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Urban wastewater metal inputs into coastal systems are of increasing interest to both scientists and managers
facing restrictive environmental protection policies, population increase and changing metal applications.
However, their impact and contribution tometal loads in estuarine and coastal environments iswidely unknown
due to the lack of (i)monitoring in both artificial and natural aquatic systems and (ii) an understanding of control
parameters, such as spatial and temporal variations in hydrological conditions.We investigated the daily concen-
trations,fluxes anddynamics of seven EU priority contaminants (potentially toxicmetals Cd, Cu, Cr, Ni, Pb, Zn and
the metalloid As) transported by the Garonne River (La Réole site; watershed area ~57,000 km2) to those
released into the freshwater reaches of the Gironde Estuary (Garonne Branch) by two main wastewater treat-
ment plants (WWTPs) of Bordeaux under low river discharge and contrasting rainfall situations. During short in-
tense summer rainstorms, wastewater flow into the WWTPs increased by up to 150% and 60%, respectively,
resulting in an increase of 70% (As) to 200% (Pb) for fluxes entering the treatment plants. Overall resulting
WWTP particulate and dissolved effluent concentrations were up to 2 (Cr), 3 (Pb, Cu and Ni) and 5 (Cd and
Zn) times higher than measured upstream in the Garonne River, respectively. During low-discharge, maximum
outlet fluxes at the WWTPs were similar to respective watershed-derived fluxes in the Garonne River. During
rain events, Pb in all fractions, total and dissolved Cu and total and particulate Zn fluxes entering the fluvial
estuary were close to the respectiveminimum flux values at the La Réole site. Furthermore, during rain episodes,
particulate Cu and dissolved Znfluxes from theWWTPs to thefluvial estuarywere greater than those transported
by the Garonne River at the La Réole site. Mixing of treated wastewater with highly turbid estuarine freshwater
most likely results in a re-equilibration between the dissolved and particulate phases, although biogeochemical
processes in downstream estuarine turbidity and salinity gradients may partly reverse contaminant adsorption
on estuarine particles. Accordingly, urban wastewater contaminant release clearly impacts estuarine water
quality before being expulsed to the Bay of Biscay.

© 2014 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

Recent national and European legislations require closer monitoring
and regulations on trace metals being released into the environment
(e.g. Programme National d'Action contre la Pollution des Milieux
Aquatiques, NQE, 2008). Increasing risks for coastal water quality are
of particular concern as presently over 40% of urban populations are
locatedwithin 100 km from the coast (Small and Cohen, 2004). Average
urban populations along the coasts show alreadymore than three times

the global average population density (Small and Nicholls, 2003;
McGranahan et al., 2006). As worldwide urban populations are
projected to augment from approximately 3.1 billion to 6.7 billion in
2050 (UN, 2007) and considering that ~80% of the global material
consumption by humans goes to urban systems (Heinloth, 2003;
UNEP, 2012), the impact of wastewater treatment plants (WWTPs),
known to be important contributors of trace metals from urban sources
(Stephenson, 1987), on coastal areas is also expected to increase with
population.

At the European scale, the Gironde Estuary drains a watershed con-
sidered as not highly industrialized/urbanized draining only two major
agglomerations of Bordeaux and Toulouse, each with approximately
one million inhabitants (Lanceleur et al., 2011a; Fig. 1A). However,
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past and present intense agricultural activity and historical metal pollu-
tion from former mining and smelting operations have strongly
affected the environmental quality of this coastal-aquatic system
(Audry et al., 2006; Coynel et al., 2007a). The observed environmental
impacts of metal pollution include the degradation of oyster quality
for human consumption that has led to the cease of their production
in the estuary (Blanc et al., 1999). Moreover, metals of anthropogenic/
urban origin (e.g. Ag) also accumulate in estuarine seafood (e.g. oysters,
shrimps, eels; Lanceleur et al., 2011b; unpublished data). Previous stud-
ies have shown an overall decrease in metal loads in other estuaries
draining urban agglomerations due to improved water treatment facil-
ities (Buzier et al., 2006; Rodriguez-Garcia et al., 2011). However, metal
loads rejected into any estuary from urban and industrial sources by
treated wastewater remain a concern because estuaries are the focal
point of contaminant transport from the continent to the coastal
ocean. In addition, treated wastewater is high in organic matter,
influencing physical, chemical and biological processes (microbial
respiration, redox oscillation, mixing, sorption processes etc.) in the
receiving water bodies which control speciation, partitioning and reac-
tivity of trace elements, especially in highly dynamic fluvial–estuarine
environments (e.g. Masson et al., 2009). Assuming that dissolved
contaminants are more directly bioavailable than particulate forms
(e.g. Luoma, 1983), the residence times together with degradation ki-
netics (e.g. OM degradation, Lanoux et al., 2013) of urban wastewater
particles and the related metal release may become crucial to local
water quality. Such effects are predicted to be atmaximum after intense
rain events during low discharge, when treatment plant management
shifts into the by-pass mode, resulting in massive release of untreated
wastewater. Continuous urban wastewater released into a quasi-
stagnant, extremely turbid water body oscillating in the bottle neck of
the fluvial estuary may also contribute to hypoxia (Lanoux et al.,
2013). From this scenario, one would expect an accumulation in con-
taminant load during such low discharge periods.

This study focuses on the inputs, fate and impact of the sixmetals Cd,
Cu, Cr, Ni, Pb, and Zn and the metalloid As, all defined as priority con-
taminant substances by the European Water Directive (2000/60/EC;
WFD, 2000) coming fromWWTPs that receive, treat, and releasewaste-
water from the urban agglomeration of Bordeaux (CUB) into the Gi-
ronde Estuary.

The objectives of this research were (i) to quantify metal concentra-
tions and fluxes released into the fluvial estuary from WWTPs and
(ii) assess the relative contribution, fate and potential impact of urban

metal inputs into the estuarine system, especially during low discharge
periods.

2. Material and methods

2.1. Study sites

2.1.1. Fluvial branch of the Gironde Estuary (Bordeaux and La Réole sites)
The Gironde Estuary is a macro-tidal and highly turbid estuary, the

largest (~635 km2 in area) in Western Europe, and drains the Garonne,
Dordogne and Isle River watersheds (Fig. 1A). These river systems
together drain a basin of ~80,000 km2 with an annual average freshwa-
ter discharge into the Gironde Estuary of 800 to 1100 m3 s−1 (HYDRO,
2011), where the transport of dissolved and particulate metals is
controlled by complex interactions between hydrodynamics, sedimen-
tation and geochemical gradients that create temporary retentions
and exportations to the sea related to spatial and temporal changes
(Schäfer et al., 2002; Audry et al., 2004a; Coynel et al., 2007b). The
presence of a strong maximum turbidity zone (MTZ) with high
suspended particulate matter (SPM) concentrations (N1 g L−1 in
surface water) is due to the asymmetrical tidal wave, inducing residual
currents transporting estuarine particles upstream. Depending on
seasonal river flow variations, the MTZ will migrate up and down the
estuary (Sottolichio and Castaing, 1999). The Bordeaux urban agglom-
eration (CUB; equivalent to ~1 million inhabitants) is located on the
Garonne Branch, i.e. the main branch of the fluvial Gironde Estuary.
During times of low freshwater discharge, thewater, particles, and asso-
ciated trace elements coming from the Garonne River and the CUB have
long residence times in the quasi stagnant water body oscillating in the
fluvial estuary. Such low discharge periods have occurred more
frequently and with longer durations (up to 3 months) during the
past three decades due to an overall decrease (~25%) in annual average
freshwater supply to the Gironde Estuary favoring saline intrusion in
the fluvial estuary upstream from Bordeaux (Etcheber et al., 2011). As
such dry periods typically occur during summer and early autumn,
they also go alongwith highwater temperature,which enhancesmicro-
bial degradation of labile organic matter and O2 depletion in the estua-
rine water column, especially around Bordeaux and during neap tides
(Lanoux et al., 2013). Two sampling sites, Bordeaux and La Réole were
chosen.

The sampling site at Bordeaux is located on the fluvial estuary less
than 1 km from the treated wastewater outfalls of the WWTP ‘Louis

Fig. 1. Presentation of A) the Gironde Estuary, Bordeaux and La Réole observation site. B) the Garonne Branch with the Bordeaux urban agglomeration (CUB) and the main wastewater
treatment plants Louis Fargue (WWTP ‘LF’) and Clos de Hilde (WWTP ‘CH’).
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Fargue’ (WWTP ‘LF’; Fig. 1A and B). The sampling site at La Réole is
located approximately 70 km upstream from Bordeaux at the limit of
tidal dynamics in the Garonne Branch of the Gironde Estuary, where
no change in flow direction or brackish water intrusion occurs
(Fig. 1A). In addition, the La Réole site is themain fluvial entry to the Gi-
ronde Estuary and has been serving as a long-term monitoring site for
studying fluvial metal and metalloid transport along themetal contam-
inated Riou Mort–Lot–Garonne River continuum. For that reason, we
have used the La Réole site in this study for the comparison of daily
WWTP metal fluxes with those coming from the Garonne River
watershed.

2.1.2. Wastewater treatment plants
The two main WWTPs in the CUB are WWTP ‘LF’ and ‘Clos de Hilde’

(WWTP ‘CH’). Together they discharge approximately 70% of treated
wastewater effluents from this urban agglomeration into the Garonne
River Branch (Lyonnaise des Eaux Centre Régional Bordeaux
Agglomération, 2008; Fig. 1B). TheWWTP ‘LF’ is the principal wastewa-
ter treatment facility and the largest of six wastewater treatment plants
of the CUB. It collects and treats industrial and household wastewater
from the city and the north-western area of the CUB, covering a water-
shed area of 38.2 km2. This corresponds to a population equivalent of
287,000 and an average daily discharge of ~80,000 m3 d−1 (~55,000
to ~200,000 m3 d−1; Lyonnaise des Eaux Centre Régional Bordeaux
Agglomération, 2008; Fig. 1B). During rain events, WWTP ‘LF’ receives
and treats huge quantities (up to 25,000 m3 d−1) of rainwater runoff
mixed together with the incoming sewage influent (Lyonnaise des
Eaux Centre Régional Bordeaux Agglomération, 2010).

The WWTP ‘CH’ is the second largest treatment plant in the CUB
discharging ~60,000 m3 d−1 (Lyonnaise des Eaux Centre Régional
Bordeaux Agglomération, 2008). Incoming wastewater at WWTP ‘CH’
originates from the suburbs located in the southern area of the CUB
(~400,000 population equivalent), covering a watershed area of
80.4 km2.

Each treatment plant consists of a three-component treatment
system. The first component is a grit chamber, the second is a system
of decantation/flocculation processes using the coagulant agent FeCl3,
and the third is a biological treatment involvingnitrification and activat-
ed sludge removal at WWTP ‘LF’ or a “biofor®” filter treatment at
WWTP ‘CH’ (Lyonnaise des Eaux Centre Régional Bordeaux
Agglomération, 2009, 2010). The suspended solids are decanted, then
fermented and centrifuged. The centrifuged filtrate is reintroduced
into the treatment system before the decantation stage and treated to-
gether with other influent wastewater. Once wastewater has passed
the biological treatment, the treated wastewater is directly discharged
into the Garonne Branch. However, during high incoming flow (rainy)
periods and due to limited treatment capacity of the biological treat-
ment basins at WWTP ‘LF’, excess decanted wastewater is by-passed,
i.e. released directly into the Gironde Estuary without biological treat-
ment. Furthermore, the treatment capacity of the decantation basins is
also limited by volume and treatment time during periods of heavy
rain such that a percentage (~9%) of partially untreated wastewater
(a combination of run-off and domestic wastewater) is by-passed

after the grid chambers into the estuary. Therefore, short, locally intense
rainfall events bringmaximumcontaminant load into thefluvial estuary
when the estuarine freshwater discharge remains nearly unchanged,
making low discharge periods critical for estuarine water quality.

2.2. Physico-chemical water parameters and SPM concentrations

Water temperature, conductivity, and pH were measured with a
WTW© Multiline probe (Table 1). The SPM concentrations for all sites
were obtained by filtering a measured volume through dry pre-
weighed 0.7 μm filters (Whatman GF/F). Then oven dried filters (45 °C
for 48 h) were re-weighed and the SPM concentration was calculated
by the subtraction of filter weights. No measurable difference occurred
between 0.45 μm and 0.7 μm filters (Schäfer and Blanc, 2002).

2.3. Sampling and sample treatment

All bottles, sampler tubes and other equipment in contact with sam-
ples were pre-cleaned in 10% nitric acid (14 M, J.T. Baker) for a mini-
mum of three days, rinsed repeatedly with ultrapure (Milli-Q®) water
and dried under a laminar flow hood.

2.3.1. Observation sites in the fluvial estuary: the La Réole and Bordeaux
sites

At the LaRéole long-termmonitoring site (Fig. 1A and B), dailywater
samples were collected manually in 500 mL polypropylene bottles for
the determination of SPM concentrations (Table 1; Fig. 2G). In addition,
water samples were manually sampled using clean techniques every
24 days ~1 m from the riverbank and at 0.2–0.5 m depth, filtered
on-site (0.2 μm polycarbonate, Nucleopore®), acidified (HNO3; 2%, J.T.
Baker Ultrex) and stored at 4 °C in 30 mL polypropylene bottles (e.g.
Lanceleur et al., 2011a). At the Bordeaux site, water samples were col-
lected twice monthly between March and October 2008 in the Gironde
Fluvial Estuary outside the city of Bordeauxwithin less than 1 km of the
treatedwastewater outfalls ofWWTP ‘LF’ as described in Lanceleur et al.
(2012). Surface waters were collected in acid-washed Niskin bottles,
rinsed with estuarine water from the site, at approximately 1 m
depth, filtered on-site (0.2 μm polycarbonate, Nucleopore®), acidified
(HNO3; 2%, J.T. Baker Ultrex) and then stored at 4 °C in 30 mL polypro-
pylene bottles.

At both the La Réole (once every 24 days) and Bordeaux sites (twice
monthly), SPM for the determination of particulate metal concentra-
tions was collected by pumping 40 to 200 L of water through poly-
ethylene tubing with a peristaltic pump (50 L min−1) in a previously
site-rinsed container and immediately centrifuged (Westfalia
Seperator; 12,000 ×g; 60 L h−1). All centrifuged SPM samples were
dried at 50 °C, then powdered and homogenized with an agate mortar
and stored in double sealed polypropylene bags pending analysis.

2.3.2. Wastewater treatment plants Louis Fargue and Clos de Hilde
We sampled the two treatment plants for three consecutive weeks

from July to August 2011. We collected daily 24 h flow-weighted
samples from six (three per WWTP) permanently installed refrigerated

Table 1
Environmental parameters of the influent and effluent of the wastewater treatment facilities, and the La Réole and Bordeaux sampling sites.

Site Water type Discharge m3 d−1 Water temperature °C pH Specific conductance μS cm−1 POC mM DOC mM SPM mg L−1

WWTP ‘LF’ Influent 80,800 17 ± 1 7.8 ± 0.10 865 ± 19 9.8 ± 3.5a 2.2 ± 1.1a 219 ± 91
Effluent 81,300 15 ± 0.5 7.3 ± 0.48 832 ± 100 1.5 ± 0.8a 1.3 ± 0.3a 37 ± 20

WWTP ‘CH’ Influent 61,000 18 ± 1 8.2 ± 0.14 930 ± 54 10 ± 4.5a 3.3 ± 1.4a 44 ± 75
Effluent 61,400 13 ± 4.4 7.6 ± 0.16 1010 ± 180 0.5 ± 0.4a 1.0 ± 0.2a 8 ± 6.2

La Réole Fluvial 350 ± 390 16 ± 7.2 8.2 ± 0.2 250 ± 35 – – 33 ± 108
Bordeaux Fluvial – – – – 0.7 ± 0.9 – 920 ± 1480

a Data provided by A. Lanoux and H. Etcheber.

3V.N. Deycard et al. / Marine Chemistry xxx (2014) xxx–xxx

Please cite this article as: Deycard, V.N., et al., Contributions and potential impacts of seven priority substances (As, Cd, Cu, Cr, Ni, Pb, and Zn) to a
major European Estuary (Gironde Estuary, France) from urban..., Mar. Chem. (2014), http://dx.doi.org/10.1016/j.marchem.2014.05.005



automatic samplers at the point of influent (‘LF and ‘CH’), decanted (‘LF’
and ‘CH’), biologically treated water (‘LF’), and effluent water collection
(‘CH’). At WWTP ‘LF’, an additional refrigerated automatic sampler
(Bühler 2000™) was installed after the grid chambers to capture raw

water by-passed directly to the Garonne Branch before the decantation
process during rain events.

Field blanks consisted of 1 L polypropylene bottles filled with
Milli-Q® water stored and processed under the same conditions as the
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Fig. 2.Metal andmetalloid As concentrations from the twomainwastewater treatment plants (Louis Fargue denoted by red color and Clos deHilde denoted by blue color) during 3-week
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the reader is referred to the web version of this article.)
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samples. All (daily) samples were transported immediately to the labo-
ratory, where a 50 mL sub-sample was filtered using a syringe filter
(0.2 μm polycarbonate, Nucleopore®) to recuperate the dissolved (i.e.
filter-passing) fraction. The filtrate along with an additional 100 mL of
unfiltered sample, representative of the total metal fraction, was then
acidified with ultrapure HNO3 (2%, J.T. Baker Ultrex) and stored in the
dark at 4 °C in polypropylene bottles.

2.4. Analytical methods

Dissolved organic carbon (DOC) was analyzed with an automated
analyzer (TOC-5000a, Shimadzu©; ISO 10694) and particulate organic
carbon (POC) with a Leco© CS-125 after carbonate elimination as de-
scribed elsewhere (e.g. Schäfer et al., 2002; Table 1).

Dried, ground, and homogenized SPM sample aliquots (~30 mg)
underwent an acid digestion protocol (HNO3-HCl-HF) as described
by Schäfer and Blanc (2002). All wastewater samples were evaporat-
ed to dryness at 70 °C in acid-cleaned PP-tubes (DigiTUBEs®, SCP
SCIENCE). The dry residue was digested using 1.5 mL HCl (12 M,
Merck Suprapur), 0.5 mL HNO3 (14 M, Merck Suprapur), 2 mL HF
(26 M Merck Suprapur), and 5 mL H2O2 (13 M, CHEM-LAB Ultra-
pure) at 110 °C for 2 h in a temperature controlled digestion system
(DigiPREP MS®, SCP SCIENCE) using a modified protocol adapted
from Schäfer and Blanc (2002). The digested material was once
more evaporated to dryness then brought to 14 mL using 150 μL
HNO3 (14 M, Merck Suprapur) and Milli-Q® water. All samples
were then stored in the dark at 4 °C pending analysis.

All samples (water and SPM for the La Réole and Bordeaux sites and
total and dissolved for wastewater samples) were measured using ICP-
MS (Thermo-Fisher X-series II) with external calibration. The analytical
performance of the digestion procedure was assessed using the interna-
tional certified reference materials for effluent wastewater (BCR-713),
river water (SLRS-4, SLRS-5, and NIST-1460), and river sediment (NCS-
DC-70311, NCS-DC-70317). The results obtained from all referencemate-
rialswere generallywithin the certified limits for As, Cd, Cu, Cr, Ni, Cu, and
Zn with precision (rsd) of better than 10%. Particulate concentrations in
wastewater were calculated as the difference between total (unfiltered)
and dissolved (filter-passing) concentrations (Buzier et al., 2006).

2.5. Trace element flux estimates

Trace element and SPM concentrations were used to calculate
and compare daily fluxes from the WWTPs and in the Garonne
River at the La Réole site. Daily discharge data for the Garonne at
the La Réole site was provided by Banque-Hydro (HYDRO, 2011)
and by Lyonnaise des Eaux for the WWTPs. Based on the assumption
that river trace element concentrations and discharge do not vary
much during 24 h under low discharge conditions, daily particulate
and dissolved fluxes at the la Réole site and WWTPs were estimated
from daily discharges, daily SPM concentrations, and punctual (La
Réole site) or daily (WWTPs) measured dissolved element concen-
trations using the commonly applied equation (e.g. Meybeck and
Ragu, 1996; Schäfer et al., 2002) as follows:

F ¼ Ci � Q i

where Ci is the concentration associated with individual samples, Qi

is the daily average discharge at the time of sampling, and F is the
calculated trace element flux. Concentrations used for estimates of
daily metal fluxes released from the WWTPs during the three week
sampling campaign were flow-weighted daily means, i.e. were ob-
tained from subsamples of 50 to 100 mL every 400 to 700 m3, corre-
sponding to similar automatically measured wastewater volume,
reducing thereby uncertainties due to variable wastewater process-
ing rates. In addition, weighted average daily trace element fluxes
from the WWTPs were estimated for the entire year of 2011 using

equations commonly applied to rivers (e.g. Walling and Webb,
1985; Schäfer et al., 2002):

Fa ¼ K

Xn

i¼1

CiQ i

Xn

i¼1

Q i

Q 0

Fd ¼ Fa
365

where K is the conversion factor to account for the period of load es-
timation and measurement units (3600 s h−1 × 24 h), Ci is the con-
centration associated with individual samples, Qi is the daily
discharge at the time of sampling, n is the number of chemical anal-
yses, Q′ represents the annual average water discharge, and Fa is the
estimated annual flux which was then divided by 365 days to obtain
Fd, the weighted average daily WWTP fluxes for the year of 2011. For
the purpose of site comparison with other systems, the fluxes were
also normalized by population (~1,000,000 for the CUB, ~4,300,000
for the La Réole site, and ~700,000 for the twoWWTPs; INSEE, 2006).

3. Results

3.1. Dissolved and particulate metal concentrations in estuarine and urban
wastewater

Mean, minimum, and maximum concentrations of particulate and
dissolved metal concentrations of Cd, Cu, Cr, Ni, Pb, Zn, and metalloid
As measured at the Bordeaux and La Réole site are given in Table 2.
Average levels of particulate metal concentrations measured at the La
Réole and Bordeaux sites in order of abundance were Zn N Cr N Cu NNi
N Pb N As N Cd and Zn N Cr N Ni N Cu N As N Pb N Cd, respectively
(Table 2). Average dissolved metal concentrations at the La Réole site
in order of abundancewere Zn N As N Cu N Ni N Cr N Pb N Cd. Average dis-
solved concentrations in order of abundance were approximately the
same at the Bordeaux site, however dissolved Cr concentrations were al-
most twice that of dissolved Ni concentrations. On a year average basis,
trace metal concentrations measured at Bordeaux in 2008 were similar
to interannual average values (Masson et al., 2006, 2011; Petit et al.,
2013; unpublished data). Therefore, comparable trace metal concentra-
tions at the Bordeaux site are expected to be similar in 2011 and in 2008.

Total, particulate and dissolvedWWTP influent and effluent concen-
trations for Zn, Cu, Pb, Cr, Ni, As, and Cd are displayed in Fig. 2A through
F. Average total influent metal concentrations in order of abundance
were Zn (2450 nM) N Cu (1090 nM) N Ni (160 nM) N Cr (140 nM)
N Pb (90 nM) N As (50 nM) N Cd (2.2 nM; Fig. 2A). Total average metal

Table 2
Mean,minimum,maximumconcentration values at La Réole (2011) and Bordeaux (2008)
sampling sites for particulate (nmol g−1) and dissolved (nM) Cd, As, Pb, Cr, Ni, Cu and Zn
(P = particulate and D = dissolved).

Metal La Réole Bordeaux

Mean Min Max Mean Min Max

CdP (nmol g−1) 44.5 13.3 106.8 7.1 3.6 17.8
CdD (nM) 0.18 0.06 0.71 0.18 0.06 0.27
AsP (nmol g−1) 400 267 801 307 240 360
AsD (nM) 26.7 13.3 40.0 30.7 17.4 70.4
PbP (nmol g−1) 482.6 193.1 820.5 289.6 241 434.4
PbD (nM) 0.48 0.24 0.97 0.29 0.10 0.48
CrP (nmol g−1) 1923 1346 3655 1923 1616 2308
CrD (nM) 3.8 15.4 11.5 13.5 5.8 38.5
NiP (nmol g−1) 1193 682 2726 937 682 1959
NiD (nM) 10.2 5.1 1.7 6.8 3.4 11.9
CuP (nmol g−1) 1260 630 2126 630 472 945
CuD (nM) 11.0 9.4 14.2 20.5 11.0 34.6
ZnP (nmol g−1) 11927 3058 12232 4587 3211 7645
ZnD (nM) 30.6 21.4 87.2 38.2 9.2 117.7
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concentrations in effluent released into the fluvial estuary were Zn
(630 nM) N Cu (200 nM) N Ni (85 nM) N Cr (16 nM) N As (19 nM) N Pb
(6.5 nM) N Cd (0.32 nM; Fig. 2B). Total concentrations strongly decreased
for all metals after treatment by factors up to 14 (Pb; Fig. 2A and B). Av-
erage levels of particulate influent metal concentrations in order of
abundance were Zn (6860 nmol g−1) N Cu (3560 nmol g−1) N Cr
(530 nmol g−1) N Pb (340 nmol g−1) N Ni (176 nmol g−1) N As
(97 nmol g−1) N Cd (7.6 nmol g−1; Fig. 2C). Average particulate metal
concentrations of effluent released into the estuary were Cu
(3800 nmol g−1) N Zn (2600 nmol g−1) N Ni (369 nmol g−1) N Cr
(338 nmol g−1) N Pb (166 nmol g−1) N As (93 nmol g−1) N Cd
(6.7 nmol g−1) and decreased by a factor of 2 for Zn, Cu, and Cr,
remained unchanged for As and Cd, and increased 2-fold for Ni com-
pared to average particulate influent concentrations (Fig. 2C and D).
Average dissolved influent and effluent metal concentrations in
order of abundance were Zn (508 nM and 632 nM) N Cu (235 nM
and 85 nM) N Ni (38 nM and 81 nM) N As (27 nM and 19 nM) N Cr
(12 nM and 7.8 nM) N Pb (5.0 nM and 2.3 nM) N Cd (0.32 nM and
0.12 nM; Fig. 2E and F). Accordingly, dissolved effluent concentra-
tions were lower than the influent concentrations for Cu, Pb, Cr, As,
and Cd, but were approximately the same compared to influent for
Zn and up to 2 times higher for Ni (Fig. 2E and F). Average concentra-
tions in WWTP decanted water in order of abundance were as follows
(not shown): total Zn (725 ± 375 nM) N Cu (340 ± 120 nM) N Ni
(100 ± 25 nM) N As (25 ± 4.8 nM) N Cr (20 ± 12 nM) N Pb (8.7 ±
8.9 nM) N Cd (0.43 ± 0.33 nM); particulate Cu (3660 ±
2880 nmol g−1) N Zn (942 ± 1170 nmol g−1) N Cr (310 ±
425 nmol g−1) N Pb (145 ± 280 nmol g−1) = Ni (145 ±
310 nmol g−1) N As (75 ± 120 nmol g−1) N Cd (5.2 ± 9.7 nmol g−1)
and dissolved Zn (565 ± 230 nM) N Cu (145 ± 45 nM) N Ni
(90 ± 25 nM) N As (20 ± 3.1 nM) N Cr (7.9 ± 2.3 nM) N Pb
(2.3 ± 1.3 nM) N Cd (0.21 ± 0.11 nM). Decanted water concentra-
tions of trace elements were used to calculate removal rates and final
effluent concentrations when excess water was by-passed directly
into the fluvial estuary and are not shown in the figures or tables.

4. Discussion

4.1. Comparison of wastewater influents and impacts of wastewater effluents
on particulate and dissolved metal concentrations in the fluvial estuary

Influent concentrations at WWTP ‘LF’ and ‘CH’ were representative
of typical urban wastewater treatment plants when compared to nine
wastewater treatment plants in the Paris area with averaged total con-
centrations of 1180, 63, 187, 365, and 5.3 nM for Cu, Pb, Ni, Cr, and Cd,
respectively (e.g. Buzier et al., 2006). Average influent concentrations
from a WWTP in UK of ~2295 nM for Zn and 3.3 nM for Cd (Rule
et al., 2006) also show consistent with concentrations measured in
Bordeaux (presented above). According to Sörme and Lagerkvist,
2002, approximately 59% of Cu at the WWTP investigated in
Stockholm was emissions from household goods, mostly corroding
drinkingwater pipes, resulting in average Cu concentrations in Cu of ap-
proximately 1070 nM. These influent Cu concentrations are consistent
with all treatment plants presented.

During the dry season, WWTP effluent (2–3 m3 s−1) may represent
up to 5% of the freshwater discharge in the Garonne Branch and, thus,
dissolved and particulate metals in wastewater can locally modify
metal concentrations in the low salinity zone of the estuary.When com-
paring water quality of the effluent from the WWTPs with that of the
Garonne River at the La Réole site, average particulate metal concentra-
tions were 3-fold (Pb and Ni) to 5-fold (Cd and Zn) lower in urban
wastewater SPM (Fig. 2D, G and Table 2). In contrast, average particu-
late Cu concentrations in wastewater effluent were clearly (up to 3
fold) higher than the respective values at the La Réole site (Fig. 2D and
Table 2). Accordingly, wastewater particles released into the Garonne
Branch are not expected to adversely affect water quality for Pb, Ni, Cd

and Zn, whereas the fluxes and fate of particulate Cu deserve more
attention (see discussion below). In contrast to the particulate phase,
dissolved concentrations in urbanwastewater released into the estuary
weremuch higher for most of the studied elements than at the La Réole
site (Fig. 2F and Table 2). In fact, the observed maximum dissolved
wastewater concentrations exceeded those entering (minimum at
time of low discharge) the fluvial estuary via the Garonne River at the
La Réole site by factors of up to 7 (Cd), 18 (Cu), 22 (Pb), 23 (Ni), and
50 for Zn. Only dissolved As concentrations were consistently lower in
wastewater (Fig. 2F and Table 2).

Given an overall dilution factor ~30 for wastewater released into the
Garonne Branch during low discharge, these results clearly suggest that
urban dissolved metal inputs have a high potential of degrading water
quality in the fluvial estuary, especially during summer rainstorms.
For example, mixing (dilution factor ~ 30) of treatedwastewater having
dissolved Cu concentrations up to 18-fold higher than those in estuarine
water (minimum concentrations measured at La Réole; Table 2) would
increase the dissolved Cu concentration in the fluvial estuary by over
50%. Although, part of the dissolved metals released into the Garonne
Branch are expected to equilibrate with the particles in the MTZ (see
Section 4.2), the expected increase in dissolved Cu concentrations
caused by urban wastewater is consistent with observations along the
turbidity gradient in the fluvial estuary under low discharge (Petit
et al., 2013). Depending on dilution, urban dissolved metal inputs can
either be masked (high dilution factor) or even induce a measurable
effect on sediment quality (e.g. Vystavna et al., 2012).

In addition, wastewater discharged from the treatment plants has
generally high POC and DOC concentrations (up to 2 times higher
than in receiving waters; Table 1). Because particulate and dissolved
organic matter (OM) have strong binding capacities for many metals,
such as Cu, Mo, V and U (e.g. Lemaire et al., 2006), they are therefore
important metal carrier phases. Urban OM released into the fluvial
estuary is relatively labile and undergoes rapid degradation (Lanoux
et al., 2013), probably resulting in profound changes of metal-binding
capacities. Assuming similar mechanisms and rapid kinetics of
metal release for both urban OM and phytoplankton entering the MTZ
in the fluvial Gironde Estuary during low discharge, we expect efficient
transfer from the particulate organic matter to the dissolved phase. In
fact, intense OM degradation in the Gironde MTZ adds various metals
such as Cu, Cd, Mo and V from particles to the dissolved phase in both
surface water and the highly turbid Soft Mud layer at the bottom of
the water column (Audry et al., 2006; Masson et al., 2011; Petit et al.,
2013).

4.2. Trace element partitioning in the river, the fluvial estuary and in waste-
water effluents

The particle–water distribution coefficient (Kd) together with SPM
concentrations along the fluvial estuary provide information on the
role of particles in trace element behavior duringmixing of urbanwaste-
water with highly turbid estuarine water. The Kd (units = 1 L kg−1) is
calculated by dividing particulate (filter-retained) concentrations by dis-
solved (filter-passing) concentrations of the same element.

Kd ¼ metal inparticulatematter nmol g−1
� �

�metal in filtrate nMð Þ:

During low freshwater discharge, the fluvial Gironde Estuary be-
tween the La Réole site and Bordeaux hosts a strong turbidity gradient
with SPM concentrations ranging from 1.4 mg L−1 to 5200 mg L−1

(Fig. 3; left column). Along the turbidity gradient, the relative contribu-
tion of the particulate fraction to total element load in the Garonne
Branch generally increases from the La Réole site to the Bordeaux site.
Some elements such as Pb and As show relatively constant log Kd values
throughout the whole turbidity gradient, suggesting that partitioning of
these elements does not undergo major modifications due to estuarine
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processes and/or urban inputs in the Garonne Branch (Table 3).
However, previous work has shown that different and variable As Kd

values at the twomajor entries of thefluvial Gironde Estuary, i.e. theGa-
ronne and Dordogne Branches, converge to one stable Kd value, con-
trolled by the sheer mass of particles in the MTZ (Masson et al., 2009).
Occasional measurements of AsIII/AsV speciation (Hydride Generation

Flow Injection AAS) in the water column of the fluvial Gironde Estuary
in 2008 (Bordeaux site, unpublished data) during low discharge with
pronounced hypoxia (O2 saturation ~ 30%) in the water column (as is
typical with increasing frequency in late summer) have shown that
AsV (arsenate) is still the prevailing form (N75%) in the water column.
However, As reduction to its trivalent form may occur in areas where
well-developed Soft Mud layers induce early diagenetic redox reaction
sequences including Mn reduction at the bottom of the water column
(Sohrin et al., 1997; Robert et al., 2004; Audry et al., 2006). Cadmium,
Cu and Zn Kd levels tend towards values of up to one order ofmagnitude
lower in theMTZ (Table 3). This is, at least partly, due to their estuarine
reactivity, i.e. their transfer from the particulate to the dissolved phase
occurring in different estuarine geochemical gradients. In fact, particle
transport in the Garonne Branch during low discharge goes along with
intense Cu dissolution due to organic matter degradation in the turbid-
ity gradient (Masson et al., 2011; Petit et al., 2013). Cadmium and, to a
lesser extent, Zn show additive behavior in the estuarine salinity gradi-
ent due to chloro-complexation, resulting in Cd- and Zn-depleted parti-
cles in the MTZ (Boyle et al., 1974; Dabrin et al., 2009). Desorption
experiments simulating particle behavior in estuarine salinity gradients
have shown that in the Gironde Estuary residual particulate Cd concen-
trations in the MTZ represent only 10–20% of the initial freshwater
levels (unpublished data). Thus, long particle residence times in the
Gironde Estuary and upstream migration of the Cd- and Zn-depleted
MTZ during low discharge explain the observed shift in log Kd. Given
that urban wastewater dissolved trace element concentrations are
high enough to theoretically increase the respective concentrations in
the Garonne Branch (see above), and log Kd in treated wastewater is

Fig. 3.Percent ofmetal andmetalloid bond to particles as a function of SPM concentrations
(mg L−1) for different Log (Kd) values varying from 2 to 6 for the two treatment plants
Louis Fargue (black symbols) and Clos de Hilde (white symbols) influent (IW) denoted
by triangles, and effluent water (EW) denoted by squares, as well as Bordeaux (plus sym-
bols) and La Réole (circle symbols) sampling sites.

Table 4
Minimum flux values in mol d−1 (kg d−1) at the La Réole site in 2011 for total Cd, As, Pb,
Cr, Ni, Cu and Zn (T = total, P = particulate and D = dissolved) with respective river
discharge (m3 s−1) and the month measured.

Metal Min (mol d−1) Month Discharge

CdT 1.2 July 88
CdP 0.06 August 106
CdD 0.6 July 88
AsT 210 July 82
AsP 0.7 August 106
AsD 200 July 81
PbT 4.1 August 106
PbP 0.9 August 106
PbD 2.3 August 78
CrT 31 July 95
CrP 5.2 October 96
CrD 10 July 96
NiT 48 October 96
NiP 3.1 October 96
NiD 37 August 78
CuT 93 August 96
CuP 3.1 August 106
CuD 83 August 94
ZnT 159 October 96
ZnP 31 August 106
ZnD 101 October 94

Data for discharge provided by Banque-HYDRO (HYDRO, 2011).

Table 3
Mean and standard deviation of Kd values at La Réole (2011) and Bordeaux (2008)
sampling sites for Cd, As, Pb, Cr, Ni, Cu and Zn.

Metal La Réole Bordeaux

Mean Standard deviation Mean Standard deviation

Cd 2.4 × 105 ±1.3 × 103 6.8 × 104 ±5.0 × 104

As 1.6 × 104 ±9.5 × 103 1.1 × 104 ±4.2 × 103

Pb 1.2 × 106 ±5.8 × 105 1.2 × 106 ±6.4 × 105

Ni 1.4 × 105 ±1.3 × 104 1.3 × 105 ±6.1 × 104

Cr 6.1 × 105 ±4.0 × 105 1.9 × 105 ±1.0 × 105,
Cu 1.1 × 105 ±4.5 × 104 3.7 × 104 ±1.8 × 104

Zn 5.2 × 105 ±3.9 × 105 1.9 × 105 ±1.2 × 105
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generally lower by 0.5–2 units (Fig. 3; right column),wastewater inputs
could possibly induce the installation of new equilibria, although there
is no visible effect on Kd at the log scale. The sheer mass of SPM in the
MTZ, with a potentially very high number of sorption sites, probably
limits and/or masks potential changes in Kd. In contrast to the other
metals studied, Cr Kd was clearly lower at Bordeaux (1.9 × 105 ±
1.0 × 105, Table 3) than at the La Réole site (6.1 × 105 ± 4.0 ×
105; Table 3), despite much higher SPM concentrations. This was
attributed to either a high colloidal (filter-passing) Cr fraction or
an efficient Cr binding to dissolved organic complexants which
may outcompete the expected high particle affinity of dissolved
CrIII, the presumed dominant Cr oxidation state (Whalley et al.,
1999; Comber and Gardner, 2003).

There is a clear general shift in log Kd between untreated and
treated wastewater for most of the elements studied (Fig. 3;
right column). No clear differences in Kd occurred between dry and
wet conditions (data not shown). Lower log Kd values in treated
wastewater were attributed to the treatment process which (i) pre-
dominantly eliminates particulate metals by decantation (see
below discussion on purification efficiency), (ii) favors chloro-
complexation of metals due to addition of FeCl3 as a coagulant and
(iii) breaks down non-decanted particulate organic matter during
the biological treatment, causing high filter-passing colloidal loads.
Low log Kd values are typical in samples with high quantities of col-
loidal Cd, Cr, Pb, Cu, Zn, Ni, and As (Shafer et al., 2004). Given that
Kd values in untreated wastewater are closer to those in the
Garonne Branch compared to treated wastewater Kd, the release of
untreated wastewater (by-pass in the WWTP) is expected to have
less influence on trace element partitioning in the fluvial estuary, de-
spite higher dissolved and particulate element loads.

Metal behavior in wastewater discharge is not conservative during
mixing with receiving waters (Bubb and Lester, 1991, 1996; Buzier
et al., 2006). The log Kd values of samples collected at the Bordeaux
site near the WWTP outfall, i.e. in the zone where wastewater mixes
with estuarine water, were stable with a wide range of SPM concentra-
tions (from 30 to 5200 mg L−1, Fig. 3; left column). This suggests that
the relatively high dissolved metal loads in wastewater inputs rapidly
equilibratewith availableMTZ particles (Sholkovitz, 1976), implying ef-
ficient adsorption on high complexation site particles. Such equilibra-
tion processes may contribute to changes in the order of element
abundance in both the dissolved and the particulate phase, as observed
between the La Réole and the Bordeaux sites (see above, Table 3). The
relatively stable Kd in the MTZ is in contrast with the La Réole site
(Table 3), where dissolved and particulate trace element concentrations
and the resulting partitioning are variable and controlled by different
parameters, including variations in (i) sources, (ii) the relatively low
SPM concentration and (iii) particle nature, especially during low fresh-
water discharge, i.e. during algal blooms (e.g. Schäfer et al., 2002; Audry
et al., 2004b; Petit et al., 2013).

Accordingly, during lowdischarge the large pool of SPM in thefluvial
estuary around Bordeaux acts as a main control on trace element
partitioning, efficiently buffering Kd and limiting the potential increase
in dissolved trace elements, i.e. their potentially most bioavailable
form. During intermediate to high freshwater discharge, the MTZ,
hosting these sorption processes, will move downstream in the estuary,
but increaseddilution and reduced residence times ofwastewater in the
fluvial estuary will also reduce the potential impact on water quality in
the Garonne Branch.

The major part of urban metals released into the Gironde Estuary
will probably reach the coastal zone, including vulnerable areas of
high economic importance, such as the Marennes Oléron Bay (intense
oyster farming; Strady et al., 2011a). However, particulate contaminants
fromwastewater outfalls can accumulate in sediments increasing long-
term budgets before being diagenetically or mechanically remobilized
during future floods, dredging efforts and/or the erosion of surface
sediments long after inputs are reduced or stopped altogether

(Rivera-Duarte and Flegal, 1997; Foxgrover et al., 2004). On their way
from the continent to the ocean, labile metals including those adsorbed
from wastewater can be released from particles due to changes in
physicochemical conditions (e.g. pH, salinity, SPM concentration,
redox conditions), especially in estuaries and other coastal areas,
where metal mobilization is a major process (e.g. Audry et al., 2007).
The resulting estuarine dissolved trace element levels may strongly
contaminate aquatic organisms, including ecologically and economical-
ly relevant species, e.g. oysters. In fact, extremely high Cd accumulation
in wild-growing oysters from different sites in the Gironde Estuary
clearly reflect the respective dissolved metal concentrations in the sa-
linity gradient (Lanceleur et al., 2011b). Phytoplankton also plays a
key role in water column distribution of trace metals such as
transporting downward and re-mineralization at depth (Martin et al.,
1983; Tappin et al., 2010), as well as in trace element transport along
the coast (e.g. Strady et al., 2011b). In addition, the direct assimilation
by zooplankton and/or detritus-feeders of particulate organic matter
discharged from WWTPs, as shown by Bãnaru et al. (2014), could be a
direct pathway of particulate pollutants to the food web. In the case of
the Gironde Estuary, permanent high turbidity covering most of the
upper and central estuary restricts primary production to the fluvial
and marine poles of the estuary (Irigoien and Castel, 1997; Castelle
et al., 2009), which in turn shows a relatively simple food web
(Sautour et al., 2006). Labile particulate organic matter from WWTP is
not likely to reach the coastal ocean due to (i) long particle residence
times in the upper/central estuary and (ii) very intense OM degradation
in the MTZ (Etcheber et al., 2007; Lanoux et al., 2013), associated metals
being released to thewater column and redistributed between dissolved
and particulate carrier phases. After transport to the estuarymouth addi-
tional transformation, including metal transfer to phytoplankton and,
subsequently, to bivalves is likely (Strady et al., 2011b). However, at
the present time, little is known about the direct or indirect bioaccumu-
lation of trace metals from phytoplankton and/or zooplankton in con-
taminated coastal systems and future studies in this area are needed.

4.3. Trace metal and As removal during wastewater treatment

The removal efficiency of persistent contaminants such as metals
depends on treatment facilities, procedures and WWTP manage-
ment and is crucial to water quality in the receiving water bodies.
In the two major WWTPs of the CUB, total metal removal efficiencies
were N60% for Zn, Cu, Cd, Cr, and Pb. Lowest total removal was ob-
served in both treatment plants for As and Ni (Fig. 4A). Removal of
particulate metals in bothWWTPs was N80% for most metals, consis-
tent with previous studies in other urban systems (Olivier and
Cosgrove, 1974; Buzier et al., 2006). The data suggest that the
suspended solid removal through the decantation process was the
most efficient step accounting for particulate metal removal rates
of ~81% (Cu) to 94% (Pb and Cr) in WWTP ‘LF’ and for ~76% (As) to
98% (Zn) in WWTP ‘CH’ (Fig. 4B).

Metal removal from the dissolved fraction reachedmaximumvalues
of around 60% (Pb) in bothWWTPswith similar values for Pb, Cu and Cd
for WWTP ‘CH’ (Fig. 4C). In contrast, the addition of dissolved Zn (~8%)
and Ni (~39% to 169%) occurred in both treatment plants, suggesting
metal release from particles during the biological treatment and/or de-
cantation process related to the formation of anionic complexes after
the addition of FeCl3 as a coagulation agent. Similar addition of dissolved
Zn and Ni has previously been reported for other WWTP (Nielsen and
Hrudley, 1983; Shafer et al., 1998; Buzier et al., 2006, 2011). No clear
difference in overall total, particulate or dissolved fractionmetal remov-
al betweenwet and dry periods occurred in either treatment plant. This
suggests that despite greater throughput ofmetals in theWWTP ‘LF’, the
overall metal removal rate did not change much when part of
the decantedwastewaterwas directly released into the Garonne Branch
without passing through the biological treatment. Accordingly,
the biological treatment step does not modify total metal throughput,
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i.e. does not contribute to metal removal rate. Therefore, further im-
provement of treatment efficiency needs either more efficient floccula-
tion/decantation procedures or additional applications of devices
capable of retaining dissolved metals (ion exchange resins, adsorbents
etc.).

4.4. Tracemetal and As fluxes into theGaronne Branch:wastewater effluents
versus river transport

Both influent and effluent water generally displayed higher metal
fluxes at WWTP ‘LF’ than at WWTP ‘CH’ for both dry and rainy weather
conditions; although they had similar discharges during the dry periods
(Fig. 5A and B). During these dry periods, i.e. in the absence of rainwater
runoff, the difference between the twoWWTPs influent metal flux was
attributed to the contrasted origins of the wastewater assuming higher
metal concentrations in urban/industrial wastewater compared to
suburban wastewater.

During wet periods, wastewater fluxes entering the WWTPs in-
creased by up to 150% forWWTP ‘LF’ and 60% forWWTP ‘CH’. The relat-
ed total metal fluxes increased by 70% (As) to 200% (Pb; Fig. 5A). For all
metals, incoming fluxes were clearly greater for WWTP ‘LF’ than for
WWTP ‘CH’, i.e. up to ~10 times higher for Cd and ~5 times higher for
Pb (Fig. 5A). This difference was partially attributed to WWTP ‘LF’ con-
taining up to 60% of rainwater runoff compared to only b20% at
WWTP ‘CH’.

The studied trace element total fluxes released into the Garonne
Branch by the WWTPs are dominated by the particulate phase for Cd,
Cr, Pb, and Cu and by the dissolved phase for As, Ni, and Zn (Fig. 3;
right column and Fig. 6). If residence times increase, these metal inputs
will accumulate in the fluvial estuary, especially during extreme low
discharge situations as increasingly often observed in summer
(Lanceleur et al., 2012). Given that the potential impact of urban waste-
water from the CUB on thewater quality in the Garonne Branch is likely
at maximum during low discharge periods (see above), we have com-
paredwastewater metal fluxes tominimum river-borne fluxes entering
the Garonne Branch at the La Réole site, representative of low discharge
periods. Both dissolved and particulate Cd, As, Cr, and Ni fluxes
transported by the Garonne River were clearly greater than the sum of
the respective fluxes emitted by the two WWTPs (Fig. 6 and Table 4).
Average particulate Cu and Zn exceeded the minimum values at the La
Réole site during low river discharge (Fig. 6 and Table 4). Furthermore,
average total and particulate Zn,maximum total Pb and Cuwere similar
in magnitude to the respective minimum fluxes at La Réole. During a
local intense summer rainstorm, maximum total and particulate Zn,
particulate and dissolved Pb, and particulate Cu fluxes,were even great-
er than the respective fluxes at the La Réole site (2nd of August, 2011;
Fig. 6 and Table 4).

The flow-weighted average daily metal fluxes in effluent from both
WWTPs were extrapolated to estimate fluxes released by the other
five smallWWTPs in the CUB that treat an additional 30% of totalwaste-
water rejected into the Garonne Branch. The resulting total urban
wastewater metal/metalloid fluxes released into the Garonne Branch
suggest that, during low river discharge, theWWTPs contribute approx-
imately 2% (As), 5% (Cd), 10% (Cr), 27% (Pb), 24% (Ni), 30% (Cu), and as
much as 43% (Zn) to the total metal fluxes into the Garonne Branch
(Fig. 7).

The sum of wastewater discharged into the Garonne Branch is
~3–4 m3 s−1, which corresponds to up to 5% of the freshwater dis-
charge of the Garonne River during low discharge periods. The resulting
~25–30-fold dilution is clearly higher than those reported for the Mar-
seille treatedwastewater discharge into the receiving coastal rivers dur-
ing low discharge (~2-fold; Oursel et al., 2013) or for the Lopan and Udy
Rivers (Ukraine), where urban and industrial wastewater discharge is
estimated at 3 times the river base flow (Vystavna et al., 2012). Howev-
er, the dilution of the Bordeaux wastewater released into the Garonne
Branch is still much lower than that of the Montreal wastewater
released into the St. Lawrence River, where municipal metal inputs
contribute measurably to the river's metal budget and for which clear
effects on aquatic organisms occurred due to insufficient dilution of
urban contaminants within the first 5 km from the discharge point
(e.g. Gagné et al., 2002; Gobeil et al., 2005). This suggests that the ob-
served metal release in Bordeaux wastewater (this study) may be

Fig. 4. Percent metal and metalloid removal of Cd, As, Pb, Cr, Ni, Cu and Zn from the
(A) total, (B) particulate, and (C) dissolved fractions of two major wastewater treatment
plants Louis Fargue (WWTP ‘LF’) and Clos de Hilde (WWTP ‘CH’) discharging into the
Gironde Estuary.
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critical to aquatic organisms living in the fluvial estuary. The long resi-
dence times of water and particles in the fluvial reaches of the
macrotidal Gironde Estuary during low dischargemay amplify potential
effects, in particular for contaminants undergoing physico-chemical
changes which increase their bioavailability.

These findings clearly suggest that during low discharge periods,
urban metal inputs may locally not only modify the respective concen-
trations in theGaronne Branch, but also change themetal budgets of the
fluvial Gironde Estuary, especially after summer rainstorms. Specific
annual metal fluxes per inhabitant (mol inhab−1 y−1) were calculated
because they allow a comparison between different urban systems.
Buzier et al. (2006) reported specific fluxes entering the Seine River
from the WWTP ‘Seine Aval’ for Cr, Cu, and Ni of 4.6 × 10−2, 1.6 × 10−2,
and 1.5 × 10−2 mol inhab−1 y−1, respectively. This is respectively 4
and 3 times higher for Cr and Ni than the estimated average of

the 6 WWTPs of the CUB (1.2 × 10−3, 1.5 × 10−2 and 5.3 × 10−3 mol
inhab−1 y−1 for Cr, Cu, and Ni; Fig. 7) with similar Cu fluxes. Given that
influent metal concentrations were relatively similar in both systems
(Section 4.1), these strong differences in specificfluxes for Cr andNi clear-
ly suggest the importance of population and industrial density/profiles in
different watersheds on the metal release through wastewater effluent
and potential impacts on the receiving estuarine environment. According-
ly, there is a need to continue and intensifymonitoring of contaminant re-
lease from urban systems, especially for estuarine/coastal systems where
monitoring is less developed than for freshwater systems.

5. Conclusions and perspectives

The present study documents and highlights the importance of
urban wastewater metal inputs for the concentrations and budgets of

Fig. 5. Daily metal and metalloid flux of Cd, As, Pb, Cr, Ni, Cu and Zn (mol d−1) during a three week observation period in influent (A) and effluent (B) water of the two treatment plants
Louis Fargue and Clos de Hilde during dry periods (0 to 1 mm precipitation) and wet periods (greater than 1 mm of precipitation).

Fig. 6.Average daily effluentmetal andmetalloidflux (total, particulate anddissolved,mol d−1) for Cd, As, Pb, Cr, Ni, Cu and Zn from the twowastewater treatment plants during the three
week sampling periods (maximum values denoted by capped error bar).
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the fluvial Gironde Estuary (Garonne Branch). The highest overall metal
fluxes into the treatment plants and into the Garonne Branch
occurred during rain events with fluxes that increased by 70% to 200%,
depending on the element. The relative contribution of urban metal in-
puts into the Garonne Branch is at maximum during low discharge pe-
riods. If such impact is significant in this major European Estuary, it is
probably evenmore important in other systemswith similar population
density, but having lower dilution (wastewater/receiving water) fac-
tors. There is a general need for data on metal inputs from urban ag-
glomerations into coastal aquatic systems, especially with respect to
(i) the large differences in specific fluxes observed for different cities,
(ii) thewide range of potentially problematicmetals forwhich no infor-
mation exists and (iii) thewide range of possible scenarios ofmetal fate.
Futurework should account for the variable proportions between urban
systems and receiving water bodies (dilution factors etc.) and specific
functioning of different coastal systems (tidal amplitude, SPM
concentrations, residence times etc.). Systematic coupling of urban
and estuarine/coastal biogeochemistry is a prerequisite to a better un-
derstanding of the multiple interactions between urban and fluvial–
estuarine systems and a crucial step for sustainable management of
the coastal resources facing increasing population pressure.
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High precision MC-ICP-MS Cu isotope measurements were performed on suspended particulate matter (SPM)
and filtered water sampled along the turbidity gradient of the fluvial Gironde Estuary (Garonne Branch),
following a summer lasting period of low freshwater discharge. High Cu concentrations (up to ~200 μg/g) in
particulate organic carbon (POC)-rich (up to ~14%) particles upstream from the Maximum Turbidity Zone
(MTZ) coincide with the most negative δ65Cu values (down to −0.39‰). This suggests the preferential uptake
of light Cu isotopes byphytoplankton or anthropogenic contamination fromCuSO4 fungicides related to intensive
wine farming in the area (δ65Cu=−0.37‰ for vineyard soils). Suspended particulatematter samples in theMTZ
exhibit lower Cu concentrations (~35 μg/g) and heavier isotopic compositions (δ65Cu=−0.20‰ in average), as
recorded by other samples from the Gironde Watershed. Along the fluvial estuary, dissolved Cu is mostly
enriched in heavy isotopes (up to δ65Cu=+0.21‰), but negative signatures down to δ65Cu=−0.66‰
occur near the city of Bordeaux. Release of dissolved Cu was attributed to the mineralization of organic matter
with a total addition of ~600 ng/L in the fluvial estuary. Continuously decreasing amounts of dissolved Cu
added with distance suggest that the observed Cu release evolved towards completion in the MTZ and
contributed to negative values for dissolved Cu isotopes, as modeled by a Rayleigh process. Urban wastewater
effluents probably also contribute to both (i) the dissolved Cu addition (10–20%) in the MTZ and (ii) negative
Cu isotope signatures. Further work is necessary to assess the respective roles of anthropogenic sources and
biogeochemical fractionation processes. Accordingly, the present study provides new insights into the potential
of Cu isotopes for fingerprinting sources and mechanisms involved in the biogeochemical cycle of Cu in
temperate aquatic environments impacted by anthropogenic activities.

© 2013 Elsevier B.V. All rights reserved.
1. Introduction

Copper is a ubiquitous biolimiting micronutrient, involved as
cofactor in enzymes and regulatory proteins in all living organisms
(Semeniuk et al., 2009). Copper, as a base metal, is an essential
economic resource sustaining industrial, agricultural and domestic
activities. It becomes one of the most widespread and potentially
toxic inorganic contaminants (De Oliveira-Filho et al., 2004) when
lost into the environment, causing long-term potential threat to
living organisms and aquatic ecosystems (Serra and Guasch, 2009).
Once released, Cu is mainly transported to the marine environment
by rivers and estuaries, where it can change its chemical forms due to
UMR 5805 EPOC-OASU, TGM,

t).

ghts reserved.
biogeochemical processes induced by biological activity and/or physico-
chemical gradients.

Copper carrier phases are distributed through a continuous range of
sizes including particulate, colloidal and dissolved Cu(II) ionic forms
(operationally defined as b0.2 μm). Particulate Cu is carried onto SPM
which is made of a complex mixture of various mineral phases and
living/dead organic matter. All of them are potentially involved in Cu
speciation 1) absorbed into living organisms or 2) precipitated/adsorbed
onto freshly precipitated mineral and organomineral coatings; or
3) “tightly” bound within the crystalline lattice of detrital particles
(Petit et al., 2009).

Copper, along the salinity gradients of estuaries at the global
scale (Shank et al., 2004; Waeles et al., 2005, Audry et al., 2007) shows
transient, seasonally dependent, conservative and non-conservative
behaviors, due to salinity-induced desorption, adsorption and floccu-
lation. These processes affect Cu speciation and are intimately related
with primary production and organic matter degradation, owing to the

http://crossmark.crossref.org/dialog/?doi=10.1016/j.chemgeo.2013.09.019&domain=pdf
http://dx.doi.org/10.1016/j.chemgeo.2013.09.019
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high affinity of Cu for dissolved organic ligands (e.g. Gerringa et al., 1998;
Wells et al., 1998).

These changes in speciation strongly influence the fate of Cu
including its transport, persistence, bioavailability and toxicity. Therefore,
studying the significance of Cu stable isotopes and their partitioning
between particulate and dissolved phase is of special interest in estuaries
affected by anthropogenic activities.

Biological assimilation and chemical precipitation (involving
redox and/or non redox processes) may affect the isotopic composition
of Cu, forming stronger chemical bonds and showing heavy isotope
enrichment in its oxidized state (Balistrieri et al., 2008; Pokrovsky
et al., 2008), and/or sorbed onto mineral surfaces (Pokrovsky et al.,
2008). Applying results from in vitro experiments to natural systems
would imply that particulate Cu in oxic surfacewaters should bemostly
enriched in heavy isotopes if it resulted solely from chemical
precipitation. This is in contrast with field data showing (1) heavy
isotope enrichment in the dissolved phase of world rivers (Vance
et al., 2008), attributed to strong binding dissolved organic ligands
and (2) very light isotopic signatures in the particulate phase of the Itchen
Estuary. There are also evidences of constant Cu isotopic compositions
across the whole size range from 100 μm to 1 kDa by filtration/
ultrafiltration of river samples (Ilina et al., 2013), suggesting that there
is not yet a clear picture on fractionation mechanisms of Cu isotopes in
rivers waters.

Despite these apparent discrepancies between field and experi-
mental data, the increasing amount of Cu isotope applications to envi-
ronmental sciences (Chen et al., 2008; Petit et al., 2008a; Vance et al.,
2008; Bigalke et al., 2010; Thapalia et al., 2010; Bigalke et al., 2011; El
Azzi et al., 2013; Ilina et al., 2013) and the conceptual framework on
fractionation processes provided by experimental approaches (Mathur
et al., 2005; Pokrovsky et al., 2008; Kimball et al., 2009; Navarrete
et al., 2011), comfort the promise of using Cu isotopic signatures in
estuarine environments. However, in thesemulti-source, multi-process
systems, isotopic studies are challenging and have to rely on well con-
strained case studies and/or well targeted environmental conditions.

Copper behavior in estuarine environments has mostly been in-
vestigated along salinity gradient, but data on Cu in the freshwater
reaches of estuaries (i.e. influenced by dynamic tide) are generally
scarce, although there is evidence for its high reactivity in these dynamic
zones (Jarvie et al., 2000). In fact, during summer long-lasting low
freshwater discharge periods, Cu addition occurs in the freshwater
reaches of the Gironde Estuary and has been unequivocally related to
Fig. 1. Study area. Map of the Garonne–Gironde continuum and watershed with sampling l
the mineralization of organic matter (Audry et al., 2006; Masson et al.,
2011).

This study investigates the environmental significance of particulate
and dissolved Cu stable isotopes in the Garonne Branch of the Gironde
Estuary, under the specific environmental conditions outlined here
above. It aims at evaluating the potential of Cu isotopes for tracking
(i) different sources within the watershed and (ii) biogeochemical
fractionation processes occurring in the fluvial estuary. In addition,
the study complements current Cu isotopic data (e.g. Vance et al.,
2008) acquired with sampling strategies not specifically designed to
capture its non-conservative behavior.

2. Environmental setting

The Gironde Estuary (Fig. 1) is a major European fluvial–estuarine
system draining about 80,000km2, equivalent to 18% of themetropolitan
French land surface. The Gironde system is known for chronic metal
contamination due to the former Zn‐ore refining industry of Decazeville
(Riou-Mort/Lot/Garonne River continuum) that affects the estuary and
the inshore coastal areas. This historical pollution still persists due to
heavy contamination of reservoir sediments that are important
secondary sources of metals (Coynel et al., 2007). In addition, intensive
agriculture and wine industry in the watershed are major Cu sources to
the Gironde Estuary (Masson et al., 2006), as observed in other river
systems (e.g. Brun et al., 1998; Pietrzak and McPhail, 2004; Fernández-
Calviño et al., 2008). Moreover, wastewater treatment plants in the
urban agglomeration of Bordeaux (~1 million habitants) contribute to
a substantial increase of metal concentrations in the Garonne Branch,
especially in periods of low freshwater discharges (Deycard et al.,
unpublished results).

TheGaronne River is the third largest river in France in terms offlow,
with a catchment area of 56,000km2 (over 10% of the area of France). It
is the main contributor to the Gironde Estuary with ~60% of the total
water flux (28 km3/yr) and ~75% of the total SPM fluxes (1.8 Mt/yr)
entering the estuary, in average for the period 1999–2009 (Lanceleur
et al., 2011). Asymmetrical progression of the tidal wave towards the
upstream estuary results in the presence of a Maximum Turbidity
Zone (MTZ) with suspended particulate matter (SPM) concentrations
in surfacewater that exceed 1g/l. In periods of low freshwater discharges
theMTZ expandswithin theGaronne Branch inducing suboxic conditions
in thewater column. During spring and summer, in conjunctionwith low
turbidities, intense phytoplanctonic blooms may develop upstream from
ocations (circles: longitudinal profile samples T1 to T12; crosses: watershed samples).
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the turbidity gradient with particulate organic carbon concentrations
(POC) as high as 14.9% (Etcheber et al., 2007). There is, however, efficient
elimination of phytoplankton when entering the MTZ due to the lack
of light and intense respiration by abundant bacterial communities
carried on particles (Etcheber et al., 2007). The most recent estimates
(Masson et al., 2006) suggest that the Garonne accounts for ~70% of the
total (particulate+dissolved) Cu fluxes (192 T/yr) entering the estuary
(period 1999–2002), with particulate Cu transport representing 75% to
90% of the annual total Cu (CuT) fluxes. Surveys performed in 2004,
2005 (Masson et al., 2011), 2008 (unpublished data) and 2011 (this
study) in several sites along the Garonne Branch downstream from the
La Réole site have shown the recurrent Cu addition during summer
months, inducing a ~20% increase in annual dissolved Cu (CuD) fluxes,
i.e. ~3.6T/yr of Cu in 2004 (Masson et al., 2011).

3. Material and methods

3.1. Cleaning of labware and reagents

The physical and chemical treatments of samples and cleaning of all
types ofmaterial and consumables were performed under an extraction
hood and/or a laminar flowhood in a class 1000 laboratory. All dilutions
were performed with 18.2MΩ milli-Q (MQ) water. Acid cleaning was
performedwith 10%HNO3 (made from14mol/L HNO3 Baker Analyzed),
for at least 72 h and rinsed thoroughly three times with MQ. High
density polyethylene beakers and screw top Teflon beakers intended
for the recovery of Cu after purification by anion exchange chromato-
graphy were cleaned in three sequential steps of 24 h at 125 °C
(1) with HCl ~6mol/L (made from 12mol/L Baker Analyzed); (2) and
(3) both with conc. HNO3 and rinsed with abundant MQ between
each step (Petit et al., 2008b). Polycarbonate filters were soaked in
HNO3 1 mol/L in two successive bathes for 48 h then rinsed several
times and stored in MQ (de Jong et al., 2007). Acids used for the
mineralization of solid samples, the acidification of filtered river water
and anion-exchange chromatography were of higher purity (22mol/L
suprapur HF, 14mol/L Ultrex HNO3 and 12mol/L instrA Baker Analyzed
HCl), while isotopic measurements were performed using subboiled
conc. HNO3.

3.2. Sampling

The Garonne Branch (Fig. 1) was sampled along a 12 point (labeled
T1–T12) longitudinal profile of ~70 km from near La Réole (upper
limit of the dynamical tide) to Bègles (upper limit of the salinity
gradient) on 27 September 2011, after a long period of low freshwater
discharge (113m3/s the day of the sampling). Sampling was performed
at ~30 cm depth, in the main channel of the fluvial estuary during a
single 4 h cruise onboard an inflatable boat following the flow of
water masses. Together with physicochemical parameters measured
at each station directly in the river with a multiparameter field probe
(Crison), 5 to 6Lwere sampled in PET bottles after rinsingwith ambient
water. Approximately ~15 mL was filtered on site through an acid
cleaned syringe and disposable 0.2 μm polycarbonate filters (Sartorius)
and acidified with 100 μL of conc. HNO3 (Baker Ultrex) for the
determination of dissolved Cu concentrations.

Additional soils, sediments and SPM samples from the Garonne
watershed and Gironde Estuary (sample bank of TGM team) were also
measured for Cu isotopic compositions. These samples were chosen
according to their geochemical and environmental characteristics and
spatial distribution in the Lot–Garonne–Gironde continuum (Fig. 1):
(1) SPM of two major flood from the Garonne River (December 2003)
and the Lot River (February 2003) sampled at La Réole (Coynel et al.,
2007); (2) surface sediment from the Cajarc reservoir (Audry et al.,
2004) in the Lot River; (3) SPM sample from the February 2003 flood
at Nérac (Baïse River); (4) SPM sample from the Gironde Estuary at
salinity 15; and (5) soil samples from vineyard areas contaminated by
the use of Cu sulfate fungicides (Larrose et al., 2010).

Back in the laboratory, the ~5 L samples underwent repeated
centrifugations (thermostated Jouan CR4-12, 10 min at 4000 rpm)
carried in four acid-cleaned conic vials of 250mL, following published
methodologies (Schäfer et al., 2002). The centrifuged supernatant was
filtered through 0.2 μm polycarbonate acid cleaned filters (140 mm
diameter). These large volumes of filtered water were acidified at pH
~2 with conc. HNO3 (Ultrex) and stored in the dark. ~15 mL aliquots
were taken to control the possible contamination in dissolved Cu by
the filtration process and compared with samples filtered on site. The
centrifuged SPM samples were recombined, dried at 50 °C and further
crushed and homogenized in an agate mortar.

3.3. Determination of SPM and POC concentrations

The determination of SPM concentrations was performed by
filtration of homogenous and precise volumes of water (between
1000mL and 40mL) through calcinated (50 °C; 4 h) and pre-weighed
GFF filters (45mm in diameter and 0.7 μm in porosity), dried at 50 °C
to constant weight and weighed again (Schäfer et al. 2002; Masson
et al. 2011).

Particulate organic carbon (POC) concentrations were determined
using a carbon analyser LECO CS-125, after complete carbonate removal
achieved by repeated addition of HCl 2 mol/L (Baker analyzed) and
drying at 60 °C (Etcheber et al., 2007). The accuracy of POC analyses
were checked by repeated measurements of the CRM LECO 501–506
which agreed within 0.001% of the certified value.

3.4. Preconcentration, mineralization and purification

The preconcentration of large volumes (2–3L) of filtered river water
samples intended for Cu isotope measurements was performed by
evaporation as in Vance et al. (2008). Each sample was repeatedly
dry-evaporated in 4 pre-weighted acid-cleaned 50-mL polypropylene
(PP) tubes (DigiTUBE®,SCP SCIENCE) at 100 °C in a temperature
controlled digestion system (DigiPREP MS®, SCP SCIENCE) under an
extraction hood in a class 1000 clean lab facility. Finally, the 4 aliquots
were recombined in 3 mL HCl 7 N (instrA) at 125 °C. These straight-
forward approaches provided low blanks of ~15 ng Cu obtained from
the evaporation of 1300mL of MQ, which is 2–3 orders of magnitude
less than the amount of Cu recovered from the preconcentration of
the samples.

Themineralization of solid sampleswas performedwith the following
protocol. Precise amounts of powdered samples were calcinated for 12h
at 550°C in preweighted cleaned and closed ceramic crucible (Petit et al.,
2008b). Between ~60mg and ~400mg of precisely weighted calcinated
powder were digested in acid cleaned 50mL PP tubes (DigiTUBE®, SCP
SCIENCE) using 4mL HF (Suprapur) and 2 mL aqua regia mixture (2/3
conc. HCl instrA and 1/3 conc. HNO3 Ultrex, in v/v), heated at 110 °C
for 2 h in a temperature controlled digestion system (DigiPREP MS®,
SCP SCIENCE) and evaporated to dryness. The residue was redissolved
in 10 mL HCl 7 mol/L (instrA), repeatedly heated at 110 °C and ultra-
sonicated (Bransonic 2510E-NT) for 30 min until a clear solution was
obtained. For the determination of Cu concentrations, a known aliquot
of the solution was evaporated to dryness, redissolved in 100 μL of conc.
HNO3 (Baker Ultrex) and evaporated again to eliminate chlorine ions.
This residue was finally redissolved in 1 mL HNO3 1% (Baker Ultrex).
The remaining solution was evaporated and stored for anion-exchange
chromatography. The procedural blanks for mineralization of particulate
samples were 6 ng and 0.014 ng for CuP and ThP, which represented a
contribution of less than 0.07% and 0.002% to the measured Cu and Th
concentrations and were systematically subtracted.

The purification of Cu was performed by loading precise amounts
equivalent to a maximum of 2000ng of Cu in 2mL of HCl 7N on Biorad
polyprep columns filled with 2 mL AG-MP1-M anion-exchange resin
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and applying a double pass purification with the protocol of Mason
(2003). Washing and conditioning of the resin batch were performed
as described in de Jong et al. (2007). Full recovery of Cu was quantita-
tively checked using a 100 μL aliquot analyzed by Quadrupole ICPMS.
The dried residue was then dissolved in 100 μL conc. HNO3 (Ultrex)
and dry-evaporated prior to isotopicmeasurements. The column blanks
were ~12ng Cu, while total blanks were always less than 30ng Cu.

3.5. Quadrupole and multi-collector ICP-MS measurements

Concentrations of Cu and Th (used for the calculation of enrichment
factors, see Section 3.6) inwater samples and digestatesweremeasured
by Q-ICPMS on a Thermo X7 series II (ThermoScientific) at EPOC,
Université de Bordeaux1. Working concentrations were at least 40
and 4000 times higher than the respective detection limits of 0.02 μg/L
for CuD and 0.001 μg/L for CuP and ThP. Samples that were measured
in duplicate always agreed within less than 4% RSD for CuP and ThP
and 10% RSD for CuD. The accuracy of the analytical methodology
(mineralization+analysis) was verified by parallel analyses of certified
reference materials (MESS-2, NCSDC-317, SLRS-4 and SLRS-5).
Particulate Cu concentrations measured in MESS-2 and NCDS317
gave 42.1 μg/g and 235 μg/g, respectively. Dissolved Cu concentrations
measured in the SLRS-4 and SLRS-5 gave 1620± 30 ng/L (n= 8) and
16,400 ± 90 ng/L (n = 6), respectively. These measurements were
always within 15% of the certified values and agreed with monthly
quality-controls. Copper isotopic analyses were performed during two
sessions on a Nu plasma 015 MC-ICP-MS (Nu Instruments) at G-Time
(Université Libre de Bruxelles), following the methodology described
in Petit et al. (2008b). Instrumental mass bias was corrected by sample
standard bracketing and external normalization to a common Zn
standard (Maréchal et al., 1999; Mason et al., 2004). The measurement
of several Zn-normalized Cu isotope ratios allowed checking the
consistency of δ65Cu values and the absence of isobaric interferences
affecting the analyte and the normalizing element (Petit et al., 2013).
Samples were typically run at least in duplicate and bracketed by two
standards. All Cu isotopic data reported in this study are expressed
relative to the NIST SRM976 reference Cu standard. Average repro-
ducibility (2 SD for n replicates, with n≥2) of samplesmeasured during
the first and second analytical sessions was δ65Cu= 0.06 and 0.08‰,
respectively, which agreed with 0.06 and 0.07‰ obtained for the
standards. A matrix-free Cu solution (Cu JMC'310 from Alpha-Aesar)
was used to verify the analytical repeatability over the two sessions
and gave δ65Cu = 0.96 ± 0.02‰ (n = 4) and 0.95 ± 0.02‰ (n = 3),
similar to long-term average values of 1.00 ± 0.05‰ (Petit et al.,
2008b). Replicates of the particulate sample T6 gave δ65Cu=−0.27±
0.06‰ (n=4) and−0.25±0.03‰ (n=4), while replicates of dissolved
sample T12 gave −0.67± 0.18‰ (n= 2) and −0.65± 0.06‰ (n= 2;
Table 1). These quality control data indicate that the whole protocol
(mineralization, ion-exchange chromatography and isotopic analyses)
was repeatable and suggest that the main source of errors was related
to the measurement rather than the chemistry.

3.6. Calculations

The fraction of particulate organic carbon (POC) due to phyto-
plankton, POCφ, is calculated with the synthetic equation hereafter
(Eq. (1), Etcheber et al., 2007)

POCφ cg � L−1
h i

¼ SPM � POC
100

� 1000− SPM � ð1−POM
100

� �
� POCR

100

� �
� 1000 ð1Þ

where SPM is the suspended particulate matter concentration in mg/L,
POM and POCR are the particulate organic matter (POM=2 ∗ POC) and
the residual POC concentrations (POCR = 1.35% typical value for the
MTZ), respectively (Etcheber et al., 2007).

Typically showing grain-size dependence, particulate Cu concen-
trations (Cup) are commonly interpreted with enrichment factor EFCu
(Eq. (2a)), obtained by normalizing Cup to ThP (Coynel et al., 2007;
Larosse et al., 2010), which is only related to geogenic sources. A
regional background reference ratio (Cup/Thp)bkg of 2.36 was chosen
(Audry et al., 2004). “Geogenic” (Eq. (2b)) and “Excess” (Eq. (2c)) Cu
concentrations, respectively CuG and CuE, are defined on the same
principle. “Excess” Cu concentrations may result from natural or
anthropogenic processes.

EFCu ¼

Cup

Thp

 !

Cup

Thp

� �
bkg

ð2aÞ

CuG ¼ Cup

Thp

 !

bkg

� Thp ð2bÞ

CuE ¼ Cup−CuG: ð2cÞ

The Cu concentration in phytoplankton, Cuφ, can be calculated from
Eq. (3)

Cuφ cmol=molC½ � ¼
SPM � CuP

1000
− SPM � ð1−POM

100

� �
� CuM

1000

� �

POCφ � 1E −6ð Þ
� 12:01
63:55

ð3Þ

where CuM is the average particulate Cu concentration in the MTZ.
The dissolved “Cu addition” at any point TX (1≤X≤12) of the profile

is calculated by the difference between CuD concentrationsmeasured at
TX and at La Réole (LR). The “total Cu addition” refers to the difference
obtained for T12 and LR. “Added Cu” corresponds to a step by step
difference of CuD concentrations obtained from linear regression lines
fitted to the data.

The Cu concentration of themineralized organicmatter, CuOM can be
calculated from CuD and POC concentrations at any point TX of the
transect, according to Eq. (4), used in Masson et al. (2011).

CuOM cmol=molC½ � ¼
CuD

TX−CuD
LR

� �

POCLR−POCTX
� �

100
� SPMLR

0
BBBB@

1
CCCCA

� 12:01
63:55

: ð4Þ

The isotopic composition of total Cu (δ65CuT) is calculated using
Eq. (5), involving parameters previously defined.

δ65CuT ¼ δ65CuD � CuD

CuD þ CuP � SPM
� �

þ δ65CuP

� 1− CuD

CuD þ CuP � SPM
� �

: ð5Þ

where δ65CuP and δ65CuP are the isotopic composition of Cu in the
particulate and dissolved phases, respectively.

4. Results

Chemical, isotopic and environmental data for the longitudinal
profile samples and the watershed samples are shown in Table 1,
including additional data acquired during the monthly surveys at the
La Réole site.



Table 1
Geochemical and Cu isotope data of the particulate and dissolved phases for samples from thewatershed and samples from the La Réole-Bègles profile in the Garonne River, with relevant environmental variables. Errors are given as 2 SD based on “n”
replicates.

Type Localization Particulate phase Dissolved phase Physicochemical data

Cup
μg/g

Thp
μg/g

EFCuEFCu δ65Cu6/4 δ65Cu6/4
‰

δ65Cu8/7 δ65Cu8/7
‰

n CuD
ng/L

n δ65Cu6/4 δ65Cu6/4
‰

δ65Cu8/7 δ65Cu8/7
‰

n SPM
mg/L

POC
%

O2 sat
%

pH

Watershed samples
Vineyard soils Saint Estèphe 523 12.4 18 −0.28±0.03 −0.33±0.06 3

Cote de Bourg 115 9.0 5.4 −0.37±0.06 −0.44±0.06 2
LOT surface sediment Cajarc 42.5 14.9 1.2 −0.19±0.01 −0.17±0.08 2
Gironde SPM (Salinity 15) Pauillac 33.6 12.1 1.2 −0.22±0.05 −0.27±0.05 4
Baïse SPM (Upper Garonne river) Nérac 49.7 n.d. −0.19±0.15 −0.22±0.02 2
Garonne SPM La Réole

December 2003 61.6 10.0 2.6 −0.2± 0.04 −0.23±0.03 3
February 2003 44.1 n.d. −0.22±0.08 −0.31±0.01 3
23/09/2011 101 n.d. 683 1.7 107 7.9
13/10/2011 133 9.0 6.2 733 7.0 106 8.3

Transect samples 27/09/2011
T1 −58.5 181.3± 0.8 10.3± 0.1 7.5 −0.39±0.04 −0.33±0.01 4 815±35 3 0.21± 0.10 0.27± 0.17 3 2.2 14.2 91 8.1
T2 −55.3 111.7 11.8 4.0 −0.32±0.12 −0.29±0.14 4 914±29 3 0.10± 0.05 0.02± 0.10 3 12.0 4.5 93 8.1
T3 −50.4 45.3± 0.1 10.8± 0.3 1.8 −0.36±0.01 −0.36±0.05 4 956±37 3 0.21± 0.06 0.26± 0.11 2 39.2 2.5 99 8.1
T4 −46.4 35.1± 0.2 10.8± 0.5 1.4 −0.26±0.05 −0.19±0.12 4 1030± 30 2 0.20± 0.07 0.28± 0.10 2 413 1.6 91 8.0
T5 −42.4 31.4± 0.1 11.6± 0.2 1.1 −0.15±0.07 −0.17±0.13 4 1050± 20 3 0.19± 0.02 0.26± 0.02 2 1170 1.6 88 7.9
T6 −40.4 35.4 12.3 1.2 −0.27±0.06 −0.27±0.1 4 1110± 40 2 0.05± 0.05 0.11± 0.12 2 2120 1.6 82 7.9

−0.25±0.03 −0.22±0.13 4
T7 −31.3 38.0 10.5 1.5 −0.17±0.03 −0.11±0.2 4 1170± 40 2 0.18± 0.09 0.23± 0.11 2 868 1.6 79 7.9
T8 −23.0 36.4 11.5 1.3 −0.21±0.11 −0.17±0.21 4 1200± 40 2 0.06± 0.10 0.12± 0.16 2 1320 1.4 74 7.7
T9 −17.0 36.5 9.9 1.6 n.d. n.d. 1120± 30 2 n.d. n.d. 1200 1.4 72 7.8
T10 −12.1 34.7 10.0 1.5 n.d. n.d. 1110± 50 2 −0.42±0.07 −0.40±0.12 2 3530 1.4 67 7.9
T11 −9.5 34.7 12.0 1.2 −0.16±0.07 −0.10±0.14 4 1240± 30 2 −0.13±0.11 −0.12±0.17 3 1410 1.3 68 7.8
T12 −6.0 34.5 10.9 1.3 −0.17±0.02 −0.15±0.2 4 1320± 30 2 −0.67±0.18 −0.69±0.07 2 1310 1.5 65 7.8

−0.65±0.06 −0.58±0.06 2
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Fig. 3. Quality control for isobaric interferences. Cu isotopic compositions corrected by
external normalization with the 66Zn/64Zn ratio against those corrected with the 68Zn/
67Zn ratio, for dissolved (diamonds) and particulate (dots) Cu (black: longitudinal profile
samples; gray: watershed samples). Error bars have a width of 2 SD.

Fig. 2. Physicochemical parameters. SPM concentrations (dots), POC (squares), saturation in dissolved O2 (diamonds) and pH (triangles) vs distance (kilometric point) values.
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4.1. Physicochemical parameters

The SPM concentrations defined a sharp gradient with turbidities
increasing from ~2 mg/L to ~1000 mg/L within a distance of 16 km
only (Fig. 2). Turbidities within the MTZ were above 1600 mg/L in
average but varied by factors 2–3 due to the naturally heterogeneous
distribution of particles forming local turbid volutes in the fluvial
estuary. The POC content decreased very sharply from ~14% for the
less turbid sample to 1.5 ± 0.1% (1 SD) within the MTZ, similar to
long-term and intra-seasonal values of the Gironde Estuary and
representative of residual organic matter after degradation of labile
fractions (Etcheber et al., 2007; Masson et al., 2011). For SPM
concentrations lower than 40 mg/L; POCφ values increased from
300 at T1 to 475 μg/L at T3, representing from 93% of the POC at T1 to
49% at T3. Dissolved O2 and pH reached 100% saturation and pH N 8
upstream from the MTZ and decreased rather continuously to 65%
saturation and more acidic values of ~7.8 for pH in the MTZ. Suspended
particulate matter, POC, dissolved O2 concentrations and pH profiles
were typical of a summer low freshwater discharge period in the fluvial
Gironde Estuary (i.e. comparable to those in Masson et al., 2011).

4.2. Particulate Cu, Th and dissolved Cu concentrations

Soils, sediments and SPM from the Lot–Garonne–Girondewatershed
showed CuP=46±10 (1 SD) μg/g for all samples, except for the twoCu-
contaminated soils, having higher CuP of 115 and 523 μg/g. In contrast,
ThP showed a lower range of variation from 10 to 15 μg/g. Along the
profile, CuP decreased strongly from ~180 to ~45 μg/g at the onset of
the turbidity gradient and reached a mean value of 35±2 (1 SD) μg/g
in the MTZ, while ThP concentrations were constant along the whole
profile with a mean value of 11±1 (1 SD) μg/g. High CuP and Low ThP
concentrations measured on samples from the La Réole site were
consistent with those from the profile (Table 1).

The comparison of on-board filtrations and filtrations performed in
the lab from large volumes indicated that CuD concentrations were
consistent, suggesting that transport, storage and handling effects
were negligible. Dissolved Cu concentrations increased from ~800ng/L
(at T1) to ~1110 ng/L in the turbidity gradient (at T6) and reached
~1300 ng/L at T12 (Bègles). This increasing trend in CuD in the fluvial
estuary was confirmed by the lowest values measured at the La Réole
site (683 and 733 ng/L on September, 23 and October, 8, respectively)
for the monthly surveys.

4.3. Cu stable isotope measurements and interference control

Residual amounts of matrix elements after a two-step purification
could potentially produce isobaric interferences on Cu and Zn isotopes,
and these could differ depending on the type of matrix. For particulate
samples, high amounts of residual Ti and Cr could form oxide and
hydroxide species, while Mg and Na, forming argides in the plasma
could be significant for dissolved samples. However, isobaric inter-
ferences on Cu and Zn isotopes from Ti (48TiO on 64Zn and 48TiOH on
65Cu), Cr (52CrO on mass 68Zn) and Mg (Ar26Mg on 66Zn and Ar24Mg
on 64Zn) could be ruled out because δ65CuX/Y values, obtained by
external normalization with different 6XZn/6YZn isotope ratios were
consistent (Petit et al., 2013). Indeed, all Cu isotope measurements
fell on a linear array with a slope of 1 in a δ65Cu6/4 vs. δ65Cu8/7 plot
(Fig. 3). Other potential isobaric interferences are not significant
because their combination would also have produced isotopic data
outside this trend. Interference from 23NaAr on 63Cu was addressed as
follows: Cu isotopic measurements were acquired on a mixed Cu(Zn)
standard solution spiked with 1 mg/L Na (with a Na/Cu ratio of 2,
providing a ~2.3 V signal for 23Na and ~1.5 V for 63Cu) and suggested
insignificant effect of Na with an inaccuracy of δ65Cu6/4 = −0.01 ±
0.04‰ (2 SD, n=3), as shown in Petit et al. (2008b). In samples purified
from high total dissolved solids contents (e.g. T12), 23Na ion beam
intensities were checked and represented not more than ~20% of the
63Cu ion beam intensity, which was less than the threshold of 1 mg/L
for which no measurable effect occurred. These findings strongly
suggested that isobaric interference of Ar23Na on mass 63Cu were
insignificant.

The Cu isotopic compositions presented and discussed in the
following sections correspond to δ65Cu6/4 values (i.e. corrected by
external normalization with the 66Zn/64Zn ratio). Isotopic compositions

image of Fig.�3
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of particulate Cu (δ65CuP) showed a smaller range of variation than
those of dissolved Cu (δ65CuD) with variations of 0.24‰ (from −0.39
to −0.15‰) and 0.86‰ (from −0.66 to +0.21‰), respectively. All
particulate Cu samples were depleted in heavy Cu isotope while
dissolved Cu displayed mostly enrichments in heavy isotope of
δ65CuD = 0.12 ± 0.08‰ (1 SD), in average for T1 to T8; and a strong
depletion towards the end of the profile (samples T10, T11 and T12).
Particulate Cu showed contrasting isotopic compositions along the
longitudinal profile: (1) depletion in heavy isotope with a mean of
δ65CuP = −0.36 ± 0.03‰ (1 SD, n = 3) at the onset of the turbidity
gradient (sample T1, T2 and T3) and (2) an increase towards heavier
and constant values in the MTZ with δ65CuP=−0.20± 0.05‰ (1 SD,
n = 7), in average. Watershed samples can also be divided in two
groups: a first group encompassing all riverborne particulate materials
(SPM and surface sediments, at different locations), displaying Cu
isotope compositions of δ65CuP=−0.20± 0.02‰ (1 SD, n=5) and a
second group consisting of the two Cu contaminated vineyard soils
with lighter isotopic compositions of δ65CuP=−0.37‰ and −0.28‰.

5. Discussion

5.1. Anthropogenic vs natural Cu enrichment in particles

In the LaRéole-to-Bègles profile, CuP concentrationswere high in the
less turbid waters and reach lower and constant values in the MTZ. In
contrast, ThP concentrations (i.e. a proxy for grain size in this system,
Larrose et al., 2010) were constant in the whole profile, indicating that
changes in CuP were not related to grain-size variations (Table 1). As a
result, the relative amount of CuE and EFCu showed very abrupt
decreases from ~90% (EFCu=7 at T1) to 40% (EFCu=1.8 at T3) upstream
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Fig. 4. Cu isotopes and enrichment factors. (A) Relative amount of phytoplanctonic POC
(POCφ/POC) and (B) isotopic composition of particulate Cu (δ65CuP) vs. the relative Cu
excess (CuE/CuP) in the fluvial estuary (dots). The patterned area represents the MTZ.
For (A): additional data (triangle) from La Réole in 2005 (Masson et al., 2011). The
regression line and 95% confidence interval are fitted to 4 points including the average
value (large dots) of samples from the MTZ, represented by small dots. For (B): the
different gray lines correspond to two-component mixing hyperbolas providing realistic
envelopes a, b, c and d (parameters shown in inset, a value of 188 μg/g was chosen for
all scenarios at CuE/CuP=1). Error bars have a width of 2 SD.
from the MTZ and reached 23 ± 11% (EFCu = 1.2 ± 0.2) in the MTZ
(mean± 1 SD), i.e. values close to the geochemical background. Such
high EFCu, as observed in the upstream part of the profile, may arise
from two processes: (1) anthropogenic inputs and (2) absorption by
phytoplankton, or a combination of both.

High EFCu in suspended sediments from rivers draining vineyard
areas are commonly interpreted as reflecting anthropogenic contami-
nation by runoff from soils amended with Cu fungicides (Brun et al.,
1998; Pietrzak and McPhail, 2004; Masson et al., 2006). Enrichment
factors up to 18 have been observed for Cu-contaminated soils
(Table 1), but the physical erosion of such soils and the lateral CuP fluxes
(e.g. from the Ciron or the Dropt Rivers, see Fig. 1) in this section of the
Garonne Branch should be negligible due to the long lasting lack of
rain during low freshwater discharge periods. However, discharge of
potentially contaminated surface aquifers directly into the Garonne
River is probably a more relevant pathway of Cu contamination in the
environmental context of the study.

The evolution of physicochemical properties (SPM, POC, pH, O2, see
Fig. 2) along the La Réole-to-Bègles profile is consistent with the
production and themineralization of organicmatter in thewater column.
At the onset of the turbidity gradient, where SPM concentrations are
less than 40 mg/L, high POC (up to 14% for T1), high dissolved oxygen
(100% saturation at T3) andhighpHvalues (up to 8.1 at T3) are consistent
with the intense production of autochthonous organic matter (Etcheber
et al., 2007), with POCφ representing between 92% of the total POC at
T1 to 43% at T3. The very abrupt decrease in POC concentrations by
physical mixing with particles from the MTZ indicates that primary
production is suddenly inhibited by the drop in light availability. The
regular decreases of dissolved O2 and pH suggest a more progressive
mineralization of dissolved/colloidal organic matter in the profile.

The similarity of CuP and POC longitudinal profiles suggests that Cu is
bound to autochthonous organic matter, as commonly observed in
oceanic, coastal and river systems (Monterroso et al., 2003; Rossi and
Jamet, 2008; Semeniuk et al., 2009). Indeed, the linear relationship
between CuE/Cu and POCφ/POC (Fig. 4A) in the La Réole-to-Bègles
profile suggests that Cu enrichments are consistent with uptake by
phytoplankton. This relationship is not biased because CuP and POC
concentrations are not related to grain size variations. Assuming a Cu
concentration of 35.2 μg/g (average value in the MTZ) for the mineral
fraction of SPM, the Cu concentration in phytoplankton, Cuφ, is estimated
from Eq. (3) at an average of 291± 152 (1 SD) μmolCu/molC (mole of
carbon) upstream from the turbidity gradient (averages for T1, T2 and
T3), which is consistent with other published values (e.g. Rossi and
Jamet, 2008; Semeniuk et al., 2009).
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5.2. Dissolved Cu addition in the Garonne Branch

Masson et al. (2011) demonstrated that organic matter mineraliza-
tion in fluvial Gironde Estuary results in the increase of humification
index and is accompanied by the addition of CuD. Our results support
this interpretation by the rather continuous increase of CuD from the
La Réole site (683 ng/L b CuD b 733 ng/L) to T6 (CuD = 1110 ng/),
following a linear relationship with distance (Fig. 5). The CuD profile
shows an inflection at kilometric point ≅ −40 km, followed (1) by a
second linear relationship with distance (i.e. not accounting for T9 and
T10) or (2) by a plateau (from T6 to T10) and a final increase (T11
and T12) near Bordeaux, attributed to wastewater treatment plant
effluents. For the first case, the whole profile exhibits stepwise
decreasing amounts of CuD added with distance, varying from
~170 ng/L at T1 to ~20 ng/L at T12 (see Fig. 5). This evolution of
CuD concentrations suggests that organic matter is progressively
mineralized and becomes enriched in refractory components, indicating
that the release of Cu towards the dissolved phase by the mineralization
of organic matter is driven towards completion in the MTZ. The related
total CuD addition (difference between CuD concentrations at La Réole
and T12 sites) of 587 to 637 ng/l corresponds to the mineralization of a
particulate organic matter with CuOM of 389 to 422 μmolCu/molC,
calculated from Eq. (4) (after Masson et al., 2011).

The Cu concentrations of the mineralized organic matter, CuOM, and
the phytoplankton, Cuφ (see Section 5.1) are in very good agreement
accounting for the different timescales and transiency of biogeo-
chemical processes involved in this very dynamic fluvial estuary.
Moreover, compared to the 2005 data (Masson et al., 2011), the
lower CuD concentrations upstream from the turbidity gradient are
consistent with the higher CuP and POCφ, sustaining again the role
of phytoplankton in the uptake of dissolved Cu upstream from the
turbidity gradient. These data support the idea that the addition of
CuD in the turbidity gradient and MTZ originates mainly from
phytoplankton degradation, i.e. discharges of CuD from contaminated
surface aquifers are not mandatory to explain the observed CuD con-
centration profile.

However, wastewater treatment plant effluents probably contribute
to high concentrations observed at T11 and T12 (Deycard et al.,
unpublished results). Local wastewater discharges and CuD concen-
trations of 1.5 to 3 m3/s and 6700 ng/L near the Bègles site combined
with a freshwater discharge as low as 113 m3/s (daily value) and
708 ng/L (average at La Réole station, see Table 1) may explain ~10 to
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Fig. 6. Compilation of Cu isotope data. Sedimentary materials (SPM and sediments)
and corresponding dissolved phase of river samples from (1) Maréchal et al. (1999);
(2) Petit et al. (2008a, 2008b, 2013); (3) Chen et al. (2008), given as average, minimum
and maximum values of the dataset; (4) El Azzi et al. (2013); (5) this study; and
(6) Vance et al. (2008). Black: particulate Cu; gray: dissolved Cu.
20% of CuD concentrations in the Garonne Branch. This estimate is
consistent with the difference between 1280 ng/L (average of T11 and
T12) and 1140±40ng/L (average of samples T6 to T10±1 SD). Using
this average value, the CuOM concentration is re-estimated between
270 and 305 μmolCu/molC (Eq. (4)), closer to the previous estimate of
Cuφ. According to this mass balance the two parts of the CuD profile
were attributed to two processes of the degradation of organic matter
(LR–T10) and Bordeaux wastewater treatment plant effluents (T11–
T12).

5.3. Insights from Cu isotopes

5.3.1. Comparison with existing data
Particles in the Garonne Branch exhibit a clearly smaller enrichment

in light isotopes (δ65CuP=−0.26±0.09 (1 SD) in average) compared to
those in the Itchen Estuary (δ65CuP=−0.48±0.21 (1 SD) in average).
However, the Garonne Branch data are closer to other sedimentary
materials such as SPM and sediments of the Seine River (Chen et al.,
2008), the Scheldt Estuary (Petit et al., 2008a, 2008b, 2013), the
Baillaury River, a small Mediterranean catchment (El Azzi et al., 2013)
as well as the Atlantic Ocean (Maréchal et al., 1999), as seen in Fig. 6.
Current Cu isotopic data show that it is difficult to draw a general
picture for sedimentary materials, although small variations around
0‰ should be expected most of the time. Dissolved Cu displayed
positive δ65CuD values with the exceptions of T10, T11 and T12 showing
stronger depletion in heavy Cu isotope (Fig. 7A). This is roughly
consistent with the view that chemical equilibrium in surface envi-
ronments promotes heavy Cu isotopes in solution (Vance et al., 2008),
interpreted by the presence of strong binding dissolved organic ligands.
Accounting for the above exceptions, dissolved Cu isotope data in the
Garonne River (average δ65CuD = 0.12 ± 0.07, 1 SD) differ also from
those of the Itchen Estuary δ65CuD = 0.63 ± 0.09. The mean absolute
difference between δ65CuD and δ65CuP values of ~0.38‰ obtained for
the Garonne River is lower than ~1.1‰ for the Itchen Estuary, but much
closer to ~0.22‰ measured for the Baillaury River (El Azzi et al., 2013).
The isotopic composition of total Cu (δ65CuT, Eq. (5)) exhibits mostly a
constant value of δ65CuT = −0.16 ± 0.07‰ (1 SD) along the Garonne
Branch (Fig. 7A), i.e. lighter than δ65CuT=0.14±0.17‰ for the salinity
gradient in the Itchen Estuary (Vance et al., 2008). Such differences are
hard to interpret but may be related to (1) the higher proportion of
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particulate Cu, due to much higher SPM concentrations in the Garonne
Branch; (2) possible different regional geogenic signatures and/or
(3) differences in analytical protocols for the recovery of particulate Cu
(e.g. leaching vs bulk mineralization, filtration cut-off, sampling strategy,
etc.).

5.3.2. Particulate Cu isotopes

5.3.2.1. Evidences for transient Cu isotope signatures. All particulate
samples from the watershed (with the exception of the two soil
samples) shown in Fig. 7B display Cu isotopic compositions not
statistically different from those in the MTZ (Mann–Whitney U test
with p = 0.8 N 0.05), as well as low Cu concentrations and EFCu. The
similar Cu isotopic signatures from (I) the Pyrenean Mountains (SPM
sample from the Baïse River at Nérac and SPM sampled at La Réole,
attributed to a flood from the Garonne River in February 2003) and
(II) the Massif Central (Lot River surface sediment and SPM sampled
at La Réole, attributed to a flood from the Lot river in December
2003); suggest that a δ65CuP ≅−0.2‰ can be defined for the regional
background (i.e. the “geogenic” source component). The potential
reactivity of CuP in the MTZ and brackish waters more downstream in
the estuary (up to salinity 15) does not modify δ65CuP signatures.

In contrast, δ65CuP values upstream from the turbidity gradient
(samples T1 to T3 with SPM b 40mg/L) show enrichments in light Cu
isotope by ~0.16‰ compared to the heavier Cu isotopic composition
in the MTZ (Fig. 7B). Although small, this difference is both statistically
meaningful (Mann–WhitneyU-testwith p=0.01b0.05) and significant
with respect to the analytical errors.

Therefore, Cu isotopic compositions and concentrations at the La
Réole site exhibit transient behaviors with respect to freshwater and/
or SPM fluxes. In flood periods, CuP concentrations are low and δ65CuP
values show a geogenic signature. In contrast, when the freshwater
discharge is low, more negative δ65CuP values and higher CuP concen-
trations occur upstream from the turbidity gradient. The physical mixing
of particles in the La Réole-to-Bègles longitudinal profile is consistent,
with different 2-component mixing scenarios (Fig. 4B) when using the
CuE/CuP ratio as the master variable.

As discussed above, this Cu enrichment in suspended particles may
originate from two processes that arise simultaneously in the envi-
ronmental context of the sampling: (1) from anthropogenic inputs
related to the use of Cu sulfate fungicides in the vineyards surrounding
the fluvial–estuarine system (2) through biological uptake of dissolved
Cu by the phytoplankton, or both.

5.3.2.2. Anthropogenic inputs. The possible contribution of Cu sulfate
fungicides upstream from the turbidity gradient (hypothesis 2) is
consistent with both high enrichment factors and clearly more
negative Cu signatures in the two vineyard soils (δ65CuP=−0.37‰
and −0.28‰). Similar light Cu isotope signatures have been observed
for Cu-based pesticides (δ65Cu=−0.35‰; El Azzi et al., 2013) and Cu
contaminated floodplain sediments of the Seine River (Chen et al.,
2008). Despite our yet limited understanding on CuD fluxes and
processes at the aquifer/river interface in the Garonne Branch, the
reaction paths must be accompanied by very small fractionation factors
in order to transpose the Cu isotopic signature of contaminated soils to
those of SPM via the dissolved phase.

5.3.2.3. Uptake by phytoplankton. The three samples showing Cu
enrichment and high POC due to phytoplankton are also those enriched
in light Cu isotopes (Fig. 4A). To date, direct field evidence for the
preferential uptake of light Cu isotopes by phytoplankton (hypothesis
1) is lacking in the scientific literature. Experimental approaches
suggested that Cu uptake by different diatom species favored light
isotopes in most of the cases, but the isotopic shifts were small and
within the error of isotopic measurements (Pokrovsky et al., 2008).
This lack of data contrasts with the understanding of Cu isotopic
fractionation mechanisms by bacteria showing enrichment in the
heavy Cu isotope in extracellular precipitates (Mathur et al., 2005;
Kimball et al., 2009; Navarrete et al., 2011) but light Cu isotopes within
the cell membrane (Navarrete et al., 2011; Pokrovsky et al., 2008). This
duality was evidenced for the assimilation of Zn isotopes by
phytoplankton (John et al., 2007) and may explain the inconsistent
behavior of Zn isotopes observed in field data showing directly the
effect of phytoplankton on Zn isotope fractionation (Maréchal et al.,
2000; Cloquet et al., 2008).

Alternatively (combination of hypotheses 1 and 2), the light isotopic
signature of Cu-based fungicides, which are the most likely source of
bioavailable Cu in this area (Masson et al., 2011) may be transposed
to phytoplankton without significant biologically driven isotopic frac-
tionation (Pokrovsky et al., 2008).

Although it remains unclear whether Cu isotope biosignatures are
actively or passively acquired during primary production, consistent
Cuφ and CuOM values (calculated from Eqs. (3) and (4), respectively)
strongly suggest that the uptake of Cu by the phytoplankton upstream
from theMTZ and the release of Cu by the degradation of organicmatter
in the turbidity gradient and MTZ are closely related in the system.

5.3.3. Dissolved Cu isotopes

5.3.3.1. Biogeochemical reactivity. The good agreement between CuOM
and Cuφ values and the evolution of CuD with distance, as described in
Section 5.2 suggest that organic mattermineralization and CuD addition
are driven towards completion in the profile. Based on Masson et al.
(2011), the release of Cu occurs essentially in the truly dissolved
fraction (b0.02 μm), whereas Cu bound to colloidal dissolved organic
ligands (0.02–0.2 μm) exhibit constant concentrations in the profile.
This suggests that a dynamic equilibrium is established between the
mineralization and the production of dissolved organic ligands from
reactive particulate organic matter. Consequently, the CuD addition
may proceed by the release of Cu bound to dissolved organic ligands
followed by its conversion as free Cu ion when they are mineralized as
CO2. In this process, the degradation of organic matter involved in CuD
addition is driven towards completion by the export of CO2 to the
atmosphere, suggesting that a Rayleigh process may account for the
evolution of CuD isotope signatures and contribute to the strong
enrichment in light isotopes at the end of the profile. We have tested
this hypothesis (Fig. 8), assuming that each sampling site in the river
is a step in the advancement of the reaction described above and is
complete at T12. Then, the cumulative amount of CuD added stepwisely
can be used as the master variable of the Rayleigh equation. Heavy
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δ65CuD values in most of the profile are consistent with the presence of
strong dissolved organic ligands, favoring the transfer of heavy isotopes
in solution (Vance et al., 2008) from a pool of “labile” CuP becoming
progressively more enriched in light Cu isotope as the reaction
proceeds. This “labile” CuP pool is very small (between ~0.02% in the
MTZ and ~10% near La Réole) compared to the amount of particulate
Cu, indicating that changes in the isotopic composition of CuP due to
themineralization of reactive organicmatter aremasked by the isotopic
signature of geogenic Cu, dominant in particles of the MTZ.

Using different parameters (initial δ65CuP and fractionation factors
αD–P), Rayleigh models provide reasonable qualitative fitting with the
data. This seems satisfactory accounting for the highly dynamical
behavior of the system and possible kinetic-related differences from
chemical and isotopic equilibrium conditions.

5.3.3.2. Anthropogenic inputs. The alternative explanation for higher CuD
concentrations observed at T11 and T12 (Fig. 5) compared to those
from the MTZ suggested the influence of wastewater treatment plant
effluents accounting for a ~10 to 20% increase in CuD concentrations
(see Section 5.2). Considering an average δ65CuD = 0.12‰ for the
MTZ, mass balance calculations suggest that the dissolved phase of
urban treated wastewaters should have a Cu isotopic signature as low
as −3.8 to −7.6‰ to explain the signatures observed at T12. Although
no current scientific data support these extremely light Cu anthropogenic
signatures, they are in the range ofmeasured values for Cu isotopes (Gale
et al., 1999). Although this explanation seems suitable to explain the data,
one cannot exclude that the biogeochemical reactivity of Cu as described
above may also contribute to the light δ65CuD signatures observed in the
Garonne Branch.

Furthermore, the relatively light dissolved Cu isotope signatures in
two samples (T2 and T6) from the confluences of the Dropt and Ciron
Creeks, respectively (see Figs. 1 and 7A), support the idea of anthro-
pogenic sources with light Cu signatures. Both creeks drain small
watersheds with intense wine farming. Although there is no change in
CuD concentration in the Garonne Branch at these sites due to the
mixing proportions, the local dissolved isotopic data near these con-
fluences clearly support the idea that creeks draining vineyards have
much lighter Cu isotopic signatures, reflecting an anthropogenic signal.

6. Conclusions

This is the first dataset on particulate and dissolved Cu stable
isotopes in a major fluvial estuary characterized by strong bio-
geochemical reactivity and anthropogenic contamination. The data
show strong genetic links between phytoplankton activity, CuP

enrichment, mineralization of organic matter and non-conservative
addition of CuD.

The study provides also the first field evidence for transient (flood
vs. low freshwater discharge samples) Cu isotopes (bio)signatures
related either to the uptake of light Cu isotopes by phytoplankton or
anthropogenic contamination. The resulting isotopic compositions,
lighter by δ65Cu = 0.16‰ compared to a typical geogenic value of
δ65Cu=−0.20‰, may originate from an active isotopic fractionation
by phytoplankton and/or the transposition of Cu isotope signature
from Cu-based fungicides, also likely enriched in light Cu isotope
(down to δ65Cu = −0.37‰ for vineyard soils). The evolutions of CuP
isotopes and concentrations in the Garonne Branch of the fluvial
Gironde Estuary are consistent with two-component mixing scenarios.

The mineralization of organic matter results in a continuous
non-conservative CuD addition, associated with heavy Cu isotopic
compositions (up to δ65Cu=+0.21‰). This biogeochemical reaction
goes towards completion in theMTZ. A very late stage of organicmatter
mineralization, roughly following a Rayleigh process, was explored
to interpret isotopic signatures as negative as δ65CuD = −0.66‰.
However, a contribution of 10–20% from wastewater treatment plant
effluents of Bordeaux City to the observed CuD concentrations in the
river may also explain these very light CuD isotopic compositions. In this
case, the signatures of this source should be as light as δ65CuD =−3.8
to−7.6‰, which is yet to be elucidated.

As a whole, particulate and dissolved Cu isotopes suggest that
both anthropogenic Cu related to viticulture or urban wastewaters
and biogeochemical reactivity of Cu (uptake by phytoplankton and
release by the mineralization of organic matter) may result in light
Cu isotope signatures. Therefore, additional work is necessary to confirm
the active or passive isotope fractionation of Cu by phytoplankton and/or
characterize Cu isotope signatures in urban effluents and vineyard drains.
Owing to the very dynamical behavior of such systems, a higher resolu-
tion sampling is probably necessary to improve the understanding on
the biogeochemical reactivity of Cu isotopes and provide a better
assessment of their promising potential to discriminate natural and
anthropogenic processes in complex natural systems.
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Abstract 

Although silver (Ag) is listed as a priority contaminant for the aquatic environment 

according to the Water Framework Directive of the European Union (2000/60/EC), the use 

of products with antimicrobial effects based on Ag is increasing in Europe, as well as North 

America and Asia. This study investigates personal care products (PCP)s as a potential source 

of Ag in wastewater, as well as, the dynamics and fate of Ag in the influent and effluent of a 

wastewater treatment plant (WWTP) located on the fluvial part of the Gironde Estuary. The 

Gironde Estuary, in the south-west of France, is known for high concentrations of heavy 

metals, particularly Cd and Ag, found in wild oysters near the mouth of the estuary. The 

results of this study show that higher wastewater influent Ag concentrations are generally 

found during working hours and mid-week, while Ag concentrations decrease during the 

night and on weekends. A strong morning peak of Ag occurred, possibly coming from a mix 

of PCPs containing Ag. Household PCPs marked as using Ag contained concentrations up to 

0.4 mg/kg, making them likely contributors to urban Ag concentrations. Due to a high affinity 

to particle surfaces, up to 90 % of the total Ag in wastewater was in the particulate fraction. 

The total removal of Ag from wastewater (> 80) depended strongly on the physical reduction 

of the suspended particulate matter (SPM) during the different treatment stages. Despite 

this high removal efficiency of overall Ag concentrations, approximately 20 % of Ag is still 

released into the fluvial estuary. Therefore it remains questionable if the Ag concentrations 

in WWTP discharge affect the receiving aquatic environment due to immediate localized 

outfall increases in available dissolved monovalent Ag
+
 and/or the uptake and transport of 

this Ag source on estuarine particles released as dissolved AgCl
0
within the salinity gradient. 

In addition, Ag concentrations in wastewater effluent exceeded background estuarine 

concentrations increasing probable risk for flora and fauna of the aquatic environment. 

Keywords: silver, bioavailability, urban trace elements, fluxes, wastewater, anthropogenic 
pollution, emerging pollutants, Gironde Estuary 
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Abstract 

The Gironde estuary (South-West of France) is one of the largest macrotidal estuaries of 

Europe. Its oligo- and mesohaline zones are highly monitored but, as it is classically 

observed at the scale of quite all estuarine systems, its the oligo-haline/freshwater section 

was poorly studied, especially at a biological/ecological point of view. This study assesses 

the intra-annual environmental variability of this area in order to provide a better 

understanding of the population dynamics of the dominant and native copepod species 

Eurytemoraaffinis(classically observed downstream) in the whole estuary. An 

environmental envelope model as the ecological niche of this calanoid copepod was 

previously established in the halineestuarine section. The same model was firstly tested in 

our study in the [oligohaline/freshwater section] with data obtained during one sampling 

year (2011).Our results show that in this area of very low salinities, the raw species 

abundances were higher than the one estimated by the envelope model. It suggests that, as 

expected, salinity does not determine species realized nichein this area. This result 

confirms the strong and powerful osmoregulatory potential of Eurytemoraaffinismaking 

this species highly adaptable to very low salinities or freshwater. Even ifour results donot 

question the previous envelope based on salinity and temperature, they suggest that other 

parameters are of importance there. Indeed, phaeopigment concentration is shown as a 

parameter to consider in addition to temperature in order to explain the distribution and 

the intra-annual dynamics of E. affinis. A new environmental envelope of the species is 

therefore proposed as a function of phaeopigments and temperature. This model provides 

estimations that are coherent with raw data of the whole estuary, without taking salinity 

into account. It demonstrates that it is necessary to consider the whole estuary to well 

understand the distribution of Eurytemoraaffinisand its adaptation to estuarine conditions. 

Keywords: environmental envelope, ecological niche, Eurytemoraaffinis, Gironde 
estuary, environmental parameters. 
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Impact of wastewater discharge from the city of Bordeaux 

on summer oxygenation of the Garonne tidal River 
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§ European macrotidal estuaries are characterized by long residence times both for water and suspended matters, due to 

tidal influence, which induce the development of an Estuarine Turbidity Maximum (ETM) development. In the ETM area, 

heterotrophy by far dominates autotrophy1 and consequences on the dissolved oxygen content of waters are very 

important.  
 

§ In the Gironde estuary (S-W France), events of low dissolved oxygen have been observed over the last decades in this 

area during summer. The high-frequency monitoring network that records since 2005 water quality along the Gironde 

Estuary2 demonstrates the lowest dissolved oxygen content are always observed  in the fluvial section close to the city of 

Bordeaux.  
 

§ The ETIAGE program was launched in order to clarify the real impact of wastewaters on the dissolved oxygen decrease, 

behaviour of pollutants and response of biological populations. 

1. Gattuso et al. 1998, Carbon and carbonate metabolism in coastal aquatic ecosystems. Annu. Rev. Ecol. Syst., 29, 405-434. 

2. Etcheber et al. 2011, Monitoring water quality in estuarine environments: lessons from the MAGEST monitoring program in the Gironde 

fluvial -estuarine system, 15, 831-840. 

3. Lanoux et al. 2013, Factors contributing to hypoxia in a highly turbid, macrotidal estuary (the Gironde, France). Environ. Sci.: Processes 

Impacts, 15, 585-595. 

CONTEXT 

Bordeaux: 715 000 inhab 

MATERIALS & METHODS Monthly-averaged variations of dissolved oxygen and turbidity at Bordeaux, with the Garonne River discharge. 

§ The four automated stations of the MAGEST network provide 

real-time measurement of temperature, salinity, turbidity and 

dissolved oxygen of estuarine waters. Water is pumped 1m 

below the surface and circulates through a measuring cell 

containing the probes. Tidal, daily and seasonal variations of 

these parameters allow precisely understanding the major 

factors that induce hypoxic events3. 

§ Raw and treated waters from the two most important WWTP of Bordeaux, Louis Fargue (LF) and Clos de Hilde (CdH) were characterized from 24h-averaged samples 

collected between 2010-2012. Dissolved and particulate organic carbon (DOC, POC) and nutrients (nitrogen, phosphorus) were measured on these samples. 

RESULTS & DISCUSSION 

Daily-averaged WWTP flows during wet weather in summer 2010 in comparison with upstream flows. 
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§ Average reduction higher than 90% for particulate, 75% for the DOC and 50% for NH4
+. 

 

Treatment of DISSOLVED material → less efficient than for PARTICULATE material
 

§ Until the end of 2012, NH4
+, POC and DOC outflows from Louis Fargue WWTP (activated 

sludge) were higher than those from Clos de Hilde WWTP (biofiltration). 
 

BIOFILTRATION → more efficient than ACTIVATED SLUDGE 
 

§ Louis Fargue currently treats wastewater with biofiltration process and presents results 

close to those obtained at Clos de Hilde. 

* 

* Before rehabilitation in 2012 

§ Although the contribution of sewage organic carbon is low compared to the upstream flow, this material is 

particularly labile, and the contribution of NH4+ from WWTP is considerable. 
 

§ Incubation tests reveal that respectively 70% and 50% of DOC are biodegradable in less than five days in raw and 

treated waters, and about 60% and 30% for the POC. The release of such a labile material, resulting in oxygen 

consumption, can be problematic in the case of a dumping of raw water (CSO: Combined Sewer Overflow), 

depending on the hydrological context (water discharge and temperature). 
 

§ For example, the MAGEST network recorded in Bordeaux the consequence of a decennial storm event at the end 

Incubation tests of influent and effluent 

of June 2005 with an oxygen decrease of about 1 mg L-1 (figure below). Moreover, this network has recorded critical periods in summer 2006 where the dissolved 

oxygen was lower than 2 mg L-1 for several hours per day. 

CONCLUSION 

§ The main factors influencing dissolved oxygen in the Garonne section of the 

Gironde estuary  are: 
 

Water temperature - Turbidity - River discharge -  Sewage loads 
 

§ Similar processes have been observed in other large and highly turbid 

European estuaries (Loire, Seine) where the impacts of wastewaters could 

increase in a context of climate change and population growth. 
 

§ Some recommendations are proposed in order to minimize the impacts such 

as the improvement of wastewater treatment efficiency and the limitation 

of river water uptake by agriculture on the Garonne watershed during 

severe droughts. * 304 500 m3 of wastewater released in the Garonne River. 

Recordings from Bordeaux station in summer 2005 

Pauillac 

Bordeaux 

Portets 

Libourne 

LF WWTP  
(367 000 inhab equ-1) 

CdH WWTP 
(410 000 inhab equ-1) 
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Impact of wastewater discharge from the city of Bordeaux on summer 

oxygenation of the Garonne tidal River 

Aurélie Lanoux* ,**, Henri Etcheber*, Aldo Sottolichio*, Sabine Schmidt*, Mélodie 
Chambolle**, Xavier Litrico** and Gwenaël Abril* 

* Laboratoire Environnements et Paléoenvironnements Océaniques et Continentaux (EPOC), 
CNRS-UMR 5805, Université de Bordeaux, France 
** LyRE, Centre de recherche de Lyonnaise des Eaux, Université Bordeaux 1, France 

Abstract:   

Owing to their high turbidity and their long water residence time, upstream reaches of macrotidal 

estuaries are naturally oxygen-depleted. Here we evaluate the potential for occurrence of severe 

hypoxia in the Garonne tidal river and the additional impact of wastewater loads from the city of 

Bordeaux through three complementary approaches: (1) a high frequency water quality monitoring 

at various stations in the tidal river; (2) a quantification of fluxes of oxygen-consuming compounds 

(biodegradable organic matter and ammonia) in and at the outlet of wastewater networks; (3) an 

oxygen mass balance in the urbanized river section, accounting for aeration, respiration and 

nitrification. We show that wastewaters have a significant impact on water oxygenation in the tidal 

river. When combined to high river temperature and turbidity and low river flow, wastewater 

discharge contributes to episodic hypoxic conditions in summer. We conclude that in order to avoid 

severe summer hypoxia in the future context of global change, two concomitant actions will probably 

be necessary: (1) improvement of wastewater treatment efficiency and in particular management of 

summer storms; (2) limitation of river water uptake by agriculture on the Garonne watershed in 

order to maintain a minimum freshwater inflow during critical periods.  

Keywords: hypoxia; wastewater loads; Garonne River 

Introduction 

The Gironde macrotidal estuary (SW France) is one of the largest European estuary and is 

characterized by long residence times of waters and suspended matter due to tidal influence, which 

induces an Estuarine Turbidity Maximum (ETM) development. In this area, heterotrophy by far 

dominates autotrophy and consequences on the dissolved oxygen contents of waters are very 

important. Raw water and treated water have been characterized on the most important wastewater 

treatment plants (WWTP) of Bordeaux. For a long time, hypoxic events of waters have been 

observed in this area during summer. A high-frequency monitoring network has been setup in 2005 

to monitor continuously water temperature, salinity, turbidity and oxygen at four stations along the 

Gironde Estuary. Tidal, daily and seasonal variations of these parameters allow precisely 

understanding the major factors that induce hypoxic events, and predict the risks of asphyxia of 

biological communities. 
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Material and Methods 

The automated continuous monitoring network, MAGEST (MArel Gironde Estuary), 
provides real-time measurement of the water quality in the Gironde Estuary. The four stations 
are located along the Gironde Estuary, including the Garonne and Dordogne tidal Rivers and 
the central estuary downstream their confluence. All are based on the same principle: water is 
pumped 1 m below the surface and circulates through a measuring cell including dissolved 
oxygen, temperature, turbidity and conductivity probes. An ultrasonic level controller also 
measures the water depth. 

Raw and treated waters from the two most important WWTP of Bordeaux are characterized 
from samples averaged 24 hours collected at different days. Different parameters are studied 
such as dissolved and particulate organic carbon and nutrients. 

Results and Conclusions 

Results reveal that treatment of dissolved material entering the WWTP is less efficient than 
for the particulate phase: average decrease of 75% for the dissolved organic carbon (DOC), 
50% for ammonium nitrogen and > 90% for particulate matter. Incubation tests reveal that 
respectively 70% and 50% of influent and effluent DOC are biodegradable in less than five 
days. The waste of such a labile material can be problematic in the event of a dumping of raw 
water, resulting in oxygen consumption, depending on the time of the year. The MAGEST 
network recorded the consequence of a decennial storm event occurred at the end of June 
2005 with an oxygen decrease of about 1 mg L-1 (Fig.1). Moreover, this network has recorded 
the critical event of summer 2006 in Bordeaux where the dissolved oxygen was lower than 2 
mg L-1 for several hours per day. 

 
Figure1. Impact of a storm event (27 June 2005) recorded by the MAGEST network at Bordeaux. 

 
Such sudden oxygen decrease is observed in specific conditions: high water temperature, 

presence of the ETM, low river discharge leading to a numerous and limited oscillations of 
waters around the studied site with constant supply of effluents. In comparison, same 
processes have been described in other European estuaries (Loire, Seine) where, in a context 
of climate change and population growth, the impacts of wastewaters could increase. Thus, 
some recommendations are proposed in order to minimize the impacts such as improvement 
of wastewater treatment efficiency and the limitation of river water uptake by agriculture on 
the Garonne watershed during sever droughts. 
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29th International Conference of the Society for 
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Toulouse, France. 

 



 

 

 
[ADDENDUM AU RAPPORT SYNTHETIQUE D’AVANCEMENT] Année 4 



 

 

 
[ADDENDUM AU RAPPORT SYNTHETIQUE D’AVANCEMENT] Année 4 

Annexe 8  

POSTER 

Dindinaud F., Sautour, B., Bachelet, G. (2012). 

 Dynamics and quantitative distribution of meiofauna in low salinity 

areas of the Gironde Estuary. 

 JILO 2012; Journée Internationale  de Limnology et d’Océanographie, 

17-19 octobre 2012, Clermont-Ferrand, France. 

 

  



 



 

 

 
[ADDENDUM AU RAPPORT SYNTHETIQUE D’AVANCEMENT] Année 4 

Annexe 9  
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Dindinaud F., Sautour B., Bachelet G. (2014) 

 Structure and dynamics of meiofauna and macrofauna communities 

in low salinity areas of the Gironde Estuary.  

ECSA 54 – Coastal systems under change: tuning assessment and 

management tools, 12 – 16- May 2014, Sesimbra, Portugal. 

 

Dindinaud F., Sautour, B., Bachelet, G. (2014) 

 Structure and dynamics of meiofauna and macrofauna communities 

in low salinity areas of the Gironde Estuary. 

 ISOBAY 14, XIV International Symposium on Oceanography of the 

Bay of Biscay, 10-13 June 2014, Bordeaux, France. 
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Dindinaud F.,  Sautour B. , Bachelet G. 
 
 

ABSTRACT 

 

Benthic meiofauna and macrofauna constitute fundamental components of heterotrophic aquatic 

assemblages by influencing carbon transfer through the food web, and represent an important link 

between primary producers and higher trophic levels. However, these compartments are poorly known 

in the upper parts of tidal estuaries, where the freshwater masses are submitted to tides. In the present 

study, meio- and macrofauna communities were investigated in the tidal freshwater sections of the 

Gironde Estuary, i.e. in the 40-km lower parts of the Garonne and Dordogne Rivers. Both rivers are 

characterized by a strong seasonal variability of environmental parameters and are also submitted to 

anthropogenic pressures, mainly from the city of Bordeaux on the Garonne. 

In both branches of the fluvial estuary, macrofauna (> 1 mm) was composed exclusively of 

oligochaetes in intertidal areas, whereas it was totally absent in subtidal areas. Meiofauna was mainly 

composed of nematodes, foraminiferans and copepods in both subtidal and intertidal domains. MDS 

analyses showed that meiofaunal community structure was highly modified between May and October 

in both estuarine rivers but then returned to its initial stage. Abundance and composition of both 

benthic communities were not impacted by the Bordeaux water treatment plants. 
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Bordeaux: spatial characterization and inputs of trace metal elements 

(Ag, As, Cd, Cu, Pb and Zn).  

EGU2014-10196-3, EGU General Assembly, 27 April – 2 May 2014, 

Vienna, Austria. 

 

 

  



Urban metal inputs into hydrosystems are of increasing interest to both 

scientists and managers facing restrictive environmental protection policies. 

The Gironde Estuary (SW France; 625 km2) is known for its polymetallic 

pollution originating from both industrial (e.g. Cd, Zn, Cu) and agricultural 

sources (e.g. Cu) in the main fluvial tributaries (Garonne and Dordogne Rivers). 

However, few peer-reviewed scientific works have addressed the impact of 

urban sources in the Gironde Estuary, especially in the Bordeaux Urban 

Community (CUB) located on the downstream branch of the Garonne River 

which is characterized by a high urban population (~1 million inhabitants). 

METHODS 
 

► Establish the local geochemical background for ETM in the CUB 

► Map the spatial ETM distribution for 3 suburban rivers : localize 

geochemical anomalies and identify sources  1 snapshot campaign 

► Present a first estimate of ETM fluxes for a representative river (the 

Jalle River)  hydrogeochemical monitoring in 1 site 

 
Evaluate the impact of urban metal pollution (suburban rivers and 

waste water treatment plants ; WWTPs) in the Gironde Estuary 

1-Sampling campaigns  

2-Sedimentary and ETM analyses  

3-Flux estimates for a suburban river 

RESULTS 

 Sedimentary record 

 

Vertical profiles of median grain-size (D50) and particulate ETM 

 concentrations  in the sedimentary core in the Jalle River 

  

Spatial distribution of dissolved and particulate ETM concentrations  

► High concentrations compared to the geochemical background (GB) for Ag in the Jalle, Zn and Cu in the Peugue and As in the Eau 

Bourde; Anomalies on particulate Cd and Pb for the 3 suburban rivers 

Ag and Cd :  

industrial activities ?  

Zn, Pb and Cu :  

urban  

habitation 

 runoff ? 

As : 

 industrial incinerator? 

Extremely severe  

enrichment for Ag 

and Cd 

Severe enrichment  

for  Zn, Pb and Cu  

 Severe enrichment  

for As  

 

referenceThMe

sampleThMe

CC

CC
EF

)/(

/


Map of Bordeaux Urban Community and localisation 
of sampling sites in the 3 suburban rivers 

50 cm 
Enrichment Factor (EF): 

Statistical distribution of  EF for the  ETM 

in the three suburban watersheds (J: Jalle, B: Bourde and P: Peugue) 

► EF max values 

• EF max  of Ag =117 

• EF max of As=20 

• EF max of Cd=57 

• EF max of Cu=17 

• EF max of Pb=17 

• EF max of Zn=17 

 

ETM Flux estimation  

 

 

INTRODUCTION 
 

OBJECTIVES 
 

►Long sedimentary core (L=492 cm) 

at the outlet of the Jalle River 
 

► 30 samples (surface sediments and 

water) in the 3 suburban watersheds, 

located in the left bank of the Garonne 

River (15 in the Jalle, 5 in the Peugue, 

and 10 in the Eau  Bourde Rivers). 

►Photography by radioscopy RX 

internal sedimentary structure 
 

►Characterization of particulate metal 

concentrations using metal digestion 

(HCl, HNO3 and HF) and ICP-MS. 

►Hydro-geochemical monitoring at the 

outlet of the main suburban river (Jalle) 

using an automatic sampler Sigma 900 
 

►Annual dissolved and particulate 

ETM fluxes estimated from daily water 

discharge (Q) and Q-weighted ETM 

concentrations 

► 2 units with contrasting profiles:  

Surface unit [0-50 cm]; sand with 

high ETM concentrations 

Deeper unit [>50 cm]; clay with 

stable ETM concentrations  

Geochemical background values 

Sources? 

Acknowledgements : This work  was funded by the ANR (ANR 11 CEPL 008) and ETIAGE programs. The  authors greatly acknowledge Beaupin C., Bossy C., Curti C., Dutruch L., Gorse L., Lerat A., Maneux E., Marty JB. and Zhao X. for their contributions to field and laboratory works.   

► During low river discharges (Q<200 m3/s), Ag 

from suburban rivers and WWTPs may significantly 

increase flux in the Garonne-Gironde System; 

moderate contribution for Cu, Zn and Pb. 

►weak impact for As and Cd coming essentially for 

the Garonne watershed whatever water discharges 

►During moderate to high river discharges : 

insignificant urban impact whatever elements. 

 

IMPACTS OF ANTHROPOGENIC PRESSURES ON THE WATER QUALITY OF THE GIRONDE ESTUARY (SW FRANCE)  

FROM THE URBAN AGGLOMERATION OF BORDEAUX: SPATIAL CHARACTERIZATION AND INPUTS  

OF TRACE METAL ELEMENTS (Ag, As, Cd, Cu, Pb and Zn) 
KESSACI Kahina, COYNEL Alexandra, BLANC Gérard,  DEYCARD Victoria Nicole, DERRIENNIC Hervé, and SCHÄFER Jörg  

Univ. Bordeaux, UMR CNRS 5805 EPOC, 33405 Talence, France; *k.kessaci@epoc.u-bordeaux.fr 

J1
J2

J3
J6

J7J5J9
J8

J10
J11

J4

J12
J13 J14J16

P2
P3

P4P5P6

B1

B4

B3

B5

B6
B7

B8

B9
B10

B11

CONCLUSIONS 

 

 

► Snapshot campaign in 3 contrasting watersheds: different ETM sources on the 

geochemical quality (in dissolved and particulate phases) in suburban rivers with high EF.  

► Flux quantification in a suburban river: significant contribution of suburban rivers and 

WWTPs on ETM inputs in the Garonne-Gironde Systems (highly for Ag; moderately for Cu, 

Zn and Pb) during low water discharges. 

 

These results allow to conclude that urban environments may be a major additional source of Ag 

contaminations in the aquatic systems, especially in the current context of the global changes 

(population growth, urban sprawl, severe and long periods of low water levels, ...) 
Annual total metal fluxes for the Jalle River and the WWTPs ;  

comparison with the Garonne River export  for the whole 2012-year  

(total flux; TG in t/yr) and during low water discharges (Q<200 m3/s) for 2012. 
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Annexe 11  

Kessaci K., Coynel A., Blanc G., Deycard V.N., Schäfer J. (2014) 

 Impact des changements globaux sur la quantité et la qualité des 

transports biogéochimiques : cas de l'environnement fluvio-estuarien 

Lot-Garonne-Gironde.  

Colloque Gagilau 2014 – Quels fleuves et estuaires pour demain?,  14 

– 16 Mai 2014, Toulouse, France. 
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Impact des changements globaux sur la quantité et la qualité des transports biogéochimiques : 

 cas de l'environnement fluvio-estuarien Lot-Garonne-Gironde 
 KESSACI Kahina, COYNEL Alexandra, BLANC Gérard, DEYCARD Victoria Nicole  et SCHÄFER Jörg 
Univ. Bordeaux, UMR CNRS 5805 EPOC, 33405 Talence, France; *k.kessaci@epoc.u-bordeaux.fr  

Introduction 
Les modifications environnementales induites par le changement climatique et/ou le développement des activités humaines (industrialisation, urbanisation, pression agricole) sont désormais perceptibles à l'échelle de la planète. A 
l’échelle régionale, le continuum fluvio-estuarien Lot-Garonne-Gironde est soumis à une pollution polymétallique historique d’origine industrielle. Dans ce bassin versant, il est attendu que les changements globaux causeront des 
modifications locales des régimes hydrologiques et inciteront à la mise en place de certaines politiques d’adaptation... ce qui risque d’impacter la quantité et la qualité des flux de matières exportés, à l’interface du continent-océan. 
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Matériels et méthodes 
Mise en place d’un réseau d’observation 
hydrogéochimique : 
 Mesures journalières des débits (Q) et des 
Matières En Suspension (MES) 
 Mesures mensuelles des concentrations en 
Eléments Traces Métalliques dissous et 
particulaires (ETM) 
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Fig. 2 Préleveur automatique (SIGMA 900P) sur 
le site de Joany (Riou-Mort) 

Fig. 1 Localisation des ateliers d’étude et des sites du suivi géochimique 
sur le Riou-Mort (Joany), le Lot (Temple) et la Garonne (Port Ste Marie et 

La Réole)   

2 

Fig. 3 Barrages de Temple (Lot aval) 

Suivi hydrogéochimique à haute résolution 
temporelle (sub-jounaliére) des 
évènements de crues durant 2013. 

3 Campagne spatiale :  
 N = 30 échantillons (sédiments de 
surface  et eau) ont été collectés dans 3 
rivières sub-urbaines (la Jalle de 
Blanquefort, l’Eau Bourde et le Peugue) 
 
Estimation des flux exportés via un suivi 
hydrogéochimique à l’exutoire de la 
Jalle  de Blanquefort. 
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Fig.4  A. Campagne spatiale,  
       B. Garonne longeant Bordeaux 

Campagne spatiale : 
 N = 24 sols viticoles (Médoc) 
 N = 50 sols et vase (Île nouvelle) 
Test de lixiviation à différentes salinités 
Cartographies sous Système d’Information 
Géographique (SIG) 

Résultats 

Cinétique de désorption 

Fréquence  de prélèvement :

Durée totale 20 jours
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Fig.8 Evolution pluriannuelle des flux de Cd dissous et particulaire  (t/an) en fonction des flux de 
MES (Mt/an) et des débits (m3/s) respectivement,  pour la période 1999-2013  

Fig.6 Distribution spatiale des concentrations en Ag 
dissous et particulaire 

Forte anomalie en Ag à la Jalle ! 

Durant les périodes de faible débit 
(Q<200 m3/s), apport significatif en Ag  

des rivières sub-urbaines. 
  

TG=0,65 

Conclusions/Perspectives 

Augmentation des flux de Cd particulaire en relation avec les flux en MES et 
l’hydrologie  
Stabilisation des flux en Cd dissous indépendamment de l’hydrologie  

Fig.7 Flux en Ag sortant de la Jalle, STEPs 
et de la Garonne (Q<0 m3/s);  

TG : Total Garonne 

Diminution des flux en Cd total en 2013  
comparé à 1999 : 
1% à Livinhac, 20 % à Port Ste Marie et 
Temple . 
45 % au Riou-Mort et à 60 %  à la Réole! 
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Risque géochimique sur les eaux de  
l’estuaire de  la Gironde ? 

Eau estuarienne 

Temps (h) 

79

21

SPM_flux 

Apport-Crues

Autre-apport

Fig.10 Transport en MES au niveau de Lot (1999-2013)  Fig. 11 Hydrologie du Lot (1999-2013 

Transport effectué  
essentiellement 

lors des crues 

Absence de crues 
majeures dans le Lot 

entre 2012-2013 
P=2 

P=50 

Régulation des débits au niveau des barrages depuis 2010 

«Colloque Gagilau 2014 – Quels fleuves et estuaires pour demain ?» 

Ce travail est financé par l’ANR  adapt’eau (ANR 11 CEPL 008) et le programme ETIAGE. Les auteurs remercient  : Beaupin C., Bossy C., Curti C., Derriennic H., Dutruch L., Ivanovsky A., Gorse L., Lerat A., Maneux E., Marty JB., Petit J., Pougnet F. et Zhao X. 

Les résultats montrent l’impact de l’hydrologie , des activités 
anthropiques et des aménagements (barrages, écluses…) sur la 
variation et/ou la régulation des flux géochimiques exportés, 
 
L’intégration des données obtenues, au niveau des différents 
compartiments (bassins versants amont, agglomération bordelaise, 
zones intra-estuariennes…) permettront de modéliser conceptuellement 
le fonctionnement actuel du continuum fluvio-estuarien (Riou-Mort-Lot-
Garonne-Gironde) et de simuler son comportement futur en fonction 
des différents scénarii d'évolution du changement global. 
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Fig.5 Stratégie d’échantillonnage et test de lixiviation  

Fig. 9 Rapport des flux en Cd total  entre 2013/1999  
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 Influence des rejets urbains sur la matière organique sédimentaire et 

conséquence pour la méiofaune benthique dans l’estuaire fluvial de 

la Gironde.  

Rapport de stage de M2, Juin 2013. 

 



  

1

Influence des rejets urbains sur la matière organique sédimentaire 
&

conséquence pour la méiofaune benthique 
dans 

 l'estuaire fluvial de la Gironde 

RAPPORT DE STAGE Master 2
 présenté par

Lucie MARRON

Master 2 Recherche Océanographie côtière
Université Bordeaux 1

Encadré par :
Nicolas Savoye 
François Dindinaud 
Guy Bachelet

Station Marine d'Arcachon
Equipe ECOBIOC

UMR 5805 EPOC (CNRS / Université Bordeaux 1)
OASU, 2 rue du Professeur Jolyet, 33120 Arcachon

& Campus de Talence, B18

Stage du 7 janvier au 28 juin 2013



Remerciements

Tout  d'abord,  je  tiens  à  exprimer  ma  grande  reconnaissance  à  Nicolas  Savoye  qui,  en  me
proposant  ce  stage,  m'a  permis  de  mener  intégralement  une  étude  en  écologie  isotopique :  de  la
préparation  des échantillons à l'analyse multivariée, en passant par le capricieux spectromètre de masse,
alias « la bête ». Je te remercie pour ta sympathie, ta grande disponibilité et tes explications claires.

Je remercie François Dindinaud et Guy Bachelet pour leur encadrement complémentaire  et leur
relecture du rapport. François, merci de m'avoir confié tes échantillons. J'espère que tes travaux associés
à mes  résultats  d'isotopie  aboutiront  à  des résultats  importants,  à  propos de ce  sujet  pionnier.  Bon
courage pour la suite de ta thèse !

Un grand merci à Karine Charlier pour les semaines au spectromètre de masse à Talence. De
savoir si bien apprivoiser et comprendre « la bête ».

Merci aussi à Sabrina Bichon pour son aide apportée au laboratoire de chimie (emplacement du
matériel,  décarbonatation),  de  m'avoir  montré  comment  bichonner  (sans  jeu  de  mot )  le  vieux
lyophilisateur pour le maintenir en vie.

Je  tiens  a remercier  Valérie David et  Sophie  Dubois  pour  leur  aide  précieuse  à propos des
traitements multivariés sous le logiciel R. Vos scripts avec boucle et explications m'ont permis d'aborder
des analyses qui m'étaient inconnues jusqu'à maintenant et gagner un temps précieux.

Un grand merci aux autres stagiaires présent à la station pour les bon moments de rigolade et
soutien. Adeline, Alisée, Audrey, Marine, Marion, Mélaine, Vania, Thomas, nos confidences autour d'un
café et/ou thé ou au labo étaient fort sympathiques et salutaires !

Pour finir, merci à tout le personnel de la station pour les grandes tablées animées à la cantine le midi.

2



Sommaire

Table of Contents

Remerciements..................................................................................................................................... 2

I / INTRODUCTION........................................................................................................................... 5
II / MATERIEL ET METHODES               ......................................................................................... 8

1. Site d'étude     ..............................................................................................................................8
2. Echantillonnage .......................................................................................................................... 8

2.1. Stratégie générale................................................................................................................. 8
2.2. Echantillonnage du sédiment............................................................................................... 9
2.3. Extraction du microphytobenthos...................................................................................... 10

3. Analyses élémentaires et isotopiques.........................................................................................10
3.1. Préparation des échantillons...............................................................................................10
3.2. Analyses au spectromètre de masse .................................................................................. 11

4.  Analyses numériques................................................................................................................ 11
4.1. Statistiques multivariées.....................................................................................................11
4.2. Le  modèle de mélange...................................................................................................... 12

III / RESULTATS .............................................................................................................................. 13
1. Variabilité des rapports isotopiques et élémentaires de la MOS................................................13
2. Composition de la matière organique sédimentaire...................................................................19
3. Structure de la méiofaune benthique......................................................................................... 21

IV / DISCUSSION............................................................................................................................. 22
1. Composition de la matière organique sédimentaire : variabilité et forçages.............................22
 2. Composition de la matière organique sédimentaire et structure de la méiofaune benthique....25

  Conclusion .......................................................................................................................................27
  Bibliographie         ........................................................................................................................... 29
ANNEXES ........................................................................................................................................ 31

Annexe 1 : Dendrogramme et test Simprof séparant les associations mois-station en cinq  
groupes significatifs.................................................................................................................. 31
Annexe 2 : Composition des groupes simprof en terme de mois et stations.............................32
Annexe 3 : Variation temporelle du débit de Garonne et Dordogne. ....................................... 33
Moyenne mensuelle de deux stations amont-aval, pleine mer-basse mer................................33

3



4



I / INTRODUCTION

Les estuaires correspondent à la partie terminale des fleuves à l’interface continent-océan.

Ce sont des zones de mélange entre eau douce et eau salée, ainsi il existe de nombreux gradients

(salinité, température...).  Un gradient  horizontal de salinité croissante est  présent de l' amont vers

l'aval de l'estuaire et un autre vertical : de la surface vers le fond. Les estuaires européens  sont

majoritairement macrotidaux. Autrement dit, l'influence de la marée est plus forte que le débit du

fleuve. Cette forte influence marine provoque un long temps de résidence des masses d'eaux et des

matières  en  suspension,  entrainant  ainsi  une  zone  de  turbidité  maximum  appelée  « bouchon

vaseux » (Allen et al.,1980 ; Jouanneau et al.,1999). Les concentrations de matières en suspension

rencontrées au sein du bouchon vaseux sont de 100 à 500 fois plus importantes à celles retrouvées

dans le fleuve ou en mer (Romaña, 1994). Le bouchon vaseux remonte vers l'amont en période

d'étiage  et descend vers l'aval en période de crue, et selon le moment de la marée (flot ou jusant)

(Etcheber  et  al.,  2011).  Enfin,  dans  le  bouchon vaseux,  la  forte  turbidité  limite  la  pénétration

lumineuse et réduit considérablement la production primaire (Irigoien & Castel, 1997). 

Les estuaires sont divisibles en trois secteurs: l'estuaire marin situé en aval au niveau de

l'embouchure  et  subit  une  forte  influence  marine  (eaux fortement  salées) ;  l'estuaire  moyen est

constitué d'eau saumâtre. Ces deux secteurs forment l'estuaire halin. Enfin, dans le secteur le plus en

amont se situe l'estuaire fluvial,  caractérisé par de l'eau oligohaline (faible salinité) mais encore

sujet à l'influence de la marée dynamique (Guézennec L., 1999).

Dans  les  systèmes  aquatiques,  le  sédiment  représente  un  habitat  pour  les  espèces

benthiques ; sa matière organique et ses différents composants peuvent également être une ressource

trophique  pour  de  nombreuses  espèces,  comme par  exemple  celles  de  la  meiofaune  benthique

(Lebreton et al., 2012). En effet, la matière organique constitue un relais entre les divers producteurs

et consommateurs primaires qui sont à la base des réseaux trophiques. Dans les écosystèmes côtiers

comme les estuaires, la matière organique sédimentaire (MOS) est issue de nombreuses sources qui

sont à la fois marines, continentales et autochtones (Savoye et al., 2012). Selon sa composition, la

MOS peut être plus ou moins biodisponible pour les consommateurs. Ainsi, outre la quantité, la

composition de la MOS peut influencer la structure et le fonctionnement des écosystèmes (Dubois

et al., 2012).
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La méiofaune est définie  comme  étant  tous  les  organismes dont la taille est comprise

entre  40μm et  1mm (définition  selon  Higgins  et  Thiel,  1988).  Le  méiobenthos   ou  méiofaune

benthique  rassemble  des  organismes  passant  toute  leur  vie  au  sein  de  cette  gamme  de  taille

(méiobenthos  vrai),  et  d'autres  dont  seul   le  stade  juvénile  est  compris  dans  la  méiofaune

(méiobenthos temporaire).  Les principaux taxons de méiobenthos vrai  sont  les nématodes (vers

cylindriques,  sous-embranchement  ),  les  copépodes  (crustacés  planctonique  ou  benthique).  Un

grand nombre de stades juvéniles  du  macrobenthos comme  les annélides,  bivalves,  amphipodes

sont  retrouvés  dans  le  méiobenthos.  Ces  organismes  possèdent  de  nombreuses  adaptations

morphologiques et biologiques à la vie enfouie, qui sont fondamentales pour le fonctionnement de

l’écosystème. La bioturbation (mobilité), nutrition et le mode de reproduction conditionnent les flux

de matière dans le sédiment. Quatre modes de nutrition sont utilisés par le méiobenthos (Swedmark,

1964) : certains taxons sont les prédateurs de microfaune, méiofaune, voire de petite macrofaune

vivante, alors que d'autres sont essentiellement brouteurs de films bactériens et de diatomées. Enfin,

d'autres taxons sont détritivores ou suspensivores.

Dans les estuaires, la matière organique particulaire (MOP en suspension et sédimentaire)

provient de sources naturelles continentales et  marines telles que le sol, les végétaux supérieurs

terrestres et aquatiques, le phytoplancton, le microphytobenthos, les macroalgues. Tandis que les

sources anthropiques de MOP proviennent principalement des rejets urbains et agricoles. La MOP

des végétaux supérieurs est  riche en cellulose donc réfractaire, c'est-à-dire qu'elle est difficile à

dégrader et à bioassimiler, contrairement à la MOP algale qui est labile, autrement dit, facilement

dégradable ou bioassimilable (Veyssy et al., 1999 ; Etcheber et al., 2007).

La distinction entre les matériels issus des différentes sources et réservoirs d'origine peut se

faire  grâce  à  des  descripteurs  de  la  matière  organique  particulaire,  tels  que  les  compositions

élémentaires et  isotopiques du carbone et  de l'azote (Fontugne et  al.,  1987 ;  Middelburg et  al.,

2007 ;  Savoye  et  al.,  2012). Le  carbone  organique  particulaire  (COP)  et  l'azote  organique

particulaire (NOP) décrivent l'ensemble de la MOP sans distinction d'origine, puisque ils sont des

constituants de toute matière organique. Cependant leur rapport (C/N) permet de discriminer, par

exemple, le matériel algal du matériel terrestre (Dubois, 2012).  L'utilisation combinée des rapports

des isotopes stables du carbone (δ13C) et de l’azote (δ15N) permet d'affiner la discrimination  des

différentes sources de MOP. Cette discrimination est souvent spécifique au site d'étude (Cifuentes et

al., 1988 ; Liu et al., 2006). 
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L'estuaire de la Gironde a fait l'objet de nombreuses études biologiques et biogéochimiques

depuis plusieurs dizaines d'années (e.g. Abril et al., 2002 ; David et al., 2006, 2007 ; Doxaran et al.,

2009 ; Savoye et al., 2012 ; Schäfer et al., 2002). Il fait également l’objet de suivis d’observation et

de surveillance,  que ce soit  dans  sa  partie  fluviale  ou dans  sa partie  haline (réseaux SOMLIT

(http://somlit.epoc.u-bordeaux1.fr/fr/)  et  MAGEST  (http://www.magest.u-bordeaux1.fr/) ;

surveillance  de  la  centrale  nucléaire  du  Blayais).  La  composition  de  la  matière  organique

particulaire en suspension dans la colonne d'eau a été estimée en limite amont de l'estuaire (Veyssy

et al., 1999 ; Etcheber et al., 2007), dans l’estuaire fluvial (programme ETIAGE ; Nzimandoukou,

2012), dans la zone de turbidité maximum (Etcheber et al., 2007) et dans l'estuaire halin (Fontugne

et Jouanneau, 1987 ; Savoye et al., 2012). Ces études ont mis en évidence une très forte dominance

du matériel  terrestre  dans  la  MOP.  Toutefois,  il  n’existe  actuellement  aucune étude portant  sur

l’origine de la MOS en Gironde fluvio-estuarienne. Par ailleurs, deux sources n’ont pas ou peu été

prises en compte dans les précédentes études : le microphytobenthos et le matériel anthropique.   

Le  programme  ETIAGE (Etude  Intégrée  de  l'effet  des  Apports  amont  et  locaux  sur  le

fonctionnement de la Garonne Estuarienne) débuté en 2010, étudie les impacts des rejets urbains de

Bordeaux,  du bouchon vaseux et  des métaux sur la  biogéochimie et  la  biologie de la  Garonne

estuarienne.  Il  est  subdivisé  en  5  axes  de  recherche  qui  possèdent  des  thématiques

complémentaires au  sein  des  eaux  de  la  Garonne  estuarienne.  Le  premier  étudie  les  apports

organiques et leur effet sur l'oxygénation des eaux, les deux autres étudient les flux de contaminants

organiques et les apports métalliques. Le quatrième est une approche de l'impact des conditions

physico-chimiques sur les cortèges biologiques. Enfin, le cinquième axe synthétise les pressions et

les impacts sur  les eaux de la Garonne estuarienne, afin de proposer un plan de gestion.

Dans ce contexte scientifique et programmatique (axe 1 d’ETIAGE), ce stage a pour objectifs : 

1) d'estimer la contribution de chacune des sources à la composition de la matière organique

sédimentaire  (MOS)  de  l'estuaire  fluvial  (Garonne  et  Dordogne)  et  d’en  décrire  les  forçages

environnementaux.

2)  de  comparer  la  dynamique  spatio-temporelle  de  cette  composition  avec  celle  de  la

structure de la méiofaune benthique, afin d’investiguer un éventuel lien trophique structurant.
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II / MATERIEL ET METHODES               

1. Site d'étude     

L' estuaire de la Gironde, situé au sud-ouest de la France, est issu de la confluence entre la

Garonne et la Dordogne et s’étend du Bec d’Ambès au golfe de Gascogne. C’est l’un des plus

vastes estuaire d’Europe (625 km2). Il est de régime macrotidal partiellement à bien mélangé, et son

débit moyen annuel est d’environ 1100 m3/s ; Etcheber et al., 2007). La profondeur varie de 5 à 8m

dans la partie haute et peu atteindre 20m dans la partie basse de l'estuaire. L'intrusion de la salinité

remonte, en période d’étiage, au-delà du Bec d'Ambès : la salinité atteint des valeurs inférieures à

0,5 à Libourne et oscille entre 0,5 et 1,5 à Bordeaux (Etcheber et al., 2011). La limite de la marée

dynamique se situe à La Réole en Garonne et à Pessac-sur-Dordogne en Dordogne.

Le temps de résidence de l'eau varie de deux semaines à 3 mois et celui des particules est de

un à deux ans (Jouanneau et Latouche, 1981). Celui-ci est long et permet alors la formation d'un

bouchon vaseux, ou zone de turbidité maximum, dont la concentration en matière en suspension

(MES)  est   supérieure  ou  égale  à  0.5g/l  (Savoye et  al.,  2012).  Pendant  la  période  d'étiage,  le

bouchon  vaseux  est  large  (70km de  long)  et  centré  au  niveaux  de  la  communauté  urbaine  de

Bordeaux (Sottolichio et Castaing, 1999). En revanche, il descend vers l’aval, voire est chassé vers

l'océan en période de crue (Doxoran et al., 2009).

2. Echantillonnage 

2.1. Stratégie générale

L’échantillonnage du sédiment a  été effectué en zone intertidale,  environ mensuellement

(février 2011 -  février 2012), le  long du système fluvio-estuarien (Figure 1),  à cinq stations en

Garonne — G1 à proximité  du Bec d'Ambès,  G2 (Bacalan),  G3 (Bordeaux) et  G4 (Bègles) au

niveau de l'agglomération bordelaise, et G5 à Langoiran — et quatre stations en Dordogne — D1 à

proximité du Bec d'Ambès, D2 à Cubzac-les-ponts, D3 à Izon et D4 à Libourne. Une partie des

prélèvements de sédiment a servi à mesurer les descripteurs de la MOS (COP, NOP,  δ13C,  δ15N,

chlorophylles  a,  b et  c, phéophytines  a,  b et  c), tandis qu'une autre partie à été utilisée pour le

dénombrement  et la détermination de la méiofaune benthique.
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Pour la détermination de ses signatures isotopiques et élémentaires, le microphytobenthos a

été prélevé aux stations G2, G5 en Garonne (22 avril 2013), et D2 , D4 en Dordogne (23 avril

2013).

Les signatures isotopiques et élémentaires de la matière anthropique ont été mesurées sur

des  échantillons  prélevés  mensuellement  (juin  2011  –  avril  2012)  en  sortie  de  deux  stations

d’épuration  de  la  communauté  urbaine  de  Bordeaux  (Nzimandoukou,  2012).  Celles  du

phytoplancton, de la matière organique terrestre réfractaire et de la matière organique labile ont été

estimées à partir des données SOMLIT (années 2007-2010 ; Savoye et al., 2012 ; Nzimandoukou,

2012). estimées  à  partir  des  données  SOMLIT  (années  2007-2010 ;  Savoye  et  al.,  2012 ;

Nzimandoukou, 2012).

Figure 1: Carte des stations  d'échantillonnage ETIAGE.  STEP : station d’épuration

2.2. Echantillonnage du sédiment

Le premier centimètre (sédiment pour analyses chimiques) ou le premier demi-centimètre

(sédiment  pour  l’extraction  du  microphytobenthos)  a  été  prélevé  manuellement  en  triplicat.  Le
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sédiment a été placé dans une barquette en aluminium stockée au congélateur (-20°C). Lors du

cycle annuel (février 2011 – février 201é), le sédiment a été prélevé par F. Dindinaud (EPOC).

2.3. Extraction du microphytobenthos

Au laboratoire, le sédiment a subit un bain à ultrasons afin de décrocher les cellules algales

des particules sédimentaires. Celles-ci ont été séparées par densité dans une solution de tungstate de

sodium (Méléder, méthode non publiée). In fine, deux fractions microphytobenthiques (diatomées et

euglénophyceaes) ont été recueillies par filtration (filtres GF/F brûlés pendant 4h à 450°C). Les

filtres ont été placés dans un pilulier en verre, séchés à l'étuve (60°C) pendant une nuit, puis stockés

en dessicateur jusqu'aux analyses.

Cette extraction a été effectuée par S. Dubois (EPOC).

3. Analyses élémentaires et isotopiques

3.1. Préparation des échantillons

Sédiment :

Les échantillons de sédiment ont été lyophilisés, puis broyés et tamisés (maille  : 500µm). Un

aliquote a été conditionné dans un pilulier en verre. Quelques jours avant l’analyse,  les échantillons

de sédiment  ont  été  pesés  et  placés  dans  des  capsules  d’étain  (analyse de  l’azote)  ou d’argent

(analyse du carbone). Ces derniers on été ensuite décarbonatés  (HCl 1.2N ; Kennedy et al., 2005)

afin d’éliminer le carbone inorganique dont la présence biaiserait l’analyse du carbone organique.

Enfin, les capsules ont été pliées et stockées dans des plaques à puits numérotés, jusqu'à l'analyse au

spectromètre de masse. Les capsules en argent ont de plus ont été emballées dans une capsule en

étain.

Microphytobenthos :  

Les filtres de microphytobenthos ont également été décarbonatés (HCl fumant pendant 4h ;

Lorrain  et  al.,  2003).  Avant  analyse,  tout  ou  une  partie  du  filtre  a  été  grattée  à  l'aide  d'une

microspatule. La poudre obtenue a été placée dans une capsule d'étain.
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3.2. Analyses au spectromètre de masse 

Un analyseur  élémentaire  (CarloErba  NC2500®)  couplé  à  un  spectromètre  de  masse  à

rapports  isotopiques  (Isoprime,  GV  Instruments®)  a  été  utilisé  pour  mesurer  les  rapports

élémentaires (C/N) et  isotopiques (δ13C,  δ15N) des sédiments et du microphytobenthos.  Tous les

jours d’utilisation, les deux appareils ont été calibrés et leurs dérives éventuellement corrigées à

l'aide de standards dont les signatures isotopiques et élémentaires sont connues. Ces matériaux de

référence sont soit internes au laboratoire (caséine, glycine) soit commerciaux (acétanilide). 

Les rapports isotopiques sont reportés selon la notation delta δ (‰) :

δ13Céchantillon  ou δ15Néchantillon = (Réchantillon  / Rréférence -1) x 1000

avec R=13C/12C ou 15N/14N, où la référence pour le δ13C est le PDB (la Bélemnite une roche calcaire)

et le diazote N2 atmosphérique pour le δ15N.

L'incertitude des  l'analyses de δ13C et δ15N  était inférieure ou égale à 0,2‰ et celle des analyses de

C/N inférieure ou égale à 0,2 mol.mol-1.

4.  Analyses numériques

Avant toute analyse numérique, les réplicats des rapports isotopiques et élémentaires ont été

moyennés  par  association  mois-station.  Le  nom  de  ces  associations  est  écrit  sous  la  forme :

Intertidal-Mois-Station.  Par  exemple,  I2D4  désigne  les  sédiments  de  la  zone  intertidale

échantillonnés en février 2011 à la station D4 (Dordogne, Libourne). Et I22D4 désigne la même

station échantillonnée en février 2012. 

4.1. Statistiques multivariées

Le logiciel R (version 2.15.2) a été utilisé pour les analyses statistiques multivariées et les

données ont été d'abord centrées-réduites. 

Des dendrogrammes (analyse de groupement  à ascendance hiérarchique) ont été produits à

l'aide de matrices de similarité basées sur les distances euclidiennes et la méthode des moyennes

(package R vegan), afin de grouper les observations par similarité et de mettre en évidence une

éventuelle zonation et/ou une éventuelle saisonnalité. Le test Simprof (package R clustsig) associé

aux  dendrogrammes,  a  permis  l'identification  des  groupes  significativement  différents.  Ce  test

effectue un grand nombre de permutations entre les objets afin de rassembler les objets ayant des
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distances  proches.  Un  dendrogramme  a  été  produit  à  partir  des  signatures  élémentaires  et

isotopiques.

Deux analyses  en  composantes  principales  (ACP) ont  été  appliquées  d’une  part  sur  les

rapports isotopiques et élémentaires et d’autre part sur les compositions relatives de la MOS pour

mettre en évidence les relations entre les rapports isotopiques et élémentaires d’une part et entre les

compositions relatives d’autre part  (package FactoMineR).

Enfin, des analyses canoniques de redondance (ARD) ont été effectuées pour investiguer

l’éventuel  lien  entre  1)  forçages  environnementaux  et  rapports  isotopiques  et  élémentaires,  2)

forçages  environnementaux  et  contributions  relatives  des  sources  de  MOS  et  3)  contributions

relatives des sources et abondances de la méiofaune pour toutes les stations et saisons (packages

ade4  et  vegan). L'ARD  utilise  la  distance  euclidienne  pour  établir  des  relations  linéaires

(régressions multiples) entre les paramètres de la MOS et des paramètres environnementaux. 

Les  paramètres  environnementaux  étudiés  sont  le  débit,  la  température,  la  conductivité,  la

température, le point kilométrique, les concentrations en MES, en chlorophylle a , phéophytine a et

le COP des sédiments.   Pour chaque fleuve et à chaque date, les paramètres de la colonne d'eau

(débits, température, conductivité) sont représentés par une valeur moyenne.

4.2. Le  modèle de mélange

Le modèle de mélange tournant avec le package SIAR (Stable Isotope Analysis in R ; R

2.15.2) a été utilisé pour quantifier la contribution relative de chaque source à la matière organique

sédimentaire (Parnell et al., 2010). Le modèle de mélange est un système de quatre équations à  n

inconnues,  n étant le nombre de sources de MOS prises en compte. Ce système est basé sur des

équations de bilan de masse établies à partir des rapports isotopiques et élémentaires : 

δ13Cmélange = x1 δ 13Csource 1 + ... + xn δ 13C source n

δ15Nmélange = x1 δ15Nsource 1 + ... + xn  δ 15Nsource n

C/Nmélange  = x1  C/Nsource 1 + ... + xn C/Nsource n

x1+ ... + xn = 1

Le modèle  détermine  toutes  les  combinaisons  possibles  de  proportion  de  sources  dont  la

somme est  égale à 100 %. Les combinaisons sont calculées à partir des signatures isotopiques et

élémentaires en carbone et azote. Les sources sont définies au préalable par l'utilisateur.  Au final

les  résultats  obtenus  sont la contribution moyenne  associée à son écart-type, pour chaque source

12



et par échantillon. Ce système peut être sous-déterminé (plus d’inconnues que d’équations). Plus le

système est sous-déterminé, plus l’incertitude associée aux résultats est forte. Il est donc essentiel de

minimiser le nombre de sources (Philipps et Gregg, 2003) afin de minimiser l’incertitude sur les

résultats.

 Pour  cette  étude,  les  sources  potentielles  considérées  sont  celles  déjà  décrites  dans  la

littérature dédiée au site d’étude (Veyssy et al. 1999 ; Etcheber et al., 2007 ; Savoye et al., 2012) —

la matière organique terrestre réfractaire (qui compose le bouchon vaseux), la matière organique

labile (issue du sol et de la littière), le phytoplancton d’eau douce et la MOP anthropique — auquel

nous avons ajouté deux taxons microphytobenthiques (diatomées et Euglenophyceaes).

Toutefois,  au  vu des  signatures  isotopiques  et  élémentaires  des  sources  potentielles  de la

MOS, le phytoplancton d’eau douce et la matière organique anthropique n’ont pas été considérés

pour le modèle de mélange (voir la fin de la section III/1).

L'incertitude absolue sur les contributions est en moyenne 6,5 %, mais varie selon les sources

de ca. 4 % (Euglenophyceaes) à ca. 8 % (MOP terrestre réfractaire).

III / RESULTATS 

1. Variabilité des rapports isotopiques et élémentaires de la MOS

Sur l'ensemble du jeu de données (n=83 associations mois-station), les rapports isotopiques

et élémentaires de la matière organique sédimentaire de l'estuaire fluvial de la Gironde présentent la

variabilité suivante (Figure 2) : les valeurs de δ13C évoluent entre -26,7‰ et -22,9‰ (moyenne ±

écart type : -25,3  ± 0,7‰), celles de  δ15N entre 4,8‰ et 6,6‰ (moyenne  ± écart type :  5,7  ±

0,3‰) et celles de C/N varient entre 8,9 et  12,8 mol.mol-1 (moyenne ± écart type : 10,9  ±  0,7

mol.mol-1). 

Les gammes de variabilité des rapports de la Garonne (moyenne ± écart type :  δ13C = -25,2

± 0,7‰ ,  δ15N= 5,8  ± 0,4‰ , C/N =10,9± 0,7 mol.mol-1  ) et de la Dordogne (moyenne ± écart

type : δ13C = -25,4 ± 0,7‰,  δ15N= 5,6 ± 0,7‰ , C/N =11,0± 0,8 mol.mol-1 ) sont similaires.

 Il existe une tendance à l'évolution inverse  normale entre le δ13C et le C/N.
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Figure 2: Signatures isotopiques et élémentaires des sédiments de Garonne et 
Dordogne ;des sources potentielles de la matière organique sédimentaire. MOP : 
matière organique particulaire,MPB :microphytobenthos (D:diatomées et 
E:Euglenophyceae) 

Une classification ascendante hiérarchique a permis  de mettre  en évidence cinq groupes

d’observations (i.e. de combinaisons mois-stations ;  Figure 3).  Deux groupes représentent à eux

seuls 84% des observations (groupe 3 : 48 observations ; groupe 4 : 22 observations) tandis que les

trois autres groupes ne représentent que 3 à 6 observations. A l’exception du groupe 2 qui n’est

constitué que de stations de la Garonne, tous les autres groupes sont constitués de stations issues des

deux  fleuves.  Les  groupes  1,  3  et  5  sont  principalement,  voire  exclusivement  constitués

d’échantillons prélevés du printemps à l’automne tandis que les groupes 2 et 4 sont principalement

constitués d’échantillons hivernaux (Annexe 2). 

Le  groupe  3  (58%  des  observations)  est  caractérisé  par  des  signatures  isotopiques  et

élémentaires moyennes (δ13C≈ -25,2‰ , δ15N≈5,8‰, C/N≈10,6 mol.mol-1  )  en comparaison des

autres groupes (Figure 4). Le groupe 1 se distingue du groupe 3 par ses faibles  δ15N  (~5‰). Les

groupes  2  et  4  possèdent  de  faibles  δ13C  faibles   (~-26‰)  et  de  forts  C/N  (~12  mol.mol -1).

Cependant le groupe 2 se distingue par ses valeurs de δ15N  les plus élevées (~6‰). Enfin, le groupe

5 (n=6) se distingue par de forts δ13C (~-24‰ ) et de faibles C/N (~10,1 mol.mol-1).
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Figure 3: Classification ascendante hiérarchique et test Simprof (distance 
euclidienne, méthode des moyennes) à partir des valeurs isotopiques et 
élémentaires de la MOS en Garonne et Dordogne.

  

Figure 4: Signatures isotopiques et élémentaires des cinq groupes identifiés 
(Figure 3).Trait épais : médiane, trait pointillés : minima et maxima ; limites 
horizontales:1e et 3e quartiles ; cercles : données extrêmes.

L’analyse en composantes principales réalisée sur le jeu de données (Figure 5) montre que,

comme suggéré par la Figure 2, le  δ13C et le C/N sont anti-corrélés (test corrélation de Spearman,

rho = -0,67, pvalue <0,05),  tandis que le  δ15N est indépendant des deux autres paramètres. Les

groupes définis d’après leurs signatures isotopiques et élémentaires (Figure 3) se distribuent selon
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les deux axes : l’axe 1 ( δ13C versus C/N) pour les groupes 3, 4 et 5 et l’axe 2 ( δ15N) pour les

groupes 1, 2 et 3, le groupe 3, aux signatures moyennes (Figure 4) étant en position centrale

(Figure 5). 

Figure 5 : Analyse en composantes principales ACP réalisée à partir des rapports 
isotopiques et élémentaire. Les 2 axes expliquent 87% de la variance. Les cinq 
groupes identifiés (Figure 3) sont ajoutés sur la projection des combinaisons 
mois-stations.

La  comparaison  des  signatures  isotopiques  et  élémentaires  de  la  matière  organique

sédimentaire et  des signatures de ses sources potentielles  (Figures 2 et  6) permet de porter un

premier regard qualitatif sur l’importance des sources dans la composition de la MOS. Parmi les six

sources  potentielles,  certaines  proviennent  de  la  colonne  d'eau,  telles  que  la  MOP  terrestre

réfractaire,  la  MOP terrestre  labile,  le  phytoplancton,  laMOP anthropique.  D'autres  proviennent

directement du sédiment, comme les deux taxons microphytobenthiques. Les signatures isotopiques

(δ13C et δ15N) de la MOS sont extrêmement voisines de celles de la MOP terrestre réfractaire tandis

que les signatures élémentaires (C/N) sont intermédiaires entre la MOP terrestre réfractaire d’une
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part, et la MOP terrestre labile, le microphytobenthos, d’autre part (Figure 2). Ceci semble indiquer

l’influence de ces sources (et en particulier de la MOP terrestre réfractaire) dans la composition de

la MOS. Au contraire, les signatures isotopiques et/ou élémentaires de la MOS sont (très) éloignées

de celles de la MOP anthropique et du phytoplancton. Ceci semble indiquer que ces deux sources ne

contribuent pas, ou très peu, à la MOS.  

La variabilité des signatures isotopiques et élémentaires des groupes identifiés (Figure 3) est

relativement faible  en comparaison à celle des signatures des sources (Figure 6), suggérant une

homogénéité spatio-temporelle de la composition de la MOS. Toutefois, il apparaît que le δ13C et le

C/N des groupes 2 et 4 tendent vers ceux de la MOP terrestre labile et des diatomées benthiques,

tandis que le δ13C du groupe 5 tend vers celui des Euglénophyceaes. Ceci suggère une plus forte

influence de ces sources dans la composition de la MOS des groupes cités, comparativement aux

autres.

Figure 6 : Signatures isotopiques des cinq groupes identifiés (Figure 3), ainsi 
que des six sources potentielles de matière organique sédimentaire: MOP 
terrestre labile et réfractaire, phytoplancton d'eau douce, MOP anthropique, 
Microphytobenthos (MPB- D et E: diatomées et Euglénophyceaes)
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2. Composition de la matière organique sédimentaire

 Afin de déterminer la composition de la MOS, un modèle de mélange a été appliqué  à

chaque association mois-station. Comme vu précédemment (sections II/4.2 et III/1), les signatures

isotopiques et/ou élémentaires du phytoplancton et de la MOP anthropique étant très éloignées de

celles du sédiment, elles n'ont pas été prises en compte au sein du modèle de mélange. Le modèle

de mélange utilisé était ainsi un système déterminé de quatre équations à quatre inconnues. Par

soucis de synthèse, les résultats issus du modèle de mélange ont été moyennés pour l’ensemble des

observation  ainsi  que  par  groupes  identifiés  d’après  les  signatures  isotopiques  et  élémentaires

(Figure 7). 

Figure 7: Contribution relative moyenne des quatre sources de matière organique sédimentaire.   
a) : moyenne pour l’ensemble des observations ; b) à f) : moyennes pour les groupes identifiés 
d'après leurs signatures isotopiques et élémentaires (Figure 3). MPB : Microphytobenthos 
(D :Diatomée et E :Euglenophyceae)

Pour l’ensemble des observations, la MOP terrestre réfractaire domine la composition de la

MOS avec une contribution variant de 34 % à 61 % selon les groupes. La MOP terrestre labile

compose quant à elle 7 à 40 % de la MOS.  Ainsi, la MOP terrestre totale représente les trois-quart

de la composition de la  MOS. L'influence de la MOP terrestre labile  est  observée en hiver en
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proportion équivalente en Garonne et Dordogne (groupe 2 : Garonne, 40 % et groupe 4 : Dordogne,

34%). D'ailleurs, une corrélation inverse apparait  d’une part  entre MOP terrestre labile et MOP

terrestre réfractaire (test de corrélation linéaire de Pearson, p<0,05, rho= -0,89).

L’euglénophyceae compose  généralement  10 à  15 % de la  MOS, sauf  pour  le  groupe 5

(30%).  L'influence de cette microalgue s'observe plus pendant la période estivale. Les diatomées

benthiques contribuent à la MOS en proportion à peu près équivalente aux euglénophyceaes (8-

17%), sauf pour le groupe 5 dans lequel elles sont largement minoritaires (3%). Les deux sources

d’origine benthique composent seulement le quart de la MOS. 

3. Structure de la méiofaune benthique

Les résultats d'abondance de la méiofaune benthique ne sont présentés ici que succinctement

pour  information,  puisqu'ils  n'ont  pas  été  déterminés  durant  le  stage  (thèse  en  cours  de  F.

Dindinaud).  L'abondance  absolue  de  la  méiofaune  totale  présente  une  forte  variabilité  spatio-

temporelle (Figure 8). Elle est plus importante en Garonne qu’en Dordogne, aux stations médianes

au sein de chaque estuaire fluvial (en particulier au niveau de Bordeaux (G2,G3) pour la Garonne),

et en période estivale. Le taxon des nématodes est le plus abondant (81 à 92 % ; Figure 9) à toutes

les stations et contribue largement à l'abondance totale de la méiofaune. Les groupes d’observations

définis d’après les signatures isotopiques et élémentaires de la MOS (Figure 3) ne se distinguent

que faiblement : le groupe 1 comporte plus de nauplii (10%), le  groupe 2 plus de oligochètes (7%),

et  la  proportion de foraminifères est  plus élevée (8%) dans le  groupe 4,  comparativement  à la

situation moyenne. De plus, la proportion de nématodes est encore plus importante dans le groupe 5

(92%). 
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Figure 8: Variation spatio-temporelle de la méiofaune totale (abondance absolue 
et erreur standard) en Garonne et Dordogne estuariennes

Figure 9 : Abondances relatives des dix clades de méiofaune benthique. a) Somme 
sur l'ensemble des observations, b) à f) somme par groupe (Figure 3).
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IV / DISCUSSION

1. Composition de la matière organique sédimentaire : variabilité et forçages

En Garonne et en Dordogne estuariennes, la matière organique sédimentaire est largement

dominée  par  la  matière  organique  terrestre  (réfractaire  et  labile :  ca. 75%)  mais  est  toutefois

également composée de matière organique microphytobenthique (ca. 25%) (Figure 7). D’après les

signatures isotopiques et élémentaires (Figures 2 et 6), l’influence de la MOP anthropique et du

phytoplancton est nulle ou négligeable, et a été considérée ici comme nulle. Cette composition dans

les  sédiments  diffère  de  celle  de  la  colonne  d'eau  de  la  Garonne  estuarienne  (contribution

négligeable  du  microphytobenthos ;  la  MOP anthropique  pourrait  constituer  20% de  la  MOP ;

Nzimandoukou, 2012) et  de la Gironde (plus forte contribution du phytoplancton et  plus faible

contribution de la MOP terrestre labile ; Savoye et al.,2012).

La variabilité spatio-temporelle de la composition de la MOS est relativement modeste. Une

telle faible variabilité spatiale et/ou temporelle dans les sédiments a également été reportée pour des

systèmes côtiers (delta de la rivière Fly et zone côtière adjacente en Papouasie : Goñi et al., 2006 ;

bassin  d’Arcachon :  Dubois  et  al.,  2012).  En  Garonne et  en  Dordogne estuariennes,  il  semble

toutefois que la composition hivernale diffère de celle du reste de l’année et qu’il existe une balance

entre les types de MO terrestre (section III/1). Il apparaît effectivement une corrélation inverse entre

MOP terrestre labile et MOP terrestre réfractaire (Figure 10). 

Afin de comprendre la variabilité spatio-temporelle de la composition de la MOS, celle-ci a

été mise en relation avec des paramètres environnementaux. Ces paramètres sont utilisés ici comme

indicateurs  de  processus  et/ou  d’état  des  compartiments  pélagiques  et  benthiques  et  pouvant

potentiellement influencer la composition de la MOS. 

La conductivité caractérise les masses d’eau. La concentration en matières en suspension est

indicatrice  de  la  présence  ou  de  l’absence  du  bouchon  vaseux.  La  température  indique  la

saisonnalité. Le gradient amont-aval est pris en compte par la distance kilométrique à un point de

référence. La concentration en COP dans le sédiment est indicateur  de l'état de fraîcheur (labile :

plus forte concentration en COP) et de dégradation (réfractaire : plus faible concentration en COP)

de la MOS. La concentration en pigments dans les sédiments est indicatrice de l’abondance relative

du matériel photo-autotrophique dans ce compartiment.
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Une analyse de redondance a permis de mettre en relation la composition de la MOS et les

paramètres environnementaux (Figure 10). A l’échelle spatio-temporelle de l’étude, il apparaît que

seulement 21% (pour deux axes) de la composition de la MOS intertidale en Garonne et Dordogne

estuariennes sont expliqués par  les paramètres  environnementaux considérés.  Cette  analyse met

toutefois en évidence : 1) qu’il n’y a aucun gradient amont-aval et aucune influence des masses

d’eau (conductivité) sur la composition de la MOS ; 2) qu’une saisonnalité apparaît, en lien avec les

débits : en hiver, les débits plus élevés apportent de la MOP terrestre labile (sol, litière) et chasse le

bouchon vaseux vers l’aval. Ces deux processus induisent une plus forte contribution relative de la

MOP terrestre  labile.  Au contraire,  lors  des  périodes de plus  faibles débits,  le  bouchon vaseux

s’installe dans l’estuaire fluvial et les apports continentaux sont plus faibles, induisant ainsi une plus

forte contribution relative de la MOP terrestre réfractaire. 

Figure 10 : Analyse de redondance effectuée sur la composition des  sources de MOS en fonction
des paramètres  de la  colonne d'eau  et du  sédiment dans  l'estuaire fluvial.  MOP terrestre
réfractaire  et  labile,,MES:matière  en  suspension,T :Température,Pk:point  kilométrique.
MPB:microphytobenthos (diatomées),Algueverte:Euglénophyceaes, Chlorophylle a (Chla),phéophytine
a (Pheoa) et COP des sédiments.

Une telle  influence  de l’hydrodynamique sédimentaire  sur  la  composition  de  la  matière

organique particulaire a été également clairement mise en évidence dans la colonne d’eau de la

Garonne estuarienne (Nzimandoukou, 2012) et de la Gironde (Savoye et al., 2012) ou dans d’autres

systèmes côtiers (e.g. le bassin d’Arcachon : Dubois, 2012). 

Cependant, et contrairement à la colonne d’eau (Nzimandoukou, 2012 ; Savoye et al., 2012),

la variabilité saisonnière des paramètres environnementaux n’explique qu’une faible part de celle de

la  composition  de  la  MOS.  Dans  le  bassin  d’Arcachon  les  paramètres  environnementaux
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n’expliquent  que très peu la  variabilité spatiale  et  faiblement  la  variabilité  temporelle ;  dans ce

système, la faible profondeur de la colonne d’eau associée à des courant important semble favoriser

la remise en suspension et la redistribution des sédiments à large échelle spatiotemporelle (Dubois

et al., 2012 ; Dubois, 2012).

En gironde estiarienne, trois  hypothèses pourraient expliquer ce faible forçage à l’échelle

spatio-temporelle de l’étude : 

1) Dans les systèmes fluvio-estuariens, le temps de résidence des eaux et le temps de transit

des particules dans la colonne est plus grand que le temps de transit des particules dans le sédiment

(S.  Schmidt  et  A.  Sottolichio,  com.  pers.).  Ce  découplage  entre  les  dynamiques  pélagiques  et

benthiques  rend  non  linéaire  l’éventuel  lien  entre  composition  de  la  MOS  et  les  paramètres

environnementaux qui serait moins visible avec des analyses de distance euclidiennes telles que les

ARD. 

2) du fait de la marée et d’une différence de stratégie d’échantillonnage spatial entre colonne

d’eau et sédiment, les paramètres de la colonne d’eau ont été moyennés spatialement (valeur unique

pour  un  fleuve  à  une  date  donnée (section  II/4.1).  Ce  lissage  des  valeurs  des  paramètres

environnementaux fait perdre de l'information et diminue leur contrainte au sein de l'ARD. Ainsi ils

pourraient perdre leur pouvoir explicatif sur la composition de la MOS.

3) Enfin, la relation entre paramètres environnementaux et composition de la MOS n’est pas

spécialement linéaire. Par exemple, l’influence du débit pourrait suivre des effets de seuil selon la

précocité  et  l’intensité  des  crues  comme  c’est  le  cas  pour  la  dynamique  du  bouchon  vaseux

(Doxaran  et al., 2009). A partir d'un certain seuil de débit, l'érosion de la couche superficielle du

sédiment met à nu la couche sous-jacente, n'ayant pas la même composition en MOS. Ces effets

sont généralement difficiles à prendre en compte dans les analyses statistiques multiples.

2. Composition de la matière organique sédimentaire et structure de la
méiofaune benthique

La méiofaune  benthique  des  deux estuaires  fluviaux est  très largement  dominée  par  les

nématodes,  les  autres  taxons  ne  représentant  que  10  à  20% de  l’abondance.  Comme pour  la

composition de la MOS, la structure de la  méiofaune benthique présente une variabilité  spatio-

temporelle  faible  (Figure  9).  Les  paramètres  environnementaux  sédimentaires  (granulométrie,

phéopigments,  pigments  chlorophylliens,  COP,  NOP)  ne  semblent  pas  l’expliquer.  En  effet,  il

n’existe  aucune  différence  significative  ni  entre  Garonne  et  Dordogne,  ni  intra-fleuve  (test
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BIOENV, pvalue > 0,05 ; thèse F. Dindinaud). Par conséquent, d'autres facteurs sont susceptibles

d'avoir un rôle structurant sur les  communautés de méiofaune benthique, comme par exemple, la

dynamique de la  matière  organique sédimentaire.  Cette  hypothèse a  été  étudiée  par deux ARD

mettant en relation l'abondance absolue des taxons de méiofaune avec les paramètres de la MOS

(Figure 11). Les taxons de méiofaune étudiés sont les nématodes (vers cylindriques), les annélides

oligochètes (vers segmentés, peu de soies), les foraminifères et les copépodes benthiques, les larves

nauplii  (larves  de  crustacés,  principalement  de  copépodes),  les  gastéropodes,  les  rotifères,

cladocères, tardigrades, les insectes aquatiques.

Cette analyse (Figure 11) ne met en évidence aucun forçage des taxons par les paramètres de

la  MOS  (composition  et  signatures  isotopiques).   Autrement  dit,  la  composition  en  matière

organique du sédiment ne structure pas la composition taxonomique de la méiofaune. Cela se voit

par la mauvaise représentation des abondances des taxons au sein du cercle de corrélation. Il est

important de noter que, les mêmes analyses appliquées sur les abondances relatives donnent des

pourcentages de variabilité expliquée encore plus faible (5% pour deux axes). 

Figure 11: ARD abondance absolue des clades de méiofaune en fonction,a)des
signatures isotopiques et élémentaires de la MOS, b)de la  composition de la
MOS.  Pour chaque ARD, 8 % variabilité abondances expliquée par la MOS (2axes).

24



La présence de nématodes en forte abondance (Figure 9) a toutes les stations montre une

faible  diversité.  La  faible  variabilité  spatio-temporelle  de  la  MOS pourrait  expliquer   la  faible

variabilité de la méiofaune. 

 La présence du microphytobenthos à toutes les stations pourrait établir la répartition de ses

consommateurs. En effet, le microphytobenthos domine la production primaire dans les habitats

intertidaux sans végétaux et la méiofaune est le groupe de consommateur le plus important pour

cette productivité (Montagna et al., 1995). Cependant, dans la partie oligo-mésohaline (i.e. fluviale)

de l'estuaire de la  Gironde,  le  microphytobenthos  n'est  pas  un facteur  significatif  expliquant  la

composition et la biomasse du méiobenthos. Ce qui pourrait suggérer que la nourriture n'est pas

limitante, sauf peut-être pour certain taxons, ou qu'une large partie des ressources trophiques est

basée sur les détritus et les bactéries (Santos et al., 1996 ; Montagna et al., 1983).

Il  a  été  établit  que  la  composition  en  méiofaune  est  régulée  principalement  par  la

température,  la  salinité,  l'ensoleillement  et  la teneur en sable  dans les sédiments (Santos et  al.,

1996).   Notre  zone  d'étude  étant  limitée  à  la  zone  intertidale  de  l'estuaire  fluvial,  la  salinité

n'intervient pas dans la répartition des communautés de méiobenthos. Or celles-ci se répartissent

dans  les  estuaires  selon  la  tolérance  des  espèces  au  gradient  de  salinité  (Santos  et  al.,  1996 ;

Montagna et al., 1983) . 

Afin de prendre en compte la granulométrie et le niveau hypsométrique, il serait judicieux

d'effectuer la même étude en comparant les descripteurs de la MOP des sédiments intertidaux et

subtidaux (échantillonnés en 2011 sur trois mois). 

En vue de déterminer les ressources trophiques biodisponibles dans le sédiment et assimilées

par la méiofaune, il faudrait tracer le transfert de la matière organique dans les  taxons principaux de

méiofaune à l'aide des signatures isotopiques et élémentaires (Lebreton et al., 2012). La méiofaune

représente  un  lien  direct  entre  les  producteurs  primaires  (micro-algues,  bactéries)  et  les

consommateurs  des  niveaux  trophiques  supérieurs,  puisqu’elle  est  une  proie  commune  (les

copépodes en particulier) des crevettes et des poissons  (Coull, 1999). 
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Conclusion 
 

La  matière  organique  sédimentaire  (MOS)  de  l'estuaire  fluvial  de  la  Gironde  est

principalement composée (70-80%) de matière organique particulaire terrestre (labile et réfractaire)

et  de microphytobenthos. L’influence phytoplanctonique et  de la  matière organique anthropique

semble nulle ou négligeable, même aux stations proches des sorties de stations d’épuration (Bacalan

et Bègles). Cette faible influence dans cette zone de l’estuaire contraste avec la colonne d’eau de la

Garonne  estuaire  dont  la  MOP  pourrait  être  composée  de  20%  de  matériel  anthropique

(Nzimandoukou, 2012). Toutefois notre étude a portée sur les sédiments intertidaux alors que les

rejets sont déversés en zone subtidale. Le sédiment subtidal pourrait ainsi être plus influencé par ce

matériel. Ce sédiment n’a que peu été échantillonné dans le cadre du programme ETIAGE, mais les

résultats à venir seront essentiels pour comprendre l’influence de la matière organique anthropique

sur la matière organique particulaire pélagique et benthique de l’estuaire. 

La variabilité des forçages environnementaux pélagiques et benthiques expliquent peu celle

de la composition de la MOS. Toutefois l’influence des débits sur l’anti-corrélation entre MOP

terrestre labile et réfractaire a été mise en évidence.

 La faible variabilité des signatures isotopiques et  élémentaires illustrent  une dynamique

spatio-temporelle saisonnière de la MOP dans les sédiments nettement plus stable que celle de la

colonne d'eau. Le faible lien entre paramètres environnementaux et composition de la MOP peut

être dû à une non linéarité des processus impliqués (et donc lien peu visible à l’aide d’analyses

linéaires) et  à un découplage temporel entre la  dynamique des paramètres environnementaux et

celle des paramètres sédimentaires. Un tel lien devrait être visible à une plus grande échelle spatiale

(prise ne compte du fleuve et de l’estuaire halin) et temporelle (variabilité inter-annuelle ou plus).

Enfin,  la  qualité  et  la  composition  de  la  MOS  ne  semble  pas  influencer  la  structure

taxonomique de la méiofaune benthique, déjà peu diversifiée.

Les résultats acquis dans le cadre de ce travail pourront contribuer à la réalisation d’un bilan

de la composition de la MOP pélagique et benthique dans l’ensemble de l’estuaire de la Gironde. Ils

pourront également servir à l’étude du réseau trophique de ce système.
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ANNEXES 

Annexe 1 : Dendrogramme et test Simprof séparant les associations mois-station en

cinq  groupes significatifs
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Annexe 2 : Composition des groupes simprof en terme de mois et stations
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Annexe 3 : Variation temporelle du débit de Garonne et Dordogne. 
Moyenne mensuelle de deux stations amont-aval, pleine mer-basse mer
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Résumé 

Plusieurs études portant sur la dynamique de la matière organique particulaire en suspension (MES)

dans l'intégralité de l'estuaire  de la Gironde,  ont  mis en évidence une très forte  dominance du matériel

terrestre.  Toutefois,  il  n’existait  aucune étude portant  sur l’origine de la matière  organique sédimentaire

(MOS).  Le  programme ETIAGE,  cadre  programmatique  de  la  présente  étude,  s’intéresse  notamment  à

l'impact  des  rejets  urbains  de  la  ville  de  Bordeaux  sur  la  biogéochimie  et  la  biologie  de  la  Garonne

estuarienne.

Dans ce contexte scientifique, ce stage avait pour objectifs : 1) d'estimer la contribution de chacune

des sources à la composition de la matière organique sédimentaire (MOS) de l'estuaire fluvial (Garonne et

Dordogne) de la Gironde, et d’en décrire les forçages environnementaux ;  2) de comparer la dynamique

spatio-temporelle  de  cette  composition  avec  celle  de  la  structure  de  la  méiofaune  benthique,  afin

d’investiguer un lien trophique éventuel entre les deux.

Pour ce faire, une approche basée sur les signature isotopiques et élémentaires du sédiment et de ses sources

potentielles, ainsi que sur des analyses numériques mutlivariées a été mise en place. Cette étude a portée sur

les sédiments intertidaux.

Il résulte de cette étude :

• que  la  matière  organique  sédimentaire  de  l'estuaire  fluvial  de  la  Gironde  est  principalement

composée  (70-80%)  de  matière  organique  particulaire  terrestre  (labile  et  réfractaire)  et  de

microphytobenthos

• que l’influence du phytoplancton et de la matière organique anthropique semble nulle ou négligeable,

même aux stations proches des sorties de stations d’épuration (Bacalan et Bègles), au contraire de la

colonne d’eau ;

• que la variabilité des forçages environnementaux expliquent peu celle de la composition de la MOS

(elle-même peu variable à l’échelle spatio-temporelle de l’étude), même si l’influence des débits sur

l’anti-corrélation entre MOP terrestre labile et réfractaire a été clairement mise en évidence ;

• que la qualité et la composition de la MOS ne semble pas influencer la structure taxonomique de la

méiofaune benthique déjà peu diversifiée.

Les  résultats  acquis  dans  le  cadre  de  ce  travail  pourront  contribuer  à  la  réalisation  d’un  bilan  de  la

composition de la MOP pélagique et benthique dans l’ensemble de l’estuaire de la Gironde. Ils pourront

également servir à l’étude du réseau trophique dans ce système.

Mots-clés :  Matière  Organique  Sédimentaire,  signatures  isotopiques  et  élémentaires  (  δ13C,  δ15N,  C/N),

sources, méiofaune benthique, estuaire fluvial.
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Introduction 
 

Les zones côtières sont parmi  les plus productives des écosystèmes marins. Leur 
positionnement à l’interface entre le continent et l’océan à pour conséquence une intense activité 
géochimique et biologique dans ces milieux (Daye et  al., 1989). La production biologique y est 
alimentée par des apports de matières inorganiques et organiques d’origine continentale ou marine. 
Ainsi, bien qu’elles ne représentent que 8% de la surface océanique (Sverdrup et al., 1962) les 
zones côtières participent à 21 % de la production  primaire totale (Smith et Hollibaugh., 1993). 
 

Parmi les zones côtières, les estuaires constituent le passage obligé pour la matière 
organique continentale lors de son transit vers l’océan. Point de rencontre et de mélange entre les 
eaux douces et salées ils sont soumis à l’influence des marées dont l’extension géographique va 
dépendre des conditions de débit et de marnage. Cette influence marine au sein de l’estuaire a pour 
conséquence l’augmentation du temps de résidence de l’eau et le piégeage des matières en 
suspension dans une zone de maximum de turbidité (Allen et al., 1980). Sa localisation va dépendre 
principalement de l’action conjuguée de la marée et du débit fluvial (Uncles et al., 2002). De plus la 
turbidité des eaux limite la pénétration de la lumière et constitue donc un facteur limitant pour la 
production primaire autochtone (Irgoien et Castel, 1997). Chaque estuaire de part sa typologie 
(morphologie) et ses conditions environnementales (débits, turbidité) va donc avoir un 
fonctionnement qui lui est propre. 
 

La matière organique particulaire (MOP) transportée  par  les  estuaires  est  un  mélange  
hétérogène  et complexe  d’origines, de sources  et de caractéristiques  chimiques  variées (Etcheber 
et al., 2007 ; Savoye et al., 2012). Cette matière peut être allochtone d’origine terrestre (issue du 
lessivage des sols ou de la litière) ou issue de la production primaire (e.g. phytoplancton provenant 
de l’amont), mais aussi autochtone (production primaire in situ). 
 
Dans les estuaires, la présence de nombreux  gradients  à  la  fois  physiques (remise en suspension, 
salinité, température),  biologiques (phytoplancton)  et chimiques (diagénèse) vont être responsables 
de nombreux processus biogéochimiques (Middelburg et al., 2007). Ces derniers vont avoir des 
conséquences importantes sur la dégradation de la matière organique  et de ce fait sur la qualité et la 
quantité du stock biogène.   
 

L’origine et la quantité de la matière organique constituent des notions fondamentales pour 
appréhender son rôle et son devenir au sein estuaires : piégeage dans le sédiment, reminéralisation, 
diagénèse, transfert vers l’océan, transfert trophique, etc. L’intensité des ces processus varie 
spatialement et saisonnièrement en fonction des conditions environnementales (température, 
salinité, débits, géomorphologie des systèmes…) et permet de définir des typologies d’estuaires 
(Middelburg et Herman, 2007; Abril et al., 2002). Par exemple, un temps de résidence long de l’eau 
au sein du système peut favoriser à la fois le développement phytoplanctonique (MOP labile) mais 
aussi la reminéralisation du matériel provenant de l’amont (et ainsi enrichir le système en matériel 
très réfractaire), alors que de forts débits vont contribuer à transférer la MOP terrigène vers l’océan. 
 

Dans ce contexte de multiplicité des sources de MOP, quantifier et déterminer l’origine, la 
composition et l’état de fraîcheur de la matière organique particulaire nécessite l’utilisation de 
descripteurs. En effet  la matière organique particulaire a une signature élémentaire, biochimique et 
isotopique spécifique selon son origine et/ou son état de dégradation. L'utilisation combinée de 
isotopes stables du carbone et de l’azote et/ou du rapport C/N (ou N/C) est la méthode la plus 
communément utilisés  (De Brabandere et al., 2002 ; Dubois et al., 2012 ; Berto et al., 2013 ).  
L’isotope stable du carbone (δ13C) permet de bien différencier le matériel marin du matériel 
continental, les deux ayant des signatures distinctes (Fontugne et Jouanneau., 1987 ; Richard et al., 
1997), mais pouvant être spécifique au site d'étude (Cifuentes et al., 1988). Toutefois, son utilisation 
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seule est souvent plus complexe le long du gradient halin (e.g. Savoye et al., 2012). Les rapports 
élémentaires (C/N, N/C) permettent de discriminer le matériel phytoplanctonique (sans distinction 
de son origine marine, estuarienne ou continentale) du matériel terrestre (Perdue et al., 2007). 
 
Les pigments chlorophylliens et leurs produits de dégradation (i.e., phéopigments) peuvent 
renseigner sur l’origine, la biomasse et l’état de fraîcheur de la matière organique d’origine 
végétale. De plus la chlorophylle a (chl a) est couramment utilisée pour estimer la biomasse 
phytoplanctonique en milieu aquatique. Le rapport COP/Chl a est utilisé comme indicateur de la 
qualité de la matière organique particulaire ainsi que de son origine. Bien que les avis soient 
divergeant en fonction des lieux d'étude, une matière organique ayant un rapport inférieur à 100 
peut être considéré comme dominée par le phytoplancton vivant (Cifuentes et al., 1988 ; Wang et 
al., 2012). 
 
La détermination des signatures des différentes sources de  matière organique particulaire à fait 
l’objet de nombreuses études dans les systèmes fluvio-estuariens (Veyssy et al., 1999, Etcheber et 
al., 2007 ; Berto et al., 2013 ; Higueras et al., 2014). Cependant peu d’entre elles se sont intéressées 
à la variation isotopique du phytoplancton suivant un gradient spatiale et/ou temporel (Savoye et al., 
2012). De même peu d'études ont comparé différents estuaires entre eux et les forçages associés aux 
variations de composition de la MOP (Abril et al., 2002 ; Middelburg et Herman, 2007).  
 
Dans ce contexte, l’objectif de ce travail est donc : 
 
(1) de définir les sources potentielles de MOP dans le pool de matière organique et leurs 
signatures isotopiques et élémentaires dans différents systèmes fluvio-estuariens, 
(2) de quantifier leurs contributions relatives à la composition de la MOP, 
(3) de mettre en évidence les forçages environnementaux qui peuvent expliquer les variations 
spatio-temporelles de ces compositions. 
 

Ce travail a été effectué dans différentes zones de systèmes fluvio-estuariens : la limite 
amont de la marée dynamique, l’estuaire fluvial, l’estuaire halin. Elle a portée sur un panel de seize 
systèmes Français de la Manche et de l’Atlantique combinant différents gradients (latitude, débits, 
turbidité, concentration en chlorophylle a, etc). 
 
Bien que j’ai participé à quelques travaux de terrain et de laboratoire (prélèvements, filtrations, 
préparation d’échantillons, analyses élémentaires et isotopiques), mon travail a principalement 
constitué en l’exploitation de jeux de données existants.  
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I. Matériel et méthode 
 

        A) Sites d’étude et jeux de données utilisés 
 

Seize estuaires se jetant en Manche et en Atlantique ont fait l’objet de l’étude complète. Il s’agit 
des estuaires de la Seine, de l’'Elorn, de l’Aulne, de la Loire, de la Charente, de la Garonne, de la 
Dordogne, de la Leyre et de sept autres tributaires du bassin d’Arcachon (le Porge (canal des 
étangs), le Cirès, le Renet, le Milieu, le Ponteil, le Tagon, le canal des landes) (Figure 1). De plus, 
l’estuaire de la Gironde, ayant fait l’objet d’une précédente étude utilisant une approche similaire 
(Savoye et al., 2012), les résultats la concernant ont été utilisés dans la comparaison inter-estuaire. 

 
 
Ces différents estuaires regroupent des conditions hydrologiques et environnementales très 

variées (Tableau 1). Leurs tailles sont très contrastées allant des petits estuaires côtiers locaux 
(Aulne, Elorn, Leyre et autres tributaires du Bassin d’Arcachon) aux grands estuaires nationaux 
(Seine, Loire). Les débits présentent de ce fait de larges variations avec des moyennes annuelles 
variant entre 800m3 s-1 pour la Loire à 20m3 s-1, voire moins, pour la Leyre et les autres tributaires 
du Bassin d’Arcachon. La turbidité varie également très fortement : la Gironde, la Dordogne, la 
Garonne et la Charente possèdent des concentrations en matière en suspension dépassant très 
fréquemment 1 g l-1 tandis que les tributaires du bassin d’Arcachon ont des concentrations 
généralement inférieures à 0,041g l-1. Enfin, ces estuaires présentent également un fort gradient 
trophique : la Loire est considérée comme étant un fleuve eutrophe (Billen et al., 1986) avec des 
concentrations en chlorophylle a pouvant dépasser 100 µg l-1 tandis que cette concentration reste 
généralement inférieure à 0,5 µg l-1 dans le Cirès et le Milieu.  
 

 
Selon les estuaires, la limite amont de l’estuaire fluvial, l’estuaire fluvial et/ou l’estuaire 

halin ont été considérés (Tableau 1). La fréquence d’échantillonnage a généralement été plus faible 
le long des gradients halins (de deux saisons à un suivi mensuel au cours d’un cycle annuel) qu’en 
un point fixe (de suivis mensuels au cours d’un cycle annuel à un suivi di-mensuel au cours de deux 
cycles annuels) (Tableau 1). Deux types de jeux de données ont été utilisés (Tableau 1) : (1) des 
suivis mensuel à bimensuel en un point fixe pendant un à deux cycles annuels (estuaires fluviaux) 
afin d'étudier la dynamique de la MOP au cours de l’année et (2) des suivis le long du gradient de 
salinité  à quelques saisons ou mensuellement au cours d’un cycle annuel afin d'étudier la 
dynamique de la MOP  le long du gradient continent-océan.  
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Figure 1: Localisation des sites d'échantillonnage. Disques blancs : échantillonnage en limite amont de la marée 

dynamique ; disque gris : échantillonnage dans l’estuaire fluvial ; disques noirs : échantillonnage le long du 
gradient de salinité. 

Les données sont issues de thèses et/ou d’articles scientifiques (Tableau 1).  
Elles sont de deux types : 
- Des donnés particulaire de matière en suspension (MES), carbone organique particulaire (COP), 
chlorophylle a (Chl a), phæopigments, rapport COP/azote particulaire (C/N), rapports isotopiques 
du COP (δ13C) et parfois de l’azote particulaire (δ15N). Les échantillons servant aux analyses ont été 
prélevés en moyenne à un mètre sous la surface. Pour la Charente les mesures de C/N n’ont pas été 
effectuées. 
- Des données environnementales de températures, salinité, débits. Les débits sont extraits la banque 
hydro www.hydro.eaufrance.fr/ pour la Loire, la Charente la Garonne et la Dordogne. Concernant 
les tributaires du bassin d’Arcachon les débits de la Leyre ont été utilisés pour tout les tributaires. 
En effet tous ces estuaires côtiers, proches géographiquement ont des réponses similaires lors des 
fortes crues. 
 
Tableau 1: caractéristiques des différents estuaires étudiés,  stratégie d'échantillonnage et origine des données.  

Estuaires Localisation débouché Localisation Station dates et fréquence Surface bassin 
versant (Km²)

débit 
(m3/S)

MES 
(mg/l) Origine données

Seine Baie de Seine Gradient salin [0-30] Juin / Aout 79 000 500 135 thèse N.Savoye

Elorn Rade de Brest Gradient salin [0-30] Fevrier / Avril/ Aout 402 5 40 thèse N.Savoye

Aulne Rade de Brest Gradient salin [0-30] Fevrier / Avril/ Aout 1 792 21 42 thèse N.Savoye

Loire Golfe de Gascogne amont marée dynamique oct 09 - nov 11 (bimensuel) 115 000 830 32 Données EPOC* 

Charentes Golfe de Gascogne Gradient salin [0-30] janv 2007 - dec 2007 (mensuel) 10 549 80 341
thése J. Modéran    
(Modéran et al., 

2012)

Gironde Golfe de Gascogne Gradient salin [0-30] janv 2007- nov 2009 (bimensuel) 71 000 500 243 SOMLIT (Savoye et 
al., 2012)

Dordogne Gironde amont marée dynamique fev 2011- nov 2011 (mensuel) 1400 450 830 thése F. Dindinaud

Garonne Gironde amont marée dynamique fev 2011- nov 2011 (mensuel) 55 846 609 609 thése F. Dindinaud 

Leyre et  
tributaires Bassin d'Arcachon amont marée dynamique fev 2009 - fev 2010 (mensuel) 2141 (Leyre)     

23,3 (Ponteil) 20 17
thèse S. Dubois ; P. 

Polsenare     
(Dubois et al.,  2012)  

* Les données EPOC ont été acquises par Henry ETCHEBER, Alexandra COYNEL, Laureline GORSE, Nicolas. SAVOYE 
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B) Méthodes analytiques 

Les analyses isotopiques 
Suite à une décarbonatation sous atmosphère d’acide chlorhydrique (HCl) fumant pendant 

huit heures (Lorrain et al., 2003) les rapports isotopiques (δ13C  et  δ15N) et élémentaires (C/N ; 
N/C)  ont  été déterminés  au moyen  d’un  spectromètre de masse à rapports  isotopiques (Isoprime, 
GV InstrumentsR) couplé à un analyseur élémentaire (Carlo Erba NC2500). Ces paramètres ont été 
analysés sur un même filtre, limitant ainsi les différences dues à l’échantillonnage. 
Les mesures isotopiques sont exprimées selon la notation ‘δ’ : 
 

10001
tan

‰)(
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13
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13

13 ×

⎟
⎟
⎟
⎟

⎠

⎞

⎜
⎜
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dards

C
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L’équation est similaire pour le δ15N. La référence est le VPDB pour le carbone et l’azote 
atmosphérique pour l’azote ; Les appareils ont été calibrés quotidiennement et leurs dérives 
éventuelles corrigées grâce à l’utilisation de standards de signatures isotopiques connues.  

La précision analytique était généralement meilleure que 0,2‰ pour le δ13C et le δ15N et 0,1 
mol mol-1 pour le rapport C/N. 

 

          C) Traitements statistiques des données 
 

Le but de ce travail est 1)  de  déterminer les signatures des différentes sources de MOP 2) 
de déterminer la composition de la MOP  3) de mettre en évidence les forçages environnementaux 
responsables des variations de  composition de la MOP. Les tests statistiques ont été tous réalisés  
en utilisant le software R (R Core Team, 2008). 
 
Pour répondre à ces trois problématiques trois approches statistiques ont été menées : 

(1) détermination des différentes sources : analyse de groupement, régression multiple.  
 

Dans un premier temps plusieurs groupes ayant des paramètres de signatures similaires pour 
chaque lieu d’étude (δ13C ; C/N ; COP/Chla) ont été discriminés par une classification Ascendantes 
Hiérarchiques (CAH) basés sur la méthode d’agglomération flexible hiérarchique associé à un test 
simprof (« similarity profile »). Elle a été mise en œuvre en utilisant une matrice de distance 
euclidienne.  
Par la suite une régression multiple entre le δ13C et différents paramètres environnementaux 
(salinité, température, [Chl a], COP, %Phéo, δ13CCID, etc..) a permis d’obtenir une équation de 
régressiondécrivant l’évolution du phytoplancton au cours du temps ou le long d’un gradient halin 
pour un estuaire considéré. Afin d’obtenir le meilleur compromis entre nombre de paramètres à 
conserver pour la régression finale le R2, deux méthodes ont été utilisées : par pas croissants (en 
ajoutant le facteur le plus significatif) et décroissants (en enlevant à chaque fois le facteur le moins 
significatif); elles convergeant vers une même équation. Seuls les paramètres significatifs (p<0,05) 
améliorant de manière significative les R² en diminuant l’écart entre les valeurs mesurées et 
théoriques sont conservées.   

 (2) Composition de la MOP : modèle de mélange  
 

Un modèle de mélange basé sur une approche bayésienne a été utilisé à l’aide du logiciel 
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R2.14.0 (package SIAR: Stable Isotope  Analysis  in  R;  Parnell  et  al.  2010)  afin de quantifier  
les  contributions  relatives  des différentes  sources dans le pool de matière organique.   
Ce modèle à l’avantage de prendre en compte l'incertitude liée aux différentes  sources de matières 
organiques considérées. Il permet en outre de résoudre aussi bien des systèmes d’équations 
déterminés, sur-déterminés comme sous-déterminés en fonction du nombre d’équations et 
d’inconnues.  
 
Le concept de base repose sur les équations suivantes : 
 
δ13Cmélange = x1 δ13Csource 1 + … + xn δ13Csource n 
N/C mélange = x1     N/C source 1 + … + xn N/C source n 
δ15Nmélange = x1 δ15Nsource 1 + … + xn δ15Nsource n 
x1 + … + xn = 1  
 
n représente le nombre de sources de MOP considérées. 
 

Parmi les différents résultats fournis par le modèle de mélange, les modes sont les valeurs 
les plus représentatives de l’ensemble des solutions possibles. Ce sont ces valeurs qui sont 
présentées dans la partie Résultats et qui ont été utilisées pour d’éventuels autres calculs (e.g.valeurs 
intégrées à l’échelle annuelle). 
L’incertitude associée aux résultats du modèle de mélange varie de 2% à 30%. 
 
Il est à noter que le rapport N/C, et non le rapport C/N, est utilisé dans le modèle de mélange. En 
effet, le rapport N/C permet de quantifier le mélange de carbone organique particulaire (COP) 
tandis que le rapport C/N permet de quantifier le mélange d’azote particulaire (Perdue et 
Koprivnjak, 2007). Afin d’utiliser un système d’équation homogène et puisque le δ13C décrit le 
mélange de COP, l’utilisation du rapport N/C a donc été privilégiée.  
Toutefois, les valeurs de C/N étant généralement plus connues (et donc plus parlantes) que celles de 
N/C, ce sont ces premières qui seront présentées dans la partie Résultats et sur les différentes 
figures. 

Enfin, le δ15N n’ayant pas été mesuré dans tous les estuaires et, pour ceux pour lesquels il a 
été mesuré, il n’est que peut discriminant entre les différentes sources de MOP, celui-ci n’a donc été 
utilisé dans la présente étude que pour les systèmes de la Garonne et de la Dordogne. 

(3) Forçages environnementaux : analyse en composante principale 
 

Afin de déterminer les forçages environnementaux contrôlant ces compositions des analyses 
en composantes principales (ACP) avec variables supplémentaires ont été utilisées (Benzecri, 1973) 
(package FactoMineR). Les variables actives ont été les contributions des différentes sources de 
matière organique particulaire ; les variables ont été les variables environnementales (MES, 
température, débits, salinité). Toutefois, quand les sources de MOP n’étaient qu’au nombre de deux, 
elles ont été utilisées comme variables supplémentaires, les variables actives étant les variables 
environnementales.
 

Une ACP similaire a été effectuée à l’échelle de l’ensemble des estuaires fluviaux avec les 
contributions moyennes annuelles des différentes sources pour les différents estuaires en variables 
actives et les moyennes des variables environnementales en variables supplémentaires. 
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II. Résultats 
 
Afin de simplifier la présentation des résultats seuls quelques estuaires présentant des 

conditions contrastées sont présentés ici sous forme graphique. Les autres graphiques se trouvent en 
annexe. 

A) Estuaires fluviaux 
 
Les estuaires étudiés en limite amont de la marée dynamique et ceux étudiés dans leur partie 

fluviale dynamique sont présentés ici ensembles sous le nom générique d’ « estuaires fluviaux ».  
Les différents estuaires présentent un fort gradient de turbidité avec des valeurs de concentrations 
en matières en suspension dépassant 2000 mg l-1 à certaines périodes pour la Charente, des valeurs 
fréquemment inférieures à 40mg l-1 pour la Loire et les tributaires du bassin d’Arcachon et des 
valeurs généralement intermédiaires pour la Garonne et la Dordogne (34 et 700mg l-1) (Figure 2 et 
Annexe 1). Selon les estuaires, la relation entre turbidité et débits est de deux types : les estuaires 
les plus turbides ont des concentrations en MES maximales lors des faibles débits (installation du 
bouchon vaseux ; e.g. la Garonne), tandis que les estuaires de turbidité moindre ont des 
concentrations en MES maximales en début de crues hivernales, lors de la forte augmentation des 
débits (apports par l’amont ; e.g. Loire, Cirés). Il est à noter que le premier type d’estuaire a été 
étudié dans sa partie fluviale tandis que le second type a été étudié en limite amont de la marée 
dynamique.  

De même, un fort gradient de concentration en chlorophylle a (chl a) et de rapport carbone 
organique particulaire sur chlorophylle a (COP/chla) est observable entre les différents estuaires 
(Figure 2 et Annexe 1) : d’un côté, la Loire possède des concentrations en chlorophylle a élevées 
dépassant 100µg l-1 en période estivale et des rapports COP/chla inférieurs à 200 g g-1, voire 100 g 
g-1, sur de longues périodes de temps (généralement du printemps à l’automne). A l’autre extrémité 
se situe le Cirès avec des concentrations en chlorophylle a très faibles (0,44±0,17 µg l-1) et des 
rapports COP/chla très élevés (2000 – 10  000 g g-1) tout au long de l’année. Les autres estuaires 
présentent des concentrations en chlorophylle a relativement faibles comprises entre 1 et 5 µg l-1  
hormis pour le Milieu qui présente les mêmes caractéristiques que le Cirés. Les rapports COP/chla 
et les concentrations en chlorophylle a ont des dynamiques similaires à ceux du Cirès (Milieu) ou 
intermédiaire entre les deux extrêmes pour les autres estuaires.  

 

Selon les estuaires, les rapports C/N peuvent être inférieurs à 10 mol mol-1 tout au long de 
l’année (e.g. Loire), être élevés et constants tout au long de l’année (e.g. 19± 1 mol mol-1 pour le 
Cirès et 17± 1 mol mol-1 pour le Milieu), être moyens et constants tout au long de l’année (e.g. 8,5± 
0,6 mol mol-1 pour la Garonne) ou présenter de fortes variabilité au court du temps avec des valeurs 
faibles au printemps (~7  mol mol-1 ) et plus élevées en hiver (~10 mol mol-1 ) comme c’est le cas 
pour la Loire. Ces valeurs élevées se retrouvent lors des fortes crues et des fortes concentrations en 
MES.  

Les δ13C ont des dynamiques similaires aux C/N pour le Cirés et le  Milieu: ils sont très 
stables tout au long de l’année (δ13C = -28,4±0,17‰ ; C/N = 14±1mol mol-1). Une variabilité 
simultanée des valeurs les δ13C et C/N est aussi observable pour la Loire avec cependant certaines 
périodes (printemps, été) où les C/N sont relativement constant (7,4 ± 0,4 mol mol-1) alors que les 
δ13C varient (-27,8 ±1,5 ‰). Pour certains estuaires (Garonne, Dordogne), le δ13C augmente 
légèrement en hiver pour se stabiliser autour d’une valeur  de -25±0,30‰ au printemps/été. 
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Figure 2: évolution temporelle des matières en suspension (MES), débits, des concentrations en Chlorophylle a, des rapports COP/Chla et C/N et de la signature 

isotopique du carbone particulaire (δ13C) pour la partie estuaire fluviale de la Loire, le Cirés et la Garonne.
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B) Estuaires halins 
 
Les concentrations en MES varient selon les estuaires, les saisons et la localisation 

dans le gradient de salinité (Figure 3 et Annexe 2). Les estuaires turbides, comme la Charente 
présentent des concentrations en MES pouvant dépasser les 2000 mg l-1  en aval en hiver alors 
quelles sont inférieurs à 200 mg l-1 pendant la période printanière. La Seine, l’Elorn et l’Aulne 
on des concentrations en MES inférieurs à 200 mg l-1. Cependant les maximas de turbidités ne 
sont pas localisés au même endroit dans l’estuaire au cours des saisons (e.g. maximum de 
turbidité à salinité 10 pour la Seine en aout et à salinité 5 et 20 pour l’Elorn en février et 
avril). 

 
 De même les concentrations en chlorophylle a sont très contrastées entre les 

différentes saisons et/ou localisations. Certains estuaires comme la Charente (tout au long de 
l’année) et l’Aulne et l’Elorn en février et avril, montrent de faibles concentrations en 
chlorophylle a variant de 0,27  µg l-1 à 6 µg l-1. D’autres présentent des concentrations élevées 
en certaines saisons (e.g. 50 µg l-1 en Aout dans l’Elorn) ou localisations dans l’estuaire (e.g. 
20 µg l-1 en amont dans la Seine en Aout et 17 µg l-1  en aval en juin). 

 Les rapports COP/Chla sont très variables. Ils peuvent être très élevés comme dans la 
Charente en amont et en hiver (14000 g g-1), inférieurs à 100 g g-1(e.g. Elorn et Aulne en aout) 
ou présenter des valeurs intermédiaires (e.g Elorn en février 2500 g g-1). De plus, ces 
maximas de COP/Chla, se retrouvent, pour tous les estuaires lors des maximums de turbidités 
hormis en aout. Pour l’Elorn ils sont localisés en aval en février (salinité 5) en amont en avril 
et pour la Seine dans la partie médiane en juin (salinité 10). 

 
 Les rapports C/N sont plus important en amont qu’en aval (hormis en aout) et sont 

plus élevés en hiver (e.g. 12 mol mol-1 pour l’Elorn en février) qu’en été (e.g. 9 mol mol-1 pour 
l’Elorn en aout). Le δ13C suit une dynamique inverse : il est plus faible en amont qu’en aval, 
et en hiver qu’en été. Cependant en aout dans les estuaires les C/N sont relativement constants 
le long du gradient avec des valeurs de 7,3±0,6 mol mol-1 dans la Seine alors que les δ13C 
tendent à augmenter. 
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Figure 3: évolution spatiale le long du gradient halin des matières en suspension (MES), débits, des 
concentrations en chlorophylle a, des rapports COP/Chla et C/N et de la signature isotopique du carbone 

particulaire (δ13C) pour la partie estuaire halin de la Seine et l’Elorn 
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III. Discussion 
 

Parmi les études portant sur l’origine et la qualité de la matière organique particulaire 
(Higueras et al., 2014), peu d’entre elles en quantifient la composition. Parmi ces dernières, 
plus rares sont celles qui prennent en compte, quand cela est nécessaire, le compartiment 
phytoplanctonique fluvial et/ou estuarien (Savoye et al., 2012), la plupart se bornant à un 
mélange de deux sources : le matériel terrestre versus le matériel marin (e.g. Fontugne et 
Jouanneau, 1987 ). Ceci est dû d’une part au fait que les modèles de mélange permettant 
d’estimer la composition de la MOP à partir de systèmes d’équations sous-déterminés 
n’existent que depuis une quinzaine d’année (Philips, 2001) et d’autre part au fait que les 
signatures isotopiques du phytoplancton sont difficiles à estimer (voir ci-dessous).  

L’estimation de la composition de la MOP à l’aide d’un modèle de mélange et d’une 
approche isotopique et élémentaire nécessite 1) d’identifier les principales sources de MOP 
pour chaque système étudié et 2) de déterminer les signatures isotopiques et élémentaires de 
ces sources et leur variabilité spatiale et/ou temporelle.  

 

        A) Détermination des sources de matière organique particulaire et de leurs 
signatures élémentaires et isotopiques. 

 
La matière organique particulaire est un mélange hétérogène et complexe de plusieurs 

composantes d’origine différentes. Il existe donc une multitude de sources dans un pool de 
matière organique. La dominance d’une source phytoplanctonique et d’une source terrestre 
dans la MOP côtière à été reportée par de nombreuses études (Savoye et al., 2003 ; Etcheber 
et al., 2007 ; Dubois et al., 2012). Mais à ces sources majeures peuvent s’ajouter d’autres 
sources telles que les macrophytes (débris de végétaux aquatiques), le microphytobenthos 
(diatomées, chlorophycées, cyanophycées) ou la MOP d’origine anthropique (rejets de 
stations d’épuration). Ces sources, peuvent potentiellement représenter une part importante de 
la MOP selon les systèmes, les saisons ou les sites au sein des systèmes. Cependant toutes ces 
sources ne sont pas présentes dans tous les estuaires, ou du moins en quantité suffisamment 
importante pour nécessiter d’être quantifiées. 

 
Afin de minimiser les incertitudes associées aux résultats du modèle de mélange, il est 

nécessaire de minimiser le nombre de sources potentielles (i.e. le nombre d’inconnues dans le 
système d’équation) et donc d’optimiser la détermination du système d’équation (Phillips & 
Gregg, 2003). Le choix des sources potentielles à prendre en considération a été fait selon 
deux modalités : 
(1) En fonction de la connaissance du système d’étude (bibliographie, connaissances 
empiriques). A titre d’exemple, de nombreuses stations d’épuration rejettent leurs eaux 
traitées en Garonne et en Dordogne. Au contraire  les eaux usées des villes bordant le Bassin 
d’Arcachon sont récoltées, traitées et rejetées dans l’océan Atlantique. Ainsi, la MOP 
anthropique issue des stations d’épuration  sera donc considérée comme source potentielle de 
MOP en Garonne et en Dordogne, mais pas dans les tributaires du Bassin d’Arcachon.  
(2) En fonction des données. La comparaison des signatures isotopiques et élémentaires des 
sources potentielles et des valeurs isotopiques et élémentaires de la MOP permet, quand ces 
valeurs sont très éloignées des signatures, de considérer certaines sources comme ne 
contribuant pas (ou en trop faible proportion) le pool de MOP, comme c’est le cas pour la 
Garonne et Dordogne (Annexe 3). 
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1) Le phytoplancton 
 

Le phytoplancton ne pouvant être séparé des autres particules présentes dans un 
volume d’eau, il n’est pas possible de mesurer directement ses signatures isotopiques et 
élémentaires. Une des caractéristiques du phytoplancton est son rapport COP/Chla. Il varie 
entre 40 g/g et 200 g/g (Le Bouteiller et al., 2003 ; Savoye et al., 2003 et références citées par 
cet article). Sous nos latitudes, une MOP ayant un rapport inférieur à 100 peut être considéré 
comme dominé par le phytoplancton vivant  (Cifuentes et al., 1988 ; Wang et al., 2012).  
De ce fait dans notre étude afin de déterminer les signatures élémentaires et isotopiques, 
caractéristiques du phytoplancton, seuls les échantillons de MOP présentant un rapport 
COP/chla inférieur à 100 sont utilisés.  
Dans le Milieu et le Cirès  les rapports COP/Chla  sont très élevés (1000 –9000 g g-1) et la 
concentration en Chla très faibles (0,2-0,6 µg l-1). Il a été considéré que la contribution du 
phytoplancton à la MOP était négligeable et que cette dernière était uniquement composée de 
matériel terrigène. Ceci est en accord avec les valeurs de C/N (7,4 ± 0,4 mol mol-1) et de  δ13C 
(-27,8 ±1,5 ‰) très stables dans le temps et caractéristiques d'un matériel terrestre. Dans tous 
les autres estuaires la présence de phytoplancton à été prise en compte.  
 
a) Signatures élémentaires du phytoplancton 
 

L’approche principalement utilisée a été de calculer, pour chaque estuaire, la moyenne 
et l’écart type des rapports N/C pour les échantillons présentant un rapport COP/chla inférieur 
ou égale à 100 g g-1.  
Les valeurs ainsi calculées (Tableau 2 et 3) sont comprises entre 0,16±0,018 mol/mol (C/N= 
6,25 mol mol-1) et 0,13±0,018 mol/mol (C/N= 7,7 mol/mol). Ces valeurs sont caractéristiques 
du phytoplancton (cf. Introduction).  
Quand cette approche n’a pu être menée (pas ou trop peu d’échantillons de COP/chla ≤100 g 
g-1 : Garonne, Dordogne, Porge) le rapport de Redfield (N/C = 0,15 mol mol-1 ; C/N = 6,6 mol 
mol-1 ; Redfield et al., 1963) a été utilisé.  
 
b) Signatures isotopiques du phytoplancton 
 

Le δ C phytoplanctonique varie fortement dans le temps et dans l’espace : il dépend 
principalement 1) du δ C du carbone inorganique dissous (CID) utilisé par le phytoplancton 

13

13

(Chanton et Lewis., 1999) et 2) de la balance entre demande en carbone par le phytoplancton 
(productivité) et disponibilité en CO2 dans l’eau (Fry, 1996). Ce dernier point est lié au 
fractionnement isotopique, i.e. à l’utilisation préférentielle, mais variable selon les conditions 
environnementales, de l’isotope léger ( C) au détriment du lourd ( C) lors de la fixation 
enzymatique du CO . Ainsi, tout facteur environnemental influençant le δ C du CID, la 
disponibilité en CO , et la productivité de la cellule aura potentiellement un impact sur le δ C 
phytoplanctonique. Par ailleurs, la variation du δ C phytoplanctonique au cours de la 
dégradation du phytoplancton a été décrite (e.g. Savoye et al., 2003)  

12 13

2
13

2
13

13

 
Afin de déterminer le δ C du phytoplancton, deux approches ont été menées, toutes 

deux utilisant les données correspondant à des 
13

COP/chla ≤100 g g-1. La première a consisté en 
la recherche d’un modèle statistique permettant de relier le δ C phytoplanctonique à des 
paramètres environnementaux afin de pouvoir estimer 

13

le δ C à l’aide de ce modèle pour 
chaque échantillon, en particulier quand le rapport 

13

COP/chla est supérieur à 100.  
Cette méthode présente néanmoins des limites dans son application: elle nécessite une base de 
données relativement importante et des conditions de COP/Cha≤100 g g-1 en différentes 
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dates/salinités pour que le modèle soit valable toute l'année/partout. Cela sous entend aussi, 
dans le cas du gradient de salinité, que le phytoplancton se développe partout et de manière 
égale au sein de l'estuaire, ce qui n'est pas toujours le cas, en particulier pour les estuaires à 
court temps de résidence ou à forte turbidité où la production phytoplanctonique est surtout 
localisée en amont et en aval.  
La seconde approche a été de déterminer, pour chaque estuaire, un δ C phytoplanctonique 
unique par gamme de salinité et/ou par saison. Cette approche a l’avantage de nécessiter des 
jeux de données à COP/chla

13

 ≤ 100 g g-1 moins volumineux, mais l’inconvénient de moins 
bien prendre en compte l’influence des paramètres environnementaux. 
 
    - Approche par modèle statistique (estuaire fluvial de la Loire et estuaire halin de la 
Seine) 
 

Parmi les paramètres environnementaux disponibles, les paramètres suivants ont été 
retenus pour la recherche d’un modèle statistique : la température (elle conditionne la 
solubilité du CO2 et donc sa disponibilité, et influence la productivité phytoplanctonique), la 
salinité (le δ C du CID augmente avec la salinité), les concentrations en13  pigments 
chlorophylliens (chlorophylle a et phæopigments, comme indicateurs de la production 
primaire) et leur rapport (indicateur de l’état de dégradation du phytoplancton), les 
concentrations en MES (comme indicateur de la turbidité qui peut limiter la production 
phytoplanctonique) et les concentrations en nutriments (qui peuvent limiter la production 
phytoplanctonique). A cela s’ajoutent,, les données de δ C  qui étaient également 
disponibles pour l’estuaire de la Seine.  

13
CID

 
 
En limite amont de l’estuaire fluvial de la Loire l’équation permettant de décrire au 

mieux la variabilité du δ C phytoplanctonique 13  est la suivante : 
δ13Cphytoplancton = -34,2+0,045[chla] + 13,88[phæo]/[chla+ phæo] 
où phæo signifie phæopigments.  
Cette relation est significative (p = 0,001), explique 65% de la variabilité des données (R² = 
0,65) et est associée à une incertitude générale de1,0‰. Elle met en évidence l’influence de la 
production phytoplanctonique et de l’état de dégradation du phytoplancton sur son δ C dans 
cet estuaire. De telles influences ont également été mises en évidence dans la Baie de Seine 
(Savoye et al., 2003). 

13

 
Concernant l’estuaire halin de la Seine l’équation permettant de décrire au mieux la 

variabilité du δ C phytoplanctonique 13 est la suivante :  
δ13Cphytoplancton = -22,4+1,32 δ13CCID + 0,31[Chla] 

Cette relation est significative (p = 3 10-5), explique 95% de la variabilité des données (R² = 
0,95) et est associée à une incertitude générale de 0,9‰. 

Le δ C  suit l’équation de mélange du CID le long du gradient halin (Hellings et al., 
1999) : 

13
CID

rrmm

rrrmmm
mél CFCF

CCFCCF
C

×+×
××+××

=
)( 1313

13 δδ
δ  

 
où : mel : mélange ; m : eau de mer ; r : eau douce (rivière) ; F : fraction (Fm + Fr = 1) ; C : concentration en CID. 

où 
minmax

max

SS
SSF néchantillo

r −
−

=  avec S : salinité 

Ces relations mettent en évidence l’influence de la production phytoplanctonique et de 
la salinité (i.e, l’évolution du δ13CCID avec la salinité) sur le δ C phytoplanctonique dans cet 13
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estuaire. L’influence de la salinité sur le δ C phytoplanctonique est classiquement rapportée 
dans les estuaires halins (e.g. Chanton et Lewis., 1999 ; Savoye et al., 2012). 

13

 
Les stations de l’Aulne et de l’Elorn étant fortement sous influence marine (Salinité>33), la 
signature du phytoplancton marin à été déterminée grâce à l’équation établie pour la Rade de 

rest (Savoye, 2001) :  B 
[ ] ChlaCOPpigmentsetempératurCcop /)101,1(103,3)15,0(79,0)07,0(43,0)1,1(9,31 3313 −− ⋅±⋅+±+±+±−=∂

 
    - Approche signature unique. 
 

L’approche par régression n’a pu être utilisée pour les tributaires du Bassin 
d’Arcachon et de la Rade de Brest ((Elorn et Aulne, sauf pour leurs eaux les plus salées), la 
Garonne et la Dordogne.Une approche par gamme de salinité et/ou saison a donc été menée. 
 

Des auteurs tels que Riera et Richard (1996),  Hellings (1999) ont estimés  le δ13C  du 
phytoplancton d’estuaire et d’eau douce à partir du δ13CDIC. La valeur du fractionnement 
isotopique est donc soustraite à la valeur isotopique du δ13CDIC. Tan et Strain (1983) ont 
estimés que le fractionnement isotopique entre le phytoplancton et le carbone inorganique 
(CO2) pour un environnent estuarien  (St. Lawrence, Canada) est compris 21,2 and 24,3‰.  
Cette approche sous-entend 1) que le δ13CDIC soit connu pour chaque estuaire (et 
éventuellement chaque saison et chaque masse d’eau) et 2) que le fractionnement isotopique 
soit connu pour chaque estuaire (et éventuellement chaque saison et chaque masse d’eau ; ce 
n’est pas le cas) ou que l’on considère ‘universelle’ une valeur de la littérature (ce n’est pas 
non plus le cas). Cette approche ne sera donc pas utilisée ici.  

En Garonne et en Dordogne la valeur de -34,60 ± 0,84‰ (Savoye et al., 2012) a été 
utilisée. Au vu de la faible dynamique phytoplanctonique dans ces estuaires (la production 
primaire est limitée par la forte turbidité) cette valeur a été considérée constante au cours du 
temps. 
 

Pour l’Elorn et l’Aulne il a été considéré que durant les mois d’hiver (Février) et  
début de printemps (Avril), comme le suggèrent les résultats, la production primaire a lieu 
majoritairement en amont (phytoplancton d’eau douce) et en aval de l’estuaire (phytoplancton 
marin) mais pas dans la partie médiane. Un faible temps de résidence de l’eau dans l’estuaire 
a pour conséquence une production autochtone moindre. Un phytoplancton dégradé va 
pouvoir s’accumuler dans la partie médiane.  

La signature du phytoplancton d’eau douce, considérée comme constante toute 
l’année, à été déterminée dans l’Aulne (-32,38 ‰) (Tableau 3) en prenant la valeur du δ13C à 
salinité 0,11 ayant un COP/Chla de 103 g g-1. Ce rapport étant supérieur à 100, une correction 
a donc été faite pour enlever la contribution terrestre en supposant de manière arbitraire 
qu’elle est de 50% environ.  
C’est en s’appuyant sur ce résultat et en faisant l’hypothèse que ces deux estuaires ont des 
fonctionnements similaires (même fractionnement isotopique du phytoplancton) qu’a été 
déterminée la signature du phytoplancton d’eau douce pour l’Elorn (-31,60‰). Une correction 
à été faite en soustrayant la différence du δ C  de l’Aulne et l’Elorn (respectivement -13,70 
‰ et -12,92‰).  

13
CID

En aout pour l’Elorn les COP/Chla sont inférieurs à 100 g g-1 et les concentrations en 
Chlorophylle a sont supérieures à 40 µg l-1 mis à part aux salinités inférieurs à 5. Il a donc été 
estimé que la matière organique était composée uniquement de phytoplancton poussant in situ 
entre les salinités 5 et 30  (pas d’utilisation du modèle de mélange et donc pas de nécessité de 
déterminer le δ13C phytoplanctonique pour ce mois ci dans l’Elorn). Pour l’estuaire de 

 18



l’Aulne, les rapports COP/Chla étant plus élevés, la signature isotopique du phytoplancton 
estuarien à été déterminée en prenant la valeur du δ13C correspondant au COP/chla le plus 
faible (56,5g g-1) et aux concentrations de Chlorophylle a maximales (74 µg l-1) (Tableau 3). 

 
Pour la Leyre, le Ponteil, le canal des Landes, le Renet, le Lanton, le Tagon et le Porge 

(tous des tributaires du bassin d’Arcachon) les rapports COP/Chla sont trop élevés pour 
pouvoir estimer directement le δ13C du phytoplancton. Il a donc été nécessaire d’abord de 
sélectionner un jeu de données pour lequel la contribution terrigène était minimale, puis 
d’extraire l’interférence due au matériel terrigène (utilisation de l’équation de mélange basée 
sur le δ13C) et ainsi d’estimer le δ13C phytoplanctonique. Par ailleurs, les δ C n’étant pas 
identiques pour tous les tributaires, ce travail a été effectué sur deux groupes de tributaires : 
ceux ayant un δ C  de -13,2±2 

13
CID

 

13
CID ‰ (Ponteil, Leyre, canal des Landes) et ceux ayant un 

δ C13
CID  de -19,4±0,6 ‰ (Cirès, Renet, Lanton, Tagon, Milieu).   

Pour chaque groupe ont donc été sélectionnées les dates ayant des δ C différents de ceux du 
matériel terrigène ± l’écart type (voir ci-dessous), afin de s’affranchir des échantillons 
contenant trop de MOP terrestre.  

13

La concentration en COP phytoplanctonique a été estimée à l’aide du rapport 
COP/chla. Ce rapport n’étant pas connu, il a été estimé en même temps que le δ C 
phytoplanctonique. Pour ce faire l’outil Solveur sous Excel à été utilisé. Le δ C 
phytoplanctonique et le rapport COP/chla ont été déterminés en minimisant l’écart entre le 
δ C calculé et le δ C mesuré (méthode des moindres carrés) à l’aide de l’équation de 
mélange : 

13

13

13 13
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Les δ C phytoplanctoniques (Tableau 2) et13  les rapports COP/chla ainsi estimés sont -
30,49±1‰ et 95g g-1 pour le groupe Ponteil–Leyre–canal des Landes, et -30,60±1,5‰ et 100g 
g-1 pour le groupe Cirès–Renet–Lanton–Tagon–Milieu. Ces valeurs sont typiques du 
phytoplancton d’eau douce (Vuorio et al., 2006). 

 

2) Le matériel terrigène 
 

Deux types de matériaux terrigènes sont classiquement retrouvés dans les estuaires 
(Etcheber et al., 2007) : un matériel issu du lessivage des sols et de la litière, plus labile 
(nommé par la suite ‘matériel terrigène labile’) et généralement apporté lors des crues, et un 
matériel réfractaire (nommé par la suite ‘matériel terrigène réfractaire’), issu du précédent, 
mais fortement dégradé suite à un piégeage dans le sédiment et/ou le bouchon vaseux. Ces 
deux matériaux ont des signatures élémentaires et isotopiques différentes (e.g. Savoye et al., 
2012). 

Les signatures de la MOP terrestre labile ont été déterminées à partir des données 
associées à des rapports COP/Chla maximaux, afin de minimiser l’influence du 
phytoplancton.  
Quand les rapports COP/chla les plus élevés étaient supérieurs à 1200 (Aulne, Elorn, Leyre et 
tributaire), les signatures élémentaires et isotopiques ont été calculées, pour les échantillons 
correspondants, directement à partir des données mesurées (moyenne). Au contraire, quand 
ces rapports étaient inférieurs à 500 g g-1 (cas de la Loire), l’influence du phytoplancton a été 
prise en compte pour calculer les signatures élémentaires et isotopiques de la MOP terrestre 
labile (approche similaire à celle décrite ci-dessus pour le phytoplancton des tributaires du 
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Bassin d’Arcachon). Pour la Seine aucune signature terrigène n’a été prise en compte. En 
effet les prélèvements ont été effectués en juin et avril, et on peut supposer que l’apport de 
l’amont est négligeable. 
 

Les signatures de la MOP terrigène labile des différents estuaires sont relativement 
proches les unes des autres (-27,9±0,5‰) (Tableau 2 et 3) et caractéristiques des plantes 
terrestres en C3 (O’Leary, 1981).  Ces valeurs apparaissent principalement au moment des 
fortes crues (Figure 2 et 3 et Annexe 1 et 2). 
 
 

Pour certains estuaires présentant une turbidité importante non reliée à des forts débits 
(Porge) et/ou à une position amont dans l’estuaire (Seine, Aulne, Elorn) la signature d’un 
matériel terrigène réfractaire a pu être identifiée. 
 

Ces signatures isotopiques sont très proches pour les différents estuaires (-
25,6±0,4‰). Ceci est concordant avec les résultats associés à un maximum de turbidité  pour 
la Garonne et la Dordogne dont les valeurs sont reportées dans le Tableau (Savoye et al., 
2012). 
 
 
Tableau 2:Signatures des différentes sources de matière organiques utilisées dans e modèle de mélange pour 
les estuaires fluviaux. Notation: N/C (C/N)  et δ13C (δ15N) pour la Garonne et la Dordogne. 

MOP STEP

δ13C (‰) N/C (mol/mol) δ13C (‰) N/C (mol/mol) δ13C (‰) N/C (mol/mol)

Loire

δ13Cphyto =          -
34,160+0,04805[c
hla]+13,882%Pheo ± 

0,99

0,14±0,012 (C/N= 
7,1)  -28,13±0,99 0,097±0,0026 5  

(C/N=10,30) - -

Garonne  -34,60±0,84 (6,5) 0,15±0,03 (6,6)  -28,38±0,43 (4,43) 0,070±0,03 (14,17)  -25,21 ± 0,22 (5,5) 0,11± 0,02 (8,72)  -25,2±0,45 (0,16) ; N/C 
= 0,17±0,01 ( 5,76)

Dordogne  -34,60±0,84 (6,5) 0,15±0,03 (6,6)  -28,38±0,43 (4,43) 0,070±0,03 (14,17)  -25,21 ± 0,22 (5,5) 0,11± 0,02 (8,72)  -25,2±0,45 (0,16) ; N/C 
= 0,17±0,01 ( 5,76)

Porge  -30,49±1 0,15±0,01 (6,6)  -27,41±0,12 0,074±0,008 (13,3)  -25,86 ± 1,0 0,151± 0,006 (20,30) -

Leyre et 
tributaires  -30,60±1,53 -  -28,36±0,44 - - - -

Signature phytoplancton Signature terrigène labile Signature terrigène réfractaire
estuaires

 
 
 
 
Tableau 3: Signatures des différentes sources de matière organiques utilisées dans le modèle de mélange pour 
les estuaires fluviaux. Notation: N/C (C/N)  et δ13C. La signature du microphytobenthos correspond à une 
valeur moyennée sur l'année 

Signature 
MPB

δ13C (‰) N/C 
(mol/mol) δ13C (‰) N/C 

(mol/mol) δ13C (‰) N/C 
(mol/mol) δ13C (‰) N/C 

(mol/mol) δ13C (‰) N/C 
(mol/mol)

Seine - -  -25,27     
±0,12 

0,10    
±0,0090    

(10)

Aulne  -32,38    ± 
1

0,15 ± 
0,015 (6,6)

-25,27    ± 
0,91

0,16± 
0,018 (6,3)

février -25,23±1,01   
avril  -23,38±0,32    
aout  -18,86±0,54    

0,13±0,018 
(7,69)

 -27,63 
±0,99

0,084      
±0,0009 
(11,9)

 -25,9     
±0,24

0,07      
±0,039 
(14,28)

-

Elorn   -31,6     ± 
1

 0,13      ± 
0,015 
(7,14)

 -  -
février -25,43±0,80   

avril  -23,1±0,84     
aout  -19,21±0,54 

0,14     
±0,02   
(7,69)

-27,63     
±0,99

0,084±     
0,0009 
(11,9)

 -25,9     
±0,24

0,07±0,039 
(14,28) -

Charente  -29,66    
±0,71  -  -  -  -  - -28,19    

±0,45 -  -24,18     
±0,47 - -17,17      

±3,39

Signature terrigène 
réfractaire

Signature phyto 
estuarien Signature phyto marin

δ13Cphy =   -22,40618+1,317* δ DIC mel + 0,3155 Chla  ± 0,91                N/C = 
0,139±0,012 (7,19)

estuaires

Signature phyto eau 
douce

Signature terrigène 
labile
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B) Composition de la matière organique particulaire. 
 

La composition de la matière organique particulaire dans les différents estuaires est 
déterminée par un modèle de mélange. Dans le but de synthétiser les résultats, seul les modes 
des solutions possibles données par ce modèle sont présentés et discutées ci-dessous. Ces 
modes correspondent aux valeurs les plus probables.  

1) Estuaires fluviaux 
 

En moyenne annuelle, la MOP des estuaires fluviaux étudiés, quelle que soit leur 
taille, est principalement composée de matériel d’origine terrestre (Figure 4). Cependant 
l’estuaire de la Loire, de la Charente, le canal des Landes et le Tagon contiennent une part 
importante de matériel phytoplanctonique. (Respectivement 57%, 56%, 44% et 30%). Tous 
les autres estuaires ont une MOP très largement dominée par le matériel terrigène (76%-
100%). La MOP terrestre rencontrée dans les estuaires fluviaux est principalement ‘labile’, 
sauf pour la Garonne, la Dordogne ainsi que le Porge, dont la MOP terrestre est 
majoritairement réfractaire. La MOP de la Garonne et de la Dordogne est par ailleurs 
composée partiellement de matériel d’origine anthropique. Il est à rappeler que la Garonne et 
la Dordogne, ont été échantillonnés dans la partie de l’estuaire fluvial soumis à l’influence de 
la marée dynamique, (influence du bouchon vaseux), tandis que les autres estuaires ont été 
étudiés en limite amont de cette zone. 

 
Cette dominance du matériel terrestre avec cependant une contribution importante du 

phytoplancton dans certains estuaires à déjà été reportée dans des travaux ultérieurs.  
Pour la Loire la contribution phytoplanctonique à été estimée à 50% du COP total 

(Etcheber et al., 2007). Cette étude porte néanmoins sur la partie plus aval de l’estuaire, dans 
la zone du maximum de turbidité. Pour la Garonne ces mêmes auteurs montrent que le sol et 
la litière représente 90% de la MOP totale. En limite amont de la marée dynamique, la part 
terrigène (sol+litière) est de 92% contre 8% phytoplanctonique (Veyssy et al., 1999). Pour 
l’estuaire fluvial de l’Escaut. Hellings et al., (1999) ont estimé une contribution 
phytoplanctonique comprise entre 17 et 65%. 
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Figure 4: Contribution relative moyenne (données intégrées sur l’année) des sources de matière organique 

particulaire dans les estuaires fluviaux. 
 

La variabilité temporelle de la composition de la MOP est très variable selon les 
estuaires : elle peut être nulle (e.g. Cirès et Milieu), erratique (e.g. Garonne), d’une 
saisonnalité faible (e.g. Leyre) ou très marquée (e.g. Loire) (Figures 5 et Annexe 4). 
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Figure 5: Représentation de l'évolution temporelle de la compositin de la MOP en amont de la marée 

dynamique pour les estuaires de la loire, Garonne et Leyre. 
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Comme l’avait déjà noté Relexans et al (1986) dans l’estuaire fluvial de la Loire la 
production autotrophe est dépendante des saisons. Ainsi, la MOP d’origine terrestre domine 
très largement en hiver et la MOP phytoplanctonique en périodes printanières et estivales. 
Cette saisonnalité est également visible pour les estuaires à plus faible contribution 
phytoplanctonique (e.g. Leyre). Toutefois elle est très peu marquée. Ces systèmes de petite 
taille semblent avoir une dynamique saisonnière perturbée par des processus à court terme 
(e.g. remise en suspension ; Canton et al., 2012). Ceux-ci peuvent faire varier de manière 
rapide les compositions de la MOP comme pour la Leyre début juin 2008 où une 
augmentation de la contribution de la MOP terrestre est synchrone avec une augmentation de 
la concentration en MES et, dans une moindre mesure, du débit. Dans la Garonne (et la 
Dordogne) c’est le matériel terrestre réfractaire qui domine. Il peut représenter jusqu’à 
environ 100% de la composition (e.g. en septembre). Ce n’est qu’au début du printemps que 
la production phytoplanctonique a lieu. Ce matériel ne représente néanmoins que 10% de la 
MOP total. 

 

2) Estuaires halins 
 
Les compositions moyennes de la MOP intégrées le long du gradient salin montrent 

deux tendances distinctes : d’une part les estuaires turbides de la Gironde et de la Charente 
qui présentent une composition majoritairement terrestre et relativement constante quelle que 
soit la saison, et d’autre part les estuaires de la Seine, de l’Aulne et de l’Elorn dont les 
compositions varient au cours de l’année avec une production phytoplanctonique plus 
importante pour les petits estuaires (e.g. Aulne, Elorn) que pour les grands (e.g. Seine).  

La MOP de la Gironde est composée essentiellement de matériel réfractaire (91%). 
L’importance de cette composante a été reportée dans de nombreuses études ( Fontugne et 
Jounneau., 1987 ; Etcheber et al., 2007 ; Savoye et al., 2012). La MOP de la Charente est 
dominée par le matériel terrestre labile (51±10%) avec une part réfractaire de 36±6%. La 
production autotrophe est soutenue par  le microphytobenthos qui peut représenter 17% de la 
MOP au printemps.  

Pour les estuaires de la Seine, de l’Elorn et de l’Aulne, les compositions moyennes de 
la MOP moyenne varient de manière saisonnière (e.g. la contribution de la MOP terrestre 
réfractaire varie de 92% en hiver à moins de 1% en été dans l’Aulne). En hiver malgré une 
très importante part de matériel réfractaire pour l’Elorn (92%) et l’Aulne (64%), l’Elorn 
semble plus sous influence phytoplanctonique que l’Aulne (28% et 3% respectivement).  

Au printemps la moitié de la MOP est issue du matériel phytoplanctonique pour 
l’Aulne et l’Elorn (50 et 51% respectivement) alors que pour la Seine la production 
autotrophe ne représente que 27% de la MOP.  De plus dans l’Aulne le phytoplancton se 
développe en amont (37% de phytoplancton d’eau douce) alors qu’il se développe en aval 
dans la Seine et l’Elorn (17% et 47%).  

L’été, la MOP est composée de manière exclusive de phytoplancton estuarien ( qui se 
développe le long du gradient salin estuarien) dans l’Aulne et l’Elorn. La Seine présente 
cependant  une part moins importante de phytoplancton avec 59% contre 41% de terrestre. Le 
phytoplancton s’y développe en amont (45% de phytoplancton d’eau douce).    
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Figure 6:Contribution relative moyenne des sources de matière organique particulaire intégrées le long du 

gradient salin. Les valeurs saisonnières correspondent à un gradient salin unique pour la Seine (juin et août), 
l’Aulne (février, avril et août) et l’Elorn (février, avril et août) mais une moyenne de trois gradients (janvier-

mars, avril-juin, juillet-septembre) pour la Gironde et la Charente. Pour ces deux derniers estuaires, les 
valeurs annuelles correspondent aux valeurs mensuelles intégrées dans le temps. Les résultats de Gironde 

sont ceux issus de Savoye et al. (2012), présentés ici à titre de comparaison. 
 

C) Forçages environnementaux à l’échelle mono-systémique 
 

Afin de comprendre la variabilité spatio-temporelle de la composition de la MOP dans 
les estuaires, les contributions des différentes sources de MOP ont été mises en relation avec 
des paramètres environnementaux dans une analyse en composantes principales (ACP). Ces 
paramètres sont considérés comme des indicateurs de processus qui peuvent influencer la 
composition de la MOP. La température est un indicateur de la saisonnalité ou, comme la 
salinité, du mélange des masses d’eau continentales et marines. Les débits sont indicateurs des 
apports continentaux. La concentration en MES peut indiquer 1) l’importance des processus 
d’hydrodynamique sédimentaire (remise en suspension, constitution/présence du bouchon 
vaseux, apport du matériel amont) ; dans ce cas elle est associée à des COP/Chla élevés et 
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éventuellement des débits élevés 2) une forte biomasse (et généralement forte production) 
phytoplanctonique, dans ce cas elle est associée à de faibles rapports COP/Chla.  
  

1) Estuaires fluviaux 
 

L’évolution temporelle de la composition de la MOP et des paramètres 
environnementaux est généralement très bien décrite par les deux premiers axes des ACP. 
Afin de simplifier les résultats, trois estuaires de compositions contrastées sont présentés ci-
dessous (Figure 7). Les analyses correspondant aux autres estuaires sont reportées en Annexe 
5. La Garonne présente une faible saisonnalité et une forte dominance de la MOP terrestre 
avec une quasi absence de MOP phytoplanctonique. La Loire avec une saisonnalité très 
marquée, montre une alternance entre une dominance de MOP phytoplanctoniques et 
terrestres. Enfin la Leyre est un estuaire de composition intermédiaire avec une faible 
saisonnalité, une forte dominance de la MOP terrestre pour une faible contribution de la MOP 
phytoplanctonique,  

LOIRE LEYRE GARONNE

 
  

Figure 7: Résultat des analyses en composantes principales avec paramètres supplémentaires (en bleu) pour 
les estuaires fluviaux. 

 
Pour les estuaires fluviaux dont la MOP est uniquement ou principalement issue deux 

sources (Loire, Charente et la plupart des tributaires du Bassin d’Arcachon) la dimension 1 
indique la saisonnalité : la contribution du matériel phytoplanctonique apparaît principalement 
en été (température élevée et débits faibles) tandis que celle du matériel terrestre labile 
apparaît principalement lors des périodes de forts débits. Ces résultats mettent en évidence 1) 
l’importance de l’hydrodynamisme (apport terrestre par l’amont) et du contrôle de la 
production phytoplanctonique (température) comme forçage à la composition de la MOP et 2) 
que la production phytoplanctonique est autochtone (voir le scénario inverse ci-dessous). Le 
lien entre ces contributions et les concentrations en MES est faible, voir nul car soit les MES 
sont apportées de façon équivalente par les contributions des deux sources de MOP (e.g. 
Loire), soit leur saisonnalité est faible (e.g. Leyre). Dans ce dernier cas, ces contributions sont 
mal représentées sur les cercles de corrélation des ACP.  

 
Pour les estuaires dont le nombre de source de MOP est plus important et dont les 

concentrations en MES sont très élevées (Garonne, Dordogne) le schéma saisonnier est très 
différent : les plus fortes contributions de la MOP phytoplanctonique apparaissent en même 
temps que les plus fortes contributions de la MOP terrestre labile quand les débits sont élevés 
(crues hivernales). Le phytoplancton n’est donc pas autochtone mais importé de l’amont. En 
période de faibles débits, ce matériel disparait au profit du matériel terrestre réfractaire issu 
des processus d’hydrodynamique sédimentaire (remise en suspension du sédiment, présence 
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du bouchon vaseux). La contribution de la MOP anthropique n’est pas corrélée aux autres 
contributions, illustrant ainsi sa faible saisonnalité.  

2) Estuaires halins 
 

L’influence du gradient halin (Figure 8) est très importante sur la composition de la 
MOP pour tout les estuaires (même si pas toujours visible à toutes les saisons étudiées) 
hormis pour la Charente où le mélange des masses d’eau semble moins influent, ce qui traduit 
une stabilité spatiale de la composition de la MOP.  Cet estuaire se distingue aussi des autres 
en raison du faible lien qu’il existe entre les différentes composantes de la matière organique 
et une répartition de ces composantes stable au cours des saisons. Ceci met en évidence une 
stabilité temporelle, Il existe cependant un lien entre le microphytobenthos et le matériel 
réfractaire en printemps/été en raison du phénomène de remise en suspension qui alimente le 
maximum de turbidité. 

Pour tous les autres estuaires le phytoplancton marin et estuarien se développe le long 
du gradient salin alors que le matériel terrestre réfractaire (associé a de forts COP/Chla) 
constitué de matières en suspension (forte corrélation avec les MES) peut s’accumuler en 
amont (e.g. Seine au printemps) ou en aval (e.g. Elorn au printemps). Le matériel terrigène 
labile et phytoplanctonique d’eau douce peut être apporté de l’amont lors des crues en hiver 
(e.g. Gironde) et au printemps (e.g. Elorn). Il peut aussi provenir d’apports latéraux directs 
dans la partie aval de l’estuaire comme c’est le cas en été pour la Gironde (corrélation avec le 
phytoplancton estuarien) et dans l’Aulne au printemps. Cette contribution en raison des 
faibles débits peut devenir importante. 

 
Pour la Gironde (toute l’année) et les autres estuaires en situations hivernales (e.g. 

l’Aulne), le matériel réfractaire se retrouve en opposition face au  matériel phytoplanctonique 
et terrigène labile traduisant ainsi l’importance de ce matériel réfractaire associé aux fortes 
turbidités dans la dynamique de la MOP. 

 
Pour les estuaires de la Seine de l’Aulne et de l’Elorn en situation estivales et 

printanières la contribution du phytoplancton estuarien ou marin augmente le long du le 
gradient de salinité tandis que celle du phytoplancton d’eau douce et de la MOP labile 
diminue.  

  
 
En résumé, trois typologies existent en fonction des estuaires et/ ou saisons: (1) les 

estuaires turbides stables (spatialement et temporellement)  contrôlés par les phénomènes 
hydrosédimentaires de remise en suspension (e.g. Charente) (2) les estuaires contrôlés par 
l’accumulation d’un matériel terrestre qui peut être réfractaire (e.g Gironde) ou labile en 
provenance de l’amont (situation hivernale dans l’Aulne et l’Elorn ) et enfin (3) les estuaires 
peu turbides contrôlés par les apports terrigènes labile et la biomasse phytoplanctonique d’eau 
douce en amont et estuarienne et marine en aval (e.g. Seine Aulne Elorn printemps/été). 
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Figure 8: Résultat des analyses en composantes principales avec paramètres supplémentaires (en bleu) pour 

les estuaires halins. 
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Peu d’études se sont penchées sur les facteurs pouvant influencer la composition de la 
MOP en zone estuarienne sur un cycle saisonnier et/ou selon un gradient halin. Cependant 
Goñi et al., (2009) ont montré que dans le maximum de turbidité de l’estuaire de Winyah 
(USA), les facteurs physiques tel que les débits et la force/direction des vents influent 
l’hydrodynamique sédimentaire et par conséquence la composition de la matière organique 
particulaire. De même Sato et al., (2006) dans l’estuaire hypertrophique de Sumida (baie de 
Tokyo) ont également montrés que le transport du matériel organique particulaire terrestre est 
fortement influencé par les débits. 

D) Dynamique de la composition de la MOP à l’échelle multi-systémique 
 
 Afin d’investiguer la dynamique spatiale (i.e. inter-estuaires) de la composition de la 
MOP et de mettre en évidence les paramètres forçants, une ACP faisant intervenir la 
contribution moyenne annuelle des sources et les moyennes annuelles de variables 
environnementales à été réalisée (Figure 9).  
 Considérant ces résultats deux gradients se dessinent : un gradient de MOP terrigène 
réfractaire (axe 1) avec la Garonne et la Dordogne versus les autres estuaires et le Porge en 
situation intermédiaire, et un gradient MOP microalgal (phytoplancton en Loire, 
microphytobenthos en Charente) versus MOP terrigène labile (e.g. Cirés et Milieu).Cette 
analyse illustre bien la typologie des différents estuaires fluviaux étudiés. 

 
A l’échelle inter-estuaire, les concentrations en MES et les processus associés 

(formation/présence du bouchon vaseux, en particulier) déterminent l’importance relative de 
la MOP terrestre réfractaire, la température moyenne semble avoir une influence sur la 
contribution relative des microalgues (phytoplancton et microphytobenthos) et la latitude sur 
celle de la MOP terrestre labile. Le lien entre ces deux derniers paramètres pourrait être dû à 
la nature des sols (podzoliques riches en matière organique) des tributaires du bassin 
d’Arcachon (estuaires les plus au sud) qui représentent plus de la moitié des systèmes étudiés. 
Les débits, qui ont une forte influence sur les variations saisonnières de composition de la 
MOP (III.C.1) n’ont pas d’influence majeure sur la variation inter-estuaire des contributions 
moyennes annuelles. Enfin, il existe de nombreux facteurs non considérés ici tels que la 
nature et l’occupation des sols des bassins versant, la géomorphologie des estuaires, l’activité 
anthropique etc., qui agissent à une échelle plus globale et qui pourrait avoir une influence sur 
ces variations inter-estuaires. 

 
Figure 9: Résultat des analyses en composantes principales avec paramètres supplémentaires (en bleu) pour 

les estuaires fluviaux. A droite les facteurs à gauche les différents estuaires. 
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Conclusion 
 

Le but de ce travail a été de quantifier les contributions relatives des différentes 
sources de MOP à la MOP estuarienne dans un large éventail de systèmes estuariens ainsi que 
de mettre en évidence les forçages environnementaux qui peuvent expliquer les variations 
spatio-temporelles de ces contributions. Ceci a nécessité préalablement de déterminer les 
sources potentielles et leurs signatures isotopiques et élémentaires dans différents systèmes 
fluvio-estuariens. 
  

L’approche isotopique et élémentaire, en association avec d’autres paramètres 
descripteurs de la matière particulaire (concentration en MES, COP, chlorophylle a, rapport 
COP/chla), a permis 1) d’identifier les principales sources contribuant à la composition de la 
MOP (matériel terrestre ‘labile’ et réfractaire, phytoplancton, microphytobenthos, MOP 
anthropique) 2) d’en identifier les signatures et 3) d’en quantifier les contributions. Que ce 
soit dans la partie fluviale ou dans la partie haline, les contributeurs majeurs sont le matériel 
terrestre (labile et réfractaire) et le phytoplancton (principalement d’eau douce et estuarien). 
Selon les sites d’étude, les contributions relatives des différentes sources et leur saisonnalité 
peuvent être très variables. 

 
  En effet, deux grandes typologies d’estuaires se démarquent selon la dynamique de la 
composition de la MOP : 
Un premier type d’estuaires présente une saisonnalité très marquée. Leur MOP est dominée 
par le matériel terrigène issu du sol et de la litière en hiver et par le matériel 
phytoplanctonique en été. C’est par exemple le cas pour l’estuaire fluvial de la Loire et des 
estuaires halins de l’Aulne, de l’Elorn et de la Seine. 
Un deuxième type d’estuaires présente une faible saisonnalité. Leur MOP est dominée par le 
matériel terrigène réfractaire (estuaires turbides tels que les estuaires girondins) et/ou labile 
(la Charente et les estuaires peu turbides du bassin d’Arcachon). 
  Pour le premier type d’estuaire les forçages associés sont principalement dépendant 
des températures (saisonnalité, production primaire) et des débits (apport de matériel terrestre 
labile de l’amont) pour la partie fluviale (e.g Loire), auxquels s’ajoutent le mélange des 
masses d’eaux (salinité) pour la partie haline (e.g la Seine, l’Aulne, l’Elorn).  
 Pour les estuaires turbides du deuxième type, l’hydrodynamique et l’hydrodynamique 
sédimentaire (formation du bouchon vaseux, débits) jouent un rôle forçant crucial. Toutefois, 
d’autres facteurs tels que la nature et l’occupation des sols des bassins versant ou la 
géomorphologie des estuaires pourraient également expliquer ces variations de la composition 
de la MOP. 
  
            Cette étude, inédite dans la littérature scientifique, est très novatrice de part 1) son 
emprunte spatiale (16 estuaires étudiés), 2) la détermination des signatures isotopiques des 
sources (en particulier du phytoplancton), 3) l’étude des forçages environnementaux à la 
composition de la MOP, en particulier à l’échelle multi-systèmes.  
Les difficultés principales rencontrées ont été dues 1) à la détermination des signatures des 
différentes sources — la non prise en compte de certaines sources, l’incertitude associés à 
chaque source, la variabilité des signatures du phytoplancton peut amener des incertitudes 
importantes sur l’estimation des compositions relatives — et 2) certains forçages ne sont pas 
pris en compte car difficiles à appréhender (nature et utilisation des sols, anthropisation, 
morphologie de l’estuaire..). Cependant malgré ces difficultés cette étude quantitative a 
permis de mettre en évidence une typologique d’estuaires, basée sur la dynamique de la 
composition de la MOP. 
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Annexes 
 
 

ANNEXE 1 : variations temporelles des matières en suspension (MES), de la 
chlorophylle (Chl a),  du rapport COP/ Chla, du rapport C/N et du  δ13C du carbone 

organique particulaire pour les estuaires fluviaux de la Charente et la Dordogne. Renet , 
Leyre, Canal des Landes et de Tagon, Ponteil, Lanton , Milieu 
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ANNEXE 2 : variations le long du gradient halin des matières en suspension (MES), de 
la chlorophylle (Chl a),  du rapport COP/ Chla, du rapport C/N et du  δ13C du carbone 
organique particulaire pour les estuaires halins de l'Aulne et de la Charente. 
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ANNEXE 3: Signature isotopique des six sources potentielles et des échantillons de matière organique 
particulaire dans les estuaires fluviaux de la Garonne et de la Dordogne 
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ANNEXE 4 : Représentation de l'évolution temporelle de la composition de la MOP en amont de la marée 
dynamique. 
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ANNEXE 5: Résultat des analyses en composantes principales avec paramètres supplémentaires (en bleu) 
pour les estuaires fluviaux. 
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RESUME : La matière organique particulaire (MOP) estuarienne est un mélange hétérogène 

et complexe de matière autochtone et allochtone, d’origine aquatique et terrestre. Plusieurs 

facteurs environnementaux peuvent forcer sa composition (climat, processus 

hydrodynamiques et sédimentaires, etc.). Dans ce contexte de multiplicité des sources et de 

forçages associés, cette étude a pour objectif de quantifier les contributions relatives des 

différentes sources à la composition de la MOP et de mettre en évidence les forçages 

environnementaux pouvant expliquer les variations spatio-temporelles de ces compositions. 

Une approche isotopique et élémentaire a été développée et appliquée à de nombreux jeux de 

données concernant 16 estuaires (onze estuaires fluviaux et cinq estuaires halins) des façades 

Manche et Atlantique françaises. 

Deux typologies d’estuaires majeures sont apparues : 1) des estuaires peu turbides à 

forte saisonnalité (MOP dominée alternativement par le phytoplancton en été et le matériel 

terrestre en hiver) et dont les forçages associés sont principalement liés à la températures 

(saisonnalité, production primaire) et aux débits (apport de matériel terrestre de l’amont) pour 

la partie fluviale (e.g Loire), auxquels s’ajoutent le mélange des masses d’eaux pour la partie 

haline (e.g. Seine, Aulne, Elorn) ; 2) des estuaires à faible saisonnalité dont la MOP est très 

fortement dominée par le matériel terrigène réfractaire (e.g. estuaires turbides de la Gironde) 

et/ou labile (e.g. Charente, estuaires peu turbides du bassin d’Arcachon) et dont 

l’hydrodynamique et l’hydrodynamique sédimentaire (formation du bouchon vaseux, débits) 

jouent un rôle forçant crucial. D’autres facteurs (nature et occupation des sols des bassins 

versant, géomorphologie) pourraient également expliquer les variations des compositions 

annuelles moyennes à l’échelle inter-systèmes. 

 

ABSTRACT : Particulate organic matter (POM) in estuary is a complex mix of both 

autochthonous and allochthonous material, originating from aquatic and  terrestrial reservoirs. 

Several environmental conditions may impact on composition of particulate organic matter 

(climate, hydro-dynamic and sedimentary processes etc). In this context of multiple sources 

and associated forcings, and associated forcings, this study aims to quantify relative 

contribution of different sources to composition of POM, and highlight environmental 

forcings may force spatio-temporal variations of these compositions. An isotopic and 

elementary approach has been used with a database about 16 estuaries (eleven fluviatiles 

estuaires, five haline estuaries).  

Major results highlight two estuaries types: 1) a very marked seasonality on less turbid 

estuaries (MOP dominated by phytoplankton in summer and terrestrial material in winter). 

Associated forcings are dependant on temperatures (seasonality, primary production) and 

river flow (contribution of terrestrial labile material upstream) for fluviatile estuaries (e.g 

Loire), with in addition mixing of water masses (salinity) for haline estuaries (e.g la Seine, 

l’Aulne, l’Elorn).  

2) estuaries with low seasonality Their particulate organic matter is dominated by refractory 

terrigenous material  (Gironde turbid estuary) or/and labile (Charente and less turbid estuaries 

of Arcachon basin). Hydro-dynamic and sedimentary processes (formation of maximum 

turbidity zone, river flow) are the major environmental forcings to the composition of the 

POM. However, other factors (watersheds land cover, géomorphology) would explain anual 

variability of organic matter composition especially on a multi-systemic approach 

 

. 

MOTS CLEFS: 

Matière organique particulaire, estuaire fluvial, estuaire halin, signature isotopique, approche 

écosystèmique, forçages environnementaux 
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1 Introduction 

 

L’estuaire de la Gironde joue un rôle écologique majeur en tant que nourricerie de nom-

breuses espèces qui sont aussi bien d’intérêt commercial que patrimonial. Il est lieu de reproduction 

d’espèces amphihalines migratrices, notamment l’anguille, le saumon et l’esturgeon (Cotten, 1996). 

L’estuaire couvre une superficie de 625 Km² ce qui en fait le plus grand d’Europe. Il est de type 

macrotidal, en effet son fort marnage est perceptible jusqu’à 150 km en amont. Il est donc important 

d’y surveiller la qualité de l’eau. La proximité de l’agglomération de Bordeaux qui rassemble plus 

de 700 000 personnes est préoccupante par les risques de pollution anthropique du au rejet de 

matière organique.  

 

La matière organique est composée d’une fraction particulaire et d’une fraction dissoute. Elle 

est issue de l’excrétion ou de la décomposition d’organismes vivants. Un apport important de 

matière organique engendre des risques d’anoxie, causée par l’activité bactérienne qui consomme 

de l’oxygène pour dégrader ce matériel. Ce phénomène épisodique peut provoquer un blocage des 

migrations s’il persiste trop longtemps et se trouve amplifié en période de basses eaux ou d’étiage. 

Les produits pharmaceutiques, les pesticides, les HAP et les métaux sont des polluants préoccupants 

problématiques sur l’estuaire qui peuvent s’adsorber sur la matière organique dissoute (MOD), qui 

devient ainsi vecteur de pollution. 

 

La Directive Cadre sur l’Eau (DCE) impose le retour à un bon état chimique et écologique des 

eaux du territoire de l’Union Européenne d’ici 2015. Afin de comprendre les mécanismes de 

transferts et d’accumulations des polluants, il est primordial de connaitre le comportement de la 

matière organique en milieu aquatique. Ce rapport réalisé au sein de l’équipe LPTC de l’UMR 

EPOC s’inscrit dans le cadre des axes 1 et 2 du projet ETIAGE (ETude Intégrée de l’effet des 

Apports amont et locaux sur le fonctionnement de la Garonne Estuarienne) qui ont pour but de 

caractériser et d’étudier le devenir de la matière organique issue de la CUB au sein de l’estuaire de 

la Gironde. Pour cela, des échantillons de STEP et de la Garonne ont été analysés. Ces travaux 

s’appuient principalement sur la fluorimétrie 3D et l’analyse des données a été faite avec le 

traitement mathématique PARAFAC. 
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2 Matériel et méthodes 

 

2.1 La campagne ETIAGE 

Le projet ETIAGE a été mis en place pour répondre aux problématiques environnementales 

de la Garonne estuarienne. Divisé en 5 axes majeurs et mené sur 4 ans, il est né de la collaboration 

de l’Université Bordeaux 1, du CNRS et de l’ IRSTEA. 

Axe 1 : Caractérisation et rôle respectif des apports organiques amont et locaux sur 

l’oxygénation des eaux de la Garonne estuarienne. 

Axe 2 : Caractérisation et flux des contaminants organiques (classiques et émergents) dans 

les eaux de la Garonne estuarienne. 

Axe 3 : Etude des apports métalliques dans les eaux de la section garonnaise de l’estuaire 

de la Gironde. 

Axe 4 : Approche de l’impact des conditions physico-chimiques affectant la masse d’eau 

estuarienne garonnaise sur les cortèges biologiques. 

Axe 5 : Synthèses des pressions et des impacts caractérisant les eaux de la Garonne estua-

rienne. Recommandations de gestion. 

 

2.2 Les stations d’épuration 

Pour faire face aux règlementations environnementales l’agglomération bordelaise retraite 

ses eaux usées aux moyens de 4 stations d’épuration dont les plus importantes sont les STEP de 

Louis Fargue et Clos de Hilde. La proportion de rejet d’origine industrielle est faible et représente 

environ 6 % du rejet total en équivalent habitant. Les stations sont exploitées par la Lyonnaise des 

Eaux, leur fonctionnement repose sur un double traitement physico-chimique et biologique. Les 

eaux brutes subissent en premier lieu un dégrillage fin (maille de 16 mm), où la majorité des 

déchets vont être retenus et envoyés en incinération, puis vient une étape de dessablage/dégraissage. 

Le sable décante alors que la graisse est mise en flottaison, favorisé par l’injection de microbulles 

d’air. S’en suit un tamisage (maille de 3 mm). 

A ce moment les effluents subissent un traitement primaire physico-chimique de coagula-

tion/floculation qui consiste en une injection de chlorure ferrique comme coagulant et de polymère 

pour la floculation. Les flocs sont décantés par l’action de la gravité et les eaux sont clarifiées via 

un système de grille lamellaire. 

Vient ensuite un traitement secondaire biologique. Il est assuré par une biofiltration aérobie 

dans un biofor®, qui est un biolite qui permet la conservation des bactéries dans une structure 

microporeuse. Un biofilm se constitue et permet d’éliminer une grande partie de la pollution 

carbonée et une partie de la pollution azotée. Une partie du réseau est unitaire ce qui rend les 

stations sensibles aux fortes précipitations, de plus le traitement par biofiltration demande une 

attention particulière. (De jean, 2007) 
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Il faut noter que la Station Louis Fargue n’a possédé ce système d’épuration qu’à partir de janvier 

2012, antérieurement elle fonctionnait avec un système secondaire de traitement biologique par 

boues activées. 

 

2.3 Plan du site et échantillonnage  

Les échantillons ont été collectés sur plusieurs sites et sur 

plusieurs périodes. La Garonne a été échantillonnée sur un transect 

au niveau du port autonome (figure 1). Les prélèvements ont été 

effectués au moyen d’une bouteille Niskin (Annexe 1) à 1 mètre de 

la surface, 1 mètre du fond, au niveau de chaque rive et du milieu du 

fleuve et tout ceci à différentes périodes de la marée. Ils ont été 

effectués les 1,7 et 11 avril 2011 ce qui correspond respectivement 

aux périodes avant, pendant et après les travaux de rénovation sur la 

Station d’épuration Louis Fargue. D’autres échantillons proviennent 

des Station Louis Fargue et Clos de Hilde sur les années 2010, 2011 

et 2012. Ces échantillons correspondent tous à la période estivale 

pour s’affranchir des nombreuses variables saisonnières tel que les 

précipitations, la composition des eaux brutes et la flore bactérienne 

présente. Ils ont été prélevés en plusieurs points, en entrée de STEP, 

après décantation puis en sortie de station (figure 2). Des mesures 

de carbone organique dissous (COD) ont préalablement été 

effectuées sur les prélèvements. 

 

Les prélèvements ont été filtrés sur des filtres en fibre de verre Whatman® GF/F (porosité 

nominale 0,7µm) préalablement pyrolysés à 500 C° pour supprimer toute trace de matière 

organique. La filtration s’effectue avec des unités de filtration NALGENE® sous vide, préalable-

ment nettoyées au RBS® et testées par fluorescence. Les échantillons sont ensuite conditionnés 

dans des flacons de verre de 5 ml et stockés à l’abri de la lumière et au réfrigérateur à 4 C°. Les 

Figure 1 : Plan du site d'étude 

Figure 2 : Points de prélèvements sur la chaine de traitement de la station Louis Fargue 
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flacons ayant eux aussi subis un nettoyage rigoureux au détergent RBS
®
 puis un test par fluores-

cence pour s’assurer de leur propreté.  

 

2.4 Spectromètre UV 

Appareil : Jasco V-560 

 

Il est utilisé pour évaluer la concentration en MOD des échantillons afin de s’assurer d’être 

dans le domaine de linéarité entre intensité de fluorescence et concentration. On souhaite une 

absorbance inférieure à 0.1 pour le maximum d’absorbance situé à 250 nm. Si la matière organique 

analysée est en trop forte concentration, entre en jeu l’effet de filtre interne ( Zhao, 2011). C’est-à-

dire que les molécules, trop nombreuses obstruent une partie du signal lumineux de fluorescence, 

les mesures s’en trouveraient faussées. Les échantillons seront dilués en conséquence avec de l’eau 

ultrapure (milliQ
®

, Millipore
TM

) pour atteindre une absorbance inférieure à 0.1. 

 

2.5 Spectrofluorimetre  

Appareil : FL3-22 SPEX-JOBIN-YVON 

 

Le spectrofluorimètre est utilisé pour la détermination des caractéristiques générales de la 

matière organique. La fluorimétrie a l’avantage d’être une méthode non destructive et sensible qui 

permet d’analyser des concentrations de l’ordre du µg/L. Le principe de cette méthode repose sur 

l’excitation radiative des liaisons π des molécules fluorophores. Une faible proportion de leurs 

électrons acquiert un état excité pendant un temps de l’ordre de la nanoseconde. Quand un électron 

excité retourne à son niveau d’énergie fondamental il en résulte l’émission d’un photon à une 

longueur d’onde égale ou supérieure à l’onde d’excitation, c’est le décalage de Stokes. 

Cette technique permet d’obtenir des spectres d’émission de fluorescence de la MOD en assemblant 

17 spectres 2D mesurés tous les 10 nm. Le domaine d’excitation se situe de 250 à 410 nm et le 

signal d’émission des fluorophores qui en résulte de 260 et 700 nm.  

 

Les cuves utilisées pour l’analyse sont en quartz. Elles sont nettoyées entre chaque série de 

mesures par une solution de 10% RBS
®

 puis rincer abondamment à l’eau claire et enfin à l’eau 

ultrapure. L’appareil est équipé d’une lampe au Xenon et de 2 doubles monochromateurs. 

Lors des analyses on peut observer des pics fins très caractéristiques qui correspondent à la 

diffusion de Raman due au solvant (Annexe 2), bien que faible pour l’eau ce phénomène inélastique 

de diffusion des photons va perturber la modélisation des spectres par le traitement mathématique. 

On élimine les bandes de diffusion Raman de l’eau en soustrayant un blanc effectué avec de l’eau 

ultrapure. Les cuves sont préalablement testées dans les mêmes conditions que les flacons 

d’échantillonnages afin de vérifier qu’elles sont correctement nettoyées. 

 



5 

 

Cette méthode va nous permettre de mettre en évidence les bandes caractéristiques de la ma-

tière organique présente (figure 3). Car bien qu’il s’agisse d’une matière complexe, il est possible 

de la caractériser en fonction de ses fluorophores qui varient selon son origine. On peut ainsi 

généralement distinguer les pics suivants résumé dans le tableau I (Coble, 1996; Parlanti et al., 

2000). 

 

Tableau I : Origines et longueurs d'ondes de différents composés fluorophores 

 

Pic 

Autre 

 nomenclature 

 exitation 

 (nm) 

 émission 

 (nm) 
Type de composés 

α C 330-350 420-480 Substances humiques 

α' A 250-260 380-480 
Substances humiques  

+ Matériel récent 

 M 310-320 380-420 Matériel récent 

γ T 270-280 320-350 
Composé de type protéique 

 + Activité bactérienne 

  

Les bandes α et α' caractérisent les substances humiques. La bande α correspond à des subs-

tances majoritairement anciennes et qui sont donc difficilement biodégradables, elle varie donc peu 

au cours du temps. La bande α' caractérise le matériel humique en général, aussi bien récent 

qu’ancien. La bande  correspond à du matériel fraichement produit dans le milieu, elle est 

proportionnellement plus importante dans les eaux marines. Les fluorophores de type γ proviennent 

de matériel protéique et sont souvent liés à l’activité bactérienne dans le milieu. 

Des rapports d’intensités d’émission ont été créés afin de pourvoir évaluer le degré 

d’évolution de la matière organique dissoute. L’indice HIX est un indice d’humification défini par 

Zsolnay et al. (1999). C’est le rapport de la bande de fluorescence située de 435 et 480 nm sur la 

bande entre 300 et 345 nm pour une longueur d’onde d’excitation de 254 nm (figure 4). Un indice 

HIX fort correspond à une matière organique mature, et donc à une plus grande proportion de 

composés aromatiques, plus réfractaires à la dégradation. 

Figure 3 : Principales bandes de fluorescence observées, illustrées par un échantillon d’eau brute , Louis Fargue 2010  
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Figure 5 : Longeurs d'ondes d'emissions utilisé pour le calcul de 

l'indice BIX, Clos de hilde 26 juillet 2011 

 

 

Un second indice, l’indice BIX, est révélateur de la proportion autochtone de MO. Il est cal-

culé par le rapport des intensités d’émission à 380 nm sur 430 nm pour une longueur d’excitation de 

310 nm (figure 5). Plus l’indice est fort plus la production de MO d’origine autochtone est 

importante car l’indice est assimilable à un rapport /α et donc à un rapport de matériel récent sur 

un matériel mature. 

 

2.6 Traitement PARAFAC sous MATLAB 

Ce programme fonctionnant sous le logiciel MATLAB est un puissant algorithme trilinéaire 

de décomposition à l’origine développé pour la psychométrie. Il permet la déconvolution de la 

matrice de fluorescence 3D. Il est capable de discerner des pics dissimulés dans la masse qui ne 

serait pas identifiables par simple observation des spectres. Les matrices d’excitation et d’émission 

des échantillons (MEE) sont rassemblées en un jeu de données afin de déterminer les composants 

principaux expliquant la fluorescence de cet ensemble. 

Les phénomènes de diffusions perturbent ce traitement mathématique des données. Bien 

qu’un blanc soit préalablement soustrait pour éliminer la diffusion de Raman, un second phénomène 

de diffusion, appelé diffusion de Rayleigh est causé par les molécules de diamètres très inférieurs à 

la longueur d’onde du rayonnement incident. Cette diffusion est élastique, elle engendre des bandes 

intenses et provoque une atténuation du signal par dispersion. 

On coupe donc les spectres au niveau des diffusions de 1
er

 et second ordre, c’est pourquoi les 

composants présentés page 8 ne couvrent pas tout le domaine spectral acquis par le fluorimetre. 

 

 

 

 

Figure 4 : Calcul de l'indice HIX pour λ d’excitation de 

254 nm 
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3 Résultats et discussion 

3.1 Analyse préliminaire par absorbance 

L’analyse des absorbances A rend compte de l’action d’épuration des STEP, on peut 

observer une diminution de A après le traitement (Figure 6). On peut relier l’absorbance aux 

concentrations en carbone organique dissous qui suit les mêmes tendances, néanmoins la relation 

n’est pas proportionnelle. L’absorbances et le COD permettent de faire la distinction entre eaux 

naturelles et eaux de rejet. On remarque que la Garonne à une concentration en carbone organique 

dissous stable et de faible concentration (2,0 ± 0.3 mg/L) d’autant plus qu’une partie de ces mesures 

ont été réalisées pendant les travaux de rénovation de Louis Fargue, qui a donc rejetée en amont des 

eaux non traitées. A l’opposé, les eaux en entrée des stations sont très chargées et de concentration 

très variables d’un jour à l’ autre.  

Figure 6 : Absorbances et COD en entrée et sortie STEP et Absorbance de la Garonne 

3.2 Caractérisation par indices de fluorescence 

Les indices HIX et BIX permettent de faire une distinction nette entre la Garonne et les eaux 

originaires des STEP (figure 7). HIX est plus fort pour la Garonne, ce qui signifie que sa matière 

organique est plus mature. En revanche BIX y est plus faible, ce qui est révélateur d’une faible 

activité biologique. 

Figure 7 : HIX en fonction de BIX pour les 2 stations et la 

Garonne 
Figure 8 : HIX en fonction de BIX pour les stations d'épurations 

uniquement 
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Néanmoins comme le montre la figure 8, les indices BIX et HIX ne sont pas suffisants pour 

permettre une différenciation claire des eaux avant et après leurs traitements dans les STEP. 

L’indice BIX a sensiblement la même valeur pour tous les échantillons de STEP, il est donc mal 

adapté pour l’étude des STEP. L’indice HIX permet une caractérisation des eaux brutes qui ont un 

indice de 4-6, différent des eaux traitées dont l’indice d’humification se trouve aux alentours de 5,5-

8. Cela s’explique par le fait qu’une partie du matériel récent est transformée par la station en acides 

humiques. 

3.3 Interprétation des résultats PARAFAC 

 

Les mesures de fluorescences de 29 échantillons de stations d’épuration ont été réunies dans 

un jeu de données et analysées par PARAFAC. Un modèle à 7 composants s’est avéré être le plus 

satisfaisant de par ses faibles résidus et ses composants bien délimités. Néanmoins certain pics ne 

sont pas parfaitement isolé comme c’est le cas dans le composant 5. 

Pour évaluer l’évolution des différents pics de fluorescences modélisés, on calcule les 

moyennes de chaque composant pour chaque étape du traitement dans les stations d’épuration. Le 

composant 1 explique la modélisation à plus de 50%, mais celui-ci n’évolue pas au cours du 

traitement et n’apporte donc pas d’information. De plus il allonge l’échelle (figure 10), on préfère 

donc représenter seulement les 6 autres composants. En observant la répartition des composants 

(tableau II) on voit que ce sont les 4,6 et 7 qui ont les plus fortes variations. En se référant au 

Figure 9 : 7 composants et le modèle global qui en résulte par soustraction des résidus définis par PARAFAC 

pour un jeu de données rassemblant les eaux brutes, décantées et traitées des STEP 
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tableau I et à la figure 9 on relie le composant 4 au fluorophore γ, le composant 6 à  et le 

composant 7 à α'. Le composant 4 décroit à la fois à l’étape de décantation puis de traitement 

biologique. Les composants 6 et 7 croissent mais seulement au cours de l’étape de biofiltration. Ces 

3 bandes γ,  et α' sont bien connues et identifiables sans passer par PARAFAC on compare donc 

ces 3 composants (Figure 11) avec leurs intensités de fluorescence (Annexe 6). La répartition est 

identique et confirme donc bien l’identité des 3 bandes.  

Les eaux décantées ont un profil proche des eaux 

brutes (figure 6), ce qui est logique car le processus de décantation agit essentiellement sur la phase 

particulaire et non sur la phase dissoute. Pourtant il a un phénomène indéterminé qui réduit la 

concentration en produit protéique dans le décanteur sans pour autant engendrer d’augmentation des 

autres fluorophores. A l’étape de traitement biologique en revanche, cette diminution de γ est 

accompagné d’une augmentation de  et α' (Tableau II et Figure 10 et 11). Ici il s’agit dont bien 

d’un processur biologique imputable à l’action des biofilms des stations d’épurations. On peut 

penser que ce matériel a été transformé. Ainsi ces bandes peuvent être utilisées pour différencier les 

eaux brutes des eaux traitées (figure 12 et 13). Le composant 6 en fonction du composant 4 offrant 

la meilleure séparation des nuages de point. 

composant 1 composant 2 composant 3 composant 4 composant 5 composant 6 composant 7

moyennes eaux brutes 53,83 11,38 10,64 9,48 5,25 3,37 6,05

moyennes eaux décantées 52,21 12,73 12,02 8,05 5,61 3,28 6,09

% de variation eaux décantées 3,01% -11,88% -12,97% 15,06% -6,96% 2,74% -0,67%

moyennes eaux traitées 53,10 10,88 11,65 6,45 5,62 4,75 7,55

% de variation eaux traitées 1,35% 4,37% -9,47% 31,99% -7,09% -40,94% -24,78%

Tableau II : Tableau des participations des composants a la modélisations des eaux et pourcentage de variation 

relatif à l’eau brute. 

Figure 10 : Répartition en % des 7 composants puis de 6 (composants 1 retiré) Figure 11 : Répartition en % des 3 composantes les plus 

variables d’une eau à l’autre 

Figure 12 : Composant 6 en fonction du composant 4  Figure 12 : Composant 7 en fonction du composant 4 
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Conclusion et perspectives 
 

Ce travail a permis d’identifier les différences de composition de la matière organique 

dissoute entre les eaux naturelles de la Garonne et les eaux usées. L’eau du fleuve transporte une 

MOD riche en apports terrigènes et de composition mature, tandis que celle des eaux usées est plus 

récente et surtout plus concentrée. Il s’est avéré que les indices HIX et BIX sont des outils bien 

adaptés pour les différencier. 

 En revanche, faire la distinction entre une eau brute et une eau traitée est moins aisée, car la 

composition de la matière organique générée par l’activité anthropique est variable. A cela s’ajoute 

des variations climatiques, comme des précipitations qui dilueront la MOD générée par les activités 

humaines et apportera de la matière organique d’origine terrigène par lessivage des sols. De plus les 

stations ne sont pas rigoureusement identiques, et la sensibilité des biofilms en font une technique 

d’épuration aux performances variables. Cependant l’analyse des fluorophores permet tout de même 

de mettre en évidence une différence de composition de la MOD. Cela à un premier phénomène qui 

réduit la bande γ, probablement physico-chimique tel que la floculation, puis survient en second 

temps une consommation de γ avec cette fois production de  et α' ce qui est parfaitement 

compatible avec une activité biologique, logiquement ces composés seront à leurs tours dégradés 

pour finir en acides humiques comme observé par Parlanti et al(2000) dans le cas de macro-algues. 

Cela pourra etre vérifié par une augmentation de l’intensité de α et donc de l’indice HIX. 

Le logiciel PARAFAC a permis d’identifier de nombreux pics de fluorescence. mais seul 

quelques-uns ont un intérêt dans la caractérisation des effluents et cela ont déjà été identifié (Coble, 

1996; Parlanti et al., 2000). Le logiciel est performant pour aider à l’identification de pics présents 

mais atteint ses limites quand il s’agit de caractériser des eaux de constitutions trop similaires 

(Annexe 4 et 5). 

Elargir le champ spectral d’investigation en fluorimétrie pourrait permettre de mieux 

identifier les pics connus situés aux extrémités et de peut-être découvrir de nouveaux fluorophores 

caractéristique de la dégradation de la MOD. Il faut en complément développer des techniques pour 

analyser la partie non fluorescente de la matière organique  dissoute. De la même façon il serait 

intéressant de procéder à des analyses de la phase particulaire est ainsi déterminer ses interactions 

avec les contaminations et ces possibles échanges avec la MOD. 

 Dans l’optique d’une lutte contre les contaminations il serait intéressant de doser les métaux, 

HAP, PCB, pesticides etc adsorbés sur des échantillons de MOD et de chercher à faire la relation 

avec leurs profils de fluorescence. Si l’on peut ainsi déterminer qu’un type d’effluent est vecteur 

d’un type de pollution en particulier, cela permettrait de prévenir la dispersion de pollution et les 

influences néfastes sur leurs biodisponibilités. On pourra ainsi envisager d’adapter les techniques 

d’épurations aux problématiques locales. On peut par exemple prévoir que les HAP, composés 

apolaires, auront plus d’affinités avec les composés aromatiques. Or les acides humiques possèdent 

de nombreux noyaux aromatiques, ils sont caractérisables par le pic de fluorescence α. A contrario 

le Cadmium, problématique dans l’estuaire de la Gironde, devrait avoir plus d’affinités avec les 

acides fulviques, matériels plus polaire. De plus, la complexation de la matière organique avec des 

métaux peut-être observé par fluorescence, en effet elle entraîne généralement une extinction des 

pics de fluorescence, ce phénomène est nommé le quenching. 

 Pour aller encore plus loin, on peut s’interroger sur l’évolution de ce matériel une fois dans 

l’océan, l’impact de la salinité, du PH, et bouchon vaseux sur l’évolution de la matière organiques 

et de ses interactions avec les différentes familles de contaminant.  
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Annexes  

Annexe 1 : bouteille Niskin 

 

 

 

 

 

 

 

Annexe 2 : Diffusion Raman 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Annexe 3 : Echantillon Garonne 

Analyse Fluorimetre 3D :Garonne BASSE MER rive gauche SURFACE  7 Avril 2011 
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Annexe 4 : Echantillons Louis Fargue 30 juillet eau brute 

 

 

 

 

 

 

 

 

Annexe 5 : Echantillons Louis Fargue 30 juillet, eau traitée 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Annexe 6 : Répartitions des bandes alpha’, beta et gamma 
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Caractérisation de la matière organique dissoute des stations 

d’épuration de l’estuaire de la Gironde 

 Résumé 

La matière organique dissoute joue un rôle de premier ordre dans le cycle du carbone et dans 

la biodisponibilité des contaminants dans les milieux aquatiques. De ce fait, bien qu’elle soit de 

nature complexe il est important dans connaître les propriétés générales et d’identifier les diffé-

rentes compositions qu’elle peut prendre. Cette étude a pour objectif de caractériser  la matière 

organique dissoute des 2 principales stations d’épurations de la communauté urbaine de Bordeaux. 

Elle s’appuie pour ses analyses sur les prélèvements de la campagne d’échantillonnage effectuée 

dans le cadre du projet ETIAGE. Les propriétés fluorescentes de la phase dissoute des eaux 

urbaines et de la Garonne sont utilisées pour déterminer la maturité et l’origine de la MOD. Les 

indices HIX, BIX et certains fluorophores sont exploités pour définir les profils de ces eaux. Il est 

étudié l’impact du traitement de décantation et du biologique sur la distribution des fluorophores. 

Les analyses sont réalisées par spectrofluorimetrie 3D. Les résultats sont modélisés avec le 

traitement mathématique PARAFAC.  

Mots clefs : Matière organique dissoute, fluorecence 3D, STEP, Gironde, Garonne. 

Abstract 

Dissolved organic matter plays a leading role in the carbon cycle and the bioavailability of 

contaminants in aquatic environments. Therefore, although it is complex in nature it is important to 

know the general properties and identify different compositions it can take. Characterization of 

dissolved organic matter in two major purges of the urban community of Bordeaux stations this 

study aims. It relies for its analysis on samples of the sampling campaign conducted under ETIAGE 

project. The fluorescent properties of the dissolved phase of urban water and Garonne are used to 

determine the maturity and the origin of the DOM. Indices HIX, BIX and some fluorophores are 

used for defining the profiles of these waters. It examined the impact of treatment on sedimentation 

and biological distribution of fluorophores. The analyzes were performed by 3D Spectrofluoromet-

ric. The results are modeled with the mathematical treatment PARAFAC. 

Keywords: Dissolved organic matter, 3D fluorecence,STEP, Gironde, Garonne. 
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