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RESUME

Le programme de recherche Oxythau a pour but l'étude des relations concyliculture

milieu dans l'étang de Thau. Dans ce contexte, l'interface eau-sédiment apparait comme une

structure majeure intervenant dans les cycles de la matière et dans les problèmes de

dysfonctionnement de l'écosystème (malaïgues). Un modèle en azote et en phosphore simule

les étapes de transformation de la matière organique sédimentée jusqu'au relargage de sels

nutritifs, ainsi que la concentration en oxygène qui intervient dans les cinétiques de

dégradation. L'ensemble de ces réactions est simulé au moyen d'un modèle vertical. La

colonne d'eau est scindée en cinq boîtes de 1m superposées et le sédiment en deux boîtes de

5 cm. Ce modèle est mis au point en situation d'équilibre (système fermé, pas de forçage

externe, pas de variation d'oxygène). Il est calibré avec les données mesurées in situ de stocks

benthiques et de flux. L'analyse de sensibilité aux paramètres du modèle a permis de

hiérarchiser, les paramètres et les variables en fonction de leur sensibilité. Plusieurs choix de

discrétisation du sédiment ont été testés, la meilleure représentation étant de considérer trois

couches, 0-1, 1-2, 2-10 cm. Cette modification étant conservée, le modèle est étudié dans des

situations transitoires, tel qu'un apport ponctuel de matière organique ou une variation des

concentrations en oxygène. Le passage d'une couche de sédiment oxique en anoxie est alors

marqué par le changement des cinétiques de dégradation et un relargage important de

phosphates dans la colonne d'eàu. Afin d'élargir par la suite ·l'utilisation de ce modèle au

modèle global de l'étang de Thau ou à d'autres écosystèmes côtiers, différentes modifications

de la structure du modèle sont discutées.
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INTRODUCTION

L'Etang de Thau est une lagune sur la côte méditerranéenne française, située au sud

ouest de Montpellier (figure 1). Dans cet écosystème peu profond (3,8 m en moyenne), semi

confiné, 20000 tonnes d'huîtres et de moules sont produites chaque année (Hamon et

Tournier, 1986) sur 13,5 km2 soit un cinquième de la superficie totale. Le problème de la qualité

des eaux y est crucial. L'été, des anoxies apparaissent de façon chronique au fond, avec

dégagement d'hydrogène sulfuré. Ces anoxies peuvent parfois entraîner des mortalités

d'huîtres importantes comme celles de 1975, 1982 et 1987 (Pichot et al, 1990 ; Tournier et al,

1990). Ces crises dystrophiques appelées "malaigues" sont provoquées par la conjonction

entre des températures élevées et un vent faible. La grande sensibilité de l'étang à de tels

événements provient d'une situation physique défavorable (peu d'échanges avec l'océan et

circulation d'eau ralentie dans les tables conchylicoles) et de l'enrichissement des sédiments en

matière organique par l'activité conchylicole (Frisoni et Cepja, 1989).

Un programme de recherche (PNOC Oxythau), dont l'objectif est de quantifier l'impact

des cultures sur le milieu et réciproquement, a débuté en 1991 et se poursuit pendant 4 ans.

Les interactions eau - sédiment correspondent à un aspect particulier de cette étude. En effet,

l'importance du sédiment dans les cycles biogéochimiques dans les milieux côtiers est

reconnue depuis plusieurs dizaines d'années (Pomeroy et al, 1965 ; Zeitzschell, 1980). Dans

l'étang l'intensité des échanges entre l'eau et le sédiment est accrue du fait de la forte quantité

de biodépôts produits par l'activité conchylicole (Dahlback et Gunnarsson, 1981 ; Picot et al,

1990 ; Grenz et al, 1990 ; Deslous-Paoli et al, 1991). Plusieurs processus sont impliqués:

- minéralisation de la matière organique sédimentée et relargage de sels nutritifs qui

contribuent jusqu'à plus de 100% aux besoins en sels nutritifs du phytoplancton (Rowe et al,

1975 ; Fisher et al, 1982 ; Blackburn et Henriksen, 1983 ; Balzer, 1984 ; Billen et Lancelot,

1988).

- stockage d'éléments (N, P) dans les sédiments. Ceux-ci peuvent retenir plus de 50%

(parfois 90%) des apports en phosphates (Lijklema, 1986) et constituent alors une source

interne de phosphates dans l'écosystème. Le sédiment joue un rôle tampon, accumulant et

libérant les éléments selon les conditions physico-chimiques et biologiques du milieu (Carman

et Wulff, 1989).

- dénitrification dans la partie anoxique des sédiments, qui constitue une perte d'azote

sous forme de N2 dans l'écosystème. Cette perte peut atteindre jusqu'à 25% de l'azote

minéralisé (Billen et Lancelot, 1988).

- consommation d'oxygène (demande benthique) liée à la minéralisation de la matière

organique et à l'oxydation de NH4 (diToro et al, 1990).
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Figure 1 : Etang de Thau, localisation.



L'objectif de ce travail est de simuler le devenir de la matière organique, les différentes

phases de stockage des éléments, le relargage de sels nutritifs et le bilan en oxygène en

fonction de conditions extérieures variables. Il existe, dans la littérature, de nombreux modèles

de l'interface eau-sédiment mais chacun est adapté au site (lac, zone côtière) et au projet de

modélisation. On peut distinguer d'une part des modèles à l'équilibre, simulant la répartition

verticale des sels nutritifs dans le sédiment et les flux de relargage, ce sont les modèles de

diagenèse (Billen, 1978 ; Berner, 1980 ; Klump et Martins, 1989 ; Ingall et van Cappellen,

1990) et d'autre part des modèles dynamiques simulant l'évolution au cours du temps de

chaque fraction dans le sédiment (pour l'azote Billen et Lancelot, 1988 ; pour le phosphore

Hosomi et Sudo, 1992).

Parmi cette dernière catégorie, différents degrés de complexité existent, d'une description

simple des cycles biogéochimiques dans le sédiment (1 variable pour N et pour P, Chapelle et

al, 1993 ; 2 variables Pparticulaire et Pdissous, Havis et Ostendorf, 1989) à une description

détaillée des processus biogéochimiques (simulation de Fe2+/Fe3+, Kozerski et Dvorakova,

1976 - Ishikawa et Nishimura, 1989). De même, la discrétisation spatiale du sédiment est plus

ou moins fine (1 couche d'épaisseur fixe, variable - Van der Molen, 1991 - 2 couches en

général; 20 couches pour Hosomi et Sudo, 1990 ; 38 couches pour Lung et al, 1976). Enfin,

les cinétiques employées dans les modèles correspondent soit à des formules déterminées

empiriquement et alors peu généralisables (adsorption du phosphore, Kamp-Nielsen, 1975 

relargage de l'azote, Jacobsen et Jorgensen, 1975) soit à des formules représentatives du

processus modélisé.

Le modèle choisi ici doit être assez général pour pouvoir être inclus par la suite dans un

modèle global de l'écosystème de l'étang. Il a pour but de simuler les cycles de l'azote et du

phosphore à l'interface eau-sédiment, ces deux éléments contrôlant la production primaire en

milieu côtier (Hecky et Kilham, 1988 ; Howarth, 1988), et les concentrations en oxygène

dissous. Les cinétiques employées sont extraites de la bibliographie, le modèle est calibré sur

des mesures in situ. La sensibilité du modèle aux paramètres et à la discrétisation spatiale du

sédiment est analysée. Enfin, en situation transitoire pour l'oxygène ou par apport de matière

organique, l'évolution de l'oxygène et des cycles de N et P seront simulés. Le modèle sera

validé ultérieurement à l'aide d'études saisonnières et lors du couplage à un modèle global de

l'étang de Thau.
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I. LE MODELE

1. Sous· modèle physique

Destiné à simuler les flux à l'interface· eau-sédiment au niveau de la zone conchylicole,

le modèle est appliqué à une colonne d'eau de cinq mètres de profondeur (valeur moyenne

sous les tables à huîtres) et aux dix premiers centimètres de sédiment afin de prendre en

compte les parties oxiques et anoxiques du sédiment.

Bien que l'objectif du modèle ne soit pas de détailler les flux dans la colonne d'eau,

celle-ci est découpée sur la verticale en cinq boîtes superposées de 1m sur 1m2 de surface.

Ainsi une couche d'eau de fond de 1m est individualisée et chaque boîte d'eau a le même

volume. Le' sédiment est scindé en deux couches de 0,05 m en supposant à priori que la

couche de surface est aérobie et la couche de fond anaérobie, situation qui pourra changer au

cours des simulations. Le modèle est donc composé de cinq boîtes d'eau et de deux boîtes de

sédiment (figure 2).

La circulation étant réduite au niveau des tables par les infrastructures ostréicoles (par

2 et 3, Grenz, 1989), les échanges horizontaux entre la colonne d'eau modélisée et l'eau

environnante sont négligés, le système est considéré comme fermé.

Les échanges entre les boîtes d'eau sont représentés par une dispersion verticale

turbulente dont le coefficient est constant et calibré. avec les mesures de profils de sels nutritifs

dans la colonne d'eau. Les variables particulaires sédimentent dans l'eau et à l'interface eau

sédiment.

Les échanges verticaux dans le sédiment sont causés par la bioturbation,

l'enfouissement, la diffusion et la remise en suspension à l'interface eau-sédiment sous l'action

des courants (Holdren et Amstrong, 1980). Ils peuvent se résumer sous la forme d'une

équation d'advection-dispersion:

dC
Flux =- a Os dz + a vC (Carignan et Lean, 1991)

où a est la porosité, Os la diffusion dans les sédiments, v l'advection due à l'enfouissement, C

la concentration de l'élément considéré.

L'enfouissement du sédiment est négligé sur la période de simulation choisie (de l'ordre du

mois).
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Le coefficient de diffusion des variables dissoutes dans le sédiment (Ds) est déduit du

coefficient de diffusion moléculaire dans l'eau (De)' corrigé de la tortuosité (Berner, 1980) :

Ds =a2.De

Ds =De·a-2

a, porosité d'après Yamada et Kayama (1987).

a, tortuosité 92 = a-2 quand a> 0,7 d'après Ullman et Aller (1982).

Les échanges sont aussi contrôlés par la bioturbation. Pour représenter la bioturbation, il

faudrait estimer la macrofaune benthique et ses effets (Gerino, 1990). Il est plus simple de

l'assimiler à un coefficient de dispersion dû à la bioturbation (Db)' ajouté ensuite au coefficient

de diffusion dans les sédiments (Mc Caffrey et al., 1980 ; Viel et al., 1991) :

D = Ds + Db
Ce coefficient de bioturbation peut être soit négligeable, soit nettement supérieur au coefficient

de diffusion moléculaire (Santschi et al, 1990).

La calibration du coefficient de diffusion total à l'interface eau-sédiment (D) est ensuite faite à

l'aide des mesures de flux par cloches benthiques (Deslous-Paoli et al., 1991 ; Grenz, 1989).

La méthode des peepers (Mesnage et Picot, com. pers.) permet d'approcher le coefficient de

diffusion moléculaire dans les sédiments (Ds)'

Les variables particulaires diffusent aussi dans le sédiment mais· avec un coefficient déterminé

empiriquement comme cent fois plus faible que pour les variables dissoutes (Lijklema, 86 ; de

10 fois dans les sables à 1000 fois dans les vases, Billen, 1982). A l'interface eau-sédiment

seules les variables dissoutes diffusent.

La remise en suspension n'est pas simulée ici car elle est calculée à partir des courants de

fond qui n'interviennent pas dans un modèle 1D vertical. Elle sera prise en compte dans l'étape

ultérieure de modélisation qui consistera à coupler ce modèle avec un modèle de remise en

suspension (Raillard, 1991) sur tout l'étang.

La gestion mathématique des échanges à l'interface dans le modèle est particulière puisqu'il y

a transformation de variables pélagiques en variables benthiques et inversement.

2. Sous· modèle biologique

Le modèle ayant pour objectif de simuler les transformations de la matière organique

dans le sédiment jusqu'au relargage de sels nutritifs, seule la partie sédimentaire est plus

détaillée (figure 3).
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Figure 3: Structure du modèle biologique pour les boîtes d'eau et de sédiment.

a variable ~ processus

a. variables

Pour le cycle du phosphore. six variables sont retenues. Dans le sédiment le

phosphore est subdivisé en plusieurs compartiments selon leurs caractéristiques biochimiques:

le phosphore organique particulaire. minéralisable ; le phosphore résiduel qui comprend les

fractions organiques particulaires difficilement dégradables et les fractions minérales peu

biodisponibles telles que le phosphore lié au calcium ; le phosphore inorganique dissous dans

l'eau interstitielle ; le phosphore inorganique adsorbé qui regroupe, dans le modèle. le

phosphore adsorbé sur les particules par des liaisons physiques faibles et le phosphore lié par

des liaisons chimiques aux ions Fe2+/ Fe3+. Ces différentes fractions présentent l'interêt de

pouvoir être calibrées par les mesures obtenues par la méthode de fractionnement de

Golterman et Booman (1988) utilisée sur l'étang de Thau (Mesnage. 1992). Dans la colonne

d'eau, seuls le phosphore organique particulaire et dissous et le phosphore minéral dissous

sont décrits.
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Le cycle de l'azote comprend sept variables. Dans le sédiment l'azote se répartit en :

azote organique particulaire ; azote résiduel qui correspond à la fraction organique peu

biodisponible ; ammonium dissous dans l'eau interstitielle; nitrates et nitrites, dissous dans

l'eau interstitielle, regroupés dans une même variable car les nitrites sont peu abondants.. Dans

la colonne d'eau sont représentés l'azote organique, l'ammonium et les nitrates/nitrites

rassemblés dans une même variable, comme pour le sédiment. Il est nécéssaire en revanche

de distinguer l'ammonium des nitrates/nitrites dont les concentrations et les flux à l'interface

eau-sédiment sonttrés différents Les flux de N03 sont plus faibles et tantôt dirigés vers l'eau,

tantôt vers le sédiment (Lerat et al., 1989 ; Deslous-Paoli et al, 1991 ; Grenz, 1989). De plus,

le modèle peut alors séparer les phases d'ammonification et de nitrification:

Nos --------> NH4 --------> NOiN02

ammonlfication nitrification

En ,conditions anoxiques, le relargage d'azote est augmenté (Jacobsen et Jorgensen,

1975) et de nouvelles réactions apparaissent telles que la dénitrification (Billen et Lancelot,

1988).

Enfin, l'oxygène dissous est simulé dans l'eau et dans le sédiment. L'ensemble des

variables du modèle est exposé dans le tableau 1.

SYMBOLE

Pos
Pres

Piel

p.ds

Poe

Pie

Nos
N res

NH.1
N03el

Noe

NH.

N03e

°2
°28

VARIABLE

Phosphore organique particulaire dans le sédiment

Phosphore résiduel dans le sédiment

Phosphore inorganique dissous dans l'eau interstitielle

Phosphore inorganique adsorbé dans le sédiment

Phosphore organique dans l'eau

Phosphore minéral dans l'eau

Azote organique dans le sédiment

Azote résiduel dans le sédiment

Ammonium dissous dans l'eau interstitielle

Nitrates et nitrites dissous dans l'eau interstitielle

Azote organique dans l'eau

Ammonium dans l'eau

Nitrates et nitrites dans l'eau

Oxygène dans l'eau

Oxygène dans l'eau interstitielle

Table 1 : Variables du modèle
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UNITE

~g.g-1

~g.g-1

~g.g-1

~g.g-1

mmol.m-3

mmol.m-3

~g.g-1

~g.g-1

~g.g.1 PS

~g.g-1 PS

mmol.m-3

mmol.m-3

mmol.m-3

mg.l-1

mg.l-1



phases (eau, particules et eau interstitielle)

- pour l'eau interstitielle :1 J,Jg.g-1

La prise en compte de différentes

nécessite l'utilisation de conversions :

- pour le sédiment sec :1 J,Jg.g-1 ~ mmol.m-3

mmol.m-3

ds ou~
Mp M:N
1- a . ds ou 1-a . ds

a Mp a MN
densité du sédiment sec, ds =2,6 103 kg.m-3.

porosité, a =0,8.
masse molaire du phosphore, Mp =31 g.
masse molaire de l'azote, MN =14 g.

b. cinétiques

Les cinétiques de transformation des variables entre elles sont décrites dans le modèle

au moyen d'équations mathématiques issues de la littérature et calibrées à l'aide de mesures in

situ ou in vitro.

La matière organique (N ou P) sédimente avec la vitesse v (m.j-1) :

Psedim = *.Pa. h : épaisseur d'eau (m)

Nsedim = *.Na.

Dans le sédiment, la partie non réfractaire de la matière organique est minéralisée

selon une réaction du 1er ordre en fonction de la température et de la disponibilité en oxygène:

Pminben = minPs ' ekT·T . po• . f(02)

Nminben =minNs • ekT'T . Noe . f(0;) (appelée aussi ammonification)

minPs, minNs sont les taux de minéralisation 0-1) à DoC dans le sédiment de P et N

respectivement. L'oxygène contrôle la minéralisation selon une formule de type Michaelis 

Menten (Nakanishi et al, 86) :

f(02) = O2 Ko2 :coefficient de demi-saturation (mg.l-1)
O2 + K02

La minéralisation anaérobie, bien que responsable de la dégradation de la matière organique

en mileu anoxique (Kristensen et Blackburn, 1987), n'est pas prise en compte.

Les bactéries ne sont pas simulées en tant que variables d'état car leur croissance est

beaucoup plus rapide que l'évolution des autres variables. Leur action est intrinsèquement

comprise dans le taux de minéralisation.

La matière organique est en réalité non uniforme du fait de ses différentes origines, et

de son degré d'évolution (Gadel et al, 1981). Pour représenter cette hétérogénéité, elle peut

être scindée en plusieurs pools qui diffèrent par leur taux de minéralisation (deux pools pour

9



en zone oxique

Garber, 1984 ; Kristensen et Blackburn, 1987 ; Billen et Lancelot, 1988 ; trois pools pour

Carignan et Lean, 1991 ; Van Raaphorst et al, 1992).

Une partie de la fraction résiduelle peut être considérée comme un deuxième pool de

matière organique dont le taux de minéralisation est nul. L'ensemble est composé d'un

pourcentage (aPTes' ~res) de matière organique (Kamp-Nielsen, 1977) et d'un pourcentage

(bprw bNres) de matière minérale. Le phosphore résiduel qui comprend une fraction organique et

le phosphore apatitique est à peu près stable et calibré d'après les mesures in situ (Mesnage et

Picot, corn. pers.).

Presid =aPTes' PotI + bpres . P~I . veil vps

Nresid =aNres . Notl + bNres . (N03el + NH46/) • veilvps

Le phosphore minéral dans le sédiment se trouve sous deux phases qui s'échangent,

le phosphor'e dissous dans l'eau interstitielle et le phosphore adsorbé (Pomeroy et al., 1965).

Les équations choisies pour décrire les réactions d'adsorption-désorption, sont extraites du

modèle de Furumai et al. (1989), mises au point à partir d'expériences d'incorporation de

phosphore 32p :
p

Padsorp = ka . (1 - -!!1L) . P,.,
Pmaxa

Pdesorp = kd • : MJa

max a

ka étant le taux d'adsorption Ü-1), ~ le taux de désorption (mmol.m-3.j-1) et Pmaxa (lJg.g-1) est la

quantité maximale de phosphore adsorbée par le sédiment. Ces paramètres sont déterminés à

partir d'expériences de déplacement de l'état d'équilibre entre le phosphore dissous et le

phosphore adsorbé (isothermes de Langmuir).

Ces formules présentent l'avantage de décrire les cinétiques de transformation des variables

(comme celle de Nakanishi et al., 1986) et non le seul équilibre entre les deux phases

(Schlungbaum et Nausch, 1988 ; Belamie, 1988 ; Detenbeck et Brezonik, 1991). Les formules

employées sont représentatives des réactions chimiques et non de simples régressions,

calibrées in situ, (Carman et Wulff, 1989 ; Kamp-Nielsen, 1977) qui ne sont pas généralisables.

Il existe aussi des modèles plus complexes qui simulent l'adsorption des phosphates sur les

ions Fe3+ formés par oxygénation des ions Fe2+ (Ishikawa et Nishimura, 1989 ; Kozerski et

Dvorakova, 1982) mais il est alors nécessaire de simuler les variations de Fe3+/Fe2+ dans le

sédiment.

L'effet de la température n'est pas pris en compte bien qu'une augmentation de température

favorise à la fois les réactions d'adsorption (Crosby et al, 1984 ; Bostrom et al, 1988) et de

désorption (Bostrom et Pettersson, 1982). Toutefois l'augmentation de l'activité bactérienne

avec la température pourrait être à l'origine des variations observées (Kamp-Nielsen, 1974).
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Ceci a motivé la décision de ne pas modéliser l'action de la température dans ce modèle. Lors

de l'étude saisonnière, cette modification pourra être testée.

Les réactions d'adsorption/désorption sont modifiées en milieu anoxique. Pest

relargué massivement quand la concentration en oxygène chute à l'interface eau-sédiment

(diminution du potentiel redox). Ceci peut être décrit soit en reliant l'adsorption/désorption à la

concentration en oxygène (Borgman et Arditi, 1989 ; Tassin, 1987), soit en modifiant ces

équations pour [02] ... 0 mg.I-1 (Klump et Martens, 1989), soit en rajoutant une équation de

relargage anaérobie (Imboden, 1974; Kamp-Nielsen, 1977) quand [02]", 0 mg.J-1. Le relargage

en milieu anoxique étant de 3 à 5 fois supérieur (Klump et Martens, 1989) et jusqu'à 10 fois

(Holdren et Armstrong, 1980), l'adsorption est diminué empiriquement d'un facteur Adanox =5

en conditions anoxiques dans le modèle (ka / kd de 8,64 I.mgP-1 valeur moyenne en aérobiose

diminue à 1,8 I.mgp-1 en anaérobiose, d'après Furumai et Ohgaki, 1988) :

1 PMhPadsorp = Ad . ka . (1 - -n-) . P/M en zone anoxique
anox r maxa

La nitrification consommant de l'oxygène, elle ne se fait que dans la couche aérobie

(Goloway et Bender, 1982). L'effet de l'oxygène est décrit par une équation michaelienne

(Henriksen et Kemp, 1988) que l'on choisit égale à celle employée dans la minéralisation :

Nnitrif = ~It • NH~. ekT·T . f(O2) ~It est le taux de nitrification à O°C

La dénitrification n'intervient qu'en milieu anaérobie. Elle est décrite par une loi

michaelienne mais peut être approchée par une équation du premier ordre (Billen, 1978 - Billen

et Lancelot, 1988 - Lancelot et Billen, 1985 - Vanderborght et al, 1977). Elle est aussi fonction

de la température (Seitzinger, 1988):

Ndenit = koonlt . ekpT . N03el ~nltest le taux de dénitrification à O°C

Les produits de la "dénitrification" au sens large sont NH4 et N2• Environ 60% (adent) produit du

N2 (Billen et Lancelot, 1988), qui constitue une perte d'azote pour le système.

La diffusion de N et P entre l'eau interstitielle et l'eau de fond est fonction du gradient

de concentration.

Pdiffus = Dsp • ~ • (Plel - Pie) . a

NH4diffus =DsN • ~ • (NH~/- NH4e) • ex

N03diffus =DsN • ~ • (N03e/ - N03e) . ex
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Dsp, DsN sont les coefficients de diffusion (m2.j-1) de P et N dans le sédiment. a est la porosité

(volume/volume), z l'épaisseur du sédiment (m) et A la surface (m2).

Le dernier processus introduit pour boucler les cycles de N et P est la transformation

de N et P inorganiques en matière organique dans l'eau. Il représente, de manière

extrêmement simplifiée, toutes les réactions, de production (primaire, secondaire...) dans la

colonne d'eau qui ne relèvent pas du sujet pour le moment. Il s'agit d'une fonction du premier

ordre qui dépend de la température.

Pproduc =~od' ekpT . PHI Nproduc =~od' ekpT . (N03e +NH.,.)

~ (j-1) est le taux de transformation des sels nutritifs en matière organique à 0 oC.

La consommation et la production d'oxygène sont calculées avec chaque processus.

Du fait de la simplicité du modèle au niveau pélagique, la production d'oxygène associée à la

photosynthèse, la consommation due à la minéralisation et les échanges air-eau ne sont pas

simulés. Seules la minéralisation benthique et la nitrification interviennent dans le calcul du

bilan en oxygène. La dégradation de la matière organique correspond à :

CH20 + O2~ CO2 + H20

La composition de la matière organique suit le rapport de Redfiel9 : C / N / P =106/ 16 / 1

La consommation d'oxygène par minéralisation, ramenée à l'azote, est donc de 106/16 moles

d'02 pour 1 mole de N soit un rapport: r102 =0,212 mg. J,Jmol-1

La nitrification consomme de l'oxygène:

NH4 + 202+ OH- ~ N03 + 2H20 + H+

Pour 1 mole d'azote nitrifiée, 2 moles d'oxygène sont consommées: r202 =0,064 mg. J,Jmol-1

La consommation d'oxygène dans le sédiment est donc la somme de ces deux processus:

Oconsomsed =r102. Nminben . (vsp/ vei) + r202 . Nnitrif

L'oxygène du sédiment s'échange avec l'oxygène de l'eau de fond par diffusion.

Odiffus =Do· ~ . (028 - 0 26) • a

Dans ce modèle il n'y a pas de production d'oxygène simulée. Pour maintenir des

concentrations presque constantes dans toutes les boîtes il faut introduire des apports

journaliers d'oxygène dans la colonne d'eau (Oapports).
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Les équations gouvernant les cycles de l'azote et du phosphore sont les mêmes dans les deux

couches de sédiment, seule la concentration en O2 fait basculer le métabolisme d'aérobie à

anaérobie et inversement. Le seuil choisi entre aérobiose et anaérobiose est de :

[02] = 0,5 mg.l-1•

L'ensemble de ces processus permet d'écrire les équations différentielles pour chaque variable

(table 2). Les valeurs des paramètres sont données dans la table 3.

d:04I = _ Psedim + Pproduc

dPœ = Psedim.~ - a . POl - Pminben
dt vps pres

dP,.. P idCit = res

dP,., . 1
-dt = - bpres . Pw - Padsorp + Pdesorp - Pdlffus. --.

vel

dPad• vei
-dt = (Padsorp - Pdesorp) . -

vsp

dPw . 1
-dt = Pdlffus. -- - Pproduc

veau

d:04I = _ Nsedim + Nproduc

dNo• . veau
dt

= Nsedlm. -- - aNres . No. - Nminben
vps

+ Pminben. v~
vel

dN,.. N id-- = res
dt

= - bNres ' N03e1 + Nnitrif - Ndenit - N03diffus . ~
vel

= -bNrcs .NH4 - Nnitrif+ (l-<Xdenit) .Ndenit - NH4diffus.~ + Nminben.v~
« vel vel

= NH4diffus. _1_
veau

dNH4ei

dt

dN03e1

dt

dNH4•

dt
N NH4•

- produc. NH
4

• + N0
38

dN03• NO d'ff 1 N N03•

dt
= 3 1 us. -- - produc. ----:::::--

veau N03• + NH4•

d0dt2. = Odiffus. _1_ + Oapports
veau

d02.. 1
- Oconsom - Odiffus '-.

dt vel

Table 2: Système d'équations différentielles

veau: volume d'eau de la boîte de fond (m3)

vei : volume de l'eau interstitielle (m3)

vsp:volume du sédiment particulaire (m3)
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Les cycles de N et P étant fermés, la somme globale des flux est nulle:

dP. dA dA dP. dA . dA
veau (-l!!. + -l!..) + vsp (~+ ~ + --!!t!.) + vel . -l!!L = 0. dt dt . dt dt dt . dt

(dNOII dN03. dNH4.) (dNo• dNrH ) .(dN03M + dNH4M ) __ 0
veau <:it + dt + dt + Vsp <:it +~ + vel dt dt

PARAMETRE DEFINITION VALEUR

kprod Taux de production de la matière organique dans l'eau à O°C 0-1) 0,2

v Vitesse de sédimentation de la matière organique (m.r1) 0,5

kT Taux d'augmentation des réactions avec la température (oC-1) 0,07

minPs Taux de minéralisation benthique de P organique à O°C 0-1) 0,04

aPres · % de P organique perdu sous forme résiduelle 0,0

bpres % de P minéralisé perdu sous forme résiduelle 0,0

Pmaxa Capacné max d'adsorption de P par le sédiment (mmol.m-3) 50000,0

ka Taux maximal d'adsorption de P 0-1) 200,0

kd Taux de désorption de P (mmol.m-3.r1) 3500,0

°sP Coef de diffusion de P sédiment-eau (m2.s-1) 10-7

lX Porosné 0,8

minNs Taux de minéralisation benthique de N organique à O°C 0-1) 0,004

~res % de N organique perdu sous forme résiduelle 0,0

bNres % de N minéralisé perdu sous forme résiduelle 0,0

°sN Coaf de diffusion de NH4,N02,N03 sédiment-eau (m2.s-1) 10-7

knll Taux max de nitrification à O°C 0.1) 0,8

kdenll Taux de dénnrification à O°C 0-1) 0,25

Uoonlt
% de N dénitrifié en N2 60

Adanox Réduction de P adsorption en anoxie (sd) 5,0

1<02 Coet de demi saturation pour la limitation par 02 (mg.l-1) 2,0

°502 Coef de diffusion de 02 sédiment-eau (m2.s'1) 10-7

Table 3 : Paramètres du modèle
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II. ETUDE DE LA SIMULATION TEMOIN

1. Calibration

Les données disponibles du programme OXYTHAU sont de type saisonnier. En l'absence

de suivi temporel sur plusieurs jours et sur plusieurs semaines, la calibration du modèle se fait

à l'état stable. Plusieurs hypothèses sont alors posées:

- La température est considérée constante, de 20 oC. Le modèle ne subit donc aucun

forçage de l'extérieur.

- Les fractions résiduelles correspondent à un puits pour l'écosystème qui n'est pas

compensé par des apports, le système étant fermé. On a donc choisi, dans toute cette

partie, d'annuler les flux vers les compartiments résiduels: apres =bpres =aNres =brilres =O.

De même il n'y a pas de perte sous forme de N2 par dénitrification.

Ainsi les sommes globales de P et N restent constantes dans le système.

- L'oxygène est maintenu à peu près constant en compensant les pertes par des apports de

0,18 mg.l-1 tous les jours dans la colonne d'eau, valeur obtenue par calibration.

Le modèle est alors à l'équilibre (presque à l'équilibre pour O2), ni apports, ni pertes,

ni forçage extérieur. La calibration se fait en comparant les valeurs à l'équilibre simulées dans

le sédiment aux données. Les variables de la colonne d'eau ne peuvent pas être utilisées pour

calibrer le modèle du fait de la trop grande simplicité de la partie pélagique. En effet aucun des

principaux mécanismes n'est simulé (production primaire, consommation et excrétion des

huîtres, biodépots...). On obtient un premier jeu de paramètres (table 3). Les conditions initiales

sont choisies comme étant proches des valeurs d'équilibre (table 4).

81 82 83 B4 85 B6 87

Poe (1 ) 1,42 1,80 2,20 2,63 2,88
POlI (2) 36,0 208,0
p",. (2) 450,0 450,0

Plel (2) 0,6 1,50

PlIds (2) 240,0 160,0

Pie (1 ) 0,09 0,14 0,24 0,46 0,90

Noe (1 ) 4,0 5,1 6,3 7,5 8,4
NOII (2) 480,0 330,0

N",. (2) 3000,0 3000,0
NH,"l (2) 0,57 0,75

N03"l (2) 0,16 0,05
NH," (1 ) 0,2 0,5 0,75 1,5 2,5
NOae (1 ) 0,06 0,09 0,15 0,29 0,57
02 (3) 7,3 7,2 7,0 6,65 6,20 0,85 0,0

(1) ~mol.l-1 ; (2) ~g.g-1 ; (3) mg.l-1

Table 4 : Conditions initiales du modèle.
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Dans cette simulation (figure 4), la couche 0-5 cm est oxique bien que la concentration

moyenne d'oxygène soit faible (0,85 mg.l-1). La couche 5-10 cm est anoxique « 0,5 mg.l-1).

Cette situation permet d'étudier les deux types de métabolisme qui. coexistent dans le temps et

varient avec la profondeur. La concentration de matière organique (en P et N) décroît avec la

profondeur en raison des apports par sédimentation en surface et de la minéralisation plus

efficace en zone oxique. Paradoxalement, alors que la minéralisation est plus active en

surface, les concentrations de phosphates et d'ammonium sont plus faibles dans cette boîte.

Pour le phosphore, la désorption en milieu anoxique est responsable des plus. grandes

concentrations dans la couche de fond et pour l'azote, la nitrification consomme NH4 en surface

et la dénitrification produit NH4 au fond.

o' ••

. . ..... ,"., .. . . ... .. ....
. " .

" .. ",

Q
\JV

',' .

••.•• 0"'

cv:····:·
. 02 .
'. 0 .:
:": '.' ,•••• 0" ..

Figure 4: Simulation à l'équilibre du modèle témoin 7 boîtes.

variables de la colonne d'eau: mmol.m-3 variables sédimentaires : ~g.g-1

flux: mmol.m-2
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Modèle témoin Références

B6 87 0-5em 5-10em

Pos 35,8 21,8 13,0 - 52,8 18,6 - 44,0 (1 )

Pres 450,0 450,0 417,0 - 692,0 319,0 - 815,0 (1 )

P/el 0,6 1,5 1,5-12,1 0,9 - 6,0 (1 )

0,13-1,01 0,14-1,1 (2)

PadtJ 239,8 158,4 100,3 - 399,5 57,0 - 247,2 (1 )

Nos 459,2 350,8

Nres 3000,0 3000,0

Ntotal 3459,2 3350,8 1620,0 - 6230,0 360,0 - 6530,0 (2)

NH4(J[ 0,56 0,75 0,9 - 4,01 0,63 - 5,21 (2)

N03el 0,16 0,05 0,005 - 0,048 0,002 - 0,021 (2)

0211 0,85 0,0

Flux P 1,64 mmol.m-2.j"1 0,38 - 2,63 mmol.m-2.j-1 (3)

Flux NH4 3,6 mmol.m-2.j-1 2,3 - 6,9 mmol.m-2.j-1 (3)

1,2 - 15,6 mmol.m-2.j-1 (4)

Flux N03 0,16 mmol.m-2.t1

Flux 02 -0,94 mg.m-2.j-1 -0,250 - 0,0 mg.m-2.h-1 (4)

(1) Données V. Mesnage (corn. pers.): Etang de Thau, sous table, toutes saisons confondues

données interstitielles obtenues par peepers

(2) Données DesJous-Paoli (corn. pers.): Etang de Thau, sous table, toutes saisons confondues

données interstitielles obtenues par carottage et presse (ou centrifugation)

(3) Données Grenz (1991): Etang de Thau, sous table, toutes saisons confondues

(4) Données N. Mazouni (corn. pers.): Etang de Thau, sous table, toutes saisons confondues

Table 5 : Comparaison des variables sédimentaires

et des flux à l'interface, simulés et mesurés.

Les valeurs obtenues à l'équilibre sont du même ordre de grandeur que celles

mesurées in situ dans l'étang de Thau (table 5) ou dans d'autres lagunes méditerranéennes

(Baudinet et al., 1990 ; Moutin et Picot, 1991 ; Pena, 1989).

Les intervalles de valeurs des mesures sont dus :

- à l'hétérogénéité spatiale du sédiment (variation au sein des réplicats)

- à la variation saisonnière (toutes saisons réunies)

- aux techniques de mesures. Par exemple, le dosage des variables dissoutes est fait soit

par prélèvement de carottes puis extraction de l'eau interstitielle par presse ou centrifugation
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(Deslous-Paoli et al, corn. pers.) soit par séparation in situ de l'eau interstitielle par la

technique des peepers (Mesnage et Picot, corn. pers.). Les résultats pour les phophates

sont différents, les mesures par carottes sous estimant les valeurs par rapport à la technique

des peepers. Ainsi, avant de conclure sur l'adéquation des concentrations simulées de N03

aux données provenant des carottes, il faudrait procéder à une intercalibration des

techniques. Il en est de même pour le calcul des flux à partir de cloches benthiques ou de

peepers (Grenz et al, 1991).

Pour certaines variables du modèle aucune comparaison ne peut être faite, c'est le

cas de l'azote organique sédimentaire et de l'azote résiduel qui ne sont pas connus in situ. Par

contre l'azote total qui est la somme (Nrtl8 + Nos) correspond aux mesures d'azote particulaire

total dans l'étang.

Les flux simulés sont du même ordre de grandeur que ceux mesurés par des cloches

benthiques sur le site (table 5) ou sur des sites semblables:

0,3 - 1,4 mmol.m-2.j-1 de P

1,1 - 6,4 mmol.m-2.j-1 de N
Dans l'anse de Carteau (Baudinet, 1991)

Par contre les flux calculés d'après les profils dans l'eau interstitielle sont beaucoup

plus faibles que ceux simulés et mesurés (Grenz et al, 1991 ).. En effet, ils ne prennent en

compte que la diffusion moléculaire et ignorent l'effet de la bioturbation et du métabolisme de la

macrofaune benthique (Callender et Hamond, 1982 ; Grenz et al., 1991 ; Mac Caffrey et al.,

1980 ; Yamada et Kayama, 1987) :

0,007 - 0,1 mmol.m-2.j-1 de P

0,4 - 1,7 mmol.m-2.j-1 de N

0,016 - 0,07 mmol.m-2.j-1 de P

0,31 - 1,48 mmol.m-2.j-1 de N

Sous table (Deslous-Paoli et al., 1991)

Dans les étangs de Mauguio et du

Prévost (Moutin et Picot, 1991)

L'ensemble des flux d'azote et de phosphore simulés à l'équilibre sont présentés en

figure 6. La minéralisation se fait essentiellement dans la couche de surface. Dans la couche

de fond elle ne correspond qu'à 1% du processus ce qui est négligeable. Les valeurs trouvées

(4,15 mmol.m-2.j-1) correspondent à celles mesurées dans des sédiments côtiers:

27 gN.m-2.cm-1"" 5,3 mmol.m-2.j-1

5,6.1 0-6 ~mol.cm-2.s-1 "" 4,8 mmol.m-2.j-1

6 mmol.m-2.j-1 couche aérobie (0-3 cm)

0,7 mmol.m-2.j-1 couche anaérobie

3,3 (nov.) à 5,9 (juil.) mmol.m-2.j-1
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Les rapports N/P simulés dans la matière organique sont de 2,8 dans l'eau, de 28

dans la couche superficielle de sédiment et de 35 dans la couche sous jacente. L'augmentation

du rapport N/P dans le sédiment est causé par une minéralisation plus rapide du phosphore.

Les valeurs de ces rapports sont à considérer avec précaution étant donné l'absence de

connaissances sur le compartiment N organique dans le sédiment.

Les processus d'adsorption et de désorption sont en équilibre. Il peuvent alors être

décrit au moyen d'un isotherme de Langmuir:

Pads Pathka . (1 - --) . PI« = kd • -p.-
Pmaxa max a

avec b =kJ~ (l.mg-1)

soitPadsorp =Pdesorp

d'où P
b .Pmaxa 'PI«

ath=
1 + b 'PI«

Cet équilibre est vérifié pour la couche oxique où p.ds calculé à partir de la formule ci-dessus

(256 ~g.g-1~S) correspond à P.œ simulé (240 ~g.g-1PS). Dans la couche anoxique, P.œ

calculé (407 ~g.g-1PS) est supérieur à p.ds simulé (158 IJg.g-1PS) car l'équilibre est déplacé

vers la désorption par le paramètre Adanox. Une autre façon aurait été de diminuer b en anoxie

(Furumai et Ohgaki, 1988).

La nitrification dans le sédiment est de 1,01 mmol.m-2.j-1, ce qui correspond au taux

moyen calculé dans différents sites côtiers :

0,3 - 1,4 mmol.m-2.j-1

0,8 mmol.m-2.j-1

50 - 70 IJmol.m-2.h-1 .., 1,2 - 1,62 mmol.m-2.j-1

2 - 20 nmol.cm-2.h-1 .., 0,48 - 4,8 mmol.m-2.j-1

(Henriksen et al, 1981)

(Blackburn et Henriksen, 1983)

(Henriksen et Kemp, 1988)

(Billen et Lancelot, 1988)

Si on considère la relation selon laquelle la nitrification est égale à 80% de l'ammonification

(Billen, 1982 ; Sillen et Lancelot, 1988 ; Lancelot et Billen, 1985 ; Vanderborght et al, 1977), le

processus de nitrification simulé est faible (24%). Ceci s'explique par la forte demande en

oxygène par la matière organique.

La dénitrification se fait dans la couche anoxique et représente 0,09 mmol.m-2.j-1 soit

1% de la nitrification. Par comparaison:

0,1 - 0,5 mmol.m-2 .j-1 (Koike et S0rensen, 1988)

o-3.10-2 mmol.cm-2.s-1 .., 0 - 2,6 mmol.m-2.j-1 (Billen, 1982)

50 - 250 IJmol.m-2.h-1 .., 1,2 - 6 mmol.m-2.j-1 (Seitzinger, 1988)

Ces valeurs sont plutôt faibles car la source principale qui est N03 produit par nitrification dans

les sédiments (Seitzinger, 1988), est faible ici.

19



~H4 = 62J.Lmol.r1 (Henriksen et Kemp, 1988)

Nitrification et dénitrification sont décrits dans le modèle par des réactions du premier ordre en

fonction de NH4 et N03 respectivement. Or, l'utilisation d'une formule de type Michaelis-Menten

serait plus juste :
N ' 'f NH4M

nltn = .,U K
IYn4M + NH4

Ndenit = N03M Koo = /SOJ.Lmol.l'
1

(Lancelot et Billen, 1985)
N03M + KN03 3 27 - S3J.Lmol.r1 (Seitzinger, 1988)

Comme NH4 simulé < KNH4 et N03 simulé < KN03 l'approximation par deux réactions du premier

ordre est justifiée.

2. Analyses de sensibilité

a. sensibilité aux paramètres

A "aide du modèle témoin; la sensibilité du modèle aux paramètres est testée en

faisant varier chaque paramètre séparément de plus ou moins 10 % de sa valeur. L'indice

d'écart (IC), pour chaque variable, correspond au pourcentage d'écart relatif entre les valeurs

d'équilibre de la nouvelle simulation (y) et celle du témoin (YI)' normalisé par le pourcentage de

variation du paramètre (soit 10%) :

le = 1 . Iy - YII , 100
10/100 YI

Les deux indices d'écarts obtenus pour +10% et - 10% sont moyennés. On obtient un tableau

des indices d'écart représenté table 6 pour les boîtes de fond (5), de sédiment oxique (6) et

anoxique (7).

Les paramètres auxquels le modèle est sensible (> 100% d'écart) sont, par ordre

décroissant : ex, Pmaxa, minNs ' kT' v et D. La grande sensibilité à la porosité peut s'expliquer

par le fait que la porosité intervient dans tous les processus dans le sédiment et à l'interface.

C'est un paramètre clé qui doit être calibré in situ. Les mesures réalisées sur l'étang (Deslous

Paoli, corn. pers.) montrent que la porosité varie de 0,5 à 0,99 . Le paramètre porosité pourrait

être ajusté, en fonction des mesures, au site choisi et à la saison.
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kDrod v kT mlnP. Pmaxa ka kcI a mlnNs knlt Ko2 kcIenlt Adanox D

B5

Poe 5,07 94,6 10,14 15,2 136,82 82,77 81,08 361,49 15,2 0 1,69 0 8,45 75,01

Pie 61,8 5,62 84,27 16,85 134,83 78,65 84,27 887,64 16,85 0 0 0 11,24 78,65

Noe 0,61 1102,071 8,51 1,22 1,82 0,61 1,82 34,63 5,47 4,79 4,86 0,61 1,82 30,36

NH4e 69,04 4,18 87,87 2,09 2,09 2,09 4,18 46,03 8,37 28,06 4,18 2,09 4,18 27,20

N03e 62,5 0 ~ 0 0 0 0 1 375 1 125 1 71 ,43 0 0 0 0

028 0,86 0,86 12,82 0,86 0,86 0,86 1,71 56,41 10,26 0,81 5,13 0 2,56 59,0

B6

Poe 7,26 13,18 1,61 70,74 117,13 70,87 69,931137,571 65,9 3,62 4,44 0,27 7,13 33,49

Plel 0 8,93 0 17,86 133,93 80,36 80,36 35,71 8,93 8,93 0 0 0 26,79

Pads 0,31 3,39 0,69 9,62 19,68 10,65 10,5 28,57 8,99 0,48 0,59 0,04 5,67 9,16

Noe 0,76 3,8 0,39 0,03 0,04 0,03 0,05 8,53 0,43 0,15 0,33 0,01 0,08 5,15

NH4e1 7,25' 0 0 0 0 0 0 137,68 7,25 26,79 0 0 0 57,97

N03e1 0 0 0 0 0 0 0 250 250 62,50 0 0 0 1 250,

028 0 6,76 /182,431 0 0 0 0 641,89 128,38 5,88 94,6 0 0 40,54

87

Poe 1,76 5,27 6,52 17,56 19,82 11,79 11,54 22,33 20,57 1,37 1,76 0 0,75 9,53

Plel 0 0 0 3,33 j116,67183,33 86,67 56,67 3,33 0 0 0 83,33 3,33

Pads 0,09 0,6 0,47 2,24 14,21 10,59 10,59 44,08 2,55 0,19 0,19 0 11,88 1,89

Noe 0,12 0,71 0,62 0,01 0,03 0 0,03 3,4 0,31 0,08 0,23 0 0,01 6,04

NH4e1 6,41 0 19,23 0 0 0 0 64,1 12,82 13,3 6,41 0 0 51,28

N03e1 0 0 0 0 0 0 0 500 0 0 0 0 0 0

028 0 0 0 0 0 0 0 1500 0 0 0 0 0 0

Table 6 : Indices d'écart de l'analyse de sensibilité

La capacité maximale du sédiment à adsorber les phosphates (en situation oxique) est

aussi un paramètre important qui doit être calibré avec attention. Il est dépendant de la

température, du pH et de la teneur en matière organique (Furumai et Ohgaki, 1988 ;

Schlungbaum et Nausch, 1988 ; Carman et WuIf, 1989 ; Fox et al, 1989 ; Furumai et al, 1989).

" peut être mesuré par des expériences d'équilibration entre P dissous et P adsorbé

(isothermes de Langmuir, figure 5). " faudra également prendre en compte le domaine de

validité de ces expériences.
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Figure 5: Isotherme de Langmuir d'adsorption-désorption.

SP : P adsorbé (~g.g.1PS) PSC : capacité d'adsorption de P (~g.g.1PS)

C : P dissous à l'équilibre (mg.l-1) K : coefficient de demi-saturation (mgJ1)

(Schlungbaum et Naush, 1988)

La sensibilité du modèle au taux de minéralisation de l'azote est plus importante que

celle du phosphore car ce paramètre est impliqué à la fois dans la minéralisation et dans la

consommation d'oxygène.

Le paramètre kT lié à la température intervient aussi dans de nombreux processus. Il

est certainement variable en fonction des processus sur lesquels il agit mais, par manque

d'information et par souci de simplicité, il est gardé constant pour toutes les réactions dans le

modèle.

Enfin, la vitesse de sédimentation affecte l'azote particulaire dans l'eau et le coefficient

de diffusion des variables dissoutes dans le sédiment agit sur N03 dans l'eau interstitielle.

Les variables les plus touchées sont, pour la colonne d'eau: Poe et Pie puis N03e et

Noe' Le phosphore organique et le phosphore minéral sont modifiés par la porosité et par Pmaxa'

L'analyse de sensibilité permet ainsi de faire ressortir des influences indirectes entre

param.ètres et variables. Ainsi Pmaxa affecte plus le phosphore organique dans l'eau que le

phosphore adsorbé, auquel il est directement lié. Dans le sédiment les variables O2 et N03ej

sont les plus sensibles puis dans une moindre mesure Piei , Pos et NH4ej' Le sédiment de fond

est moins sensible que la couche oxique de surface sauf pour l'oxygène et les nitrates. La

variable O2 dans l'eau est stable car aucun processus ne fait varier sa concentration, seule la

diffusion agit. L'azote organique dans le sédiment, le phosphore adsorbé sont des variables

peu sensibles.
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b. Sensibilité à la discrétisation spatiale du sédiment

La simulation de deux couches de sédiment a pour interêt de représenter une couche

de surface oxique où se fait la nitrification et une couche sous-jacente, anoxique, où a lieu la

dénitrification (Vanderborght et al, 1977 ; Goloway et Bender, 1982 ; Nakanishi et al, 1986 ;

Billen et Lancelot, 1988; Van Raaphorst et al, 1988).

La discrétisation choisie, 0-5 cm et 5-10 cm, correspond à l'échelle d'échantillonage

(Mesnage, com. pers.) pour le fractionnement du phosphore. Toutefois l'épaisseur de la couche

oxique est variable en fonction de la teneur en matière organique et des processus de mélange

dans le sédiment (Billen, 1982). Elle peut varier de quarante centimètres pour des sables

pauvres en matière organique à quelques millimètres pour des vases riches en matière

organique (Billen et Lancelot, 1988). Pour représenter plus justement la couche oxique dans le

modèle en respectant son épaisseur et les variations de cette épaisseur il faut, soit simuler

l'épaisseur de la couche oxique en fonction de l'oxygène (Van der Molen, 1991), soit discrétiser

plus finement le sédiment (20 couches de 1 cm : Hosomi et Sudo, 1992 ; 38 couches de 1 cm :

Lung et al, 1976). Le but de cette opération est de vérifier l'hypothèse selon laquelle la couche

de 5 cm est homogène ou de redéfinir un découpage optimal entre couche oxique et anoxique.

Pour celà les cinq premiers centimètres sont découpés en cinq nouvelles boîtes de 1 cm

chacune. On obtient alors un modèle formé de onze boîtes superposées.

Les coefficients de dispersion entre les nouvelles boîtes sont ajustés de manière à ce que le

temps de résidence dans la boîte d'eau de fond et dans la boîte de sédiment de fond soient

identiques au modèle précédent (encadré 1).

La discrétisation spatiale étant plus fine, le pas de temps de simulation est diminué.

Dans cette nouvelle simulation (fig. 6) les concentrations n'atteignent pas un équilibre

car la concentration en O2 augmente au cours du temps : les apports sont trop élevés et

dépassent la consommation benthique. Une des premières conclusions est donc que la

demande benthique est plus faible avec cette nouvelle structure. Au niveau du sédiment, les

cinq boîtes de 1 cm sont intégrées afin de pouvoir comparer avec le modèle précédent. La

concentration en O2 dans les cinq premiers centimètres augmente peu à peu du fait des

apports trop élevés dans la colonne d'eau, ce qui entraîne aussi une augmentation de l'azote

dissous dans l'eau interstitielle. Le phosphore minéral dissous est plus important dans la

couche de surface, puis décroit du fait de l'adsorption favorisée par l'augmentation d'oxygène.

En examinant couche par couche la répartition des variables, on note que seuls les deux

premiers centimètres contiennent de l'oxygène (3,5 mg.l-1 dans la boîte 6 et 0,8 mg. 1-1 dans la

boîte 7 au départ). Les autres boîtes sont anoxiques. Le phosphore adsorbé est nettement

supérieur en 6 et 7 mais le phosphore minéral y est plus faible. De même NH4 est plus

concentré dans les deux premiers centimètres. Les concentrations des variables dans les
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Modèle 7 boîtes Modèle 11 boîtes

as

B6

B7

as

B6
B7
B8
B9
BIO

Bll

D,53

Oem

.05em

.10em

0,03
0,05

0,05
0,05

0.06

~ 1()..8 coef. de dispersion verticale (m2.s-l)
0,26 temps de résidence (j)
as boîtes

A
F =K.

d

=> K'56 = 0,2.10-7

K : coef. de dispersion
A : surface de contact
d : distance de contact

V
Tr = 

F

K' A K' A45'- + 56'-
d'45 d'56

Hypothèse 1 : le temps de résidence dans les boîtes d'eau de fond et de sédiment de fond ne sont pas
modifiés.
Tr : temps de résidence
F : flux sortant de la boîte

Trs =Tr's et Tr6 = Tr'11

Ç::} Vs
A A =

K45 • d
45

+ K56 • d
56

et
Ç::} V'11=--..;.;...,.-

K' A
1011'-d'

1011

Ç::} => K'1011 = 0,6.10-8

Hypothèse 2 : les coefficients de dispersion sont les même pour les cinq boîtes de 1 cm.
K'67 =K'78 = K'89 = K'910 = K'

Hypothèse 3 : le temps de résidence dans l'ensemble des boîtes 6-10 est le même que dans la boîte 6
précédente. T"6+ Tr'7+Tr'8+Tr'9+Tr'10 = Tr6
avec V'6 = V'7 =V'8 = V'9 = V'10 = V' et d'67 = d'78 = d'89 = d'910 = d'

Ç::} V· v'
K' A K' A + 3. • A

56' d'56 + .cf 2.K .d'

V·
+ --:---------:--

K' A K' A.-; + 1011'
d d'1011

Encadré 1 : calcul des coefficients de dispersion
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boîtes 8, 9,10 tendent à se rapprocher de celles de la boîte 11 (5-10 cm). On remarque aussi la

répartition décroissante de la matière organique avec la profondeur.

En conclusion il semble qu'il soit plus judicieux de séparer une couche oxique de 2 cm

(ou 2 couches de 1 cm) et une couche anoxique de 2 à 10 cm. Dans ces deux cas, en calibrant

l'apport journalier d'oxygène, l'équilibre est atteint dans les boîtes d'eau et il est peu différent,

pour chaque variable, de la simulation témoin. Les différences sont plus nettes dans le modèle

huit boîtes (0-1 cm, 1-2 cm, 2-10 cm). On retrouve les gradients décroissants· avec la

profondeur pour la matière organique et pour l'oxygène et de même les gradients inverses pour

les phosphates et l'ammonium (table 7). Le phosphore adsorbé présente un maximum dans la

couche 1-2 cm qui est causé par une adsorption plus forte dans la boîte 7, aérobie, qu'en boîte

8, anaérobie, et une plus grande concentration de phosphates en boîte 7 qu'en boîte 6 du au

relargage dans la boîte sous jacente. De même les concentrations en nitrate sont maximales

dans la couche 1-2 cm car plus d'ammonium est disponible dans cette boîte, provenant de la.
dénitrification ajoutée à l'abscence de nitrification dans la boîte de fond.

B5 B6 87 B8

Poe (1 ) 2,70

Pos (2) 51,5 35,2 21,1

Plel (2) 0,5 0,60 1,5

P.œ (2) 230,0 238,0 158,0

Pie (1 ) 0,82

Noe (1 ) 5,7
Nos (2) 430,0 408,0 343,0
NH4eI (2) 0,4 0,55 0,756

N03e1 (2) 0,09 0,12 0,04

NH. (1 ) 1,4
N03e (1 ) 0,31
02 (3) 6,40 3,5 1,5 0,0

Table 7 : valeurs simulées à l'équilibre pour le modèle 8 boîtes

Les flux simulés à l'interface sont équivalents à ceux calculés dans le modèle témoin 7 boîtes.

Modèle témoin 7 boîtes Modèle 8 boîtes

p : 1,64 mmol .m-2.j-1 p : 1,36 mmol.m-2.j-1

NH4 : 3,60 mmol .m-2.j-1 NH4 : 2,31 mmol.m-2.j-1

N03 : 0,16 mmol .m-2.j"1 N03 : 0,60 mmol.m-2.j-1

O2 : 0,94 mg .m-2.j-1 O2 : 1,06 mg .m-2.j-1
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3. Etudes en situation transitoire

a. effets d'un apport de matière organique

De la matière organique est introduite au dixième jour de la simulation dans les boîtes

d'eau sous forme de Poe et Noe, dans un rapport N / P correspondant à celui qui est simulé dans

la colonne d'eau (2,8). Cet apport représente soit une chute de bloom phytoplanctonique soit

un pic de biodéposition des huîtres. La réaction du système à cette perturbation est étudiée en

terme de variation de l'équilibre et de répartition de cet apport ponctuel entre les différents

compartiments de l'écosystème. Plusieurs quantités apportées sont testées de 1 IJmolJ1 (0,36

IJmol.l-1) à 25 IJmol.l-1 (8,93 IJmol.l-1pour P). Cette étude est réalisée sur le modèle 8 boîtes.

L'apport ponctuel de matière organique de 10 IJmol.l-1 de N et de 3,6 IJmolJ1 de P se

traduit par un pic de phosphore et d'azote organique dans l'eau, suivi d'une augmentation des

stocks organiques benthiques par sédimentation (fig. 7). L'effet sur le phosphore benthique est

plus important que celui sur l'azote organique car le rapport N / P dans la matière organique

sédimentaire est trés supérieur à celui de la colonne d'eau. L'apport de phosphore est donc, en

valeurs relatives, plus grand. Les autres variables sont moins affectées. A la suite de cet

apport, la minéralisation est augmentée dans le sédiment. Il en résulte une baisse d'oxygène

dans le sédiment puis dans l'eau, une augmentation de phosphates dissous et adsorbés dans

les deux couches oxiques. Les répercussions sur le cycle de oN sont faibles bien que des

expériences d'enrichissement en mésocosmes (Hansen et Blackburn, 1992) aient montré une

réelle augmentation des flux de NH4•

Le pourcentage de variation relative de chaque variable par rapport au témoin après

l'apport de matière organique est calculé cinq jours après le pic et au bout de 100j (équilibre),

table 8 :

Yt: témoiny : simulationJE = 100 . Jy - YII
Yt

Cinq jours après l'apport de matière organique, les variables organiques dans l'eau sont encore

considérablement affectées (plus de 100% de variation). Le compartiment P organique

benthique est aussi touché selon un gradient décroissant avec la profondeur dû à la

sédimentation de la matière organique en surface.

Au jour 100, les pourcentages de variation sont plus faibles mais concernent une plus grande

partie des variables, la matière organique apportée s'est répartie dans les différents stocks

benthiques et pélagiques. Le phosphore organique dans le sédiment et, par conséquence

directe, le phosphate dans l'eau interstitielle sont les plus touchés, avec un maximum pour la

couche intermédiaire (B7) dû au mélange dans le sédiment. Le cycle de l'azote est moins

perturbé. L'impact sur l'oxygène est plus fort dans les boîtes où les concentrations d'02 sont
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faibles (B7 et B8). Il en résulte une modification du nitrate par les réactions découplées

nitrification, dénitrification.

B5 Poe Pie Noe NH4e N03e 02e

J15 125,93 6,10 125,30 1 2,76 0,00 0,31

J 100 14,07 13,41 090 ' 2,19 6,25 3,64

B6 Poe Plel Pada Noe NH4eI N03e1 028

J15 64,80 7,84 2,45 8,57 2,38 0,00 4,63

J 100 19,36 13,72 7,56 6,91 2,56 0,00 8,45

87

J15 30,87 3,39 1,20 3,08 1,75 0,00 7,63

J 100 22,40 13,56 7,25 7,02 0,00 7,69 13,85

Ba
J15 0,34 0,00 0,01 0,02 0,00 0,00 0,00

J 100 15,98 5,33 3,80 2,86 2,60 1 20,00 50,00

Table 8 : % de variation des variables après un apport au jour 10

de 10 lJmolN.I-1 et 3,6lJmoIP.I-1. Calcul au jour 15 et 100.

Les variables encadrées correspondent à une variation supérieure à la moyenne (12,42%)

Un apport croissant de matière organique, de 1 lJmolN.I-1 à 20 IJmoIN.I-1 entraîne une

variation croissante de chaque compartiment mais pas de changement dans le comportement

du système, les deux premiers centimètres restent oxiques. Par exemple le phosphore

organique dans le boîte 7 est augmenté de 2% dans le cas d'un apport de 1 IJmoIN.I-1 (0,36

IJmol PJ1) de 22% pour 10 IJmol NJ1 (3,6 IJmol PJ1) et de 48% pour 20 IJmol N.I-1 (7,2 IJmol

P.1-1).

b. évolution de l'oxygène

Le modèle témoin 8 boîtes est simulé sans considérer d'apports d'oxygène dans la

colonne d'eau. Bien que cette situation ne soit pas réelle sur 100 j, elle permet d'étudier les

variations d'02 dans le sédiment et ses répercussions sur les cycles de N et P.

Dans cette nouvelle simulation, figure 8, la concentration en oxygène décroît dans la

colonne d'eau et dans le sédiment et elle devient inférieure à 0,5 mg.I-1 dans la boîte 7 (1-2 cm)

à partir du 34iême jour et dans la couche superficielle à partir du 75iême jour. Chacun de ces

passages, de métabolisme aérobie à métabolisme anaérobie, est marqué par un relargage

important de phosphate. Le flux à l'interface passe de 1,3 mmol.m-2.j-1 à 1,7 mmol.m-2.j-1 et à
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3,5 mmol.m-2.j-1 lorsque tout le sédiment devient anoxique. En anoxie l'équilibre sorption 

désorption est déplacé vers la désorption, les quantités de phosphore adsorbé chutent et les

concentrations de phosphore dissous augmentent dans l'eau interstitielle et diffusent dans la

colonne d'eau. Ensuite, le phosphore organique est augmenté dans l'eau du fait de la liaison

directe entre phosphore minéral et organique dans l'eau. Cette augmentation rapide est un

artéfact lié à l'absence de simulation du réseau trophique pélagique. La diminution de la

quantité d'oxygène dans le sédiment ralentit la minéralisation, et l'azote et le phospore

s'accumulent sous la forme organique benthique (de 110 IJg.g-1PS en début de simulation à

343 IJg.g-1PS au bout de 100j pour P, et de 850 IJg.g-1PS à 1160 IJg.g-1PS pour N). Il en résulte

une baisse des sels nutritifs pour l'azote (à l'inverse du phosphore qui est désorbé) et des flux à

l'interface (de 2,7 à 0,7 mmol.m-2.j-1pour NH4 et de 0,5 à 0,0,4 mmol.m-2.j-1pour N03).

Si, dans une telle simulation, on rajoute un apport de matière organique (10 IJmol.l-1

pour N et 3;6 IJmol.l-1 pour P) au 10 lème jour, les variables suivent la même évolution mais les

passages en anoxie ont lieu plus tôt, les jours 27 et 72. L'intensité du relargage est la même.
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III. DISCUSSION

Cette étude a pour but l'élaboration d'un modèle de l'interface eau-sédiment, dont

l'objectif est d'être ensuite introduit dans un modèle plus vaste d'écosystème. Parmi les

hypothèses émises lors de la réalisation du modèle, certaines peuvent être discutées.

1. Structure physique du modèle

a. discrétisation spatiale

Les études sur la discrétisation spatiale de la couche superficielle de sédiment ont

montré qu'il est préférable de prendre en compte séparément les deux premiers centimètres.

Etant donné que le concentration en oxygène varie au sein même du premier centimètre,

jusqu'à quelle limite un tel découpage peut-il aller? Il serait possible de discrétiser encore plus

finement mais celà augmenterait la complexité du système et réduirait le pas de temps

d'intégration. Le temps de calcul serait alors rallongé. Or ceci est inutile puisque le but du

découpage spatial est de représenter correctement les deux couches oxique et anoxique. Pour

réaliser un modèle plus détaillé sur la verticale, il faudrait alors simuler un modèle aux dérivées

partielles, 1D vertical (Vanderborght et al, 1977 ; Berner, 1980 ; Billen , 1982 ; Jahnke et al,

1982 ; J0rgensen et al, 1982).

Une autre possibilité aurait été de ne considérer qu'une couche de surface oxique

mais d'épaisseur variable. C'est le choix de Van der Molen (1991). Son modèle d'échange du

phosphore à l'interface eau-sédiment simule trois variables : Pminéral dissous, Porganique

particulaire et l'épaisseur de la couche oxique. Celle-ci est proportionnelle à la minéralisation.

Elle varie de 0,03 à 0,1 m selon les apports du bassin versant dans le lac. Inversement les

processus d'adsorption, désorption et de diffusion sont fonction de l'épaisseur simulée. Un tel

modèle est bien adapté pour modéliser les échanges à l'interface. Dès qu'il s'agit de modéliser

à la fois la colonne d'eau et le sédiment, ce modèle n'est pas suffisant et entraîne des

difficultés mathématiques dans le calcul de la conservation de la masse avec une couche

oxygénée d'épaisseur variable. Il est plus aisé de faire un découpage fixe et multiple sur la

verticale dans le sédiment avec des épaisseurs augmentant avec la profondeur (Lijklema,

1991 ).

L'homogénéité horizontale du sédiment n'est qu'une hypothèse simplificatrice. En

effet, Lijklema (1991) fait état de variations des teneurs en phosphore dans la couche de

surface de 22%. Cette hétérogénéité est due à la sédimentation, à l'hydrodynamisme local, aux
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peuplements benthiques... La calibration du modèle doit se faire avec plusieurs mesures dans

le sédiment pour éviter des erreurs de plus de 20%.

Dans la colonne d'eau, certains auteurs ont fait ressortir l'importance d'une couche

limite d'eau au niveau du sédiment, appelée couche de diffusion limite (J0rgensen et

Revsbech, 1985 ; Van Raaphorst et al, 1988 ; Santschi et al, 1990). Cette couche d'eau,

d'épaisseur comprise entre 0,1 mm et quelques millimètres, n'est pas affectée par

l'hydrodynamisme de la colonne d'eau. Seule la diffusion moléculaire y est respons'able de la

circulation des ions (figure 9). Dans le cas où le flux entre l'eau et le sédiment est supérieur au

flux diffus if dans cette couche, celle-ci se comporte comme un obstacle aux échanges. Si la

demande benthique en 02 est élevée, même si la colonne d'eau est oxygénée, la couche limite

peut ainsi freiner la pénétration d'02 dans le sédiment et être responsable de l'apparition de

conditions anoxiques dans le sédiment (J0rgensen et Revsbech, 1985). Dans les sédiments

côtiers le transfert dans la couche diffusive est environ de 8.1 O~ à 2.10-5 m.s-l (Van Raaphorst

et al, 1988). Si l'on compare les flux avec et sans couche diffusive, dans le cas du modèle:

ex =0,8 z= 0.05 m ~

flux eau-sédiment

Fes =1.6.10-6 . (Ce - Cai)

flux dans la couche limite

Ce flux étant supérieur au flux eau-sédiment, il est correct de le négliger.

D
The concept of the diffusive boundary layer

Eddy diffusion

Turbulence and conveetlon

Dlffuslve boundary layer _-;- _
lhlckness z

Transition layer

Dlffuslva boundary layer
Molecular diffusion

Figure 9: Concept de la couche limite diffusive de fond. (Santschi et al, 1990).
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b. échanges dans le sédiment et à /'interface

L'enfouissement dans le sédiment est négligé puique le modèle travaille sur de cO,urtes

périodes de temps. Par conséquent, il n'y a aucune perte par enfouissement, d'où la nécessité

de recourir à des compartiments chimiques résiduels pour simuler ces pertes qui compensent

les apports par sédimentation en surface. Sur une plus longue durée, il faudrait considérer

l'accrétion du sédiment en surface et sa compaction en profondeur, soit un changement de

coordonnées verticales pour garder un repère stable et l'introduction de termes advectifs de

sédimentation des particules et de transport d'eau interstitielle vers la surface (Lung et al, 1976

; Nakanishi et al, 1986 ; Van Raaphorst et al, 1988 ; Hosomi et Sudo, 1992).

La remise en suspension ne peut être simulée sur un modèle vertical qu'en ayant

recours à un calcul de tension sur le fond en fonction des courants (Tett, 1990 ; Raillard, 1991).

Plutôt qu'introduire un tel calcul, la remise en suspension sera simulée lors du couplage du

modèle d'interface à un modèle global de l'étang.

La diffusion est responsable des échanges dans le sédiment. C'est un terme général

qui regroupe la bioturbation (Db)' l'irrigation (Di), l'action des vagues et courants de fond (Dwc)

et la diffusion moléculaire dans le sédiment ( Ds) :

D =Db + Di + Dwc + Ds (Viel et al, 1991)

Excepté Ds , il est difficile d'estimer les différents coefficients· de diffusion. 1/ faudrait une

calibration du coefficient global in situ.

2. Modèle biologique

a. partition de N et P dans le sédiment

Le choix des variables N et P se fait sur leurs caractéristiques chimiques. Ces

variables sont ensuite calibrées avec les données obtenues par diverses méthodes de dosage.

Se pose alors le problème de la représentativité des mesures (Lijklema, 1991). Par exemple,

plusieurs méthodes sont possibles pour fractionner le phosphore :

- extraction par acide et soude et mesure du phosphore apatitique et non apatitique,

dosage de P organique par différence (méthode de Williams et a~

- extraction par chélatants des fractions soluble, apatitigue,Jiée au fer, organique et
~;~~:;?i~:;:;;'if~~~"-/d~.. ,:_~,~

résiduelle (méthodes de Bozongo et Martin et de Golfêmanœt'Booman)

Les résultats obtenus diffèrent selon les méthodes (Mesnage, 1992) et ne correspondent pas

tout à fait aux variables définies dans le modèle.
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Le compartiment résiduel

Il regroupe des fractions organique et minérale. La fraction organique correspond à la matière

organique réfractaire qurpoÜrralrâusSi~êTfê- représenfèe commelJne variable or~edonrle

taux de minéralisation est nul. La fraction minérale de P est le phosphore apatitique, quant à N,

elle correspond vraisemblablement à la partie fixée de NH4 (Kamp-Nielsen, 1977 ; Rosenfeld,

1979) mais nécessiterait des connaissances plus approfondies.

Le compartiment organique dissous

Négligée jusqu'à présent, la matière organique dissoute aurait de l'importance dans les cycles

de N et P dans la colonne d'eau et dans le sédiment (Henrichs et Farrington, 1979). Yamada et

al (1987) trouvent des concentrations dans l'eau interstitielle de 47% à 99% NH4, de 10% à

50% Norg dissous et de 0,4%- 4,7% N03 + N02• L'urée est un de constituants de l'azote

organique dissous, elle est produite dans le sédiment par la macrofaune essentiellement, puis

hydrolysée ,en NH4 ou assimilée par le phytoplancton (Lomstein et al, 1989). Le flux d'urée à

l'interface eau - sédiment correspond jusqu'à 70% du flux d'azote (N03 + N02 + NH4 + urée)

(Lomstein et al, 1989) et peut dépasser le flux de NH4 (Boucher et Boucher-Rodini, 1988).

Avant de modéliser un compartiment organique dissous tel que sur la figure 10, il

serait préférable d'estimer son importance in situ.

Water

SeOiment

0,7 0.7 0.1 1.2

Figure 10: Modèle d'azote dans le sédiment. Flux exprimés en mmol.m-2.j-1.

(Lomstein et al, 1989)

L'azote adsorbé

La concentration en NH4 dissous dans l'eau interstitielle est faible en général car NH4 se trouve

sous forme adsorbée sur les argiles et sur la matière organique (Santschi et al, 1990).

L'adsorption est une réaction réversible et le compartiment adsorbé se comporte comme un

tampon vis à vis des flux de NH4 à l'interface (Blackburn et Henriksen, 1983). Dans les

sédiments marins le rapport NH4 dissous varie de 10% - 25% en situation oxique à 60% - 70%
NH4 adsorbé

en anoxie (Yamada et al, 87). Ce rapport est plus important dans les eaux douces (Seitzinger,

1988).
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(Rosenfeld, 1979)

(Mackin et Aller, 1984)

Le processus d'adsorption peut être décrit par une relation linéaire entre NH4 adsorbé et NH4

dissous en milieu anoxique (Rosenfeld, 1979 ; Boatman et Murray, 1982 ; Mackin et Aller,

1984) : NH4ads =Kads • NH4d

Kads= 0,2 - 1,6 ~gN.g-1PS.(mmol.l-1)-1

Kads=1,3 ± 0,1 ~gN.g-1PS.(mmol.l-1)-1

Cette relation est indépendante de la température (Mackin et Aller, 1984).

D'après ces informations, il semble nécéssaire de modéliser le compartiment adsorbé

dans le cycle de l'azote comme l'ont fait Nakanishi et al (1986), Klump et Martens (1989). Ce

choix est néanmoins discuté par Jacobsen et J0rgensen (1975) pour qui seule la dégradation

de la matière organique contrôle les flux d'ammonium. NH4 adsorbé pourrait alors être négligé

dans un modèle d'échanges à l'interface.

(cl(b)(a)

b. cinétiques

Couplage nitrification / dénitrification

y a-t-il ou pas exclusion spatiale et temporelle des deux métabolismes?

La représentation habituelle est de deux couches, celle de surface oxique où se fait la

nitrification et celle sous jacente, anoxique, où se fait le dénitrification (Vanderborght et al, 1977·

; Billen, 1978). En réalité il existe un couplage efficace des processus de nitrification et

dénitrification qui est difficile à expliquer avec un modèle à deux couches (Henriksen et Kemp,

1988). Ce couplage peut être expliqué avec pour hypothèse une structure hétérogène du

sédiment où coexistent des microzones anaérobies en zone aérobie et inversement (Jenkins et

Kemp, 1984). L'existence de telles structures est liée à l'activité biologique telle que les terriers

où N03 est produit dans les parois oxiques et diffuse radialement vers des régions réduites, ou,
"des pelotes fécales provoquant un environnement réducteur en couche oxique (Aller, 1988 ;

figure 11).

Figure 11 : Succession des principaux/oxydants dans le sédiment. (Aller, 1988)

a : répartition 10 verticale idéalisée

b: variation avec des terriers

c : variation avec des pelotes fécales
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Minéralisation et accepteurs d'électrons

La minéralisation est une oxydation de la matière organique dont les principaux oxydants sont,

dans les sédiments: O2, S04 puis N03, Fe, Mn.

CH20 + 2H20 ~ HC03- + 5W + 4e

4e- + 4H+ +O2 ~ 2H20 oxie

4e- + 1so/- + 9 W ~ .!.HS- + 2H20 anoxie
2 2 2 .

La minéralisation d'une mole de N organique se fait avec des rapports stœchiométriques de

106/16 moles d'02 et de 106/16/2 moles de S04.(Vanderborght et al, 77).

La minéralisation anaérobie est moins efficace que la minéralisation aérobie (Kamp-Nielsen,

1977). Il faudrait pour la simluler connaître les concentrations en S04' ce qui augmente encore

la complexité du système et demande des mesures in situ.

Dénitrification et réduction en NH4
La dénitrification produit N2, N20 et NO à partir de N03 et N02 au sens strict. La production de

NH4 à partir de NO~N03 en conditions anaérobies est appelée réduction ou respiration de

nitrates en ammonium, figure 12. Dans les sédiments côtiers la réduction de N03 en NH4 est

significative mais reste inférieure à la dénitrification (Koike et S,nensen, 1988). La réduction de

N03se répartit en: 7% - 52% production de NH4
30% - 80% dénitrification

Une seule réaction peut être modélisée avec un pourcentage pour chacun des produits, NH4et

N2 (Billen et Lancelot, 1988).

N03

org N
Nitrate
respiration

N2

Denitrification 1t'
N2 0

NOï

Figure 12: Réduction de N03-. (Koike et S0rensen, 1988)
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C. nouvelles variables

tvlacrofaune benthique

Elle intervient dans le mélange des particules et de l'eau interstitielle (bioturbation) et

chimiquement dans les cycles de N et P (Santschi et al, 1990). La macrofaune benthique agit

d'une part en modifiant la matière organique par ingestion et d'autre part en excrétant du NH4

et du P04 (Gardner et al, 1983). L'effet couplé de la bioturbation et de l'excrétion peut entraîner

une augmentation du relargage de NH4 de plus de 50% (Blackburn et Henriksen, 1983).

J '.;w",.oti........ Na Tln.oO"Q Jal"" 1"""llusnue bi"a!uo\ nr:-":uit lin ;lo,v dt" Mi-I sllnOriclI'r à ~QIUi dA 1_
--,._._ ..._.~,~ ••"W' ...........a.\il.f-V. '1 . ..., ....~~vl ,.....~ ... ~ •••~- 'W' .....4 W;.''''f'__ ~_. - J.:1

bioturbation (figure 13 ; Yamada et Kayama, 1987). L'effet du benthos sur les cycles de Net P

peut être simulé à l'aide d'une variable forçante qui relie la biomasse du benthos mesurée in

situ à l'impact sur les flux simulés à l'interface. Par contre, modéliser le réseau trophique

benthique est un étude à part entière qui ne saurait être considérée comme une simple

extension de ce modèle.

1:100
!
;g
z
o
'0
'E
S
E
o
'0

~ 00

'"
~

Figure 13: Relargage de N inorganique dissous par

le sédiment en fonction de trois processus.

(Yamada et Kayama, 1987).

Phytobenthos

Il agit comme un filtre à l'interface, consommant NH4 et P04 et produisant O2 (Plante-Cunyet

Bodoy, 1987). Les flux de relargage de NH4 et P04 sont diminués, voire inversés par l'activité

du microphytobenthos. L'influence indirecte par production d'02 sur les flux de N et Pest

supérieure à l'assimilation directe des sels nutritifs (Sundback et Graneli, 1988). Une telle

activité est mesurable in situ par comparaison des flux entre cloches claires et obscures (Rizzo,

1990).

De même que pour le zoobenthos, l'effet du phytobenthos sur les cycles de N, P et O2 peut

être introduit dans le modèle, à partir d'estimations sur le terrain, sans simuler la production

primaire benthique.
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4. Perspectives: Couplage de modèles

Le modèle d'interface eau-sédiment, même avec ses variantes, reste dépendant de la

colonne d'eau (sédimentation, échanges, oxygénation...). L'absence de modèle pélagique ne

permet l'étude que sur de courtes durées (quelques jours à quelques semaines maximum) pour

que le modèle reste réaliste.

a. couplage avec un modèle de la colonne d'eau

Les cycles de N et P dans la colonne d'eau ont ici deux caractéristiques : le réseau

trophique planctonique et les filtreurs (huîtres, moules). Par conséquent, le couplage doit se

faire avec les deux sous-modèles de production primaire et de croissance des huîtres (Bioteau

et Bacher, corn. pers.), figure 14. Le modèle qui en résulte, modèle vertical, sera calibré à l'aide

d'un suivi saisonnier sur l'étang. Il sera alors possible de quantifier les principaux flux dans

l'écosystème conchylicole et en particulier les interactions filtreurs - eau, eau- sédiment et

l'impact des cultures sur le milieu en terme d'enrichissement du milieu et de bilan en oxygène.

b. couplage avec un modèle physique

L'étape précédente reste limitée à la colonne d'eau et au sédiment sous jacent. Pour

apprécier le fonctionnement global de l'étang de Thau, toute sa superficie doit être prise en

compte. L'étape suivante sera donc de simuler l'ensemble de l'étang à l'aide d'un découpage

spatial respectant l'hétérogénéité des structures ( phytoplancton, sels nutritifs, Jarry, 1990 ;

zones conchylicoles ...). Ces structures sont principalement expliquées par la circulation des

masses d'eau. Un modèle hydrodynamique 2D (Millet, 1989) sera couplé au modèle biologique

précédent. Les apports du bassin versant et les échanges avec la mer seront introduits.

Ce modèle spatial permettra d'étudier les propriétés de l'écosystème : comparaison des zones

de culture et des zones non conchylicoles - capacité trophique - quantification des apports par

le bassin versant, la mer et le sédiment, comparaison - réponse aux perturbations climatiques

(vent, température) - cartographie des zones sensibles aux hypoxies et critères d'apparition des

malaïgues.

c. couplage avec un modèle de malaïgue

Enfin, le modèle global permettra de fournir les conditions initiales et aux limites d'un

modèle local de malaïgue afin d'étudier le déclenchement, le développement et la fin de la crise

dystrophique. Ce modèle local correspond au modèle vertical où les processus consommateurs

et producteurs d'oxygène sont approfondis.
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Production primaire

..........@.........@N N N
miné. phyto. zoopl.

~@~

Mollusque

Croi~e

Figure 14: Couplage des modèles de l'interface eau-sédiment, de production primaire dans la

colonne d'eau et de croissance des huîtres dans un modèle physique global de

l'étang de Thau
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