C. riparius and Chironomus crassiforceps) as biological models in
the bioassessment of effluents and sediments coming from former
uranium mines in Portugal (Antunes et al., 2007) and in Australia
(Peck et al., 2002), and finally, an in situ enclosure experiment in
two contaminated lakes in Canada with H. azteca (Robertson and
Liber, 2007).

Among benthic macroinvertebrates, Tubifex tubifex worms and,
more generally, oligochaetes Tubificidae, are one of the most
abundant and ubiquitous groups in freshwater ecosystems
(Mosleh et al., 2006; Wiederholm et al., 1987). These organisms,
which live at the sediment-water interface, can colonize a wide
range of substrata, even with very high densities, up to as many as
6,000,000 ind. m—2 (Palmer, 1968). These burrowing worms come
into contact with every phase of the benthic environment (water
and particles), both cutaneously and via the trophic pathway
(ingestion of sediment particles). In fact, they live partially
submerged in the sediment, with the posterior section of their
body free in the water column so as to respire by cutaneous
diffusion. Tubificid worms burrow into the sediment, digging
galleries in order to ingest sediment particles below the surface
and to feed on the fine organic matter found therein (micro-
phagia). These particles then pass through the worm’s digestive
tract and are rejected at the surface of the sediment in the form of
faecal pellets (Robbins et al., 1979). The bioturbation activity of
these worms generally favours the exchange of matter between
the water column and the sediment (Matisoff, 1995).

The ability of Tubificid worms to survive in highly polluted,
toxic and/or oxygen-poor ecosystems under a wide range of
conditions (e.g., from 0 to 30°C) (Guérin, 1994; Walker, 1970),
together with their intermediate position in the trophic network
and the ease with which they can be bred in the laboratory, are
the main factors for their use as standard models in ecotoxicology
experiments and as environmental pollution indicators (Chapman
et al., 1982; Fargasova, 1998; Khangarot, 1991; Reynoldson et al.,
1991; Rodriguez and Verdonschot, 2002; Wiederholm et al., 1987).
Among the most important physiological adaptations observed in
these organisms are the autotomy and regeneration of their
caudal part, very efficient processes of detoxification for eliminat-
ing pollutants that accumulate in their extremities (Bouché et al.,
2000; Lucan-Bouché et al., 1999; Meller et al., 1998).

Concerning the T. tubifex species, any study dealing with uranium
toxicity has yet been reported. A number of ecotoxicity tests have
been performed for other metals (e.g., copper, cadmium, zinc, lead,
mercury) (Chapman et al., 1982; Fargasova, 1998; Milani et al., 2003;
Rathore and Khangarot, 2003) and organic pollutants (Meller et al,
1998; Mosleh et al.,, 2006, 2005; Raj et al., 2005), most of which
involve exposure to contaminated water. Although the life mode of
these organisms is closely related to the sediment, few bioassays were
carried out with sediment (Martinez-Madrid et al., 1999; Reynoldson
et al, 1991; Vecchi et al, 1999; Wiederholm et al., 1987). It was
demonstrated that these worms can bioaccumulate metals from
water and/or sediments, with relative high rates in some cases
(Bouché et al., 2000, Ciutat et al., 2005). The relative importance of
each route of exposure depends on the considered metal and physico-
chemical conditions (Redeker et al., 2004). Although bioaccumulation
represents a risk for the predators (Singh et al, 2007), the
bioconcentration in worms generally remains low, due to efficient
detoxification processes (Bouché et al., 2000).

The main objective of our study has therefore been to fill the
knowledge gap regarding the ecotoxicity of uranium in T. tubifex
worms exposed to artificially contaminated natural sediment. To
this end, a laboratory bioassay was carried out to assess the effects
of uranium on the survival and morphology of individuals
(including autotomy and malformations), bioaccumulation, bio-
mass and burrowing behaviour (digging galleries in the sediment)
among a population of T. tubifex worms exposed to contaminated
sediment during a short period (12 days).

2. Material and methods
2.1. Sediment and water preparation

The sediment and water used in our experiments were sampled from a closed
channel of a lake on the Verdon River (Lac d’Esparron, south-eastern France). This
sampling site was chosen because of the nature of the sediment (fine mud) and the
quality of water (low turbidity, no pollution). Sediment was sieved through a
2-mm mesh to remove coarse fragments (e.g., stones, leaves and waste) and
macrofauna, and kept frozen at —20 °C for a week in order to kill most of organisms
that may have been present. After thawing and homogenizing (mixing by
mechanical stirring), the sediment was kept at 4 °C until setting up the aquaria.
The water was filtered through a 20-um filter and then stored at 4°C. The main
characteristics of the sediment and water are given in Table 1.

2.2. Origin and acclimatization of the worms

Tubificidae worms of the species T. tubifex (identification confirmed by N. Giani
from Toulouse University, France) were obtained from a commercial breeder
(Grebyl and Fils, Arry, France). They were acclimated to the experimental
conditions for 2 weeks, and fed daily with 3 mgind.”! of TetraMin® flakes (Tetra
Werke, Melle, Germany) from a suspension of 10 gL~ Before the beginning of the
experiment, they were placed in artificial sand without food for 48 h.

2.3. Contamination of the sediment and setting up the aquaria

Seven 15L beakers of sediment were prepared: one for a control group to
which no contaminant was added, and six others that were contaminated with a
solution of uranyle nitrate UO,(NOs),-6H,0 (Sigma-Aldrich, France) to obtain
nominal concentrations of 150, 300, 600, 1200, 2400 and 4800 ugU g~ ! dry wt. All
the beakers of sediment were hand-shaken for 2 min each day for 2 weeks to

Table 1
Principal physicochemical characteristics of the sediment and the water (Lac
d’Esparron, Verdon, southeast France, fraction<2 mm)

Sediment Water

Grain size fraction (%)

<2pm 9.6
2-20um 14.2
20-50 um 329
50-200 um 41.8
>200 pum 1.5
Organic carbon (%) 2.4
Total calcite CaCOs3 (%) 69.8 Hardness (Eq mg CaCO5L™!) 152
pH 8.2 pH 8.6
Concentration (gkg™!) Concentration (mgL~")
Aluminum (Al) 11.5 Sodium (Na) 18.0
Calcium (Ca) 297 Calcium (Ca) 52.0
Iron (Fe) 7.06 Copper (Cu) <01
Manganese (Mn) 0.13 Magnesium (Mg) 5.32
Magnesium (Mg) 3.18 Potassium (K) 3.44
Sodium (Na) 143 Iron (Fe) <0.1
Nitrates (N-NO3) 0.001 Aluminum (Al) <0.1
Ammonium (N-NH,) 0.029 Zinc (Zn) <0.1
Phosphorus (P-P50s) <0.002 Manganese (Mn) <0.1
Chlorides (Cl) 0.016 Chromium (Cr) <0.1
Sulfur (S) 0.125 Cobalt (Co) <0.1
Nickel (Ni) <0.1
Cadmium (Cd) <0.1
Lead (Pb) <01
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ensure that the contamination was homogeneous. The sediment from each beaker
was then divided between six identical aquaria (height = 4 cm, volume = 80cm?),
i.e., 42 aquaria in all for the entire bioassay. One hundred and twenty millilitre of
filtered water was added to each, resulting in a water column 6cm high. All
aquaria were randomly placed in a large tank kept at a constant temperature of
20.8 (+0.1)°C and received a gentle aeration through the water column. Losses
due to evaporation and sampling were systematically compensated by adding
filtered water. Prior to inoculation, the aquaria were left to equilibrate for 2 weeks.

2.4. Bioassay procedure

At day 0, for each uranium treatment (0, 150, 300, 600, 1200, 2400 and
4800 pgU g~ ! dry wt), six replicate aquaria were colonized with a T. tubifex density
of 60,000ind. m~2 (i.e., 150 individuals), reflecting natural ecological conditions.
The individuals added in each aquarium were chosen according to their body
length (>1cm) from a mixture of mature and immature worms. Three replicates
were devoted to assessing the effects of uranium on survival, autotomy and
burrowing activity; while the three others were used to test its effects on biomass
and bioaccumulation.

Following exposure for 12 days, the worms that were still alive were collected
by heating the aquaria in a water bath (50 °C, 45-55 min), which caused them to
rise to the surface of the sediment (OECD, 2005). They were then carefully
collected using a pipette and placed in a crystallizer. Trial collections carried out
beforehand made it possible to ensure that heating would not have any effect on
the survival or morphology of the worms. This method was preferred to a classical
sieving of sediments because of safety rules linked to the handling of radionuclides
in laboratory. Relative high quantities of water required for sieving would provide
more difficulties to eliminate it as nuclear wastes.

The sediment used was sufficiently rich in organic matter, so that it was not
necessary to feed the worms during the experiment.

2.5. Physical and chemical measurements

The temperature, pH, and amount of dissolved oxygen in the overlying water of
the aquaria were measured on days 0 (addition of organisms), 7 and 12. Total
uranium concentration was assessed by ICP-AES (Optima 4300 DV, Perkin-Elmer,
USA) from acidified (2% HNO3) water samples collected when the aforementioned
measurements were taken. In order to indirectly estimate the release of uranium
from the sediment into the overlying water, the ratio between the total uranium
concentrations in the water column on days 12 and 0 was used to calculate a
variation factor (‘uranium release factor’) of this concentration over the entire
duration of the experiment. Total uranium concentrations were also determined in
the sediment before setting up aquaria and at the end of the experiment (day 12).
After drying (at 60 °C for 48 h), sediment samples were mineralized by HNO3, HCI
and H,0, additions to be analysed by ICP-AES (Dias et al., 2008). In this study, all
reagents were of analytical grade (Sigma-Aldrich, USA), and recommended for
metals analysis by ICP-AES. All the dilutions were made in ultra pure water.

2.6. Biological measurements

2.6.1. Survival

The living worms were counted at the end of the test (day 12). Organisms that
reacted with movement to physical stimulation (contact with forceps) were
considered to be alive. The survival rate was obtained using the ratio (number of
worms alive on day 12/number of worms put into the aquarium on day 0). The
worms were then placed in a Petri dish containing filtered lake water for
performing the next series of measurements.

2.6.2. Autotomy and malformations

The percentage of worms that displayed an autotomy reflex was determined
according to the ratio (number of autotomized worms/number of worms collected
on day 12). Each individual was then placed in a separate Petri dish containing
filtered lake water to observe its morphology. The number of individuals with a
malformation among the autotomized worms was thus quantified, and the
different types of malformations were identified qualitatively. To follow the
potential regeneration process, each worm was afterwards photographed in its
own Petri dish using a standard binocular magnifier (10 x, 20 x , 45 x ) once a day
for 8 days.

2.6.3. Change in biomass

After collecting the worms by heating the remaining aquaria on day 12, they
were gently cleaned from sediment particles with forceps and weighed using a
precision balance (1+0.0001g). The difference between this weight and the
biomass originally placed in the aquarium was then calculated.

2.6.4. Bioaccumulation

After 24 h of depuration in tap water at ambient temperature (22-25 °C), the
worm samples (i.e., all the worms retrieved at day 12 in each aquarium for
biomass measurements) were dried at 60 °C for 48 h, then mineralized to measure
total uranium concentration by ICP-AES (Optima 4300 DV, Perkin-Elmer). The
mineralization of each sample consisted of addition of 5 mL of 65% HNO5 and 5 mL
of 30% H,0,, followed by heating at 95°C during two cycles of 90 min. After
complete evaporation, the residue was resuspended in 10 mL of 2% HNO5 and let at
ambient temperature for 24 h. Therefore, the sample was filtered on 0.45pum
(Minisart®™, filter of cellulose acetate) to be analysed by ICP-AES. The quality
control sample was prepared by adding a known concentration of U to mineralized
T. tubifex; this preparation was necessary because no certified biological material
was available for uranium measurement by ICP-AES in aquatic organisms.

2.6.5. Burrowing activity: excavating galleries in the sediment

The worms’s burrowing activity in the sediments was estimated indirectly by
measuring the 2-D total length of the gallery network burrowed out by the worms,
from the aquarium side (similar method as Rodriguez et al., 2006). Each aquarium
was photographed from one side on days 3 and 12. The photographed side was
chosen at random as there was no visible difference between any of the sides. Day
3 was taken as the initial state for these observations, because the worms were
well established in the microcosm by that time. Using these photographs, the total
length of the gallery network was measured across the entire sediment column,
and also according to the depth, by dividing the height of the sediment into four
layers of 1-cm thickness. These measurements were performed using an electronic
curvimeter (Silva, Sweden). Additionally, photographs were taken from the top of
the aquaria to observe the removal of reduced sediments, which appear generally
darker than oxidized surface sediments.

2.6.6. Statistical analysis

All statistical analyses were performed using the STATISTICA software package
(StatSoft Inc., Tulsa, OK, USA). Before each analysis, the normality (Shapiro-Wilk
test) and homogeneity of data variance (Levene’s test) were tested (Zar, 1999).
Non-parametric tests were applied when these two conditions were not found. A
significance level of 5% was applied to all analyses. The effects of uranium on
survival and autotomy rates were analysed using the y?-test (comparing each
treatment stage to the control group) with a Bonferroni correction. Lethal
concentrations (LC) and effective concentrations (EC) were determined from
initial uranium concentrations measured in sediment samples using the REGTOX
Excel macro based on the Marquardt algorithm (http://eric.vindimian.9online.fr,
Arzul et al,, 2006). A 95% confidence interval (Clgsy) was estimated by boot-
strapping. Fisher’s exact test, together with a Bonferroni correction, was used to
assess the effects of uranium on the frequency of malformed individuals. A
one-way analysis of variance (ANOVA) followed by a multiple comparison test
(Newman-Keuls test) (Zar, 1999) was performed to gauge the effects of uranium
on biomass and on the uranium release factor. The relations between bioaccumu-
lation measurements and the uranium concentrations in both the water column
and the sediment were assessed by using Pearson correlations. The total length of
the gallery network was analysed by analysis of variance with repeated measures
(RM-ANOVA) followed by a Newman-Keuls multiple comparison test. In the text,
we indicate the mean+S.D.

3. Results
3.1. Physical and chemical measurements

The dataset from all of the aquaria shows that the temperature
was maintained at 20.8 °C (+0.1), the dissolved oxygen concen-
tration at 8mgL~' (+£0.2) and pH at 8 (+0.2) throughout the
experiment. No significant treatment-related differences were
observed for any of these water quality parameters on any of the
sampling days (ANOVA, P> 0.05).

Before setting up the aquaria, the initial uranium concentra-
tions in the sediments of the progressively U-enriched contam-
ination beakers were 0, 108, 248, 599, 1297, 3340 and
5980 pugUg™! dry wt, respectively. These concentrations differed
from nominal concentrations with a deviation of 0%, —27%, —17%,
—0.2%, +8.1%, +39% and +24%, respectively. Actual initial concen-
trations are used throughout the text and in figures.

The total uranium concentration in the water column sig-
nificantly increased over time in the 108, 248 and 599 pgU g~ ! dry
wt treatments, with a significant uranium release factor between
day 12 and day O of 3.8 (+0.5), 41 (+0.9) and 4.8 (+0.8),
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Fig. 1. Evolution of total uranium concentrations in the water column during the 12-day experiment for the seven experimental treatments (initial uranium concentrations
in the sediment). Means+S.D. (N = 3). Analysis of the data shows significant uranium release factors between days 0 and 12 for 108, 248 and 599 ugUg™! dry wt

treatments (P<0.001, one-way ANOVA; P<0.001, Newmans-Keuls test).

respectively (one-way ANOVA: Fg13 = 17.64; P<0.001; Newmans-
Keuls test: P<0.001). For the highest concentrations, the uranium
concentrations remained relatively stable and the release factors
were lower than 1 (Fig. 1).

3.2. Survival

In the control aquaria, 96% (+3.5) of the T. tubifex worms
survived the duration of the experiment. Starting at 599 pgU g™!
dry wt, the survival rate fell significantly as the uranium
concentration in the sediment increased (y?=7.37; P<0.01)
(Fig. 2). For the highest concentration (5980ugUg~! dry wt),
only 5 of the 150 worms initially placed in the aquarium survived.
The LC values were LCyo=1778 (Clgsy = 1222-2575) and
LCs0 = 2910 (Clgsy = 2419-3618)ugUg~! dry wt.

3.3. Autotomy and malformations

In the control aquaria, the T. tubifex autotomy rate was 5.6%
(+£1.3). This rate is significantly higher for the two highest
concentrations (3340 and 5980 pgU g~! dry wt), reaching 100% in
the latter case (32 = 7.43 and 54.12, respectively; P<0.01) (Fig. 2).
The concentration at which half of the worms were affected by
autotomy was ECsq = 3580 (Clgsy = 3469-3721)ugU g ! dry wt.

According to Fisher’s exact test, a significant rise in the
frequency of individuals with a malformation (100%) was
observed at the highest concentration tested (5980ugUg™! dry
wt) (Fisher’s exact test: P<0.01). It should be noted that no
individual with a malformation was observed in the control
aquaria. Although this could not be statistically analysed given the
low sample group (<8 individuals per microcosm), malforma-
tions were observed for all the uranium treatments on the first
day of observation and worsened in size and number over the
subsequent 8 days of observation. As illustrated in Fig. 3, the most
typical malformations were deformities of the prostomium (e.g.,
formation of two heads) and epidermal excrescences (non-
characterized). During these observations, regeneration of the
caudal part clearly occurred in all the autotomized worms that
survived, though it was not possible to statistically quantify this.
Autotomy and regeneration of the anterior part was scarcely
observed (<5 individuals).
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Fig. 2. Percentage of surviving and autotomized Tubifex tubifex worms after 12-day
exposure to the seven experimental treatments (initial uranium concentrations in
the sediment). Means+S.D. (N = 3). Stars correspond to significant differences
with the control group (y>-tests, P<0.01).

3.4. Biomass

Biomass increased significantly during the experiment only at
the lowest concentration tested (108 ugUg~! dry wt) (ANOVA:
Fs12 = 1.29; P<0.001; Newman-Keuls test: P<0.05). However, a
significant loss of biomass was observed at the two highest
concentrations (3340 and 5980 ugUg~! dry wt) (Newman-Keuls
test: P<0.01) (Fig. 4).

3.5. Bioaccumulation

Uranium bioaccumulation in the T. tubifex worms increased
with the degree of contamination. Significant positive correlations
were revealed with wuranium concentrations in both the
water column (R? = 0.99, F =444, P =0.000; Fig. 5a) and the
sediments (R? = 0.94, F =78, P = 0.003; Fig. 5b). At the highest
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Fig. 3. Examples of Tubifex tubifex malformations after 12-day exposure to sediment contaminated with uranium: (a) morphology of a non-exposed worm with intact
prostomium (p), caudal part (cp) and digestive tract (dt) (10 x ); (b, ¢) morphology of a uranium-exposed worm, arrows show malformations (20 x ); (d) morphology of a
worm exposed to the highest uranium concentration (5980 ug Ug~! dry wt) (10 x ); (e, f) increase in size of a body part with excrescences (45 x ); (g, h) increase in size of a
deformed prostomium (45 x ).
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concentration (5980pugUg~! dry wt), the value could not be
measured due to insufficient biomass. The bioconcentration factor
(BCF = concentration in worms/concentration in the surrounding
environment) was lower than 1 in most cases.

3.6. Burrowing activity: excavating galleries within the sediments

3.6.1. Total length of gallery network

After only 3 days of exposure (day 3), the total length of the
gallery network was significantly shorter in the two highest
concentrations (3340 and 5980 ug U g~ dry wt). By the end of the
experiment (day 12), this was true for all concentrations, with
more pronounced effects at 3340 and 5980 ugUg~" dry wt, that
differed markedly from all the others (ANOVA: Fg13 = 34.32;
P<0.001) (Fig. 6).

3.6.2. Length of gallery network in relation to depth
After 3 days of exposure (day 3), the distribution of the T.
tubifex worms was homogeneous across all the sediment layers in
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Fig. 4. Evolution of biomass of Tubifex tubifex worms after 12-day exposure to the
seven experimental treatments (initial uranium concentrations in the sediment).
Means+S.D. (N = 3). Different letters correspond to significant differences
(P<0.001, one-way ANOVA; P<0.05, Newmans-Keuls test).
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the case of the lowest concentrations (0-599ugUg~' dry wt).
Higher concentrations of uranium affected this distribution:
progressive reduction of the gallery network in relation to depth
in the case of the 1297pgUg~! dry wt concentration was
observed, while burrowing activity below a depth of 2cm deep
was completely absent in the two highest concentrations (3340
and 5980 pugUg ! dry wt). This same trend was observed at the
end of the experiment (day 12) from 108 pgU g~ ! dry wt (Fig. 6).
The T. tubifex worms responded to the presence of uranium in the
sediment by concentrating in the upper layer of the sediment and
by increasing the horizontality of the gallery network (Fig. 7).
Photographs taken from the top of the aquaria showed a visible
reduction of the amount of reduced materials removed to the
surface from the bottom sediments. This qualitative observation
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Fig. 6. Length of the sediment gallery network of Tubifex tubifex after 3-day and
12-day exposure in the seven experimental treatments (initial uranium concen-
trations in the sediment). Means+S.D. (N = 3). The data do not show any
difference corresponding to time exposure, but significant differences between
different uranium concentrations (P<0.05, repeated measures analysis of
variance). Letters correspond to significant differences between treatments after
3 days (small letters) and after 12 days (capital letters) (P<0.001, Newmans-Keuls
test). Each bar is subdivided into four parts corresponding to 1cm layers.
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Fig. 5. Total uranium concentrations in Tubifex tubifex worms after 12-day exposure to five experimental treatments (108-3340pgUg~' dry wt, initial uranium
concentrations in the sediment) relative to final uranium concentrations in the water column (a) and in the sediment (b). Means +S.D. (N = 3). Solid lines represent l