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Résumé

Le devenir des métaux dans les sols agricoles est d’un intérét majeur si ’on veut
maitriser les risques pour 1’environnement et pour les hommes. Un parametre clé dans la
prévision du devenir des métaux est la connaissance de leur spéciation (i.e. leur forme
chimique et leur répartition entre les différentes phases réactives du sol). Cependant, cette
spéciation est difficile a établir dans les milieux complexes comme le sol. Des modéles ont
été développés pour prévoir cette spéciation. Dans ces modeles, la réactivité des Maticres
Organiques du Sol (MOS) est assimilée a celle de molécules modeles telles que les
Substances Humiques (SH). Or les substances humiques ne sont pas représentatives de la
diversité des fractions organiques dans les sols identifiées comme porteuses de métaux. De
ce fait, pour prévoir a long terme le devenir des métaux dans les sols, il est nécessaire
d’améliorer la prise en compte des MOS dans les modeles et d’y intégrer des fractions
organiques autres que les SH. Pour atteindre cet objectif, on a étudié la réactivité avec le
cuivre de quatre fractions des MOS susceptibles d’interagir avec les métaux dans les sols :
les bactéries, les Matieres Organiques Particulaires (MOP), la matiére organique liée a la
matrice minérale et les Matieres Organiques Dissoutes (MOD). Ces différentes fractions
organiques ont ¢été¢ isolées a l’aide d’extractions physiques ou chimiques pour trois
échantillons de sol qui différent par leur statut organique suite a des amendements
organiques effectués pendant une quinzaine d’années, et leur réactivité a été étudiée par
potentiométrie. La mod¢lisation des données obtenues a permis de hiérarchiser et de
quantifier la réactivité de ces différentes fractions des MOS, et d’introduire ces données de
réactivité dans le programme de prévision de spéciation ECOSAT. Trois scénarios de prise
en compte des MOS ont été utilisés pour prévoir la spéciation du cuivre : 1) réactivité des
MOS décrite avec la base de donnée générique interne au programme ECOSAT 2)
réactivité des MOS décrite en contraignant les teneurs en sites réactifs par la CEC du sol 3)
réactivité des MOS décrite par la somme des réactivités des différentes fractions étudiées.
Ces différents scénarios ont été testés et validés a I’aide de données expérimentales
(fractionnements granulo-densimétriques, extractions séquentielles, cuivre dissous) sur les
mémes échantillons de sol avant ou apres un ajout de cuivre.

Mots clés : Matiéres Organiques du Sol, Matiéres Organiques Particulaires, pool bactérien du
sol, acides fulviques, spéciation, mod¢lisation, fractions organiques, réactivité, cuivre
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Introduction

Le sol est le support de nombreuses activités humaines, agricoles, urbaines ou
industrielles. Depuis ces derniéres décennies, I’ensemble de ces activités a contribué a un
enrichissement plus ou moins ¢élevé en Elément Traces Métalliques (ETM) des horizons
superficiels des sols cultivés. Par exemple, 1’utilisation intensive de bouillie bordelaise dans
les sols de vignes a conduit a une importante accumulation de cuivre pouvant aller jusqu’a
1500 mg Cu kg™ de sol, alors que la teneur en cuivre sans apports anthropiques varie entre 5
et 30 mg Cu kg™ de sol (Besnard et al., 2001). Un autre exemple est I’irrigation de parcelles
agricoles avec des eaux brutes usées pendant plus de 100 ans, qui a conduit a une forte
accumulation en Pb, Zn, Cu et Cd dans les horizons de surface (Lamy et al., 2006). Un dernier
exemple concerne la pollution des sols due a I’activité industrielle. De fortes accumulations
de Zn et Pb dans les horizons de surface ont été observées pour des sols situés a proximité
d’une ancienne zinguerie et plomberie (Fernandez-Cornudet et al., 2006). Aujourd’hui,
malgré une forte diminution des teneurs en métaux dans les sources de contamination, il
existe encore un apport de métaux dans les sols di a ’activité humaine. En faible quantitg,
certains ETM appelés aussi oligo-¢léments sont essentiels a la vie (ex Zn et Cu) mais
deviennent toxiques a forte concentration. D’autres comme le Pb ou le Cd n’ont pas d’utilité
connue et sont toxiques a des concentrations faibles. L’accumulation et le transfert des ETM
dans les nappes phréatiques ou dans la chaine alimentaire constituent un risque aussi bien
pour I’écosystéme naturel que pour I’homme.

Pour mieux appréhender ce risque, de nombreuses études se sont intéressées au
devenir des métaux dans les sols contaminés. La connaissance de la teneur totale en métaux
dans un sol est une étape importante pour évaluer le degré de la contamination, que 1’on peut
assimiler a un danger. Cette donnée est néanmoins insuffisante pour déterminer les risques de
toxicit¢é ou de transfert dans les nappes phréatiques et dans la chaine alimentaire. La
spéciation -c'est-a-dire les formes physico-chimiques sous lesquelles les métaux se trouvent
dans le sol- est plus représentative du risque de ces polluants pour I’environnement et in fine
pour ’homme.

La spéciation expérimentale des ETM est difficile a déterminer dans les sols car les

métaux interagissent avec beaucoup de phases réactives (D’amore et al., 2005). Différentes



Introduction

stratégies de modélisation, avec des degrés de complexité variés, ont été développées pour
déterminer la spéciation théorique des métaux dans les sols. Les plus sophistiquées reposent
sur la combinaison de plusieurs modeles pour décrire les différentes phases réactives du sol
comme les oxydes de fer, les Matieres Organiques du Sols (MOS), les oxydes de manganése
et les argiles (Weng et al., 2001 ; Cances et al., 2003 ; Lumsdon, 2004). En général, les
résultats concordent avec les données expérimentales (extractions chimiques sélectives,
spectroscopie d’absorption des rayons X, membrane échangeuse de cations...). Dans ces
modélisations, la réactivité des MOS est généralement assimilée a celle de molécules modeles
comme les substances humiques.

La prise en compte des MOS est importante en raison de leur réactivité connue vis-a-
vis des métaux. Mais les MOS ont un role ambivalent dans le devenir des métaux dans les
sols. En effet, elles représentent 1’un des compartiments importants dans 1’accumulation des
ETM dans les sols (McBride et al., 1997 ; Almas et al., 2000 ; Sauve et al., 2000). Elles
peuvent aussi faciliter la mobilisation des ETM (Sauvé et al., 2000 ; Nierop et al., 2002 ;
Citeau, 2004). De plus, la dynamique des MOS peut étre aussi perturbée par les métaux
(Boucher et al., 2005b ; Kandeler et al., 1996). Par conséquent, la dynamique des métaux est
liée a celle des MOS. 11 apparait alors nécessaire de relier ces deux dynamiques pour prévoir a
long terme le devenir des métaux dans les sols. Cependant, il sera trés délicat de relier ces
deux dynamiques en utilisant les substances humiques comme molécules modéles pour
décrire la réactivité des MOS. En effet, les substances humiques ne correspondent pas a des
familles chimiques définies mais a des fractions définies opérationnellement. Par conséquent,
les substances humiques ne peuvent pas étre reliées a des fractions organiques dont le devenir
ou la fonction est connue et modélisable dans les sols (Aiken et al., 1985 ; Balesdent, 1996,
Wander, 2004). L’introduction de fractions organiques —réactives vis-a-vis des métaux- dans
les modeles, autres que les substances humiques, semble donc étre une étape nécessaire pour

relier la dynamique des métaux a celle des MOS.

Le but de ce travail est d’améliorer la prise en compte des MOS dans la prévision de la
spéciation des métaux dans les sols. Pour atteindre cet objectif, ce travail se décompose en
trois volets. Le premier consiste en I’extraction et I’étude de la réactivité de différentes
fractions organiques du sol. Le second volet porte sur une étude en dynamique de 1’impact du
cuivre sur le sol. Le dernier volet est I’étude de différents scénarios de prise en compte des

MOS dans la modélisation de la spéciation du cuivre dans les sols. Le cuivre a été utilisé au



Introduction

cours de ce travail d’une part parce qu’il peut étre toxique, participant majoritairement a la
pollution des sols, d’autre part parce qu’il est reconnu comme ayant une forte affinité avec la
matiere organique. De ce fait, le cuivre a servi aussi de sonde de réactivité au cours de ce

travail.

& Le premier chapitre présente une revue bibliographique sur les connaissances des
relations entre différentes fractions organiques et les métaux dans les sols. Il expose aussi les
domaines qu’il reste encore a étudier pour mieux caractériser les relations de ces fractions
organiques des MOS avec les métaux. Ce chapitre détaille les manieres dont les MOS sont
prises en compte dans la modélisation, et conclut sur les objectifs et la démarche de ce travail.

% Le second chapitre correspond a 1’étude de la réactivité des substances humiques
dans le but de caractériser la réactivité des Matic¢res Organiques Dissoutes (MOD) et celle des
maticres organiques liées aux minéraux du sol. Une partie de ce chapitre a fait 1’objet d’un
article : "Changes in soil organic matter chemical properties after organic amendments" par
Sebastia, Labanowski et Lamy, accepté a Chemosphere. Cet article présente les changements
de caractéristiques (propriétés acido-basiques et réactivité vis-a-vis du cuivre) des MOS par le
biais des acides fulviques extraits sur le sol total et dans la fraction <20 pm.

U Le troisiéme chapitre correspond a ’étude de la réactivité des Matiéres Organiques
Particulaires (MOP) dont le but est de mieux caractériser 1’interaction MOP-métaux. Une
partie de ce chapitre a fait aussi I’objet d’un article : "Chemical properties of soil POM size
fractions: buffer capacity and Cu affinity" par Sebastia, van Oort et Lamy, soumis a European
Journal of Soil Science. Cet article présente les propriétés acido-basiques des MOP ainsi que
leur affinité avec le cuivre.

% Le quatriéme chapitre correspond a I’étude de la réactivité d’un pool de bactéries
extrait directement du sol. Ce chapitre compare les données de réactivité¢ de la littérature
(obtenues avec des souches de bactéries cultivées) avec les données de réactivité obtenues
pour un pool de bactéries indéterminées extrait directement du sol. Cette étude a pour objectif
de montrer si I’on peut transposer la réactivité de bactéries cultivées en laboratoire a la
réactivité d’un pool bactérien extrait du sol.

U Le cinquiéme chapitre fait I’objet d’une étude en dynamique de I’impact d’un ajout
de cuivre sur le sol et plus particuliérement sur les bactéries. Une partie de ce chapitre a fait

I’objet d’un article soumis a Soil Biology and Biochemistry : "Impact of added copper on soil
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bacteria and copper modeling in soil: a dynamic study" par Sebastia, Lejon, Chaussod,
Ranjard et Lamy. Cet article tente de relier impact et devenir du cuivre. Dans ce chapitre,
nous avons aussi ¢tudi¢ 1’influence du statut organique des sols sur I’'impact du cuivre. Une
partie des données expérimentales obtenues au cours de ce chapitre a été utilisée au Chapitre
VL.

% Dans le sixiéme chapitre, nous avons abordé la modélisation de la spéciation du
cuivre dans nos sols. Différents scénarios de prise en compte des MOS dans la prévision de la

spéciation des métaux ont été testés et validés a 1’aide des données expérimentales.

Pour finir, nous concluons sur les principaux résultats obtenus au cours de ce travail et
nous présentons différentes perspectives concernant les pistes a suivre, pour améliorer la prise

en compte des MOS dans la prévision de la spéciation des métaux dans les sols.
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Chapitre I. Les matiéres organiques du sol et leurs
affinités avec les métaux

1. Les différentes fractions des Matieres Organigques du Sol (MOS)

1.1. Définitions

La Matiere Organique du Sol (MOS) est une fraction du sol en perpétuel
renouvellement. L ’apport et I’accumulation de résidus de maticre organique fraiche font suite
a la mort des végétaux et des organismes du sol et aux transformations biologiques, physiques
et chimiques que cette matiére organique fraiche subit (Chenu et Bruand, 1998). Une
définition des MOS est donnée par Feller (1997).

«La MOS est I’ensemble des constituants organiques d’un sol, morts ou vivants,
d’origine végétale, animale ou microbienne, fortement transformés ou non »

Mais dans la suite de ce manuscrit, I’appellation MOS au pluriel (Les Matiéres
Organiques du Sol) sera préférée car cette appellation met plus en évidence une hétérogénéité
dans la nature des constituants organiques du sol (e.g. constituants non vivants ou vivants,
molécules simples ou macromolécules...) comme le précise la définition de Schnitzer (1991)

«La MOS est constituée de I’ensemble des organismes vivants du sol, des résidus
organiques a différents stades de leur évolution, des débris végétaux grossiers, des

macromolécules ou molécules simples »

Ainsi, les MOS qui ne représentent que quelques pourcents du poids du sol, peuvent
étre divisées en trois fractions principales qui sont en constante évolution, interagissant les
unes avec les autres (Figure 1.1).

@- Les constituants vivants représentent environ 15 % des MOS et regroupent des
micro-organismes (bactéries, champignons, algues et actinomycétes), la pédofaune
(protozaires, acariens, vers de terre, nématodes, insectes) et les racines des végétaux (Olah et
al., 1978).

@- Les débris constitués de morceaux de racines, d’animaux, de feuilles et de
branches de différentes tailles plus ou moins décomposés par les étres vivants du sol. De

quelques centimétres a quelques micrometres, cette fraction est également appelée Maticres
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Organiques Particulaires (MOP) ou Fraction Légere (LF) suivant le protocole d’extraction
(Gregorich et al., 2006)

®- L’humus, constitué de composés organiques issus de la dégradation des résidus
végétaux ou animaux par les micro-organismes utilisant les résidus organiques comme source
d’énergie. Le terme humus englobe des molécules que 1’on peut classer chimiquement :
protéines, acides gras, polysaccharides, lignines, esters, sucres, alcools, acides organiques...
et d’autres molécules chimiquement complexes regroupées sous le terme de substances
humiques (Kononova, 1961).

Les constituants non vivants c'est-a-dire ’humus et les débris végétaux et animaux

constituent la majorité des MOS (environ 85 %).

Les Matiéres Organiques

du Sol (MOS)
Constituants vivants Constituants non vivants
v @) ©)
- microflore
cracme Les débris végétaux et | _________ Matiére organique
- pédofaune g . , .
<-----1 animaux ¥ moléculaire ou humus

| e
\ ’/ d
\ N _- .
N ~ -~ P
~ S~ - - -
D T R _-

-sucres Substances humiques :
Interactions du type synthése, —acides amines - Acides Fulviques
dégradation ou métabolisation -acides gras - Acides Humiques

-alcools - Humine

-esters...

Figure 1.1 Les constituants des MOS (adapté de Plette, 1996 ; Calvet, 2003)

1.2. Les constituants vivants
1.2.1. Généralités

Une grande variét¢é d’organismes vivants réside dans les sols: vers de terre,
nématodes, insectes, acariens, protozoaires, micro-organismes. Parmi eux, les micro-
organismes constituent quelques pourcents de la teneur en carbone des MOS, mais ils se
chiffrent par millions voire par milliards par gramme de sol (Tableau 1.1). Ces micro-

organismes, regroupés sous le terme de microflore incluent des bactéries, champignons,

algues et actinomycetes.
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Les étres vivants du sol Nombre (/g de sol) Biomasse (kg/ha)
Bactéries 10%-10" 300-3000
Actinomycétes 10°-10’ 500-5000
Champignons 10*-10° 50-500
Protozoaires 10*-10° 7-200
Algues 10%-10° 50-200
Faune 10°-10* 500-2000

Tableau 1.1 Type et abondance des organismes vivants dans le sol (Chenu et Bruand, 1998)

Il existe un lien étroit entre les différents étres vivants du sol dont chacun a un role
dans le devenir des MOS dans les sols (Balesdent, 1998). Cependant, lors d’une pollution
métallique, les micro-organismes sont la fraction du vivant la plus affectée dans un sol en
raison de leur faible taille et de leur grande surface spécifique (Jansen et al., 1994). D’autre
part, il a ét¢é montré que les micro-organismes du sol peuvent immobiliser une part non
négligeable de métaux mais aussi favoriser la mobilité des métaux dans les sols (Ledin et al.,
1996 ; Ledin, 2000 ; Wu et al., 2006).

D’apres le Tableau 1.1, les bactéries sont les micro-organismes les plus nombreux

dans les sols et sont donc intéressantes a ce titre a étudier.

1.3. Les Matieres Organiques Particulaires ""MOP""

Les MOP sont composées principalement de résidus de plantes encore reconnaissables
associés avec des micro-organismes - tels que des hyphes de champignons et bactéries- mais
aussi des charbons dont la proportion est reliée a I’historique du site : culture sur brilis, feu...
(Molloy et Speir, 1977 ; Spycher et al., 1983 ; Gregorich et Ellert, 1995 ; Wander, 2004).

Balesdent et al. (1991) définissent les MOP de fagon opérationnelle comme étant les
résidus organiques > 50 um séparés par fractionnement granulo-densimétrique. Cependant
d’autres études ont montré que des MOP peuvent étre isolées entre 20 et 50 pm (Ducaroir et
Lamy, 1995) ou que des particules organiques libres peuvent étre aussi observées dans la
fraction argileuse (< 2 um) (Chenu et Plante, 2006). L’ensemble de ces travaux suggére que
les MOP existent au niveau de toute I’échelle granulométrique d’un sol.

Ainsi, Christensen (2001) définit “la matiére organique non complexée” comme un

pool transitoire entre la litiere d’une part et 1’association organo-minérale. Il s’agit d’une
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fraction des MOS qui ne comprend pas des composés de la litiere (>2mm) et qui n’est pas
incorporée dans des complexes organo-minéraux.

Les MOP peuvent représenter entre 15-40 % des MOS dans les horizons de surface de
sols sous végétation permanente, alors que dans les sols cultivés, les MOP représentent
généralement moins de 10 % des MOS.

Ces fractions organiques ont été étudiées en particulier pour leur labilité et leur temps
de résidence dans les sols (Balesdent, 1996). Leur turn-over est plus faible que celui de la
litiere mais plus rapide que celui de la matieére organique liée aux argiles ou aux limons
(Christensen, 2001). Du fait de leur labilité, les MOP ont été proposées comme index de
qualit¢ des MOS (Haynes, 2000 ; Wander, 2004). En effet, la proportion des MOP dans les
sols est affectée par le type de végétation, les pratiques agricoles et d’autres facteurs comme
le climat, le type de sol et ’activité de la microfaune (Balesdent et al., 1998 ; Christensen,
2001).

Les MOP ont été aussi étudiées pour leurs teneurs en métaux dans les sols plus ou
moins contaminés. Les travaux montrent toujours un enrichissement des MOP en métaux par
rapport a la teneur dans les sols (e.g. Ducaroir et Lamy, 1995 ; Flores-Vélez et al., 1996 ;
Balabane et al., 1999 ; Besnard et al., 2001). Les MOP seront donc des fractions organiques

intéressantes a étudier a ce titre.
1.4. Les substances humiques

Largement étudiées par la communauté scientifique, les substances humiques (SH)
constituent la fraction organique majeure dans les sols. Les premiers essais d’extraction des
substances humiques ont été effectués par Achard en 1786 (Stevenson, 1982 ; Schnitzer,
1991). 1l appliqua une solution alcaline a de la tourbe et obtint une solution noire qui précipita
apres acidification. Ces premicres extractions faites par Achard ouvrirent un grand nombre de
travaux sur les substances humiques, qui continuent encore aujourd’hui.

Les SH sont définies comme "une série de substances de poids moléculaire
relativement haut de couleur marron a noire, issues de réactions de synthéses secondaires"
(Stevenson, 1982) ou "comme un ensemble de substances organiques naturellement présentes
dans tous les environnements terrestres et aquatiques. Elles résultent de la dégradation des
résidus d’animaux et végétaux." (Aiken et al., 1985).

Les SH ne correspondent pas a des familles chimiques définies et, par conséquent, il

est difficile de définir leur structure moléculaire. De ce fait, les SH ne correspondent pas a des
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fractions organiques dont le devenir, et la fonction dans le sol peuvent étre discriminés
simplement (Aiken et al., 1985 ; Balesdent, 1996).

Donc, les SH sont définies opérationnellement et classées en fonction de leur solubilité
en trois fractions (Schnitzer, 1991) :

& L’humine : fraction des substances humiques insolubles a tout pH.

% Les Acides Humiques (AH) : fraction des substances humiques insolubles a pH
acide (<1).

% Les Acides Fulviques (AF) : fraction des substances humiques solubles a tout pH.

Néanmoins, les substances organiques regroupées dans chacune de ces différentes

fractions possedent des propriétés chimiques semblables.

Sol

Extraction en milieu alcalin

\ 4
LES SUBSTANCES HUMIQUES

v \4 A\ 4
HUMINE ACIDES HUMIQUES ACIDES FULVIQUES
Insoluble a tous pH Insolubles a pH <1 Solubles a tous pH
Poids moléculaire décroissant (Da) -
1000 000 100 000 1 0070
Capacité d’échanges de cations et acidité croissante (meq/100g) o
100 300 500 1 00'0

Teneurs en carbone (65 a 43 %) et en azote (6 a 1 %) décroissantes

Teneurs en oxygene croissantes (30 a 50 %)

v

Figure 1.2 Définition et propriétés des substances humiques (adapté de Stevenson, 1982 ;
Aiken et al., 1985 ; Chenu et Bruand, 1998)

Fraction majoritaire des MOS, les SH ont été beaucoup étudiées pour leurs propriétés
acido-basiques et I’affinité avec les métaux en raison de leur facilit¢ d’extraction et de
purification. Ce sont des matériaux de choix qui ont été utilisés pour caractériser la réactivité
des MOS (e.g. Fiol et al., 1999 ; Cances et al., 2003 ; Lumsdon et al., 2004 ; Plaza et al.,
2005c¢)

1.5. Les Matiéres Organiques Dissoutes (MOD)

Les MOD sont constituées d’un mélange de composés organiques présents en solution.
Une faible partie des MOD est composée principalement de molécules organiques de faible

poids moléculaire qui peuvent étre identifiées chimiquement comme les acides organiques, les
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sucres et les acides aminés... Mais une grande partie des MOD est constituée de
macromolécules complexes de haut poids moléculaire comme des substances humiques
(Harter et Naidu, 1995 ; Kalbitz et al., 2000 ; Strobel, 2001)

Les MOD proviennent de la liticre, de la décomposition des MOS, des exsudats des
racines et de la biomasse microbienne (principalement des communautés dites
"décomposeurs"). Ces communautés de décomposeurs regroupent une large variété de
bactéries, champignons, protistes et invertébrés (Olah et al., 1978).

Les micro-organismes ont un role ambivalent, a la fois consommateur et producteur
des MOD (Lundquist et al., 1999a). Parmi les micro-organismes, les champignons seraient les
agents les plus importants dans le processus de production des MOD car ils dégradent la
matiere organique de fagcon incomplete (Moller et al., 1999). Certains composés des MOD
sont connus pour leur affinité avec les métaux participant, ainsi a leur mobilisation vers les

horizons profonds des sols (Citeau, 2004)
2. Propriétés acido-basiques des MOS et complexation avec les métaux

2.1. Les Substances Humiques
2.1.1. Propriétés acido-basique

Les substances humiques sont des composés polyfonctionnels c’est-a-dire possédant
un grand nombre de groupements fonctionnels hydrophiles (Tableau 1.2). En fonction du pH
du milieu, certains groupes fonctionnels des substances humiques peuvent s’ioniser. Cette
ionisation conduit a I’apparition de charges négatives qui donnent aux substances humiques la
capacité a complexer les cations et donc les métaux.

% Cette charge négative provient de la dissociation de groupements phénoliques,
carboxyliques, alcooliques mais aussi certains groupements moins abondants comme les
groupements soufrés. L’équilibre correspondant est le suivant :

R-OH 5R-O'+H"

Les domaines de valeurs de pH ou cette dissociation a lieu sont les suivants :

L Les groupements sulfoniques (-SO3;H) s’ionisent a pH < 2. Cette observation a été
effectuée sur des acides fulviques extraits d’un mélange sol, ce dernier ayant re¢u des boues
de station d’épuration (Sposito et Holtzclaw, 1977).

% Les groupements carboxyliques (-COOH) s’ionisent entre pH 4-6 (Perdue, 1985).

% Les groupements phénoliques (R-OH) s’ionisent entre pH 9-11 (Perdue, 1985).

% Et enfin, les groupements amines et thiols se dissocient entre pH 8.5-12.5

(Karlsson, 2005).
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Groupes azotés

Groupes 0Xygénés

Groupes 0xygénés

Groupes soufrés et

aliphatiques aromatiques phosphatés
0]
Amine primai It ) 0
—NH, Amine primaire —C—H  Aldéhyde Quinone o
I )
=NH Imine —C —  Cétone 0
(0] —ISI—OH Acide
I Acide P _ I sulphonique
0 —C —OH Carboxy“que ©/ Quinone (0]
Il
—C _NH2 Amide (@) 0
Il 0 _
—C —-0OR Ester O _B_og  Acide
¢ OH II’ © phosphorique
OH

R—CH,—OH Alcool

Hydroxyquinone

—HC =CH—OH Enol

Phénol

Q =Z

—CH,—0—CH, Ether

Tableau 1.2 Quelques groupements fonctionnels des substances humiques (Ross, 1994 ;
Calvet, 2003)

Les groupements carboxyliques (COOH) ou phénoliques (@-OH) contribuent en
grande majorité au caracteére acide des substances humiques avec souvent plus de 50% de
celui-ci dli aux groupements carboxyliques. La teneur en groupements fonctionnels acides
dans les substances humiques exprimée en mole de groupements réactifs est généralement
comprise entre 3 et 14 eq H'/kg SH d’aprés Milne et al. (2001).

Il semble difficile de prédire la teneur de sites réactifs des MOS a 1’aide de données
génériques. En effet, Milne et al. (2001) ont déterminé des paramétres génériques qui
permettent d’estimer la concentration en sites réactifs pour une large variété¢ de substances
humiques avec une erreur de 20%.

Or, la teneur en sites est utilisée comme donnée d’entrée de modéele et détermine la
quantit¢ de métaux pouvant étre complexée par les substances humiques. L’utilisation de
données génériques comme données d’entrée des modeles pourrait donc conduire a une

grande sous ou surestimation de la quantit¢ de métaux liée aux SH.
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2.1.2.. Interaction avec les métaux

Les substances humiques du fait de leur charge négative sont réactives vis-a-vis des
métaux. L’émergence de nouvelles techniques de spectrométrie dans les années 60 a 80,
comme la spectrométrie d’infrarouge (IR) ou la spectrométrie de résonance de spin
¢lectronique (ESR) a permis de montrer 1'importance des groupes carboxyliques et
phénoliques des substances humiques dans la complexation des métaux et d’¢lucider
comment les métaux se complexent avec les substance humiques (Schnitzer et Skinner, 1965 ;
Piccolo et Stevenson, 1982).

Ainsi les substances humiques peuvent former avec les métaux différents types
d’association suivant le métal impliqué et sa concentration (Hatira et al., 1990 ; Murray et
Linder, 1983 ; Andreux, 1997). Les études faites par ESR ont permis de montrer 1’existence
de deux niveaux de liaison dans I’association métaux-substances humiques : complexe de
sphére interne et externe. En effet, lorsque la concentration est faible, les liaisons covalentes
se forment préférentiellement pour donner des complexes monodentés ou bidentés (complexe
de sphére interne) alors qu’a concentrations plus €levées, les liaisons deviennent plus ioniques
(complexe de sphére externe) (Ross, 1994). L’EXAF a été utilisée plus récemment pour
étudier la complexation du Cd, Cu et HgCHj; avec les groupements fonctionnels de substances
humiques par Karlsson (2005). Celui-ci confirme ’existence de complexes de sphére interne
entre les métaux €tudiés et les substances humiques.

Dans les sols, les ETM se localisent principalement dans les fractions fines (Ducaroir
et Lamy, 1995 ; Flores-Vélez et al., 1996 ; Besnard et al., 2001). Or ces fractions fines sont
généralement riches aussi en carbone organique, provenant de 1’adsorption physique ou
chimique de molécules organiques a la surface des minéraux (Yariv et Cross, 2002).

La nature de 1’association organo-minérale rend complexe la séparation physique de la
matiere organique de la matrice minérale, dans 1’objectif d’isoler le carbone organique
correspondant. L’extraction chimique en particulier I’extraction des substances humiques en
milieu alcalin des fractions fines semble étre la meilleure approche pour pouvoir étudier la
réactivité de la maticre organique localisée dans ces fractions. La comparaison de la réactivité
de la matic¢re organique des fractions fines du sol avec celle de la matiére organique des
fractions grossieres, nous permettra de mieux comprendre la localisation des métaux dans les

fractions fines du sol.
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2.2. Les bactéries en tant que compartiment vivant des MOS
2.2.1. Propriétés acido-basiques

La paroi cellulaire des bactéries est composée d’'un grand nombre de polymeres
contenant des groupements fonctionnels qui, suivant le pH, peuvent se déprotoner. Les
principaux groupements fonctionnels sont (Plette, 1996 ; Fein et al., 1997 ; Guiné et al., 2006)
les  groupements  carboxyliques (R-COOH), phosphomonoesters (R-OPOsH,),
phosphodiesters ((RO),-P(OH),), amines (R-NH3) et hydroxyles (R-OH).

Fein et al. (1997) montrérent que les propriétés acido-basiques des bactéries peuvent
étre modélisées par 3 sites d’acidités distinctes :

& Les sites acides comprenant les groupements carboxyliques et phosphodiesters de
pKa<35,5

L Les sites neutres comprenant les groupements phosphomonoesters de pKa ~ 7

L Les sites basiques comprenant les groupements amines et hydroxyles de pKa > 8

Dans la littérature, des souches de bactéries cultivées extraites du sol ou non sont
essentiellement étudiées. Ces différents travaux montrent que les constantes de dissociation
varient peu entre différentes souches et types de bactéries (Fein et al., 1997 ; Markai et al.,
2003 ; Dittrich et Sibler, 2005 ; Guiné et al., 2006). Néanmoins, pour une souche donnée, ces
constantes de dissociation varient suivant la phase de croissance des bactéries (Daughney et
al., 2001). Les teneurs en site peuvent varier d’un facteur 10 entre différentes souches et

especes de bactéries (Fein et al., 1997 ; Markai et al., 2003 ; Guiné et al., 2006)

2.1.2. Interaction avec les métaux

Le fait que les bactéries possedent des groupements a charge négative variable situés
sur leur paroi leur confére une capacité a fixer les métaux.

Yee et Fein (2001) ont proposé des paramétres génériques pour décrire les propriétés
acido-basiques et I’adsorption du Cd a la surface des bactéries pouvant étre utilisé par défaut
dans les modeles. Cependant, I’ensemble des résultats de Yee et Fein (2001) a été obtenu sur
9 souches de bactéries cultivées en laboratoire pour une méme phase de croissance. Or dans
les sols réside un grand consortium de variété d’especes et de souches de bactérie ayant des
différentes phases de croissance a un temps donné.

Par conséquent, la transposition de ces données génériques pour décrire la réactivité

du compartiment bactérien du sol semble délicate. L extraction d’un pool bactérien du sol et
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I’étude de ses propriétés acido-basiques et d’adsorption des métaux peuvent étre une

alternative d’acquérir des données plus "intégratives" de la réactivité des bactéries du sol.
2.3. Les MOP

Les MOP ont des teneurs élevées en métaux et leur facteur d’enrichissement (ETM
dans les MOP / teneur totale du sol en ETM) peut varier de 1 a 12 suivant ’ETM et la taille
des MOP considérées (Besnard et al., 2001 ; Balabane et van Oort, 2002 ; Lamy et al., 2002).
En effet, quelles que soient ’origine de la pollution et la teneur en métaux du sol, les MOP

sont enrichies en métaux (Tableau 1.3).

Metaux et teneurs Exemples de teneur en Cu et

Sol limoneux de culture

Boues de station

Sol dar)s Ie_slsols Pb dans les MOP Origine de la pollution Réferences
étudies
57 mg Pb/kg 623 mg Pb/kg

(Ducaroir and

. 49 mg Cu/kg 928 mg Cu/kg o .
(Aisne) Cd, Cr. Ni, Zn (50-100pm) d’épuration Lamy, 1995)
Sol viticole sableux 6200 mg Cu/kg o . (Flores-Vélez et
acide (Beaujolais) 209 mg Cu/kg (50-100um) Bouillie bordelaise al., 1996)
Sol de culture
faiblement contaminé 59 mg Pb/kg 401 mg Pb/kg Retombée métallureique (Balabane et al.,
(Site de Mortagne du Zn, Cd (50-100pum) g 1999)
nord)
Sol viticole calcaire 2000 mg Cu/kg - . (Besnard et al.,
(Champagne) 248 mg Cu/kg (50-2000um) Bouillie bordelaise 2001)
Horizon OLn, OLv, Ah
sous pelouse 6496 mg Pb/kg 12000 mg Pb/kg Site d’un ancien crassier (Balabane and
métallicole (Site de Zn (50-200pum) van Oort, 2002)
Mortagne du nord)
4 sols avec un gradient 975 mg Pb/kg 3112 mg Pb/kg (Lamy et al
de pollution 35,3 mg Cu/kg 294 mg Cu/kg Retombée métallurgique ) 0}82) ?
(Site Metal Europ) Zn, Cd, (50-100pum)

Tableau 1.3 Exemples de teneur en métaux dans les MOP pour différents types de pollution

Les travaux qui ont mis en évidence ces enrichissements des MOP en métaux

montrent toujours que les MOP sont d’autant plus enrichies en métaux qu’elles sont de petites

tailles.

D’autre part, dans une gamme de teneur allant de 10 a 5000 mg/kg de métaux dans les

sols, Lamy et al. (2002) ont observé que plus la teneur en métaux dans les sols est élevée plus

la teneur en métaux dans les MOP est élevée sans montrer de signe de saturation.

Cependant, la nature de 1’association métaux-MOP n’est pas encore connue. Ainsi

Lamy et al. (2002) émettent 1’hypothése que dans les sols agricoles, I’accumulation des
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métaux dans les MOP serait due a des processus intervenants probablement de fagon
conjointe, soit abiotiques (adsorption, complexation), soit dus a [Dactivit¢ des micro-
organismes vivants.

Dans le cas d’une pelouse métallicole, Balabane et al. (1999) expliquent les teneurs
plus élevées en métaux dans les MOP de petites tailles par une décomposition sélective des
parties des MOP avec de faibles concentrations en métaux et une résistance a la
biodégradation pour les portions riches en métaux. Une étude comparative sur la
biodégradation de feuilles de métallophyte riches ou peu riches en Zn et Cd semble confirmer
cette hypothése (Boucher et al., 2005a,b). Boucher et al. (2005a) montrent dans un premier
temps que la biodégradation des feuilles contaminées et non contaminées est identique dans
les deux cas, ce qui correspondrait a la dégradation de carbone facilement biodégradable.
Dans un second temps, ils observent que les feuilles non contaminées en métaux sont plus
biodégradées que les feuilles contaminées en métaux.

De plus, dans les sols contaminés, les MOP (> 50 um) peuvent représenter entre 10-
30% du métal total du sol (Flores-Vélez et al., 1996 ; Besnard et al., 2001) ce qui est non
négligeable. On ne sait pas cependant quel est le devenir de I’association MOP-métaux, ce qui
reste une question importante du fait des fortes teneurs en métaux dans les MOP et de leur
labilité dans le sol.

Des premiers ¢léments de réponse ont été apportés sur les mécanismes entre MOP et
métaux par une étude récente sur des MOP extraites d’un sol de culture ayant été contaminé
en Zn et Pb, suite a des retombées d’une ancienne usine de métallurgie (Labanowski et al.,
Annexe D). Nous suggérons que la réactivité de surface des MOP serait due a la
biodégradation qui induirait la formation de sites réactifs.

Des études en laboratoires portant spécifiquement sur la réactivité des MOP vis-a-vis
des métaux doivent &tre menées pour appuyer les hypothéses émises sur les mécanismes

d’enrichissement des métaux dans les MOP.

2.4. Les Matiéeres Organiques Dissoutes (MOD)

Les MOD ont des propriétés acido-basiques et complexantes favorisant
potentiellement la désorption des métaux de la phase solide vers la solution mais aussi leur
migration vers les horizons plus profonds du sol (Naidu et Harter, 1998 ; Gao et al., 2003 ;

Wu et al., 2003).
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Dans leur globalité, les MOD ont été souvent étudiées pour leur propriété de transport
et de solubilité des polluants métalliques (Zhou et Wong, 2001 ; Weng et al., 2002a ; Han et
Thompson, 2003 ; Merritt et Erich, 2003). La réactivité de certaines fractions (colloide,
substances humiques, petits acides organiques...) est bien connue mais il existe relativement
peu d’études sur la réactivité “globale” des MOD vis-a-vis des métaux (Luster et al., 1996 ;
Evangelou et Marsi, 2001 ; Strobel et al., 2001 ; Nierop et al., 2002), ceci étant probablement
di aux faibles quantités de MOD présentes dans la solution du sol.

Ainsi dans la littérature, pour modéliser la spéciation des métaux dans la solution du
sol, la réactivité des MOD est généralement assimilée a celle des SH et en particulier a celles
des AF (Dwane et Tipping, 1998 ; Christensen et al., 1999, Tipping et al., 2003 ; Ge et al.,
2005).

3. Nature des MOS

3.1 Facteurs influencant la nature et quantité des MOS

Les MOS constituent un réservoir de carbone en constante évolution dont la nature et
la quantité sont affectées par différents facteurs (Kononova, 1961 ; Quiquampoix, 2000 ;
Balesdent et al., 1998 ; Franzluebbers et al., 2001 ; Chenu, 2001 ; Nardi et al., 2004 ; Rivero
et al., 2004 ; Ding et al., 2006). La Figure 1.3 reprend ces différents facteurs, I’encadré le plus
proche du centre correspond aux facteurs influengant la nature des MOS, alors que I’encadré

le plus loin du centre correspond aux facteurs qui vont plutdt influencer la quantité des MOS.

Condition physico-

Température ..
p chimique

Paysage

Climat Amendemen
organique

MOS

Végétation

Humidité Texture du sol

Figure 1.3 Résumé des facteurs influengant la quantité (a I’extérieur) et la qualité (proche du
centre) des MOS présentes dans le sol (adapté de Chantigny, 2003 ; Marschner et Kalbitz,
2003)

3.2. Outils de caractérisation de la nature des MOS

La quantification des MOS se fait de fagon courante par mesure du carbone du sol.

Cependant I’évaluation de la nature des MOS est plus difficile a apprécier, aucun protocole
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standardisé a ce jour n’est défini, excepté 1’interprétation du rapport C/N (rapport de la teneur
du carbone sur sa teneur en azote du sol).

En général, I’évaluation de la nature des MOS passe par I’extraction des substances
humiques (Nardi et al., 2004; Rivero et al., 2004 ; Ding et al., 2006). Cette nature est ensuite
appréciée :

% Soit par une caractérisation structurale ou élémentaire a 1’aide de techniques
analytiques comme |’Infra-Rouge, RMN du carbone et de I’azote, ESR, pyrolyse...(Kogel-
Knabner, 2000). Ces techniques visent a identifier les types de liaisons, les proches voisins du
C ou encore des groupes fonctionnels (carboxylique, amine, phénolique...)

& Soit a I’aide de mesures visant a quantifier 1’acidité totale, le rapport C-AH/C-AF
(teneur en C dans les AH par la teneur en C dans les AF) décrivant I’humification, le rapport
E4/E¢ (absorbance a 465nm sur I’absorbance a 665 nm) étant utilisé pour caractériser les AF et

AH (MacCarthy and Rice, 1985 ; Stevenson, 1994)
3.3. Nature et réactivité des MOS

La nature des MOS variant en fonction de différents facteurs, elle influence donc
directement la réactivit¢ des MOS vis-a-vis des ETM. En effet, la capacité de fixation des
ETM par les MOS varie. Les chiffres proposés pour la CEC des MOS varient de 100 a 500
meq/100g (Baize, 2002). D’autre part, 1’affinité avec les métaux est différente aussi. Buffle
(1988) effectua un récapitulatif de constantes d’affinité pour le Cu obtenues pour diverses
matieres organiques naturelles (MON) et observa une grande variabilit¢ des constantes
d’affinité¢ du Cu pour les MON. A notre connaissance il n’existe aucune étude qui a tenté de
relier nature des MOS a sa réactivité. Ainsi, il est peu probable que la MOS d’un podzol -
constituée principalement de d’accumulation de débris végétaux peu dégradés- est la méme
réactivité que les MOS d’un sol de grande culture amendé de boue de station d’épuration.

Existerait-il alors une typologie entre nature des MOS et réactivité ?

4. Les MOS dans la prévision de la spéciation des métaux dans les sols

Dans la littérature, la réactivité des MOS est en général assimilée a celle de molécules
modeles et plus particulicrement a celles des substances humiques. D’une part, les SH
représentent environ 50% du carbone de la Terre (Jones et Bryan, 1998) et d’autre part elles
présentent 1’avantage d’étre facilement isolables et purifiées. Les SH ont donc été largement
étudiées ; des modeles thermodynamiques décrivant leurs propriétés acido-basiques et leurs

affinités avec les métaux ont été¢ développés principalement durant ces 20 derni¢res années. A

17



Chapitre 1. Les matiéres organiques du sol et leurs affinités avec les métaux

ce jour, les développements des modeles ont été effectués principalement autour de deux
approches conceptuelles:

% soit les propriétés physico-chimiques des sites réactifs se distribuent de fagon
discréte : Humic Ion Binding-MODEL VI (Tipping, 1998) ou Stockholm Humic Model
(Gustafsson, 2001)

% soit les propriétés physico-chimiques des sites réactifs se distribuent de fagon
continue : NICA (Non Ideal Competitive Adsorption Model) (Kinniburgh et al., 1996) couplé
avec un modele électrostatique Donnan (Benedetti et al., 1996a).

Pour ces modeles, des jeux de données ont été publiés (Tipping, 1998 ; Milne et al.,
2001 ; Milne et al., 2003) pour les substances humiques. Ces jeux de données ont été établis a
partir d’un grand nombre de jeux de données d’acides fulviques et humiques extraits de
milieux aquatiques ou de sols. Ces modéles peuvent donc étre utilisés tels quels avec leur base
de données intégrées. Le résultat d’une modélisation dépend toujours de la qualité des
données d’entrée ; ceci présente le risque que les données ne correspondent pas aux propriétés
de complexation et de réactivité des substances humiques (i.e. teneur en sites réactifs) a
modéliser.

Dans la suite de cette partie, nous présentons les hypothéses de modélisation liées a la

prise en compte des MOS dans la phase liquide du sol puis celle dans la phase solide.
4.1. Prise en compte des MOS dans la phase liquide

En général, la réactivité des MOS en phase liquide, ou MOD est assimilée a celles des
AF extraits du sol ou a celle d’'un mélange AF + AH (Tableau 1.4). Par conséquent, les
modeles thermodynamiques et leurs jeux de données pour les substances humiques ont été
utilisés pour déterminer la spéciation des métaux dans les solutions du sol ou des eaux de
surface (Tipping et al., 2002 ; Weng et al., 2002b,c ; Ge et al., 2005). Ces auteurs montrent
que la modélisation permet généralement de bien prévoir leurs données mesurées. Cependant,
le manque de connaissance sur la concentration en carbone réactif est limitant. En effet, seule
la concentration en carbone organique dissous (COD) est mesurée, mais la proportion de ce
carbone -qui est effectivement réactif- n’est pas connue. La proportion de carbone réactif est
ensuite assimilé a une concentration en AF ou AH (Tableau 1.4). De ce fait, des optimisations
sur la proportion de carbone réactif sont effectuées (Dwane et Tipping., 1998 ; Lofts et al.,
2001 ; Tipping et al., 2002) ou bien cette proportion est fixée en faisant référence a des

travaux antérieurs (Cances et al., 2003 ; Ge et al., 2005).
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Hypotheses sur la

Concentration en

Références

nature des MOD carbone réactif
Spéciation du Cu et Pb MOD =AF [AF]=COD (Christensen et al., 1999)
dans des eaux du sous-sol
Solubilité de 1’Al dans des AFI2COD-IMOD
solutions de sol sous foréts MOD = AF [AF]= “IMODinere (Lofts et al., 2001)
[MODJiperte ajustée
en Europe
Spéciation du Fe et Al _ _ o o
dans de I’eau douce MOD =AF [AF] = 60-70 % COD (Tipping et al., 2002)
Spéciation de Al dans des _ [AH] =30 % COD x 2
eaux naturelles MOD=AF*AH  ar—s0%copxa  (Wensetal,20020)
Spéciation du Cu, Pb, Cd, [AH] =30 % COD x 2
. . = + W 1., 2002
Zn, Ni solution du sol MOD=AF+AH [AF] =30 % COD x 2 (Weng eta ©)
Spéciation du Cu, Zn, Cd
et Pb dans des solutions MOD =AF [AF]= 65 % COD (Tipping et al., 2003)
du sol
Adsorption du Pb, Cu et Gustaf  Schaik
Cd horizon Oe de sol de MOD = AF [AF]=2 COD (Gusta s;gg;) chats,
forét
Spéciation de Cd, Zn dans [AH] =50 %COD .
. = + 1,2
une solution du sol MOD= AF+AH [AF]= 50 %COD (Cancgs et al., 2003)
Spéciation du Cd et du Pb MOD =AF [AF]= 65 % COD (Ge et al., 2005)

dans la solution du sol

Le facteur 2 provient de I’hypothése que les AF sont constitué de 50 % de C en masse

COD Carbone Organique Dissous

Tableau 1.4 Hypothéses de modélisation pour les MOD

4.2. Prise en compte des MOS dans la phase solide

Des hypotheses similaires a celles prises pour les MOS en solution sont effectuées en

général pour modéliser la réactivité des MOS de la phase solide. En effet, la réactivité de ces

derniéres est toujours assimilée a celle des SH et plus majoritairement des AH (Tableau 1.5).

Les travaux de la littérature arrivent a prévoir leurs données expérimentales (extraction

séquentielle, EXAF, concentration en métaux dissous ou libres) (e.g. Weng et al., 2001 ;

Cances et al, 2003 ; Gustafsson et al., 2003). Cependant, ce type de modélisation repose sur

I’approximation que la réactivit¢ des MOS peut étre assimilée a celle de molécules modéles

comme les AH et les AF. D’autre part, la quantit¢ de AH en AF introduite dans les modé¢les

est : soit ajustée par les modeles, soit extrapolée a partir de la teneur en carbone ou en MO du

sol ou soit extrapolée a une quantité¢ de SH extraites.
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Hypothese sur la
nature des MOS

Concentration en
carbone réactif

Références

Spéciation du Cu et Cd
dans deux sols sableux

MOS = AH

[AH]= teneur en
carbone du sol

(Benedetti et al., 1996b)

Solubilité de I’ Al dans
des solutions de sol
sous foréts en Europe

MOS = AF + AH

[AF] et [AH]
ajustées

(Lofts et al., 2001)

Spéciation du Cd, Zn,

[AH]= teneur en

Ni et Pb sols sableux MOS =AH MO (Weng et al., 2001)
Spéciation du Cu et Zn
dans un sol contaminé _ [AH] =50 % de la .
par épandage de lisier MOS =AH teneur en MO (Ponthieu, 2003)
porcin
o e S0
P MOS = AH teneur en C total du (Cancgs et al., 2003)

d’une ancienne
industrie métallurgique

sol

Adsorption du Zn, Pb,
Cu et Cd sur des sols
sableux suédois

MOS = AF + AH

[AF] et [AH]
ajustées

(Gustafsson et al.,
2003)

Adsorption du Pb, Cu
et Cd horizon Oe de
sol de forét

MOS = AF + AH

[AF] et [AH]
ajustées

(Gustafsson et Schaik,
2003)

Spéciation du Al et Cd
dans des sols de forét

MOS = AH

[AH] = Quantité de
SH du sol extraite
avec NaOH

(Lumsdon, 2004)

Détermination de Kd
Cd, Cu, Pb et Zn
d’horizons de sol forét

MOS = AH + AF

[AH] et [AF]
ajustées

(MacDonald et
Hendershot, 2006)

Tableau 1.5 Hypothéses de modélisation pour les MOS

4.3. Concentration en sites

La concentration en sites est un facteur important qui va déterminer la quantité de
métaux liée par les SH et donc par extrapolation aux MOS sur la phase solide ou aux MOD en
solution. Cette concentration dans les modeles résulte d’une multiplication entre la
concentration en SH et la teneur en sites. Ainsi, la concentration en sites mise en jeu pour la
modé¢lisation peut étre ajustée soit par la concentration en SH soit par la teneur en sites.

Dans la plupart des travaux, afin de mieux prévoir les données expérimentales, les

concentrations en sites sont contraintes de deux fagons :
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& Par optimisation de la teneur sites ou de la concentration en SH (Benedetti et al.,
1996b ; Lofts et al., 2001 ; Gustafsson et al., 2003 ; Gustafsson et Schaik, 2003 ; MacDonald
et Hendershot, 2006).

% Par utilisation de caractéristiques de 1’échantillon (CEC du sol ou quantité de SH
extraites a la soude) pour fixer la concentration en SH ou la teneur en sites (Weng et al.,
2001 ; Cances et al., 2003 ; Lumsdon, 2004 ; MacDonald et Hendershot, 2006).

Un grand nombre d’hypotheses voire méme d’optimisation est nécessaire pour définir
la réactivité des MOS (i.e. concentration en site). La contrainte de la réactivité¢ des MOS (i.e.
concentration en site) par des caractéristiques des échantillons semble étre une meilleure
approche par rapport a I’optimisation de la réactivité des MOS a I’aide des mod¢les. En effet,
cette optimisation donne des caractéristiques a la MOS, qui certes permettent de prévoir les

données expérimentales, mais qui n’ont peut-&tre aucune réalité.

4.4. Les limites de ces approches

Nous avons vu que les MOS contiennent -en plus des substances humiques- d’autres
constituants organiques (bactéries, champignons, débris végétaux...) qui interagissent aussi
avec les métaux dans les sols. D’aprés Dudal et Gerard (2004), pour améliorer la prise en
compte de la matiére organique naturelle dans les programmes thermodynamiques, certaines
substances non-humiques doivent étre prises en compte, comme par exemple les petits acides
organiques. De maniere plus générale, I’hétérogénéité des MOS pourrait étre intégrée dans
ces programmes. En effet, la réactivité de certaines fractions des MOS -comme les MOP et les
micro-organismes- semble étre importante car le métal mesuré dans ces fractions peut
représenter jusqu’a 30 % de la teneur en métal du sol. Cependant la réactivité de ces fractions
reste encore a définir et a caractériser, afin de prendre en compte leur réactivité dans la
modélisation.

D’autre part, la grande majorité des modélisations effectuées dans la littérature utilise
les jeux de données des modéles pour décrire la réactivité des MOS. Or, nous 1’avons vu
précédemment que la nature des MOS influence sa réactivité. Serait-il nécessaire de prendre
en compte aussi la nature des MOS dans les programmes thermodynamiques, afin de mieux

représenter la réactivité des MOS ?

21



Chapitre 1. Les matiéres organiques du sol et leurs affinités avec les métaux

5. Objectif et Démarche

5.1 Objectif de la these

L’objectif général est d’améliorer la prise en compte des MOS pour la prévision de la
spéciation des métaux dans les sols. Pour atteindre cet objectif, il faut i) caractériser et
quantifier la réactivit¢ des différentes fractions identifiées lors de ce chapitre ii) comparer la
réactivité de ces différentes fractions et hiérarchiser leur importance dans la spéciation des
ETM dans les sols iii) intégrer la réactivité des différentes fractions étudiées dans un modele
et le paramétrer iv) tester et comparer différentes stratégies de prise en compte des MOS dans
les modeles thermodynamiques pour prévoir la spéciation des métaux dans les sols.

L’utilisation d’un formalisme identique pour décrire la réactivité de ces fractions
organiques est nécessaire si on veut comparer et hiérarchiser ces différents matériaux entre
eux (vivants, solides, liquides).

5.2. Démarche

La Figure 1.4 présente la démarche générale adoptée pour ce travail. Ce travail
concerne deux approches, 1’une statique et I’autre dynamique. La partie “statique”a consisté
en des extractions physiques ou chimiques, de différentes fractions organiques des MOS puis
en une ¢tude de leur réactivité vis-a-vis du cuivre par potentiométrie (partie gauche de la
Figure 1.4). Nous avons utilisé le cuivre d’une part comme sonde de réactivité car il a une
forte affinité avec la matiere organique et d’autre part, il est souvent présent dans les sols
pollués par les métaux. Nous avons défini 4 fractions: les MOP, les MOD, la maticre
organique liée a la surface des minéraux (MO-min) et les bactéries. Les MOP ont été séparées
du sol par fractionnement granulo-densimétrique et leur réactivité a été étudiée par
détermination de leur capacité d’échange cationique, par batch et par potentiométrie. La
réactivité des MOD et de la MO-min a été étudiée a travers celle des AF extraits du sol total et
de la fraction granulométrique < 20um. L’étude de la réactivité des bactéries du sol a été
effectuée par extraction d’un pool bactérien par méthode densimétrique et par caractérisation
de sa réactivité par potentiométrie. Le formalisme discret et le programme FITEQL ont été
utilisés pour décrire la réactivité de ces différentes fractions.

La partie “dynamique” s’est intéressée a I’impact d’un ajout de cuivre sur les
différentes fractions organiques des MOS et plus particulierement sur les bactéries en fonction
du temps (partie de droite de la Figure 1.4)

Dans la derniére partie, différentes stratégies de prise en compte des MOS dans les

modeles thermodynamiques pour la prévision de la spéciation du cuivre dans le sol ont été
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étudiées. Les données de réactivité¢ des différentes fractions organiques déterminées dans la

partie “statique” ont ¢été utilisées. La validation de ces différentes stratégies a été réalisée a

I’aide de données expérimentales obtenues dans de la partie “dynamique” de ce travail.

(Double fléche a droite de la Figure 1.4)

Sol

/

Etudes des phases porteuses de
métaux

Extraction physique et/ou
chimique

!

AN

\

Etude de I’'impact d’un ajout de Cu

Fractionnement granulo-densimétrique

4

Incubation avec Cu —p

Identification des fractions
organiques porteuses de métaux

v

|

Distribution expérimentale du
Cu dans le sol et en solution

N

Pl

Propriétés de complexation
des fractions extraites

Vérification

/

Modeles d’interprétations
physico-chimiques

!

Impact sur la
solution du sol

Impact sur les bactéries

\

Ultrafiltration

N

A

Validation

Caractéristiques
physico-chimiques

Dynamique des MOD

Constantes de complexation
Cu et fractions organiques

Spéciation

y

Programme de calcul
thermodynamique

—

Distribution théorique du Cu
dans le sol
Différentes stratégies de pris en
compte des MOS

Figure 1.4 Démarche adoptée pour I’amélioration de la prise en compte des MOS pour la
prévision de la spéciation des métaux dans les sols

Enfin, pour appréhender la relation nature-réactivit¢ des MOS, nous avons utilisé des

¢échantillons provenant d’un site expérimental pour lesquels la gestion des amendements

organiques a ¢été différente pendant ces 15 dernieres années.
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5.3. Description du site de Macon
5.3.1. Localisation et description de I’essai agronomique de Macon

Le site expérimental se situe dans la région de Bourgogne prés de Macon et concerne
un essai agronomique débuté en 1991. Il s’agit d’une parcelle de vignes divisée en blocs sur
lesquels sept traitements ont été apportés, différant par la quantité et la qualité des
amendements organiques. Chaque traitement posséde quatre répliquas (blocs) disposés de
facon aléatoire (Annexe A).

Ce site expérimental avait été initialement mis en place pour étudier I’influence de la
nature d’apports organiques sur 1’érosion des sols viticoles. De ce fait, les amendements
organiques sont déposés sur la surface du sol sous forme de mulch (Annexe B). Le descriptif
de I’entretien des blocs et des quantités d’amendements organiques apportés est détaillé dans

I’Annexe A.
5.3.2. Choix des amendements

Sur ce site expérimental, le sol est un sol brun profond, argilo-limoneux fin développé
sur la méme roche mére. Au cours de ce travail, nous avons étudié la situation témoin du site
sans amendement organique (NA) (autre que les résidus de cultures), deux amendements
organiques, paille (S) et compost de résineux (CC). Ce choix a été fait suite aux travaux
réalisés conjointement avec le laboratoire de Microbiologie et Géochimie des Sols (INRA-
Dijon) sur la structure des communautés bactériennes et fongiques (Lejon et al., Annexe C).
Dans ce travail, nous avons essay¢ de relier le statut organique des sols -apprécié a travers
I’¢tude SH- a la structure des communautés bactériennes. Les résultats montrent que la
structure des communautés bactériennes entre NA, S et CC a été modifiée due a des statuts

organiques différents.
5.4. Caractéristiques des échantillons

Les 5 premiers centimetres de chaque bloc retenu ont été prélevés en mai 2004 apres
avoir écarté la couche superficielle d’amendement organique. Les échantillons composites ont
¢té ensuite obtenus en mélangeant une méme quantit¢ de sol provenant des 4 blocs de
répétition ; leurs principales caractéristiques géochimiques sont données dans le Tableau 1.6.

Les trois échantillons présentent des teneurs semblables en cuivre et apparaissent
faiblement contaminés, pollution qui serait due a des pratiques culturales antérieures au site
expérimental (Meneghetti, 2005). Ce résultat montre que les intrants organiques n’ont pas

apporté de cuivre. Les amendements organiques S ou CC ont fait légerement varier la teneur
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en ¢lément majeur. En effet, les teneurs en Al et Fe observées dans le sol amendé par CC sont
plus faibles que pour NA et S, et plus fortes pour Ca. Ces différences pourraient s’expliquer
par ’apport de matieres organiques qui entraine donc un effet de dilution. A I’opposé pour le
Ca, les teneurs sont plus élevées dans CC que pour NA et S, et suggérent que les
amendements organiques ont apporté du Ca, ceci peut-&tre dii a un traitement préalable des
amendements (chaulage des composts) ou bien a la composition intrinséque de 1’amendement.
Néanmoins, ce qui est le plus différencié¢ entre les trois sols est la teneur en carbone
organique, le C/N et la CEC (CC>>S>NA). En se basant sur le C/N, les amendements

organiques semblent avoir modifié la nature des MOS tout en augmentant la CEC.

NA S CcC
Sables (50-2000pum) en % 11,0 10,5 12,9
Limons (2-50 um) en % 57,0 57,9 55,7
Argiles (< 2um) en % 32,0 31,6 31,4
pH eau 6,8 6,8 6,6
C organique g/kg 12,3 17,6 43,0
C/N 11,7 13,1 17,5
Biomasse (mg C/kg) 218,0 330,0 415,0
CEC cmol '/kg 16,8 18,6 24,3
Cu mg/kg 62,4 60,2 59,9
Al g/100g 5,1 5,1 4.8
Ca g/100g 0,5 0,6 0,8
Fe g/100g 3,1 3,1 2,8
K g/100g 1,3 1,4 1,3
Mg g/100g 0,4 0,4 0,4
Mn g/kg 0,8 0,8 0,8
Na g/100g 0,5 0,5 0,5

Tableau 1.6 Caractéristiques géochimiques des échantillons composites

5.5. Répartition initiale du cuivre dans les sols

Afin de connaitre la répartition initiale du cuivre des sols avant ajout de cuivre, nous
avons effectué des extractions séquentielles ainsi que des fractionnements granulo-
densimétriques. La distribution granulo-densimétrique du carbone sera présentée au Chapitre

I1.
5.5.1. Fractionnement granulo-densimétrique
5.5.1.1. Mode opératoire
50 g de sol ont été dispersés mécaniquement par un agitateur rotatif en présence de

125 ml d’eau permutée et de 10 billes dans un flacon en polypropyléne. La suspension est
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tamisée sous eau a 1’aide de tamis de 200, 50 et 20 um. Les fractions légeres 2000-200 et 50-
200 pum ont été séparées selon le protocole de Baslesdent et al. (1991). Les MOP
correspondant aux fractions légeres sont séparées par flottaison de la fraction minérale dense.
La pureté des fractions obtenues est controlée par observations sous loupe binoculaire. La
fraction < 20pum a été séparée de la solution par centrifugation (13261 g pendant 10 min) et
lyophilisée. Les autres fractions sont séchées a 55°C. Les teneurs en cuivre sont déterminées
pour chaque fraction. La solution restante est concentrée dans un évaporateur rotatif a 35°C
sous vide afin de permettre le dosage du cuivre éventuellement mobilisé en solution. Les

résultats sont exprimés par rapport a la masse séche a 105°C.
5.5.1.2. Répartition granulométrique du Cu

La distribution granulométrique du cuivre en 6 fractions est donnée a la Figure 1.5.
Pour NA, S et CC, la majeure partie du cuivre (> 65%) se localise dans la fraction fine (<20
um) et la contribution de chaque fraction au Cu total du sol diminue lorsque la taille des
fractions augmente (Figure 1.5). Partant de la situation NA comme référence, 1’apport de
compost de résineux (CC) a induit un changement de répartition granulométrique du Cu de la
fraction fine vers les fractions grossic¢res (50-200 et 200-2000 pm) et plus particuliérement
dans les fractions MOP (Figure 1.5). L’apport de paille (S) n’a pas entrainé de modification
majeure de la répartition du Cu, une faible augmentation de la quantité de cuivre est tout de
méme observée dans les MOP 50-200 um. Le proportion en Cu dans la fraction 20-50 pm
reste inchangée pour NA, S et CC (Figure 1.5). Les résultats obtenus pour le Cu indiquent un
changement de localisation granulométrique entre NA, S et CC. Ce changement de

localisation peut étre assimilé a un changement de spéciation dii aux apports organiques.
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Figure 1.5 Distribution du cuivre dans les différentes fractions ganulo-densimétriques en
pourcentage du cuivre initial total du sol.
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5.5.2. Extractions séquentielles

Des extractions séquentielles ont ét¢ menées sur NA, S et CC en parallele par 1’équipe
de Dijon (UMR INRA Microbiologie et Géochimie des Sols - équipe GéoSol) sur les sols
avec et sans ajout de Cu afin de déterminer la répartition du cuivre en 5 phases : échangeable,
MOS, oxydes de Fer, oxydes de Mn et le Cu associés aux silicates ou autres minéraux appelé
fraction résiduelle (Figure 1.6). Les différents réactifs utilisés pour cette extraction sont

détaillés a 1’ Annexe 1.

NA
S
CC ’I [ oxydes de fer
s oxydes de Mn
MOS
. résidu

0 20 40 60 80 100

% du Cuivre total

Figure 1.6 Distribution du cuivre initial obtenue par extractions séquenticlles

La contribution des oxydes de Fer et la fraction résiduelle restent inchangées entre les
trois sols (40 % et 20 % respectivement). La principale différence entre NA, S et CC est
I’augmentation de la contribution des MOS au détriment des oxydes de Mn (Figure 1.6),
indiquant un changement de spéciation du Cu apres 1’ajout de matiéres organiques au profit
des MOS. Ces résultats corroborent ceux obtenus avec les fractionnements granulométriques
(Figure 1.5).

Il a été souvent montré que dans les horizons de surface des sols, les MOS jouent un
role prépondérant dans I’adsorption de certains ETM comme le Cu, Pb (Ponthieu, 2003 ;
Weng et al., 2001 ; Cances et al., 2003). Cependant, les extractions séquentielles montrent que
les oxydes de Fe et de Mn représentent entre 45 et 67 % du Cu total alors que les MOS en
représentent entre 12 et 39 %. Cette forte contribution des oxydes de Fer et Mn peut
s’expliquer par des teneurs plus fortes en oxyde de Fer et Mn (Tableau 1.7) par rapport aux
sols étudiés par Ponthieu (2003), Weng et al. (2001) et Cances et al. (2003). En effet, la teneur
en oxydes de fer dans nos sols est de 1,4 a 40 fois plus grande et environ 4 fois plus grande
pour les oxydes de Mn. Il sera donc important de tenir compte de ces fractions minérales dans

la modélisation pour prévoir la spéciation du cuivre dans nos sols.
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Oxydes de Fe Oxydes de Mn

gkg! de sol mg.kg” de sol
NA 25,89 £ 0,62 1008 + 163
S 23,08 + 0,90 900 + 246
CC 22,17 £ 1,04 947 + 255

Tableau 1.7 Teneur en oxydes de Fe et Mn dans NA, S et CC

Si I’on recoupe les résultats des fractionnements granulo-densimétriques et ceux des
extractions séquentielles, on obtient une répartition du Cu du sol sous forme organique entre

les MOP et les autres fractions organiques, donnée dans le Tableau 1.8.

% de Cuivre total Répartition du Cu dans les MOS
MOS MOP Autres fractions
(extraction séquentielle) graélfxrlzc-filggsnifnnefr?;ue) MOP des MOS
NA 12,0 % 8,6 % 71,0 % 39,0 %
S 22,0 % 10,0 % 45,6 % 54,4 %
CC 39,0 % 16,3 % 41,9% 58,2 %

Tableau 1.8 Répartition du cuivre initial entre les MOP et les autres fractions de MOS

Ces résultats confirment que les MOP sont une des fractions des MOS importante dans
I’immobilisation des métaux dans les sols car les MOP représentent environ 45 % des métaux
liés aux MOS pour S et CC et jusqu’a 71 % pour NA. L’apport de matiére organique a eu

tendance a diminuer la proportion du Cu lié¢ aux MOP au profit des autres fractions de MOS.
5.6. Répartition du cuivre apres ajout

Le protocole utilisé¢ pour apporter I’ajout de Cu est donné au Chapitre V. Les résultats
ci-desous sont donnés tout de suite aprés I’ajout (i.e. t=0j). L’ajout de cuivre avait pour but
d’apporter environ 250mg kg™, soit une teneur dans la gamme des sols viticoles pollués par le

cuivre (100 & 1500 mg kg™, Besnard et al., 2001)
5.6.1. Fractionnement granulo-densimétrique

La Figure 1.7 représente la distribution en pourcentage du Cu apres ajout dans les
différentes fractions granulo-densimétriques. L’ajout de cuivre s’est réparti principalement
dans la fraction < 20 um (Figure 1.7). Cependant la répartition granulométrique est différente
entre NA, S et CC. En effet, la proportion de 1’ajout dans les fractions > 20 um augmente
pour les sols amendés alors qu’elle diminue dans la fraction < 20 pum (Figure 1.7). Ces
résultats indiquent que les amendements organiques ont eu un impact sur la répartition du

cuivre ajoute.
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Figure 1.7 Répartition centésimale de I’ajout du cuivre dans les différentes fractions
granulométriques

5.6.2. Extractions séquentielles

Les résultats sont donnés a la Figure 1.8. Excepté pour CC, les MOS n’ont pas un rdle
prépondérant dans 1’adsorption du cuivre. En effet, pour NA, et S les oxydes de fer et Mn
adsorbent environ 60 a 70 % du Cu ajouté (Figure 1.8).

La contribution des oxydes de Fer diminue 1égérement entre les sols NA, S et CC de
22 a 32 % au profit des MOS. La principale différence entre NA, S et CC est I’augmentation
de la contribution des MOS au détriment des oxydes de Mn déja observée dans le paragraphe
précédent (Figure 1.8). Cette augmentation de la contribution des MOS a été aussi observée

pour la répartition du cuivre initial (Figure 1.7).
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Figure 1.8 Distribution de 1’ajout de cuivre (250 ppm) obtenue par extractions séquentielles
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Si I’on recoupe les résultats des fractionnements granulo-densimétriques et ceux des
extractions séquentielles, la répartition du Cu sous forme organique entre les MOP et les
autres fractions organiques est donnée dans le Tableau 1.9. On observe les mémes tendances
que pour la répartition du cuivre initial, les MOP sont 1'une des fractions des MOS qui

contribuent de fagon importante a I’immobilisation du Cu dans NA, S et CC.

% de Cuivre total Répartition du Cu dans les MOS
MOS MOP MOP Autres fractions
(extraction séquentielle) grangﬁrjfc:;(r)lr;iegée;;que) des MOS
NA 18,0 % 10,9 % 60,6 % 39,4 %
S 30,0 % 12,1 % 40,3 % 59,4 %
CcC 62,0 % 24,8 % 40,0% 60,0 %

Tableau 1.9 Répartition de I’ajout de cuivre entre les MOP et les autres fractions de MOS

Les MOS sont constituées de différentes fractions organiques (substances humiques,
bactéries, champignons, débris végétaux...) qui interagissent avec les métaux. Il en est de
méme dans nos sols avec la mise en évidence par exemple des MOP comme phase porteuse
des métaux. On montre aussi qu’un ajout de cuivre a un impact sur ces différentes fractions.

Il est certain que I’on ne pourra pas rendre compte de la réactivité des MOP comme
phase porteuse de métaux en utilisant les substances humiques comme molécules modeles de
la réactivité des MOS. Il apparait donc nécessaire d’introduire d’autres fractions organiques
pour décrire la réactivitt des MOS. La suite de ce travail portera sur I’étude, la

quantification et la caractérisation de la réactivité de ces différentes fractions de MOS.
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Chapitre II. Statut organique des sols et réactivité des
Substances Humiques

En premier partie de ce chapitre, I’influence des amendements organiques sur le statut
organique des sols a été étudiée

1) en phase solide :

- a travers la localisation du carbone (fractionnements granulo-densimétriques),
- a travers la composition des substances humiques (répartition du carbone et cuivre
dans les SH)

2) en phase liquide :

- par I’étude des propriétés spectroscopiques et moléculaires des MOD (ultrafiltration

et spectroscopie UV-visible).

Dans une seconde partie, nous nous sommes ensuite intéressés a la réactivité du Cu
avec les AF extraits du sol et de la fraction < 20 um. L’effet des amendements organiques sur
les propriétés physico-chimiques des AF extraits (déterminées par potentiométrie) en est

discuté ci-aprés pour ces deux types d’AF (Sebastia et al., 2007, accepté)

1. Statut organique des sols et influence des amendements organiques

1.1. Localisation du carbone dans les fractions granulo-densimétriques

La répartition du carbone organique du sol dans 6 fractions granulo-densimétriques est
donnée a la Figure 2.1. Pour NA et S, la répartition granulométrique du carbone organique est
comparable. La majeure partie du carbone se localise dans la fraction <20 um (56 %), le reste
étant également réparti entre les autres fractions granulométriques (14 %). Pour CC, la
proportion de carbone organique dans la fraction < 20 um est de 33 %, 15 % pour la fraction
20-50 um et 55 % dans les MOP (Figure 2.1). Ces résultats montrent que 1’apport de compost
de résineux (CC) a le plus modifié la répartition granulométrique du carbone organique au
profit des fractions grossi¢res par rapport a NA et S; indiquant une incorporation
"granulométrique" différente du compost résineux par rapport a la paille et aux retours de la
culture de vigne (feuille, raisin et grappe de raisin, sarment). Ces résultats suggerent donc une
dégradation quasi complete de I’apport de paille en carbone de plus petite taille, alors que le

compost de résineux serait plus résistant a la biodégradation. Cette interprétation serait en
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accord avec I’hypothése que les composts ont déja été biodégradés et seraient donc plus

stables et résistants a la biodégradation, une fois incorporés dans le sol.
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Figure 2.1 Distribution centésimale du carbone dans les différentes fractions
granulométriques

1.2. Composition des Substances Humiques
1.2.1. Protocole d’extraction

Les substances humiques ont été extraites du sol suivant le protocole décrit par
Holtzclaw et al., (1976). Cette procédure présente 1’avantage d’obtenir du matériau organique
dont on pourra étudier la réactivité par la suite en potentiométrie. Briévement, une solution de
NaOH 0,5M est appliquée sur le sol sous N, pendant 16 heures dans un rapport solide/liquide
de 1/4. Les substances humiques solubles sont ensuite séparées du sol par centrifugation. Le
pH de la solution de SH extraites est ensuite ajusté a pH 1. Cette solution est laissée au repos
pendant trois heures pour permettre la précipitation des AH. Apres avoir récupérer les AH par
centrifugation, le pH du surnageant est augmenté de pH 1 a 5,5 pour permettre la précipitation
des B-humus. Les AF purifiés sont séparés des B-humus par centrifugation. La somme des AF
purifiés et des B-humus correspondent dans la littérature a la fraction des AF. Les AF purifiés

ont été utilisés dans ce travail pour les dosages potentiométriques.
1.2.2. Proportion de SH dans le sol

La proportion de SH extractible de NA, S et CC a ¢été évaluée par épuisement, suite a
des extractions répétées avec NaOH. Le pourcentage de carbone extrait est donné a la Figure
2.2 en fonction du nombre d’extractions effectuées. Le pourcentage de carbone organique

extrait est différent entre NA et les sols amendés (S et CC) (Figure 2.2). C’est pour NA que
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I’on extrait la plus grande proportion de carbone organique (34 %) comparativement aux sols
amendés (24 %). L’introduction d’amendement organique n’a donc pas augmenté la

proportion de substances humiques dans les sols.
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Figure 2.2 Pourcentage de carbone organique du sol extrait par plusieurs extractions répétées
de NaOH

1.2.3. Répartition du carbone organique entre les AF et AH

La répartition du carbone organique des SH extraites de NA, S et CC en AH et AF est
donnée a la Figure 2.3. Pour NA et S, les AF prédominent, cependant il y a plus d’AH dans
NA que dans S (35 % et 28 % respectivement). Au contraire pour CC, ce sont les AH qui sont
majoritaires (55 %). Le rapport C-AH/C-AF peut étre utilis¢ comme un indicateur du degré
d’humification de la matiére organique : plus ce rapport est élevé, plus la matiére organique
est humifiée (Domeizel et al., 2004). Dans notre étude, ce degré d’humification différe entre
les trois sols : 0,5 pour NA, 0,4 pour S et 1,2 pour CC. Ainsi, partant de la situation NA
comme référence, I’apport de compost de résineux a entrainé la présence de matiere
organique plus humifiée dans CC tandis que I’apport de paille (S) a entrainé la présence dans

le sol de matiere organique moins humifiée.

NA

I A+
] AF

Figure 2.3 Répartition centésimale du carbone organique extrait des SH entre AF et AH
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1.2.4. Répartition du cuivre initial extrait avec les SH

S ccC

¢¢

Figure 2.4 Répartition centésimale du Cu dosé dans les AF et AH

La répartition du cuivre extrait entre les AF et les AH est donnée a la Figure 2.4. Le
cuivre se distribue différemment pour NA, S et CC. Les différences sont principalement dues
aux acides humiques, principal réservoir du Cu pour CC, alors qu’ils sont minoritaires pour
NA et S. Cependant les quantités de Corg-AF et Corg-AH sont différentes pour NA, S et CC.
Afin de pouvoir comparer NA, S et CC entre-eux, nous avons normalisé le Cu dosé dans les
fractions AF et AH par leur teneur en carbone organique (rapport Cu/Corg) (Tableau 2.1). Si
on considere ce rapport comme un indice d’affinité entre AF, AH et le Cu, les AF possedent
le plus grand rapport Cu/Corg, indiquant que cette fraction a la plus forte affinité pour le Cu
dans NA, S et CC. Quelle que soit la fraction des SH considérée, le rapport Cu/Corg est
différent entre NA, S et CC. Il est généralement plus faible dans les sols amendés (S et CC).
Ce résultat suggere que les amendements organiques ont modifié 1’affinité des SH avec le Cu,
en particulier pour les AF. Partant de NA comme référence, I’amendement de compost de

résineux (CC) a le plus modifié¢ I’affinité des SH avec le Cu par rapport a I’amendement paille

(S).

AH AF

NA 1,0 9,9
S 3,0 4,5
CC 0,8 0,8

Tableau 2.1 Rapport Cu/Corg (en pg Cu/ mg Corg) pour les AF, AH
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1.3. Nature des Matieres Organiques Dissoutes

1.3.1. Distribution moléculaire du carbone organique dissous par

ultrafiltration
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Figure 2.5 Distribution moléculaire du carbone organique dissous par ultrafiltration en taille
de poids moléculaire < 500, 500-3000, 3000-10000 et > 10000 Da

Les solutions du sol ont été extraites en agitant par rotation du sol avec de l’eau
permutée avec un rapport (1:2 solide : liquide) pendant 20 min pour chaque sol non séché. La
solution de sol est extraite par centrifugation a 12 000 g puis filtrée a 5 pm. Cette solution est
ensuite ultrafiltrée en cascade, a 1’aide de trois membranes de seuil de coupure 10000, 3000 et
500 Daltons. Le dosage du carbone dans chaque fraction ainsi obtenue, permet de dresser la
distribution moléculaire du carbone organique dissous (Figure 2.5).

Pour les trois sols, la majeure partie du carbone organique dissous (> 60%) est
supérieure a 3000 Da, indiquant que la majorité du carbone est sous forme de macromolécule
type SH. On observe des distributions moléculaires du carbone en solution significativement
différentes entre NA, S et CC indiquant, que les apports d’amendements organiques ont
modifié la composition moléculaire des MOD. En particulier S qui se distingue par le peu de
carbone organique dans les fractions intermédiaires par rapport a celles petites (< 500 Da) et

des grosses molécules (> 10000 Da).

1.2.2. Propriétés spectroscopiques de la solution du sol

Les solutions extraites a I’eau sur des sols séchés ont été obtenues dans les mémes
conditions que précédemment puis analysées par UV. Les valeurs E,/E; (absorbance

250/365nm) et Ajgo absorbance molaire (absorbance a 280 nm normalisée par la teneur en
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carbone organique) sont reportées dans le Tableau 2.2. Le rapport d’absorbance E./E; est
considéré dans la littérature comme indicateur de la taille des molécules organiques et de leur
caractere hydrophile. Plus ce rapport est élevé, plus la taille des molécules organiques est
grande et plus le caractére hydrophile est faible (Guo et Chorover, 2003). L’absorbance
molaire est utilisée dans la littérature pour estimer le caractére aromatique des molécules
organiques. Plus 1’absorbance molaire est forte, plus le caractére aromatique des molécules

organiques en solution est ¢levé (Peuravuori et Pihlaja, 1997)

Solutions extraites E./E; Absorbance molaire L mol”' C cm™
NA 3,9 (0,1)a 230 (3,1)a
S 4,6 (0,1)b 304 (2,6)b
CC 4,5 (0,1)b 343 (21)c

Tableau 2.2 Propriétés spectroscopiques des solutions extraites

Les rapports Ey/E; des solutions extraites sont de 1’ordre de 4 pour NA et de 4,5 pour S
et CC, suggérant une taille de molécule sensiblement plus élevée, avec un caractére
hydrophile plus faible pour S et CC que pour NA (Tableau 2.2). L’absorbance molaire est de
NA est plus faible que celle de S et CC, suggérant un plus faible caractére aromatique des
MOD extraites de NA que de S et CC.

Ces résultats suggerent que les amendements organiques ont modifié la composition

moléculaire de la solution mais aussi la nature chimique des MOD.
1.4. Conclusions

L’ensemble des résultats sur la caractérisation du carbone organique indique que les
apports organiques (répétés depuis ces 15 derniéres années) ont modifié le statut organique de
nos sols comme le suggérait le rapport C/N et I’étude de la structure des communautés
bactériennes de NA, S et CC (Annexe C).

Les résultats obtenus pour le Cu indiquent un changement de localisation du cuivre a
I’échelle des substances humiques. Ce changement peut étre assimilé a un changement de
spéciation qui est a relier a une modification du statut organique de nos sols.

Nous avons observé aussi une localisation du cuivre initial et du carbone organique
(Chapitre I et Figure 2.1) principalement dans la fraction fine du sol < 20um, en accord avec
les résultats de la littérature (Ducaroir et Lamy, 1995 ; Flores-Vélez et al., 1996 ; Besnard et
al., 2001). L’extraction de la matiére organique de cette fraction < 20 pum et I’étude de sa

réactivité, par comparaison avec la réactivité d’autres fractions organiques, nous permettra
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d’apporter des éléments de réponse et de compréhension sur la localisation particuliére des

ETM dans les fractions fines du sol.

2. Réactivité vis a vis du cuivre des fractions fulviques

La séparation physique de la matiére organique dans les fractions fines semble
difficile, en raison de la nature de 1’association entre la matrice minérale et la matiere
organique. L’extraction chimique semble étre la meilleure approche pour extraire cette
matiére organique malgré d’éventuels inconvénients (modifications de la fraction extraite, la
sélectivité de I’extractant employé...)

Nous avons extrait les substances humiques de la fraction < 20 pm et du sol total.
Parmi les substances humiques, la réactivit¢ des AF a été uniquement étudiée par
potentiométrie, technique bien adaptée pour 1’étude de la réactivité des substances humiques.
Les fractions des AF ont été choisies pour trois raisons principales :

% La différence de nature des MOS entre NA, S et CC est mieux exprimée pour les
AF que pour les AH (Tableau 2.1). Ainsi, on peut supposer que des différences de réactivité
des SH extraites entre NA, S et CC seront plus perceptibles pour les AF plutdt que pour les
AH.

% L’extraction des AF extraits du sol total, nous permettra d’estimer par extrapolation
la réactivité des MOD. En effet, I’étude de celle-ci est délicate car les quantités de carbone
organique récupérées en solutions sont faibles. D’autre part, nous avons observé lors du
paragraphe précédent que les MOD sont constituées de plus de 60 % de macromolécules du
type SH. Enfin, d’apres la littérature (Chapitre I), la réactivité des MOD est souvent assimilée
a celle des AF.

U L’extraction et I’étude de la réactivité des AF de la fraction < 20 pm, nous
permettra d’estimer 1’affinité¢ du carbone organique de cette fraction fine avec les métaux, qui

est censé étre tres réactif vis-a-vis des métaux.
2.1. Résultats majeurs (résume article)

Les travaux relatifs a la réactivité des AF ont fait I’objet d’un article publié¢ dans la
revue Chemosphere (voir p 40). Dans cet article, les travaux concernant la réactivité des AF
extraits du sol total et de la fraction < 20 um y sont donnés. L’impact des amendements
organiques sur les propriétés physico-chimiques des AF extraits (propriétés acido-basiques et

affinité avec le Cu), obtenues par potentiométrie et modélisées par FITEQL y est discuté.
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Les pKa des AF extraits obtenus par FITEQL sont donnés au Tableau 2.3. Pour les AF

extraits du sol de NA, le pK, , est significativement différent de celui des sols amendés (S et
CC) tandis que le pK, , est significativement différent entre NA, S et CC (Tableau 2.3). Ces

différences suggerent que les amendements organiques ont induit une modification de la
réactivité du proton avec les AF extraits du sol. Au contraire, pour les AF < 20 um, les
amendements organiques n’ont que faiblement modifié la réactivité¢ des AF vis-a-vis du

proton. En effet, seul le pK, , des AF <20 um de CC est significativement différent de celui

de NA et S.
AF PKy. PKy,
Extraits du sol
NA 5.14+£0.04a 9.35%0.14a
S 4.92+0.095 8.34+0.15b
CC 4.88+0.11b  8.67+£0.13c
Extraits de la fraction <20um
NA 5.07+£0.05a 8.92+£0.11a
S 5.05+0.04a 9.03%0.11a
CC 5.08 £0.06a 8.39 £ 0.06b

Pour un type de AF (extraits du sol ou de la fraction <20 um) et un pK (pKy 1 ou pKy ), des lettres
identiques signifient pas de différence significative (p<0,05)

Tableau 2.3 pKa des AF extraits du sol et de la fraction <20 um obtenu par FITEQL

Pour les AF extraits du sol, la proportion de cuivre li¢ est différente pour NA, S et CC
alors qu’elle est plus homogéne pour les AF extraits de la fraction < 20 um (Figure 2.6).
L’affinité du Cu a ét¢ donc la plus modifiée avec les AF extraits du sol global qu’avec les AF
extraits de la fraction < 20pm.

Dans nos conditions expérimentales, I’ensemble des résultats montre un impact plus
faible des amendements organiques sur les propriétés physico-chimiques des AF < 20 pm, par
rapport a celle des AF extraits du sol total. Ces résultats suggerent que les amendements
organiques induisent les impacts les plus importants dans les fractions > 20 pm. Cette
conclusion est en accord avec les travaux de Balesdent (1996) sur le turn—over du carbone,

qui serait d’autant plus lent que la fraction est fine.
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Figure 2.6 Pourcentage de Cu lié en présence d’AF extraits (R=4). AF extraits du sol total :
B CC, A Sct @ NA et de la fraction <20um : L1 CC, A Set O NA

Les amendements organiques ont changé la nature des MOS de la phase liquide et
solide du sol. En effet, la quantité et la répartition du carbone organique des substances
humiques sont différentes entre NA, S et CC. De méme, la composition et la nature
moléculaire des MOD sont différentes entre NA, S et CC.

Cette modification a entrainé un changement de localisation du cuivre initial dans les
substances humiques, aussi observé lors des extractions séquentielles et des fractionnements
granulo-densimétriques. Ces changements de localisation peuvent étre assimilés a un
changement de spéciation du Cu dans le sol qui est a relier a une modification de la nature
des MOS.

L’étude de la réactivité des AF extraits a indique que les amendements organiques ont
plus modifié la nature physico-chimique (propriété acido-basique et affinité avec le Cu) des
AF extraits du sol total, par rapport a celle des AF extraits de la fraction < 20 um. Ces
résultats suggerent que la réactivité des fractions grossieres des MOS a été la plus affectée.
Ces fractions grossieres seront donc étudiées dans le chapitre suivant.

Les constantes d’affinité avec le Cu obtenues dans ce chapitre seront utilisées dans le
dernier chapitre de ce travail pour déterminer la spéciation des métaux dans les sols.
Classiquement (Chapitre 1), les constantes d’affinité du Cu des AF extraits du sol total seront
utilisées pour quantifier la réactivitt des MOD. Nous avons utilisé les AF extraits des
fractions < 20 um pour quantifier la réactivité de la matiere organique liée & la matiere

minérale.
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Abstract

Organic inputs are used to improve soil physical and chemical properties, but the
corresponding changes in soil organic matter (SOM) chemical properties are not well known.
In this study, we compared some characteristics of the SOM of a soil receiving either no
organic inputs, or two different amendments during 15 years (straw or conifer compost).
Quantities of organic carbon and C/N values were determined on particle size fractions after
physical soil fractionation to localize changes due to amendments. Contents in reactive
functional groups, acid-base properties and copper binding affinities were determined by
titration experiments for the soluble fraction of SOM: the fulvic acid fraction (FA). Data of
FA extracted from the bulk soil were compared to data of FA extracted from the < 20um size-
fraction with the help of either a discrete or a continuous model (fit of data with FITEQL or
NICA respectively). Copper binding characteristics of FA extracted from the < 20pum size-
fraction did not change significantly after organic inputs, while those of FA extracted from
the bulk organic-amended soils were found different from the ones with no amendment.
Minor effects observed in the finer soil fractions were ascribed to their low turn-over of
organic carbon and/or to a greater homogeneity in the nature of the organic carbon entering
these fractions. Our results show major chemical changes in coarser soil organic fractions

after organic amendments.
keywords: organic amendments, soil organic carbon, fulvic acids, acid-base properties,

copper binding
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1. Introduction

Organic amendments are currently used in agricultural soils to improve their physical
and chemical properties. Several studies have shown that supply of exogenous organic matter
can modify not only the amount of indigenous organic matter but also the quality of bulk soil
(Nardi et al., 2004, Lejon et al, 2006). Soil organic matter (SOM) includes several
components and it is not clear which one is modified when organic inputs are used. In order to
evaluate the quality of organic matter, the operationally defined fulvic or humic fractions are
widely used to define the complexing properties of organic matter in soils. For example,
Rivero et al., (2004) used the so-called humic and fulvic acids (respectively HA and FA) to
show that compost inputs during 3 years in tropical conditions significantly raised the humic
fraction over the fulvic fraction, suggesting an increase in functional groups and aromaticity.
Plaza et al. (2003, 2005b) studied the influence of pig slurry amendments on the
characteristics of soil humic substances. However, they rather observed a decrease in acidic
functional group contents and a modification of the corresponding affinities for proton
binding, suggesting that such modifications can have a large impact on transport of micro-
and macronutrients as well as toxic metal ions in soils.

Ion complexing properties of SOM are the key mechanisms that insure the role of either
sink or source of major and trace elements in soils. Acid-base and complexing properties have
thus been the subject of various conceptual approaches for predicting the speciation of major
and trace elements using thermodynamic calculations. Two main approaches are classically
used in the literature, based on either discrete or continuous distribution of functional reactive
groups (Perdue, 2001). They can be used to compare organic chemical properties of the fulvic
or humic acids extracted from soils whatever the approaches.

Furthermore, it has been shown by size fractionation that soil organic carbon is mainly
located in the finest size fractions < 20 um (Ducaroir et Lamy, 1995; Florez-Velez et al.,
1996; Rumpel et al., 2004). The nature and the turn-over of the organic carbon in the finest
fraction were different from the other particle size fractions (Rumpel et al., 2004; Balesdent,
1996), but it is not clearly known if this size fraction is modified in its chemical properties
after organic inputs.

The objectives of this work are to assess changes in SOM chemical properties after
organic inputs with regard to 1) the fulvic acid fraction extracted from the bulk soil and i1) the
fulvic acid fraction extracted from the < 20 pm soil size fraction. Contents in reactive

functional groups, acid-base properties and complexing characteristics towards copper taken
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as a probe of reactivity were compared for soils receiving two different amendments and a
situation without organic inputs. Therefore potentiometric titrations and fit of data with
FITEQL and NICA model were made. Results are used to discuss the impact of exogenous

organic inputs on SOM chemical properties.

2. Materials and methods

2.1. Site description and sampling

We used a fifteen years old field experiment located in the vineyard site of Macon
Cless¢ (Burgundy, France) (Lejon et al., 2006). The site is divided in various plots receiving
different organic input treatments: (1) straw laid at the soil surface at 10 t ha™ every 2 years
(called S) and (2) conifer compost laid at 100 m’ ha! every 3-4 years (called CC). The control
is a non-amended (NA) plot with no organic inputs other than restituted vine-shoot fragments
and only chemical weeding of soil. All soils were deep Eutric Cambisols (FAO, 1989), fine
clay-loamy textured, developed on the same parent material. Sampling was made at 0-5 cm
depth of the surface horizon in the various plots. Four replicates of about 2 kg were sampled
per plot. Samples were mixed and homogenized, air-dried, sieved to 2.0 mm and stored in
plastic bags at room temperature. Soil sample texture was: sand (50-2000 um): 11.5% =+ 1.0;
loam (2-50 pm): 56.9% =+ 0.9; clay (< 2 um): 31.7% % 0.3 (mean and standard deviation for
the three homogenized samples). The clay fraction, studied by X-Ray diffraction, included
mainly illite, kaolinite, and interstratified 2:1 phyllosilicates, as well as quartz and feldspar.
These surface samples displayed a pH of 6.7 = 0.3, and a cation exchange capacity varying
from about 17 to 25 cmol” kg depending on organic amendments. The organic carbon
content was 1.23% + 0.3 for NA; 1.75% £ 0.15 for S and 4.30% =+ 0.31 for CC and the ratio
C/N was 11.7 £ 0.3 for NA, 13.1 £ 0.2 for S and 17.5 £ 0.5 for CC (means of three
determinations after high temperature catalytic combustion followed by CO, measurement

with a Shimadzu TOC-VCSN analyzer)..

2.2. Physical soil fractionation

Particle size fractionation was carried out in three replicates on soil samples NA, S and
CC following Ducaroir and Lamy (1995) modified after Balesdent et al. (1991). Mechanical

dispersion of 50 g of soil sample was performed by a rotated shaker during 16 hours in
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polypropylene tubes with 125 ml of de-ionized water and 10 glass balls (6 mm) to help
dispersion of soil particles. The suspensions were then sieved through a series of screens of
decreasing sizes: 200, 50, 20 um. The < 20 pm fraction was separated from the soluble
fraction by centrifugation at 13 261 g for 10 min (Beckman J-25I, rotor JLA-9.1000) and
lyophilized (Lyovac GT 2). The other fractions were oven dried at 55 °C. Nitrogen and
carbon contents of each size fraction were determined by dry combustion in an autoanalyzer
(CE instruments NC 2500).

The remaining soluble fraction was concentrated in a rotary evaporator at 35 °C under
vacuum (Heidolph 94200) and acidified (1% HNO; v:v). Soluble organic C was then
monitored by high temperature catalytic combustion followed by CO, measurement
(Shimadzu TOC-VCSN). This value was used for the mass balance of organic carbon. All

results are expressed on a 105 °C dry mass basis.

2.3. Isolation and purification of FA

Fulvic acids (FA) were extracted from the bulk soil samples and from their < 20 pm
fractions using the alkaline extraction procedure described by Holtzclaw et al. (1976). This
procedure includes a purification step necessary before potentiometric titrations. Each sample
was first extracted with NaOH 0.5 M under N, during 16 h using a soil:solution ratio of 1:4
(w:v). The mixture was centrifuged at 9605 g for 15 min (Beckman J-25I) to separate the
soluble humic substances (HS) from the solid matrix. The HS were then acidified with HCI
6M to pH 1, left standing 3 hours to allow complete precipitation of humic acids (HA), and
centrifuged at 15 000 g for 10 min. After HA removal, pH of the supernatant was increased
from 1 to 5.5 with NaOH 5 M, left standing 3 hours, and centrifugation at 15 000 g for 10 min
allowed to discard the so-called P-humus fraction (Hotzclaw et al., 1978) from the
supernatant. The non-purified fulvic acid solutions were desalted against de-ionised water by
dialysis (molecular weight cut-off membrane of 1000 Da, 7 Spectra/Por). Protonation of the
reactive groups of FA was then performed using a strong cationic exchanger resin (Amberlit
IRN-77 resin) saturated with H". Before use, resin was washed with NaCl 1 M/ NaOH 1 M
and rinsed with water, then washed again with HCI 2 M and rinsed in order to have the resin
in H" form. Then, 100 ml of non-purified FA was eluted at 4.5 ml min™ in a column (15 cm x
3 cm) filled with about 100 ml of resin. The percolate containing soluble purified FA was
stored in glass bottle at 4 °C and soluble organic carbon content of this stock solution was

determined. Previous study has shown that the nature of SOM is contrasted between NA, S
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and CC (Lejon et al., 2007). The percentage of organic carbon of the humic substances in the
fulvic fraction (step of purification not included) was 64.7% for NA, 68.5% for S, but only
45.1% for CC. Thus, AF-C corresponded to 11.4% of soil organic C for NA, 11.6% for S and
7.7% for CC.

2.4. Chemical properties of FA
2.4.1. Acid-base titrations

The titrations were conducted using a pH meter (TIM 900, Radiometer) with a burette
(ABU901, Radiometer) assembly. A solution containing a known quantity of stock solution of
FA, an initial acid content of 2 10° M HClO4 and a constant ionic strengh of 0.1 M NaClO4
was placed in a thermostated cell at 25 °C. A positive external pressure of N, was applied
above the solution to remove CO, during titration. Before each titration of FA, a blank was
performed with 2 10° M HC1O, and 0.1 M NaClOs.

Aliquots of NaOH as the titrant (0.05 M) were injected through a glass line. The titrant
was prepared under controlled atmosphere every 15 days and transferred into a bottle fitted
with a tube containing soda lime. The titrant was standardized in triplicate against potassium
hydrogen phthalate (KHP) and the mean concentration of the three standards used in the
calculations. pH was measured using a couple of electrode: a reference electrode (XR 110,
Radiometer) with a salt-bridge junction filled with 0.1 M NaClO4 (AL 120, Radiometer); and
a glass electrode (XG 250, Radiometer). The inner KCI in the reference electrode was
replaced by saturated NaCl solution to avoid KClO4 precipitation in the electrode liquid
junction. The electrodes were daily calibrated by fresh solutions of KHP (pH 4.008) and of di-
Sodium tetraborate decahydrate (pH 9.196). The titrator was programmed in dynamic mode
and successive titrant additions were made only when a stability of 0.02 mV s had been

attained.

2.4.2. Copper complexing properties

Titrations of FA in the presence of copper were performed with the same experimental
procedure. A solution containing FA, 2 10° M HCI1Oy4, 0.1 M NaClO4 and various amounts of
Cu(ClOy), (Strem Chemicals) was placed in the thermostated cell. In order to compare the
reactivity of the different FA samples, we worked at the same reactive site concentration in

the cell (1.7 10™* + 0.2 eq.I'"), and the copper concentrations in the cell were arbitrary fixed to
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have a ratio of reactive site content to copper content of four. Free copper was measured with
a Cu(Il) ion-selective electrode (ISECu25, Radiometer) and a reference electrode (XR 110,
Radiometer) fitted with a salt-bridge junction (AL 120, Radiometer). The copper ion selective
electrode was calibrated in two different ways: routinely by three standard solutions (107, 10"
* 10°M Cu in 0.1 M NaClO,) by dilution of a standard solution, and periodically until 10®*M

in the presence of nitrilotriacetic acid to verify the Nernstian response of the electrode.

2.5. Theoretical background
2.5.1. Determination of total functional groups concentrations and charge of FA

The titration curves were linearized by the method of Gran (1952) in order to divide
acidity of sample into two different chemical acidic groups which dissociate before or after
the pH of the equivalence point observed. This method was used for FA solutions (Lamy et
al., 1987) as well as for microbial biosorbents (Naja et al., 2005) or raw sewage (Kunz and
Jardim, 2000).

The calculations of the Gran function were as follows:
G = (VoA V)10PY at pH < 7, (1)
G = (Va+V)10% P gt pH > 7, )

where G is the Gran function, V, the initial volume, V the titrant added volume and Kw
the acid dissociation constant for water.
From our titration curves, three different acid groups could be defined depending on
their apparent ionization constants:
- A strong acidity (As) attributed to a residual acidity due to the preparation of FA or
acid groups already dissociated at the beginning of the titration (Lamy et al., 1987)
- A weak acidity (Aw) attributed to the ionization of carboxylic groups at pH <7

- A very weak acidity (Avw) attributed to the ionization of phenolic and amino groups
at pH > 7. Here, we defined the total acidity (Ato) of a sample as the sum of Aw and Avw.
For each point of the titration curve the charge Q (meq g of organic carbon) was
calculated using the following charge balance equation for all ions in solution (disregarding
the supporting background electrolyte) :

[CVO(Vo+V)-V[Cs]/(Vo+V){H H{OH ]
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where [H] = 10, [OH] = 10P"PXY and K|, the ionic product of water, [C,] is the
concentration of initial acidity (i.e. protons already dissociated at the beginning of the titration
= the known concentration of added HCIO4 + the experimentally determined value of As; eq I
1, V and [Cp] are respectively the volume (1) and the concentration (eq ') of the base added;
Vo is the initial volume and [FA] is the concentration of fulvic acid expressed in kg C 1!

initially introduced in the titration cell.

2.5.2. Determination of acid-base properties of FA

FITEQL 4.0 and NICA model were used both as a comparison of respectively a discrete
and a continuous approach to analyze the proton binding affinity behavior of FA. FITEQL is a
computer program for the determination of chemical equilibrium constants from experimental
data (Herbelin and Westall, 1999) based on the chemical equilibrium equations for mass

action (Westall et al., 1995):
logC; =logK; + > a; log X ; 4)
i

where Cj is the contrentration of species i, Kj is the stability constant of species I, the
summation is taken over all components j, ajj is the mass action stoichiometric coefficient of
component j in species i, and X; is the free concentration of component j.

Electrostatic behavior of FA particles can be taken into account when modeling acid-
base properties. Here calculations of an electrostatic behavior of FA with FITEQL 4.0 were
not performed because of lack of data such as specific surface area, or capacitance of
Helmholtz layer.

The NICA model describes the adsorption of a proton following the basic mono-
component equation for species binding by I-type sites (Koopal et al., 1994)

_ (K H D"
O LR,

()

where Oy is the proportion of occupied i-type sites by a proton, IZHJ is the median

affinity distribution for proton binding by the i-type sites and m; corresponds to the width of
the affinity distribution.

Equation (5) can be extended to take into account a given number of continuous
distributions of proton binding sites by weighted summation of charge contributions of

different site types:
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Q=3 Quui1-6,) ©)

where Qmaxi 1S the total amount of i-types sites.

Electrostatic behaviour of FA in NICA model is usually described with the Donnan gel
approach (Koopal et al., 2005; Plaza et al., 2005a), FA being considered to form an
electrically neutral gel like phase. In our work, calculations with Donnan model were not
performed because of the use of a single ionic strength (Plaza et al., 2005b). Thus apparent
affinity constants were derived from our approach.

The presence of two different types of binding sites ascribed to carboxylic and phenolic
sites as already shown in previous studies allowed us to constrain the calculations with
FITEQL or NICA with two types of sites (Milne et al., 1995, 2003; Fiol et al., 1999). With
FITEQL, we optimized only K, and K ,with the fixed values of L;= Aw and L= Avw

previously determined by the Gran method. With NICA, we optimized acid base properties of

~

FA (i.e., IZH’l , Kyy,, My and my) with fixed Qmax1= Aw and Qmax2 = Avw. The fit computer

program FIT 2.5 was associated to the NICA model for calculations (Kinniburgh, 1993).

2.5.3. Determination of copper complexing properties of FA

FITQEL was revealed well-adapted to model FA reactivity with copper as it was found

easier to use with our data than NICA, and required less adjusted parameters and input data.

Moreover modelling with NICA model gives only global constants (e.g. log IZCUJ and

log IZCU’Z ), while FITEQL deals with constants for each complexes species, more useful to

unravel copper reactivity and to highlight differences. For the calculations, we considered free
copper and hydrolysis products of copper forming monodentate complexes with FA and we
introduced acid base properties previously determined. The apparent stability constants were
expressed as follow with S,” corresponding to reactive sites of FA:
[S,Cu]

S,+ Cu”" < S,Cu Keg =——1———
IS, 1CuT]

(7)

S,+ CuOH" < S,CuOH Ke cuon = [fnCuoH] ®)
' [S, J[CUOH *]
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2.6. Statistical analysis

Significant differences (p<0.05) in organic carbon contents and C/N data between soil
treatments data were determined using XLstat (Microsoft) with Student’s t-test.

Modelling of chemical properties of FA with NICA model was controlled by the
residual mean square errors (RMSE) computed by FIT 2.5 (Kinniburgh, 1993), while
calculations with FITEQL 4.0 were tested by the low sums of squares of residuals (Wsos/df)
given by the software (Herbelin and Westall, 1999).

3. Results and Discussion

3.1. Soil organic carbon contents and location in particle size fractions

Quantities of organic carbon in each size fraction, i.e. carbon content multiplied by the
mass of fraction, is given in Fgure 1 for the three soil samples. This presentation stresses the
contribution of each size fraction to the total soil carbon content. The sum of all quantities is
equal to the total carbon content in the sample (Figure 1). The mass balance of C recovered

from the different fractions was 98.0 +/- 0.9%.
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Figure 1 Distribution of organic carbon contents in the different size fractions of the three
soil samples

Organic amendments in our field experiment lead to an increase in organic carbon in all
size fractions except for the coarser fraction > 200 um of S. This increase was smaller for S

than for CC. Moreover, for S the increase in quantities was low and nearly equal between the
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size fractions, while for CC, the increase was larger and raised with increasing size fractions
(Figure 1).

For NA and S, organic carbon is mainly located in the < 20 um fraction (56% of total
carbon content) while for CC this last fraction represents only 33% of total carbon content.
For CC, 200-2000 pm and 50-200 um fractions contribute also to a large part to the total
carbon content, 29% and 22% respectively.

Values of C/N of each size fraction are given in Figure 2 for the three samples.
Whatever the size fractions, C/N was always larger for CC indicating a different nature of
organic matter than S and NA. C/N ratios of S and NA were fairly similar, except for the
coarser fractions (50-200 and 200-2000 pum). All these results suggest that organic

amendments brought a fingerprint in all size fractions of the soils.
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Figure 2 C/N values for the different size fractions of the three soil samples

3.2. Acid-base properties of fulvic acids
3.2.1 Acidic functional group contents of bulk and < 20 um FA

Total acidity of the various FA samples (Ato) and repartition of reactive sites between
carboxylic and phenolic types (respectively Aw and Ayw determined as described in the
materials and methods) are given in Table 1 for the three soil samples. For all samples, total
acidity of bulk FA is always larger than for FA extracted from the < 20 um size-fraction, the
greater differences being observed for the NA soil sample. For NA, these results suggest that
total acidity of bulk FA is mainly due to an acidity located in fractions larger than 20 pm,

where 44% of soil organic carbon is located (Figure 2). These findings for NA concern
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especially the phenolic groups: Ayw is about 5.5 eq Kg C™' in bulk soil FA and only 1.3 eq Kg
C!' for FA extracted from the < 20 pum size fraction.

On the contrary for S and CC, Aro of bulk FA and of <20 um FA are close. Thus FA
contained in fractions > 20 pm seems less important in Aro, despite the fact that these
fractions > 20 um contribute to 66% and 44% of the soil organic carbon for S and CC,
respectively. Finally, total acidity of bulk FA follows the order NA>CC>S while for <20 pum
FA the order changed: CC>S>NA. Globally much less variations are observed for carboxylic-
type sites than for phenolic ones.

Carboxylic groups are known to constitute the major part of acidity of FA extracted
from soils (about 55-59%), as reported for example by Plaza et al. (2005b); Gondar et al.
(2005a) and Fiol et al. (1999). But in our study, FA extracted from NA bulk soil shows a
larger content of phenolic groups , whereas the repartition between carboxylic and phenolic

groups for the <20 um FA is more in accordance with literature (Table 1).

FA samples Ato Aw_l Avw logK,,, logK,,,  Wsos/df
eqKg C

Isolated from the bulk soil

NA 722+0.13 1.76 £0.07 546+0.06 5.14+0.04 935+0.14 1.63

S 537+026 3.18+0.28 2.19£0.10 4.92+0.09 834+0.15 292

CC 6.72+0.28 391+£0.10 2.81£0.19 488+0.11 8.67+0.13 4.54

Isolated from the <20pm fraction

NA 297+£023 1.59£0.17 1.25+£0.06 5.07+£0.05 8.92+0.11 3.17

S 435+0.18 249+0.11 1.86+0.07 5.05+0.04 9.03+0.11 4.85

CC 5974029 3.09+024 2.67+0.05 5.08+0.06 839+0.06 4.52

Ao is the total acidity corresponding to the sum of Aw and Avw, Aw is the weak acidity and Avw is
the very weak acidity
Wsos/df values are sums of squares of residuals computed by FITEQL

Table 1 Acidic functional group contents of FA extracted from the bulk soils and from the <
20um size-fraction as determined by the Gran method, and fitting parameters log K, and

log K, , for proton binding characteristics with FITEQL

When normalized to the carbon content of the FA solutions, carboxylic and phenolic
groups contents (Aw and Avw) of bulk FA differ between the three soil samples (Table 1).
Such results suggest that signature of organic inputs can be seen for the bulk sample when
extracting FA and determining their functional groups contents. For < 20 um fractions, these
differences are less marked possibly due to the fact that (i) organic carbon from organic inputs
is not yet sufficiently incorporated in this fine fraction due to a turn-over exceeding 15 year

existence of the field experiment; or (ii) it is always the same kind of organic matter which is
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incorporated in the finest fractions, involving no changes in the global nature of the organic
carbon. In this view, we observed that the increases in organic carbon contents were less or
equal in the finest fractions than in the others (Figure 1), and values of C/N were close

(NA=S>CC) (Figure 2).

3.2.2 Charge vs pH curves

Figure 3 shows the experimental charge curves for the FA extracted from the bulk of the
three soil samples and the corresponding curves for FA extracted from the < 20 pm size
fractions. For all samples, charges of FA increase with pH. All these curves have a similar
shape except for FA extracted from bulk NA, and charges follow the order CC>S>NA in the
pH range 3.5-9 (Figure 3). The fact that charges of bulk FA isolated from NA were higher
than that of CC or S for pH > 9 can be related to its higher content in phenolic groups (Table
1).

In our work organic inputs induced an increase of the charge of both bulk FA and < 20
um FA. This result is not in accordance with the study of Plaza et al. (2005b) on the acid-base
properties of FA and HA isolated from a soil amended by pig slurry. They observed a
decrease in the charge of FA and HA with an increase in pig slurry amendment. The authors
suggested that it was only a relative decrease as pig slurry is not a mature organic material
(Plaza et al., 2003), and proposed an aerobic treatment before application on soil to enhance

its humification degree.

Q (equiv/Kg C)

o N & A & & 4

35 45 55 65 75 85 95 105 35 45 55 65 75 85 95 105

pH
Figure 3 Negative charge Q of FA isolated from bulk soil samples (left, dark symbols) and
isolated from the < 20um fraction (right, empty symbols) versus pH, s 0O Conifer compost
=CC, a A Straw = S, and @ o Non-amended = NA, solid line is the best fit with NICA and
dotted line the best fit with FITEQL
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Discrete and continuous distribution of sites were used to model charge curves obtained
Figure 3. We constrained these two models with the experimental data (results of Gran
linearization), by fixing total acidity (Ato) (i.e. carboxylic and phenolic groups contents).
Results of modeling are given for FITEQL in Table 1 and for NICA model in Table 2, and the

resulting curves are shown in Fig 3.

3.2.3 Proton binding affinity
The discrete approach by FITEQL and the continuous approach by NICA were found to
fit well the experimental datasets for the various FA examined (Figure 3) as shown by the
criterion parameters: Wsos/df ranging between 0.1 and 10 (Table 1), small RMSE and large
values for the coefficient of determination (r?*) (Table 2). Hence, the quantification of
carboxylic and phenolic groups contents by the Gran method appears to be consistent in

regard of good fitting parameters for FA by FITEQL and NICA model.

2

FA samples r RMSE log IZH’I m; log IZH’Z my
Isolated from the bulk soil
NA 0.9897 0.0570 5.53£0.07 0.56+0.03 9.49+0.01 0.93+0.01
S 0.9961 0.1122 5.024+0.07 0.68+0.07 8.52+0.09 0.69+0.06
CccC 0.9971 0.1124 4.80+0.07 0.56+0.04 8.48+0.09 0.62+0.04
Isolated from <20um fraction
NA 0.9951 0.0804 5244£0.09 0.66+0.07 9.11£0.05 0.98+0.07
S 0.9958 0.0905 5.11£0.06 0.61+0.04 9.11£0.06 0.86=+0.07
CC 0.9966 0.1267 5.14+£0.06 0.66+0.05 8.45+0.07 0.76 £0.06

r* is the coefficient of determination
RMSE is the residual mean square errors computed by NICA
m; is the width of the proton affinity distribution

Table 2 Fitting parameters log KHJ and log KH,z for proton binding characteristics of fulvic
acids with NICA model

As expected, NICA provides better fit than FITEQL due to a continuous distribution of
sites which takes into account heterogeneity in the proton binding affinities. However,
FITEQL based on discrete distribution of sites shows (i) consistent fits (e.g. Figure 3 and
0.1<Wsos/df<10); and (ii) similar tendencies of proton affinity constant between bulk FA and <
20 um FA as does NICA (Tables 1 and 2). Due to similar tendencies, we discuss in the
following text only results of calculations by FITEQL.
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The values found are in accordance with the distribution pKa values for simple organic
acids made by Perdue (1985) for humic substances. But the acidity constant for carboxylic

groups of bulk FA for NA (logK,, | = 5.14) was found significantly different (p<0.05) from
the corresponding one for bulk CC and S for which log K, ; are close (Table 1). In addition,

the acidity constants for the phenolic groups of bulk FA were found significantly different
(p<0.05) between the three samples, logK , following the order NA>CC>S (Table 3).

Consequently, results of proton binding affinity indicate that organic inputs induced
modification of the reactivity towards protons of bulk FA in all samples.

On the contrary, organic inputs appear to induce no modification of the acidity constants
of the carboxylic groups of the < 20 um FA. Indeed these constants are significantly similar

between the three samples (i.e. log K|, =5.1) whereas the acidity constant of the phenolic
groups change significantly, especially between CC (logK,, ,=8.4) and the others (about
logK,, ,=9.0) (Table 2). Although an increase of carbon content in the < 20 pm fraction was

pointed out for S and CC (Figure 1), this increase seems to poorly modify the proton binding
properties.

On the other hand, the log K, | for the carboxyl groups show no significant differences
between bulk FA and <20 um FA except for CC, while the log K, , for the phenolic groups

of bulk FA are significantly different from those of <20 pm FA. These results pointed out the
probable different nature of organic carbon in the <20 pm fraction from that of the bulk soil.
These results suggest that (i) for bulk samples, organic inputs changed the nature of the
titratable sites of the organic FA fraction, visible by a change in the repartition between
carboxyl and phenolic sites and their corresponding dissociation constants; (ii) organic inputs
partially change the nature of this extractable organic matter in the < 20 pm fraction (i.e.

increase in acidic functional group contents with slight changes in proton binding affinity).

3.3 Copper binding
Experimental quantities of bound copper to the different FA fractions are given in
Figure 4. For the three soils and at one given pH value, less copper was bound in the presence
of bulk FA, compared to < 20um FA. Furthermore, percentage of bound copper for the three

bulk FA are rather scattered while those for FA extracted from the < 20 um size fraction are
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rather close (Figure 4). These results are in accordance with the fact that the nature of organic

carbon of the <20 um FA is more homogenous than that of bulk FA.
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Figure 4 Experimental data expressed as percent of bound copper in the presence of FA
extracted from the three soil samples (R = 4). Bulk FA: » Conifer compost, o Straw and e
Non-amended, and < 20 um FA: 0 Conifer compost, A Straw, o Non-amended

Fitting a two-site binding model to Cu titration data from pH 2.5 to pH 9.5 for each FA
sample produced apparent stability constant of Cu-FA complexes. Table 3 gives these
apparent stability constants for bulk FA and < 20 pm FA. The low sums of squares of
residuals (Wsos/df) indicate that experimental datasets are well fitted by FITEQL. This can be
seen in Figure 5 where experimental data (Cu®") are plotted against the theoretical speciation
of copper calculated here in the case of <20 um FA for S (R = 4). For all three soil samples,
the same types of copper-FA complexes were found best to fit the experimental data: S;Cu,
S1CuOH and S,CuOH, where S; denotes carboxylic-type groups and S, denotes phenolic-type
groups. According to the theoretical speciation, in environmental conditions between pH 6 to
8 complexes involving CuOH species and FA were predominant (Figure 5). Severals authors
who studied metal reactivity (Al, Fe, Pb, Cu) with organic and biological material have shown
that mixed ligand complex formation must be taken into account (Lamy et al., 1985) and in
particular those with the hydrolysis product of metals (Folwe and Fein, 1999; Tipping et al.,
2002).
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Figure 5 Example of theoretical copper speciation in a solution of FA extracted from the < 20
um fraction of Straw (R = 4, Wsos/df = 0.44), circles are experimental data and lines are
FITEQL calculations

For the ratio ligand/copper studied R = 4, an impact of the organic inputs on the copper
stability constants of bulk FA was found (Table 3), but not for <20 pum FA. Furthermore, for
one given soil sample NA, S or CC, copper binding characteristics for bulk FA and < 20 um
FA were similar except for the NA sample were values for S;Cu and S;CuOH were found

significantly different.

Log K log K log K

FA samples S,Cu S,CuOH S,CuOH Wsos/df
Isolated from the bulk soil
NA 3.27°% 3.87% 6.23% 0.18
S 3.42° 4.91° 5.81° 0.21
CC 3.12° 4.79° 6.08° 0.29
Isolated from <20um fraction
NA 3.69° 5.01°% 6.21°% 0.14
S 3.60° 4.87% 6.49° 0.44
CC 3.42° 5.02° 591°% 0.11

Uncertainties are £ 5% for all stability constants.
Values followed by the same letter within each column and for one location of FA (bulk or < 20 um) are not significantly
different at p < 0.05.

Table 3 Apparent stability constants of Cu-FA complexes computed by FITEQL for a FA
/metal ratio R=4.

When studying dissolved organic carbon originating from four different experimental
sites, Strobel et al. (2001) showed no differences of their Cu stability constant although

different acidic functional group contents were found. Similar conclusions were reported by
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Gondar et al. (2005 a,b), who determined the acid-base properties and copper complexation of
fulvic and humic acids isolated from two horizons of an ombrotrophic peat bog. The humic
substances extracted from the deeper horizon exhibited a higher concentration of acid sites but
no differences was found for the conditional binding parameters of the HA or FA of the two
horizons.

Our experimental and fitted data show that differences in chemical reactivity toward
copper after organic inputs are better viewed in FA extracted from the bulk soil than from the
< 20 pm fraction. Hence, 15 years of organic inputs have induced more differentiation in
chemical characteristics of organic FA carbon in the coarser fractions. This result is in
accordance with work of Balesdent (1996) on the turn-over of organic carbon in soil. Indeed,
the turn-over of the coarser fractions was found faster than the finest (e.g. 63 years for the 0-
50 um fraction and 3 years for 200-2000 pm fraction). Thus carbon incorporated in the
coarser fractions induced changes in chemical properties of FA of these fractions while for the
finest fraction (< 20um) the changes were not seen in our case. Nevertheless, our results after
organic inputs strongly suggest that the organic carbon located in the finest fraction (Figure 1)
is reactive because increases in Ato were highlighted (Table 1) despite no major change in
copper reactivity or proton binding affinity. This might be due to the fact that organic carbon

entering the finest fractions is always of the same nature.

5. Conclusion

Location of organic carbon contents in the three soil samples indicated that all particle
size fractions exhibit an increase in organic carbon after the organic amendments. Moreover,
the C/N were significantly different for the three samples only in the coarser fractions 50-200
um and 200-2000 pm.

We observed that organic amendments disturbed the repartition of functional groups
compared to the non-amended soil for FA isolated from the bulk soil but not for FA extracted
from the < 20 pm size-fraction. Proton binding constants were found modified after
amendments for the FA extracted from the bulk soil but not for the FA extracted from the <
20 um size-fraction. In the same way the organic amendments did not change the copper
binding ability of the FA< 20u m but induced changes for the bulk FA.

Thus in this study combining SOM data and fulvic acid chemistry with the effects of
organic matter amendments to soils, all results agree to show a minimal impact of organic

amendments on chemical reactivity of FA extracted from the < 20 um size-fraction. This was
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ascribed either to the long-term carbon turn-over of this fraction or to a greater homogeneity
in the nature of the organic carbon. But changes were observed for FA extracted from the
bulk soil, suggesting that the chemical reactivity of the coarser organic fractions could be a

better indicator for impacts of medium-term amendments.
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Chapitre I1I. Réactivité des Matiéres Organiques Particulaires

Chapitre ITI. Réactivité des Matiéeres Organiques
Particulaires

Dans le premier chapitre, nous avons mis en évidence le fait que les MOP sont une
fraction importante des MOS, comme phase porteuse de métaux mais pour lesquelles les
mécanismes d’interaction avec les métaux restent peu étudiés. D’autre part, les résultats
exposés au second chapitre montrent que le changement de statut organique de nos sols a plus
affecté la réactivité chimique des fractions grossieres que celle des fractions fines du sol.

Afin de mettre en évidence la réactivité des MOP et de la quantifier, nous avons
utilisé :

- une méthode indirecte (détermination de la Capacité d’Echange Cationique CEC)

- deux méthodes directes (batch d’adsorption et titrages potentiométriques).

Deux fractions de MOP 50-200 et 200-2000 um ont été extraites par fractionnement
granulo-densimétrique. Ces deux fractions ont été choisies car elles présentent, d’apres la
littérature, des turn-over du carbone différents, représentant ainsi des compartiments
fonctionnels du sol (Balesdent, 1996). Elles permettent aussi de réduire I’hétérogénéité des
matériaux étudiés au sein d’une fraction.

L’ensemble des analyses n’a pu étre effectué¢ sur toutes les MOP, ceci dii au nombre
¢levé de fractionnements granulo-densimétriques nécessaires pour obtenir une quantité

suffisante de matériau.

1. Capacité d’Echange Cationigue des MOP

La CEC est une analyse couramment effectuée en science du sol, permettant de
déterminer la capacité d’échange maximale de cations qu'un sol peut échanger. Cette analyse
est utilisée comme un outil de gestion des sols (Tessier et al., 1999). Ce type de détermination
a été aussi appliqué aux racines de végétaux (e.g. Ram, 1980 ; Dufey et Braun, 1986 ; Rengel
et Robinson, 1989). Cronan (1991) montre que les racines des végétaux posseédent une CEC
qui augmente avec le pH. Ces résultats sont diis a la présence de groupements a charge
variable, comme des groupements carboxyliques (Rengel et Robinson, 1989). D’aprés nos
résultats (Chapitre 1), les MOP semblent étre réactives vis-a-vis du cuivre et donc on devrait

pouvoir déterminer une CEC. Nous avons ainsi essay¢ de déterminer celle des MOP, a ’aide
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d’un protocole adapté pour ce type de matériau. De plus, nous avons déterminé la CEC des
MOP pour deux pH (4,5 et 6), dans le but de mettre en évidence ou pas une charge variable

des MOP que I’on pourrait peut-étre attribuer a des groupements fonctionnels.
1.1 Mode opératoire

Les MOP étant un matériau assez fragile, des agitations longues et fortes (agitateur)
pour mesurer la CEC du sol selon les méthodes AFNOR pourraient conduire a la détérioration
des MOP. Nous avons donc utilis¢ un protocole différent plus adapté aux matériaux
biologiques pour estimer la CEC des MOP, et mis au point un systéme d’agitation qui ne
conduit pas a leur détérioration. Les MOP ont été placées dans un flacon permettant de les
faire tremper dans des bains successifs et de les récupérer sans en perdre. Ce systéme présente
I’avantage d’une agitation douce par déplacement du liquide de I’intérieur du flacon, par un

mouvement de piston. Ce systéme a été baptis¢ la “mopette” (Figure 3.1).

—

Flacon en polypropyléne de 50 ml
HCI, H,O permutée,

CaCl, ou SrCL,

MOP

Toile en nylon de Bouchon du flacon percé d’un trou

40 ou 150 pm

Figure 3.1 Systéme pour déterminer la CEC des MOP “La moppette”

Nous avons choisi le protocole utilisé par Cronan (1991) ensuite repris par Godbold et
Jentschke (1998). Il a été mis au point pour mesurer la CEC de racines de végétaux. Ce
protocole consiste en un premier temps a décationiser les MOP et a les ajuster au pH désiré
pour la mesure de la CEC. Les MOP sont ensuite saturées au Ca puis désaturées au Sr. Le
calcium échangé est dosé et la CEC quantifiée (Annexe E ; Condaminet, 2006). La CEC de
nos MOP a été déterminée a pH 4,5 et 6. Comme ce protocole est non optimisé pour les MOP,
deux types de CEC ont été effectués :

% CEC Cronan : pour toutes les MOP, le protocole de Cronan (1991) a été utilisé tel
quel.

& CEC optimisée : pour les MOP extraites de CC (MOP que I’on avait en plus grande
quantité), nous avons suivi et maintenu le pH durant I’étape de saturation au calcium, étape

déterminante car elle conditionne la valeur de la CEC.
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1.2 Résultats
1.2.1. CEC Cronan

Les CEC mesurées pour toutes les MOP sont rapportées dans la Figure 3.2. Les MOP
possédent une CEC qui oscille entre 17 et 27 meq/100g de MOP. La CEC des MOP mesurée
a pH 6 est différente de celle mesurée a pH 4,5 sauf pour S.

Ainsi deux hypothéses peuvent étre avancées :

% Soit la CEC ne varie pas, cela indique donc la présence de charges permanentes,
indépendantes du pH. Ce type de propriété est souvent rencontré pour de la matiére minérale,
comme des argiles.

% Soit la CEC augmente avec le pH, indiquant la présence de charges variables. Or
cette deuxieme hypotheése semble plus probable car il s’agit de matiére organique et non de

matiére minérale.

NA S CC

CEC meq/100g MOP
&

5 ] | = pH 4,5

T T - T T T T
MOP 200-2000 pm MOP 50-200 pm MOP 200-2000 um MOP 50-200 pm MOP 200-2000 pm MOP 50-200 um

Figure 3.2 CEC mesurées pour les MOP a pH 4,5 et 6

1.2.2. CEC optimisée

Les résultats de la CEC pour les MOP extraites de CC sont donnés dans le Tableau
3.1. La CEC est plus importante quand le pH augmente. Ce résultat coincide avec les
propriétés de la matiere organique. D’autre part, la CEC est plus grande quand la taille des
MOP diminue. Si I’on considére que plus les MOP sont petites plus elles sont biodégradées,
alors cette observation concorde avec celle de Stevenson (1982). Il montre que la dégradation
de la lignine par les bactéries -par déméthylation et oxydation- conduit a la formation de
groupements a charge variables du type carboxylique et phénolique.

Le fait que I’on n’observe pas systématiquement une CEC Cronan pH 4,5 inférieure

ou égale a la CEC Cronan pH 6, provient peut-étre de 1’échange de protons fixés sur les MOP
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par du calcium, provoquant une baisse de pH en solution. Pour des pH trop faibles, le proton
devenant plus compétitif que le calcium, I’échange ne peut alors plus se faire, la mesure de la

CEC étant donc erronée.

MOP CC 200-2000 pm MOP CC 50-200 pm
pH 4,5 6,0 4,5 6,0
CEC (meq/100g) 25,93 69,32 26,87 93,8
Tableau 3.1 CEC des MOP aprés suivi du pH pendant 1’étape de saturation au calcium

1.3 Conclusions et perspectives

Nous avons pu montrer au cours de ces essais que les MOP possedent une CEC
variant avec le pH, ce qui suggere la présence de groupements a charge variable sur les MOP.
Cette CEC augmente lorsque la taille des MOP diminue, ce qui semble aussi indiquer un effet
de la biodégradation sur la CEC des MOP.

Il resterait encore quelques optimisations du mode opératoire a effectuer, dont
principalement, le temps de saturation avec le Ca dont il conviendrait de déterminer le temps
d’équilibre. De méme, lors de 1’étape de désaturation au Sr, il conviendrait aussi de faire une

étude cinétique pour déterminer le temps d’équilibre.

2. Mise en évidence d’une capacité d’adsorption du Cuivre par les MOP

Pour mettre en évidence une capacité d’adsorption du cuivre par les MOP, nous avons
effectué¢ une étude en batch. Nous avons déterminé une capacité d’adsorption maximale en
cuivre des MOP. Nous avons ensuite caractérisé 1’affinité du cuivre avec les MOP en faisant
I’hypothése de I’existence de deux sites de capacité complexante différente.

La capacité d’adsorption de Cu a été mesurée a pH 6 en réacteur discontinu pour les

MOP 200-2000 um pour NA, S et CC.
2.1. Mode opératoire

Une quantité¢ précise d’environ 0,1 g de MOP seches est ajoutée dans 40 mL de
NaClO4 0,1 M. La solution est mise en agitation par bullage d’azote, pour éviter I’utilisation
d’un barreau aimanté. Au bout de 30 min, des ajouts connus en cuivre sont effectués toutes les
5 minutes, a I’aide de deux solutions meéres de cuivre suivant I’importance de I’ajout (0,1M et
0,001M). Les solutions meres ont ét¢ préalablement dosées par la méthode de Flaschka
(1964). Le pH est maintenu a 6 par ajout soit a 1’aide d’une solution de NaOH 0,1M ou de
HCIO4 0,1M. Le cuivre libre est déterminé a 1’aide d’une électrode spécifique, couplée avec

une ¢lectrode de référence plongeant dans une allonge remplie de NaClO4 0,1 M. Le couple
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d’électrodes est préalablement calibré avec trois solutions de cuivre a 10°, 10®, 10° M en
milieu 0,1 M NaClOy,.

La quantité de cuivre adsorbée par les MOP est obtenue par différence entre le cuivre
total et la concentration en cuivre libre. Pour une concentration en cuivre de libre en solution
de 6 10* M a pH 6, 97,5% de cuivre total est sous forme libre (calculs effectués avec le
logiciel ECOSAT). Nous avons donc arrété cette expérience pour une concentration en cuivre
libre mesurée a 6 10 M pour éviter un biais par I’hydrolyse sur la quantité de cuivre adsorbée

par les MOP.
2.2. Résultats

La Figure 3.3 représente la quantit¢ de Cu adsorbée par les MOP en fonction du cuivre
libre mesurée en solution. Les trois types de MOP NA, S et CC 200-2000 um adsorbent la
méme quantité de cuivre rapportée en kg de MOP. La saturation des MOP par le Cu n’est pas
observée, bien que la quantité adsorbée sur les MOP soit supérieure a 10000 mg de Cu fixé

par kg de MOP.

16000
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Figure 3.3 Quantité de cuivre adsorbée par les MOP 200-2000 um de NA, S et CC a pH 6

Pour caractériser 1’affinité du cuivre avec les MOP, nous avons utilis¢ 1’équation
double surface de Langmuir (Fitch et Stevenson, 1984) faisant I’hypothése de I’existence de

deux sites de capacité complexante différente :

Cy = Concentration totale en cuivre introduite
C. —m C.. —m m = concentration en Cu libre a 1’équilibre
(CM - m) = (CCl - M +|CC, - (M—) CC, et CC, = concentrations en sites
Kixm Ka2xm K’ et K’, = les constantes de stabilité
conditionnelles relatives a ces sites
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Un exemple est donné a la Figure 3.4. La partie de gauche permet d’estimer, a partir
de I’équation de la droite, la concentration totale en sites (CC;+CC;) et la constante
conditionnelle K’; des sites d’affinité faible. La partie droite du graphe permet de la méme
manic¢re d’estimer la concentration en sites qui complexent fortement les métaux, et la

constante conditionnelle associée, K’».

Y =-177,800 X + 724,774
R®=0,984

[Cu] complexé pmol I
@
<}
3

1004 o Y =-0.418 X + 27,592
o R’ =0,906

————————o

— o o —  — o
T T

T T T T
9] 10 20 30 40 50 60

[Cu] complexé/[Cu?']

Figure 3.4 Isotherme double surface de Langmuir appliquée aux données d’adsorption du Cu
par les MOP 200-2000 um extraites de S a pH 6.

Le Tableau 3.2 rassemble les capacités de complexation et les constantes
conditionnelles, déterminées par la méthode double surface de Langmuir pour les MOP 200-
2000 um a pH 6. Les MOP des 3 sols possedent des capacités de complexation et des
constantes conditionnelles similaires. L’apport d’amendements organiques n’a pas eu
d’influence significative sur I’affinité avec le Cu et sur les capacités de complexation des
MOP. Les valeurs obtenues pour les constantes d’affinité sont du méme ordre de grandeur que
celles obtenues par Fitch and Stevenson (1984) pour un acide humique, ou celles déterminées
par Citeau (2004) pour des colloides, ou encore celles des acides fulviques extraits de nos sols
(cf. Tableau 2.8 ; Chapitre II). Ce résultat suggére une forte affinité¢ du cuivre pour les MOP.
Cependant, la capacité de complexation totale (CC; + CC,;) des MOP, assimilée a une
concentration en sites, est inférieure a celle d’AF extraits de sol (Esteves da Silva et Oliveira,
2002) et aussi a celle des acides fulviques extraits des sols NA, S et CC (cf. Tableau 2.5,
Chapitre II).

MOP 200-2000pm (meq(;ﬂldop) K’ (meq(;ﬂzmp) K’
NA 0,25 + 0,02 3,76£0,01°  126.10°+0,13*  623+0,14°
S 0,23 0,02 3,65+0,10°  1,15.107+021%  6,13+0,16
cC 0,26 +0,02° 3,73+0,13*°  097.10°+020*  6,08+0,18°

différentes lettres indiquent dans une colonne une différence significative (P>0,05)

Tableau 3.2 Valeurs des constantes conditionnelles et capacités complexantes associées
déterminées a pH 6.
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3. Quantification de la réactivité des MOP

Dans D’article présenté par la suite, la réactivité des MOP -déja mise en évidence par la
CEC ou par batch a pH constant- a été quantifiée par titrages potentiométriques et modélisée

par FITEQL pour chaque taille de MOP et chaque sol a pH variable.

3.1. Résultats majeurs (résume article)

Les travaux relatifs a la réactivité des MOP ont fait I’objet d’un article soumis a
European journal of Soil Science (voir p 69).

Les titrages potentiométriques en absence de cuivre indiquent la présence de deux sites
titrables dont les pKa sont similaires aux pKa de groupements carboxyliques et aux pKa de
groupements phosphates. La présence de ce type de groupements a la surface des MOP serait
attribuée a la biodégradation des résidus végétaux et a la présence microbienne sur les MOP.
Par ajustement des courbes de titrage (Figure 3.5) avec les données calculées par FITEQL, en
faisant ’hypothése d’un modele a 2 pKa, on a pu montré que le pouvoir tampon des MOP
augmente lorsque leur taille diminue. Ceci est donc en accord avec 1’idée que la dégradation
induirait la création de nouveaux sites de surface car plus les MOP sont de petite taille, plus
elles sont biodégradées. Le pouvoir tampon a été trouvé identique pour les MOP 200-2000
um quel que soit le sol, alors qu’il est différent pour les MOP de plus petite taille de 50-200

um. Ce pouvoir tampon varie dans le sens : CC>S>NA.

0.1 M NaClOg4 only

Experimental data

One pK model

Molality protons exchanged

pH

Figure 3.5 Titrage potentiométrique des MOP 50-200 um CC en absence de Cu (symboles
vides). Les résultats de la modélisation par FITEQL sont donnés en considérant 1 ou 2 sites

Le titrage des MOP 200-2000 et 50-200 um en présence et en absence de cuivre est
donné a la Figure 3.6. Dans nos conditions expérimentales, la capacité des MOP a complexer
le Cu commence dés pH 4. L’interaction entre le Cu et les MOP durant les titrages correspond

a la compétition entre le proton et le Cu pour un site complexant. Les constantes de

67



Chapitre I1I. Réactivité des Matiéres Organiques Particulaires

complexation pour Cu obtenues par FITEQL sont identiques pour les MOP 50-200 et 200-
2000 um (Table 3). Il a été souvent observé dans la littérature que les MOP de petite taille
avaient les teneurs en métaux les plus élevées. Cette observation serait due a une
concentration en sites plus ¢élevée pour les MOP de petite taille et non a une affinité plus forte
avec les métaux. Ces résultats indiquent que les MOP peuvent avoir un réle de puits de

métaux dans les sols.
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Figure 3.6 Titrages potentiométriques en absence ou en présence de cuivre (Rapport:
ligand/Cu=8) avec les MOP 50-200 um (symboles pleins) ou 200-2000 um (symboles vides)

extraites de S

Dans ce chapitre, la réactivité des MOP a été caractérisée a I’aide de méthode
indirecte (CEC) et directe (étude en batch et potentiométrie).

Les valeurs obtenues par potentiométrie et batch sont comparables pour les teneurs
en sites et les constantes d’affinité avec le cuivre. Cependant, la CEC donne des valeurs
supérieures de 40 a 60 % par rapport aux valeurs mesurées par potentiométrie et batch
d’adsorption. Néanmoins, les tendances observées entre les échantillons par ces différentes
techniques sont similaires. Ces différences s’expliquent par les différentes techniques et
mode opératoire utilises.

L’ensemble de ces résultats montre que les MOP possédent des groupements
fonctionnels réactifs (carboxyliques et phosphates) qui seraient dus a la biodégradation et a
la présence microbienne dans les MOP. La différence de nature des MOS observée entre NA,
S et CC ne se traduit qu’a travers la teneur en sites des MOP 50-200 um. L’affinité des MOP
200-200 et 50-200 pum pour le Cu reste identique entre les trois sols.

Par conséquent, les MOP peuvent jouer le réle de puits de métaux dans les sols et
confirment les résultats acquis au chapitre 1. A ce titre, les données obtenues sur la réactivité

des MOP seront utilisées dans le dernier chapitre, pour déterminer la spéciation des métaux

dans les sols.
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“Buffer capacity and Cu affinity of soil POM size fractions”
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Summary

Particulate organic matter (POM), defined as sand-sized organic separates in soils, is
known as a labile organic component with a rapid turnover. Recently, POM was identified as
a metal-enriched organic fraction in both metal-contaminated and uncontaminated soils.
However, mechanisms for such metal-enrichment are poorly understood, because of lacking
information on chemical properties of POM. The aim of this study was to show the reactivity
of POM towards Cu and a POM-size effect on this reactivity. POM was isolated from soils
with different organic amendment managements: straw (S), conifer compost (CC), and non-
amended (NA). Two POM size fractions were isolated by density-fractionation in water: 50-
200 pm and 200-2000 um. These fractions were studied for their metal contents, acid-base
properties and affinity toward Cu. The buffer capacity and Cu affinity were modeled by
FITEQL 4.0 software and compared between the two POM size fractions. Each POM size
fraction provided a buffer capacity due to the presence of reactive sites, the highest being for
the 50-200 um POM fractions. Signature of organic inputs as seen by the buffer capacities
was observed for the 50-200 um but not for the 200-2000 um POM fractions. But Cu affinity
was comparable between the coarse and fine POM fractions and no significant differences
were found between NA, S, and CC samples. We checked the hypothesis that decreasing
POM size due to degradation processes generates more reactive surface sites. Results

confirmed that soil POM plays a key role of metal sink, due to its chemical properties.
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Introduction

Particulate Organic Matter (POM), as defined in our work is the part of soil organic
matter (SOM) that can be isolated in > 50-um sand-sized fractions according to physical
separation approaches in water (Balesdent et al., 1991; Gregorich et al., 2006). The material
thus isolated is heterogeneous regarding its turnover, and includes animal and plant residues
but also root fragments or fungal hyphea (Gregorich & Janzen, 1996; Chenu & Stotzky,
2000). In addition, Christensen (2001) defined POM as “uncomplexed” organic matter in soil,
neither present as readily recognizable litter components (i.e. > 2 mm) nor incorporated into
primary organomineral complexes. POM or “uncomplexed organic matter” was widely
studied in order to establish relationships between POM characteristics and SOM dynamics
and soil properties (Besnard et al., 1996; Balesdent et al., 1998; Whalen et al., 2000).
Quantity and quality of POM fractions were shown to be strongly influenced by soil
management, but the use of POM as an index is matter of discussion: there is no prove that
POM fractions have a functional meaning (Wander, 2004).

A main POM characteristic related to SOM dynamics is the rapid turnover of C and N in
POM fractions. This turnover generally decreased with decreasing POM size indicating that
smaller POM size fractions had a higher residence time in soil (Balesdent, 1996). In addition,
several studies have shown that POM extracted from soils of uncontaminated, moderately and
strong metal-contaminated soils was metal-enriched (Ducaroir & Lamy, 1995; Florez-Vélez et
al., 1996; Balabane et al., 1999, Besnard et al., 2001; Balabane & van Oort, 2002).
Enrichment factors between 1.5 and 3 were found for Pb and Zn, between 4 and 5 for Cd, but
as high as 7 for Cu when comparing the metal contents of POM with those determined on
bulk samples of surface horizons of agricultural soils from an area around a former zinc
smelter (Lamy et al., 2002). To explain metals-enrichment in POM two main hypotheses were
formulated (Labanowski et al., 2007): (i) absorption of low rates of metals by plants via roots
and accumulation in shoots may lead to coarse plant debris locally enriched in metals before
re-entering the soils; (i1) POM display reactive surface sites involved in metal sorption. The
first hypothesis however seems unable to explain the in situ measured enrichment factors
since metal contents determined on aerial parts of plants (except for metallophyte species) are
generally small with respect to metal contents determined on coarse POM fragments. A recent
work on characterization of heavy metal adsorption on soil particulate organic matter (Guo et
al., 2006) seems to confirm the second hypothesis for Pb, Cu, and Cd. After FTIR analysis of
POM in the absence or presence of heavy metals, Guo et al. (2006) suggested that adsorption
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on POM was mainly due to complexes with carboxyl and hydroxyl groups. Moreover several
studies on samples collected from moderate and strong metal polluted soils showed that metal
contents of POM fractions increased with decreasing POM size (Balabane et al., 1999; Lamy
et al., 2002; Balabane & van Oort, 2002). These authors suggested both an effect of abiotic
processes (e.g. increasing reactivity for particles with decreasing sizes) as well as an influence
of biodegradation leading to a relative enrichment of the most metal contaminated POM parts.
From laboratory incubations, Boucher et al., (2005 a,b) showed that biodegradation of metal
contaminated leaves in an uncontaminated soil lead to an increase in metal content of soil
POM in the fraction 200-2000 um. Hence, POM appears as a metal sink in soils, but its role is
poorly understood and the number of studies dealing with chemical properties of POM is
small. In particular, metal reactivity towards POM is still poorly documented contrasting with
numerous studies on the reactivity of other fractions of soil organic matter towards metals,
such as humic substances or bacteria (Milne et al., 2003; Guiné et al., 2006).

The objectives of the present paper were (i) to show the chemical reactivity of POM, and
(1) to assess a size effect on this reactivity. For this, we used an original approach combining
the extraction of two POM fractions, 200-2000 and 50-200 um, by physical fractionation in
water and the potentiometric titrations of these POM fractions in the absence or presence of
Cu. The POM fractions were extracted from soils amended either with straw or conifer
compost and a non-amended soil. Data from potentiometric titrations were fitted with
FITEQL 4.0 software in order to show and compare the various POM reactivities in function

of the POM-sizes and to discuss the role of POM towards sorption of heavy metals in soils.

Materials and methods

Site description and sampling

We used a 15-year old field experiment located in the vineyard site of Macon Clessé
(Burgundy, France). All soils were deep Eutric Cambisols (FAO, 1989), fine clay-loamy
textured, developed on the same parent material. The soil surface horizons displayed a pH
between 6.5 and 7, and cation exchange capacity varying from about 17 to 25 cmol” kg™
depending on organic amendments. The clay fraction, studied by X-Ray diffraction, included
mainly illite, kaolinite, and interstratified 2:1 phyllosilicates, as well as quartz and feldspar.
Two plots receiving different organic amendments at the soil surface were selected: (1) straw
amendment (S) at a rate of 10 t ha™ every 2 years, and (2) conifer compost amendment (CC)

at a rate of 100 m® ha™ every 3-4 years. For control was also sampled a non-amended (NA)
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plot with no organic inputs other than restituted vine-shoot fragments and only chemical
weeding of soil. Sampling was made at 0-5 cm depth of the surface horizon in the various
plots. Four replicates of about 2 kg were sampled per plot. Samples were mixed and

homogenized, air-dried, sieved to 2.0 mm and stored in plastic bags at room temperature.

Physical fractionation of the soil samples and POM analysis

Mechanical dispersion of ca 50 g of soil samples (< 2 mm) was performed on a rotated
shaker during 16 hours in polypropylene tubes with 125 ml of de-ionized water in the
presence of 10 glass beads (6 mm). The suspension was then wet-sieved to 200 and 50 pum,
respectively. We separated the light fractions 200-2000 and 50-200 pm by flotation in water
according to Balesdent et al. (1991). Thus POM corresponding to a light fraction mainly
composed of floating organic debris was isolated from the dense mineral fractions. The two
isolated POM fractions were oven-dried at 55°C. For the bulk soil samples and each size
fraction, total N and C were determined by dry combustion in an autoanalyzer (CE
instruments NC 2500) and total Cu content by flame atomic absorption spectrometry (Varian
SpectrAA 220) after HNOs digestion for POM and HF/HNOj digestion for bulk soil samples
under microwave (CEM, MarsX). Purity of each isolated POM fraction was checked under a
binocular microscope, and a petrographic polarized microscope was used to study general

aspects of POM fractions.

Potentiometric titrations of POM

We first studied the removal of indigenous POM Cu by shaking ca 0.3 g of POM in 50
ml of water at different pH (2, 3, 4, 5, 6) during 24 hours. At pH 2, total organic carbon
(TOC) and Fe were more desorbed than at pH 3.5 while desorption of Cu was weak (16 % of
the indigenous Cu content of POM). At pH 3.5 however, Cu removal was negligible
suggesting no POM modification. We thus decided not to acid-wash POM before
experiments, and to begin titrations around pH 3.5. At the end of titration, TOC content in
solution was monitored by high temperature catalytic combustion followed by CO,
measurement (Shimadzu TOC-VCSN). We found that around pH 8-9 less than 6% of total
organic carbon initially introduced as solid matter in the titration cell were solubilized
indicating that our experimental conditions minimized modifications of POM during titration.

All titrations were thus conducted in a pH range between 3.5 and a maximum of 9 in
order to minimize side-effects like POM modifications (mineralization of POM at low pH or

solubilization of carbon at high pH). Copper was used here both for its relevance as a major
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environmental pollutant, especially in vineyard soils (Besnard et al., 2001) but also as a probe

of metal reactivity related to its well-known high affinity with soil organic constituents.

Acid-base properties of POM

The titrations were conducted using a pH meter (TIM 900, Radiometer) with a burette
assembly (ABU901, Radiometer). A solution containing a known quantity of POM (1.6 g 1!
for POM 200-2000 or 0.8 g I'' for POM 50-200um) and with an initial HC1O4 content of 107~
M and a constant ionic strength of 10'M NaClO, was titrated in a thermostated cell at 25°C.
Titrations were conducted in the presence of a positive external pressure of N, applied above
the solution to avoid solubilization of CO, during the experiments. Aliquots of NaOH used as
titrant (5.10 M) previously standardized against potassium hydrogen phthalate were injected
through a glass line. The pH was measured using a couple of electrodes: a reference electrode
(XR 110, Radiometer) fitted with a salt-bridge junction filled with 10" M NaClO, (AL 120,
Radiometer) and a glass electrode (XG 250, Radiometer). The titrator was programmed in a
dynamic mode and successive fixed titrant additions of 10 pl were made each 5 minutes, a
time laps checked to be satisfactory for achieving stability of the measure.

For each point of the titration curve the charge Q (eq g”' of POM) was calculated using
the following charge balance equation for all ions in solution (disregarding the supporting
background electrolyte) :

[CalVo/(Vo+V)-VICJ(Vo+V){HJHOH ] 5
[POM]

Q:

where [H] = 10", [OH] = 10°"P*" and K, = the ionic product of water, [C,] is the
concentration of initial acidity (i.e. protons already dissociated at the beginning of the titration
and the known initial concentration of added HC1O,), V and [Cy] are respectively the volume
(1) and the concentration (eq ') of the base added; Vo is the initial volume and [POM] is the
concentration of POM expressed in g 1" introduced in the titration cell.

The potentiometric titrations experiments were modelled using FITEQL 4.0
optimization routine (Herbelin & Westall, 1999) to determine the intrinsic deprotonation
constants, surface site densities and Cu binding affinities. Possible electrostatic behaviour of
POM particles was not taken into account as an option in the model because of lack of data
such as specific surface area or capacitance of Helmholtz layer.

Fitting of experimental titration curves of POM was tested with the hypothesis of
either one or two acid-base exchange sites, based on the presence of carboxyl and/or phenol

groups on particulate organic matter in soil (Guo et al., 2006). Optimization of several
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parameters was made during the fitting procedure: sites concentration and apparent

conditional constants. The apparent conditional dissociation constants were expressed as:

S,H < S, +H k —SodH] (1)
st [S,H]

Where S, is a surface reactive functional group and n=1 or 2.

Titration of POM in the presence of Cu

A solution containing a known quantity of POM and various amounts of a stock
solution of Cu(ClO4), (Strem Chemicals) was titrated with NaOH 5 102 M at constant ionic
strength of 10" M NaClO,. The Cu concentrations in the cell were fixed in order to have a
ratio: ligand content/Cu content = 8, where the ligand content was expressed as the total
amount of reactive titratable functional group for a POM fraction (thus Cu= 7.4 10° + 0.7 M
for POM 200-2000 pm or 5.8 10° + 12 M Cu for POM 50-200 pum). The free Cu
concentration was measured during the titration with a Cu(Il) ion-selective electrode
(ISECu25, Radiometer) coupled to a reference electrode fitted with a salt-bridge junction (XR
110 and AL 120, Radiometer). Before experiment, these electrodes were calibrated with stock
solution of Cu (107, 10, 10 M) in 0.1 M NaClOs.

To determine the Cu binding affinity constants from the experimental curves in the
presence of Cu, we considered free Cu and hydrolysis products of Cu forming monodentate
complexes with POM and we introduced acid base properties previously determined (i.e. sites
concentration and apparent conditional constant). The apparent stability constants of
complexe formation between POM and Cu were expressed as follow:

[S,Cu™]

S+ Cu” < S,Cu" Ko =—
O[S, 1Cu™]

2)

[S,CUOH J[H *]
[S, 1[Cu™"]

Sy+ Cu”" + H,0 < SuCuOH + H' K oy = (3)

POM saturation with Cu
About ca 0.1g of dry POM was mixed with 40 ml of NaClO4 10" M. Copper additions
were made each 5 minutes using stock solution (10™ M or 10 M Cu). pH of the solution was
maintained constant at 6 with small additions of NaOH (10" M) or HC1O4 (10”" M). The free
Cu concentration was measured during the titration with a Cu(Il) ion-selective electrode
(ISECu25, Radiometer) coupled to a reference electrode fitted with a salt-bridge junction (XR
110 and AL 120, Radiometer) calibrated as before.
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The quantity of sorbed Cu was determined by difference between total Cu in solution
and free Cu. In order to neglect Cu hydrolysis in the Cu adsorption POM experiments, we
stopped for a free Cu concentration in solution of 6 10 M. For such a free Cu concentration
of 6 10*M Cu and pH 6, thermodynamic calculations indicated that 97.5 % of Cu in solution
is in the free form. The Cu saturation experiments were made in triplicates for POM size

fractions 200-2000 um of the three samples NA, S and CC.

Statistical

Significant differences (P < 0.05) between data were determined using XLstat

(Microsoft) with Student’s t-test on the means of two or three replicates.

Results and Discussion

POM characteristics

General aspects of the POM fractions extracted from the three soil samples and
observed by optical microscopy are presented in Figure 1. For both POM size fractions,
continuous size heterogeneity was observed due to biodegradation processes in soils. The
200-2000-um size fractions still showed recognizable plant structures ascribed to fragments
of vine-shoot (Figure 1a), straw (Figure 1c), and very dark colored conifer compost residues
(Figure le). But in the 50-200-um size fractions, general aspect of POM fragments were more
alike when comparing the three soils (Figure 1b,d,f). Plant cell structures were still visible but

the affiliation with their organic input was difficult to establish at this scale of study.
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Figure 1 Microscopic observations of extracted POM: 200-2000-um POM size fractions
(left) extracted from NA (a), S (c), CC (e) and 50-200-um POM size fractions (right)
extracted from NA (b), S (d), CC(f) samples. (NA = non-amended soil, S = soil amended with
straw and CC = soil amended with conifer compost).
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POM characteristics are presented in Table 1. Total POM fractions 50-2000 pm
represented a small part of the mass of soil, 1.3 % of the mass of the NA soil, 1.8 % for S, but
reached 6.1 % for CC. However total POM fractions represent a large reservoir of organic
carbon in soil: about 25 % for NA and S and 47 % for CC. Similar findings were noted by
Besnard et al. (2001) in calcareous vineyard soils amended with various organic amendments.
These authors observed that total POM accounted for 20-55% of organic carbon.
Furthermore, Christensen (2001) reported that uncomplexed organic matter in soil can

account for 10-40 % of organic carbon in surface horizons depending on several factors such

as land use, vegetation type, climate, soil type or faunal activity.

Mass Organic C ON Cu
1 .
(gkg soil) (510 POM) (g kg soil) (mg kg POM)  (mg kg™ soil)
NA
POM 200-2000 pm 45+0.3 358.0+7.7 1.6 £0.1 24.0+£0.8 395.1+13.5 1.8+0.1
POMS50-200 um 7.5+0.3 189.9+8.2 1.5+£0.1 17.7+0.5 486.7 £ 9.6 3702
Bulk soil 123403 117403 62.4 20.4
S
POM 200-2000 pm 58+1.1 341.0+12.5 20+£04 244 +£2.1 281.3+£26.3 1.6£0.2
POM 50-200 pm 12.6 £ 0.7 204.0+£3.9 25+£0.2 17.5+£0.2 369.0+10.7 45+0.1
Bulk soil 175 #1.50 13.1 #0.2 61.1 +0.6
CC
POM 200-2000 um 31.8+6.1 360.3+5.7 11.5+1.6 25.5+0.6 114.8+7.3 36+0.4
POM 50-200 pm 29.1£2.0 296.7 £8.5 8.7+£0.7 204 +£0.3 2034 +44 59+04
Bulk soil 43.0 +3.1 175 #0.5 58.8+0.1

Table 1 Chemical characteristics of POM extracted from the three soil samples (NA = non-
amended soil, S = soil amended with straw and CC= soil amended with conifer compost)
(mean = standard error)

Organic carbon contents of POM and C/N values decreased with the decreasing POM
size in agreement with findings of Balabane and van Oort (2002) and Besnard et al. (2001)
indicating that the finest POM were more biodegraded. The 200-2000-um POM size fractions
of the three samples showed comparable organic carbon contents and C/N values (p>0.05).
Thus, although the morphology of 200-2000-um POM fractions was found different (Figure
4.6), no biogeochemical signature of the exogenous organic inputs was observed for these
fractions. For the 50-200-um POM size fraction, the organic carbon contents and C/N values
measured for CC differed significantly from those of NA and S, but little difference was
observed for the morphological aspects of these fine POM particles (Figure 1). Fortuna et al.
(2003) found that addition of compost to a sandy loam cultivated soil significantly increased

POM-C contents.
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All three soil samples showed comparable Cu contents of about 60 mg kg of soil
(Table 1), but Cu contents in the extracted POM fractions were found 2-8 higher than for the
bulk samples. For all three soils, a higher Cu content was observed in the finest POM fraction
(table 1). Accumulation and increasing metal enrichment with decreasing POM size was also
observed for other metals and for different types of pollution (Florez-Vélez et al., 1996; Lamy
et al., 2002; Balabane et al., 1999; Besnard et al., 2001; Balabane and van Oort, 2002). In our
samples, lowest Cu contents in POM were observed for the S and CC soils. However, in these
soils the contribution of total POM pool to the total Cu content of bulk soil was 9.9% for S
and 16.1% for CC, higher than for the NA soil (8.8%) (Table 1). Thus, introduction of
exogenous organic matter in these soils induced a change in the initial copper distribution
towards the new introduced organic debris. This change was larger for compost than straw
amendment, and clearly visible in the finest POM fractions. These results suggest that
incorporation of exogenous organic material into various particle-size fractions modifies
copper speciation. In the amended soils, the lower Cu content measured in POM may be due
to a dilution effect. Besnard et al. (2001) also observed low Cu content in POM extracted
from a soil amended with oak bark. They concluded either to a low reactivity of the oak-bark
towards Cu or to a dilution effect due to high mass percentage of the POM fraction in this

soil.

Buffer capacity of POM
Example of typical titration curves for the 200-2000 and the 50-200-um -POM size

fractions are given in Figure 2a, showing the reproducibility of titrations. An example of
derived calculated charge curves (Q ) is given Figure 2b. The charge before pH 4 should be
tend to 0 but in Figure 2b, Q increases before pH 4. Such a behaviour could be due to
uncertainties of the pH electrodes classically observed at low pH (Guiné et al., 2007). At
pH>8, Q decreases rapidly (Figure 2b) and appears unusual. This may be due to a proton
release related to solubilisation of organic carbon of POM. Therefore, modelling of titration

curves were restricted between pH 4 and 8.
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Figure 2 (a) Potentiometric pH vs V titration curves of 200-2000 um (O repetition 1, @
repetition 2) and 50-200 pm (A repetition 1, A repetition 2) sized-POM extracted from soil
CC, amended with conifer compost. (b) Example of calculated Q charge curves from
potentiometric data of POM 200-2000 pm extracted from soil S, amended with straw.
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Figure 3 Calculated Q charge curves from potentiometric titration of 200-2000 pm (O, [,
A) and 50-200 um (@, M, A) sized-POM extracted from the three soil samples. NA: non-
amended, S: amended with straw and CC: amended with conifer compost.

Figure 3 gives Q charge curves vs pH calculated from potentiometric data of each POM
sample, and shows that each POM fraction provided a buffer capacity to the solution between
pH 4 and 8 compared to a solution without POM. Titration curves were rather similar in shape
between size-fractions but buffer capacities were found higher for the finest POM fractions.
Furthermore, when normalized to the grams of titrated POM, the coarser POM fractions from
the three soils showed comparable buffer capacities. On the contrary, the finest POM fractions
exhibited significantly different buffer capacities, the highest observed for the fine POM
fraction from CC (Figure 3). Within our experimental conditions we fitted the potentiometric
data using either a one-site or a two-site model. An example of such calculations is given in
Figure 4. Whatever the POM fraction, the one-site model did not account for the entire buffer
capacity titrated between pH 4 and 8: for pH > 5.8, nearly all sites were deprotonated and no
further buffer was possible. The two-site model, however, provided a good fit to the
experimental data, indicating that at least two types of reactive functional groups were present

and active on POM surfaces between pH 4 and 8.
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Figure 4 Results from FITEQL 4.0 modelling of potentiometric titration data for one titration
performed using POM 50-200 um extracted from soil amended with conifer compost. Also
shown is the titration curve for the electrolyte in the absence of POM. Results of modelling
are depicted for the best-fitting with the hypothesis of the presence of one or two-sites.

[Si] [S2]
10" eq g' POM

pKsiH pKsoH

POM-NA
200-2000 pm  4.86 +0.18a' 7.28£018a 1.37+£0.28a 0.69 £ 0.14a
50-200 pm 4.68 £0.23a 6.90 £ 0.25a 2.48 £ 0.18b 1.56 £0.13b
POM-S
200-2000 um 4,81 £0.13a 7.46 £ 0.24a 1.69 +£0.28a 0.76 £0.13a
50-200 pm 4.71£0.12a 6.99 £ 0.18b 2.85+0.12b 1.95+0.15b
POM-CC
200-2000 um  5.00 £ 0.14a 7.38 £0.15a 1.43 £0.25a 0.76 £0.12a
50-200 pm 4.57 £0.16b 7.02 = 0.08b 3.83+0.31b 2.44 £0.32b

'Different letters within columns and for one POM sample indicate significance at P < 0.05

Table 2 Deprotonation constants and site densities as calculated by FITEQL. (mean +
standard error)

The deprotonation constants and surface-site densities calculated after fitting titration
data between pH 4 and 8 are compiled in Table 2. The buffer capacity can be linked to the
presence of carboxyl and phenolic groups as highlighted by Guo et al. (2006) by Infra Red
spectrometry of POM, such sites being created after degradation of soil organic residues

(Stevenson, 1982 ; Kelleher et al., 2006). But our pKsy values are also compatible with the

81



Chapitre I1I. Réactivité des Matiéres Organiques Particulaires

presence of microbial adhesion on POM surface (i.e. bacteria and fungi) shown by Chenu &
Stotzky, 2000, such micro organisms exhibiting acid-base properties with carboxyl, phosphate
and phenolic groups (Fein et al., 1997 ; Guiné et al., 2006).

For a given POM size fraction, pKsin, or pKszn values did not differ significantly
between NA, S, and CC (Table 2). These results indicate that organic inputs had only little
influence on deprotonation constants for a given POM size fraction. But when comparing
POM size fractions within a soil sample, values of deprotonation constant (pKsin, and/or
pKs2n) were found significantly different between the 50-200-pm and 200-2000-pm POM
size fractions for the two amended soils, whereas no significant difference was observed for
the NA soil. This absence of size effect on the buffer capacity for NA soil suggested that
similar kinds of functional reactive groups were present both in the 50-200 and 200-2000 pm
POM fractions. However, consecutive to the introduction of new organic residues, such a size
effect on the buffer capacity becomes visible. Considering the high turnover rates mentioned
for coarser organic residues (Balesdent, 1996), the chemical signature (e.g. pKsnn) related to
different organic amendments will mark more time lastingly the finer POM fractions. In
accordance with this, no significant differences were observed between NA, S, and CC for the
surface site densities of coarser POM (Table 2). But within each soil, the site density was
always higher for the 50-200-um than for the 200-2000-um POM size fraction. This last

result corroborates the idea that decreasing POM size generates functional reactive sites.

POM-Cu interaction

Cu saturation curves at constant pH of 6 for POM 200-2000 um are given in Figure
5a. Even for adsorbed Cu larger than 10 000 mg kg of POM, saturation was not attained.
This Cu content was 25-90 times higher than the initial Cu content of POM and showed that
POM can adsorb high quantity of Cu. Quantity of Cu adsorbed was not significantly different
between NA, S and CC, suggesting that the type of organic inputs have no influence on Cu
sorption of coarse POM. From these data, an example of calculated curve using the Langmuir
double surface equation (Fitch & Stevenson, 1984) is given in Figure 5b and shows the
presence of two copper-reactive sites, depending on the Cu concentration in solution i.e.

strong and weak binding sites.
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Figure 5 (a) Cu saturation curves of POM 200-200 um extracted from NA, S et CC (NA =
non-amended soil, S = soil amended with straw and CC = soil amended with conifer compost)
(b) Example of calculated curve using the Langmuir double surface equation from Cu
saturation data for POM 200-2000 um extracted from S
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Titration curves of 200-2000-um or 50-200-um POM size fractions in the absence and
presence of Cu are shown Figure 6 for the S soil. The other POM samples showed a similar
behaviour. The ability of the POM size fractions to complex Cu is expressed as soon as pH 4
by the proton release due to Cu-complexation. The interactions of Cu with POM during the
alkali titration correspond to a competition between the metal ion and protons for complexing

sites on the ligand.

A-
A POM50-200 um S fé_\ A
g | @ POMS50-200ums+cu § AA
A POM 200-2000 um S S A TS
O POM200-2000ymS+Cu | A > A ‘0
A

0.0 2.0e-4 4.0e-4 6.0e-4 8.0e-4 1.0e-3 1.2e-3
mol of NaOH added / g POM

Figure 6 Potentiometric titration data in the absence and presence of Cu (Ratio R: ligand/Cu
= 8) of 50-200 pm (A,<) and 200-2000 um (A,®) sized-POM extracted from soil S
amended with straw.

Analysis of the metal distribution on POM fragments have been also performed using
uSXRF on impregnated undisturbed soil thin sections, in different metal contaminated arable
soils (Lamy et al., 2005; Labanowski et al., 2007) or vineyard soils (Hinsinger et al., 2005).
These chemical mappings of heavy metal distribution on organic debris revealed rather
heterogeneous distribution patterns for Zn and Cu on POM. These results point to a surface
fixation of metals and were in accordance with the findings of our work.

Results from FITEQL calculations from potentiometric data with different hypothesis
of complexes formation are presented in Figure 7 for NA. Fits for CC and S were similar. The
observed decrease of free Cu contents between pH 4 and 8 was enforced by the presence of
POM, indicating an increased adsorption of Cu on POM surfaces with an increasing pH. For
all titrations between pH 4 and 8 with POM in presence of Cu, the best fit was obtained with

the hypothesis of the formation of two complexes involving the first type of site: S;-Cu” and
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S;-CuOH. In our experimental conditions, the hypothesis of Cu complexes with the other type
of site S, did not produce the best fit (Figure 7). Nevertheless, Cu-complexes with S, cannot
be excluded under different experimental conditions. Indeed in our study, only a low amount
of Cu was added favouring complexation by S; type sites, the stronger ones as suggested

Figure 5b, while other ligand/Cu ratios could lead to formation of other type of complexes.

Log [Cu®"]

pH

Figure 7 Results from FITEQL 4.0 modelling of potentiometric titration data in the presence
of copper (R=8) for one titration performed using POM 50-200 pm extracted from NA, the
non-amended soil. Results of modelling are depicted for different complexes hypothesis.

Table 3 shows the apparent stability constants for Cu- complexes with the two POM size
fractions computed by FITEQL. Whatever the size of POM or organic amendments, no
significant differences were observed between the stability constants. Hence, reactivity of soil
POM towards Cu seemed to be unaffected by the nature of the organic inputs and no size
effect could be assessed. This result suggested that whatever the size of the POM fraction, the
same kind of functional groups were metal-reactive. Consequently, the recurrently observed
larger Cu content of the 50-200-um POM size fractions with respect to the 200-2000 um
fraction (Table 1) is explained by the larger surface site content of the 50-200 pm fraction
(Table 2) rather than by a different Cu affinity (Table 3). To our knowledge, these results on
the quantification of complexing capacities of soil POM fractions are new in literature. When
comparing the obtained values with literature data available for other reactive organic
fractions with well-known high Cu-affinities (e.g. for humic substances), they were found in
the same range (Lamy et al., 1988; Brown et al., 1999). POM can thus be considered as
playing an important role of metal sink in soils, mainly due to their chemical acido-basic and
complexing properties. One of the remaining questions, item for forthcoming work, is the role

of POM as a source for metals in soils.
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POM 50-200 pm POM 200-2000 um
Log K

>CO0-Cu” >C0O0-CuOH >CO0-Cu" >CO0-CuOH

NA 4.45+0.22a 6.63 +0.33a 461 +0.18a 6.71 £0.28a

S 435+0.19a 6.79 + 0.23a 449+ 0.19a 6.42 +0.30a

CC 4.29+0.21a 6.51 £0.29a 4.61 £0.15a 6.34 + 0.25a

'Different letters within columns indicate significance at P < 0.05

Table 3 Apparent stability constants of Cu-POM complexes computed by FITEQL. (mean +
standard error)

Conclusions

Potentiometric titrations highlighted the buffer capacity and Cu affinity of soil extracted
POM fractions. Within our experimental conditions of titrations, between pH 4 and 8, this
buffer capacity may be linked to the presence of at least two reactive sites whose
characteristics were compared between POM size fractions extracted from soils amended with
various organic inputs. Surface site density (expressed per gram of POM) increased with
decreasing POM size, corroborating the fact that biodegradation of POM leads to creation of
new reactive surface sites.

Laboratory titrations of POM in the presence of Cu indicated a surface reactivity of POM
towards Cu. This reactivity was found independent of the size of the POM fraction. The in
situ higher Cu contents of the finer POM fractions were ascribed to a higher surface site
density of these fractions in relation with the biodegradation of POM.

Organic amendments during 15 years modified the chemical acido-basic characteristics of
POM, visible only for the finer POM fractions, and especially in the case of conifer compost
amendments. In both amended and non-amended soils, the affinity of Cu for POM fractions
was found comparable in our experimental conditions and rather high when comparing data
with those obtained on other organic fractions. This result underlines the role of metal sink of

POM 1in soils.
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Chapitre IV. Réactivité des bactéries du sol

Parmi la fraction vivante des MOS, les micro-organismes sont les plus nombreux. Ces
micro-organismes semblent étre une fraction clé dans le devenir des métaux dans les sols.
D’une part, ils affectent la mobilité des métaux car ils participent a la dégradation des MOS,
a la production et au relargage de substances organiques. Ils affectent leur mobilité
indirectement car ils influencent aussi le pH et le potentiel redox (Ledin, 2000). D’autre part,
bien que les micro-organismes d’un sol excédent rarement quelque pourcent de la masse et
du carbone total du sol, ils peuvent aussi contribuer a une accumulation significativement des
métaux dans les sols, comme I’ont reporté Ledin (2000) et Ledin et al. (1996).

Dans ce travail, la réactivité des micro-organismes a ét¢ étudiée a travers celle des
bactéries. La réactivit¢ de la fraction bactérienne du sol, fraction organique composite
-constituée d’une large variété de souches bactériennes a différentes phases de croissance a
un temps donné- a été étudiée dans sa globalité et non a 1’aide d’une souche cultivée en
laboratoire.

De ce fait, il fallait utiliser un moyen d’extraire un matériau organique correspondant
a cette fraction. Ce matériau extrait devait pouvoir étre ensuite étudié¢ de fagcon similaire aux
fractions organiques étudiées lors de ce travail. Nous avons donc choisi un protocole original
qui consiste en une extraction densimétrique d’un pool bactérien vivant a partir du sol. Nous
avons ensuite étudié la réactivité des bactéries extraites de S et CC qui a été quantifiée par
titrages potentiométriques modélisés par FITEQL. Des extractions ont été aussi effectuées
pour NA mais les quantités trop faibles de bactéries récupérées lors de ces extractions n’ont

pas permis d’obtenir une quantité suffisante de matériau pour étudier leur réactivité.
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1. Extraction des bactéries

L’extraction d’un pool bactérien du sol est difficile due a la présence de particules
minérales. Les différentes approches d’extraction cellulaire développées consistent dans un
premier temps a une étape de dispersion (mixage, agitation ou ultrasons) puis d’une étape de
centrifugation (Lindahl, 1996; Lindahl et Bakken, 1995). L’étape de centrifugation, en
présence d’un gradient de densité (solution de Nycodenz), permet la séparation des cellules
bactériennes du reste du sol (Lindahl et Bakken, 1995). Nous avons choisi ce type
d’approche qui a I’avantage d’étre rapide et d’obtenir un pool bactérien sans modification de
I’intégrité cellulaire, ni de leur activité (Priemé et al., 1996; Mayr et al., 1999; Lindhal et
Olsen, 1996; Courtois et al., 2001).

Dix jours avant 1’extraction du pool bactérien, les sols S et CC ont été incubés dans
des bocaux fermés, a I’obscurit¢ et a 20°C. L’humidité des sols incubés a été ajustée et
maintenue a 80 % de la capacité au champ. Pour extraire les bactéries des sols S et CC, nous
avons suivi le protocole optimisé et décrit par Maron et al. (2005) et Courtois et al. (2004).
Briévement, 10 g de sol équivalent sec ont été dispersés dans 50 ml d’une solution saline
(NaCl 0.8% (poids/volume)) avec un Waring Blender. Avant centrifugation, 25 ml de la
solution obtenue est déposé au dessus d’une solution de Nicodenz (0.8 g ml™). Le Nicodenz
est un composé soluble dans 1’eau, non toxique, non ionique et trés résistant a la
biodégradation. Apres centrifugation, on récupére a la pipette un anneau bactérien visible
entre le Nicodenz et la solution du sol qui est ensuite ringé et récupéré dans NaClO4 0,1 M.

Nous avons ainsi obtenu, deux solutions méres de bactéries contenant 135.8 = 7.3 et
74.7 £ 4.7 mg de bactéries par litre (définie par rapport a la masse aprés séchage a 105°C)

pour le sol amendé par CC et S respectivement.

2. Titrage potentiométrique et modélisation

2.1 Titrages potentiométriques

Les propriétés acido-basiques du pool bactérien extrait du sol ont été déterminées a
I’aide de titrages potentiométique, avec le méme mode opératoire décrit pour les MOP ou les
AF. Les solutions titrées contenaient 30 ml de solution mére de bactérie et 1 ml d’une
solution contenant des quantités connues d’HCIOs et NaClOs de fagon a obtenir une
concentration avant titrage de 0.1M NaClOy, et 10°° M HCIOq,.

La réactivité du pool bactérien extrait du sol vis-a-vis du cuivre a été déterminée a

I’aide de titrages potentiométriques des solutions meres de bactéries en présence de cuivre.
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Les titrages des solutions meres de bactéries en présence de cuivre ont été effectués en
utilisant toujours le méme protocole. Une solution de 31 ml composée de 30 ml d’une
solution mére de bactéries, de 10°° M HClO4, 0.1 M NaClOy, et des quantités variables d’une
solution mere de cuivre (Cu(ClO4), (Strem Chemicals)) est titrée. La concentration en cuivre
avant le titrage est fixée de fagon a avoir un rapport ligand (concentration en sites réactifs)
sur concentration en cuivre de 4.

L’intégrité cellulaire des bactéries durant le titrage a été appréciée par la mesure du
carbone organique en solution. Nous n’avons observé pas de lyse cellulaire durant les titrages
(i.e. le carbone organique en solution variant de moins de 4 % entre le début et la fin des

titrages).
2.1 Modélisation

Pour déterminer les propriétés acido-basiques et la réactivité vis-a-vis du cuivre des
pools bactériens extraits, les titrages potentiométriques ont ¢été ajustés a 1’aide de FITEQL 4.0
(Herbelin et Westall, 1999). Les effets électrostatiques n’ont pas été¢ considérés. FITEQL 4.0
a déja été ultilisé dans la littérature pour modéliser des titrages acido-basiques de bactéries
(e.g. Hass et al., 2001; Daughney et al., 2001; Fein et al., 2005). D’apres les travaux de Fien

et al. (1997) sur des bactéries, 3 sites acido-basiques peuvent étre discrimings :

Site acide: R-COOH S R-COO + H" (1)
Site neutre: R-PO4H S R-PO, + H' (2)
Site basique: R-OH 5 R-O" + H” (3)

R représente une bactérie sur laquelle est attachée des groupements fonctionnels. Les
sites acides sont représentatifs des groupements fonctionnels carboxyle et phosphodiester, les
sites neutres sont des groupements phosphomonoester et les sites basiques représentent des
groupements hydroxyle et amine (Guiné et al. 2006). Les équations de masse correspondant

aux réactions de déprotonation ci-dessus sont

[R-COO J[H"]

"~ [R-COOH] )
_[R-PO, J[H"] (5)
?  [R=PO,H]
_[R-07][H"] (6)
¥ [R-OH]
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Ou K, représente les constantes d’équilibre et les crochets représentent la
concentration en sites de surface et en proton en mol par litre. Les données expérimentales
sont ajustées en faisant varier et en optimisant simultanément les densités en sites de surfaces
et les constantes d’équilibre.

D’autre part, pour modéliser les complexes entre le cuivre (Cu®") et les sites de
surfaces déprotonés des bactéries, les complexes suivants ont ét¢ examinés,

R-COO + Cu*" 5 R-COO-Cu* (7)

R-PO4 + Cu*" 5 R-PO4Cu’ (8)

En considérant la gamme de pH balayés lors des titrages, les sites de surface R-OH
n’ont pas été considérés comme interagissant avec le cuivre. En plus, le cuivre peut
s’hydrolyser, formant ainsi un produit d’hydrolyse chargé positivement (CuOH") pouvant
former aussi des complexes avec les sites de surface des bactéries. :

R-COO + CuOH" 5 R-COO-CuOH (7)

R-PO4 + CuOH" S R-PO4- CuOH (8)

Les équations de masse correspondant a ces équilibres sont les suivantes :

K, = [R-COO-Cu"]

[R-COO ][Cu*"]

)

« _ [R=PO, —Cu’]
* [R-PO, J[Cu*]

(10)

[R—COO — CuOH]

K, = - (11)
[R—COO™][CuOH *]

_ [R-PO, —CuOH]
[R— PO, J[CUOH ']

K, (12)

Dans la gamme de pH des titrages en présence de cuivre (entre pH 4 et 8,5), 3 especes
hydrolysées du cuivre sont concernées. Par conséquent, les données pour 1’hydrolyse du
cuivre ont été directement introduites dans FITEQL 4.0 en rentrant les constantes des

¢quilibres suivants (Mineql data; Baes et Mesmer, 1986) :

Cu’' +H,0 5 CuOH" + H' log K=-7.497 (13)
Cu” +2H,0 S Cu(OH)q + H log K=-10.594 (14)
2Cu* +2H,0 5 Cuy(OH),” + H” log K=-16.194 (15)
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3. Résultats

3.1. Propriétés acido-basiques des pools bactériens extraits

Le meilleur ajustement des données expérimentales a été obtenu en considérant trois
types de sites de surface (Figure 4.1), ce qui est en accord avec les travaux de Fein et al.
(1997) et Markai et al. (2003). Dans notre étude, les effets électrostatiques n’ont pas été
considérés, ce qui est en fait une simplification des processus réels. Cependant, Fein et al.
(2005) ont montré que les titrages acido-basiques de Bacillus Subtilis ne permettent pas de
mettre en évidence les effets électrostatiques. De nombreux auteurs ont obtenus de trés bons
ajustements en négligeant les effets électrostatiques (e.g. Dittrich et Sibler, 2005; Markai et

al., 2003; Fein et al., 1997; Guiné et al., 2006).

-0.0002

-0.0004

-0.0006

-0.0008 -

-0.0010

-0.0012

Quantité nette de proton échangé / g de bactéries séches

pH

Figure 4.1 Données des titrages acido-basiques pour les bactéries extraites de S (cercles) et
CC (triangles). Les lignes sont le résultat de 1’ajustement effectué par FITEQL en
considérant 3 sites de surface.

La forme des courbes pour S et CC est comparable mais la quantit¢ de protons
échangée est supérieure pour S que pour CC (Figure 4.1). Les pKa et la concentration des
trois types de groupements fonctionnels pour les pools bactériens extraits de S et CC sont
résumés dans le Tableau 4.1. Les concentrations des trois types de groupements fonctionnels
sont toujours supérieures pour S que pour CC alors que leurs pKa respectifs ne sont pas
significativement différents. Cette observation pour les concentrations en sites de surface
pourrait étre reliée a 1’observation de différentes structures de communautés bactériennes
entre S et CC dues a des natures différentes de mati¢re organique apportée (Lejon et al.,
2006). La présence de différentes variétés de bactéries dans ces sols avec des structures de
surface cellulaire différentes pourrait induire donc des concentrations en sites de surface

différenciées. Cette hypotheése est en accord avec la littérature qui montre que pour

95



Chapitre IV. Réactivité des bactéries du sol

différentes especes de bactérie, les concentrations en sites de surface sont variées alors que
les pKa sont du méme ordre de grandeur (Tableau 4.1).

Les valeurs de pKa et les concentrations en sites de surface obtenues pour S et CC
sont dans la gamme de valeurs trouvées dans la littérature (Tableau 4.1). De plus, les pKa
déterminés pour S et CC sont trés proches de la moyenne des pKa de 11 especes de bactéries
trouvées dans la littérature (Tableau 4.1). Au contraire, les concentrations en sites de surface
pour ces 11 especes sont toujours plus faibles que celles déterminées pour S et CC. Parmi les
hypothéses explicatives, on pourrait évoquer la présence importante de bactéries gram
négative dans S et CC, bactéries connues pour avoir les concentrations en sites de surface les

plus élevées (Tableau 4.1).

Espéce de bactérie pKai pKa K S S, Sy Références

S 4,680,082 6,990,142 9.2610,13a 438%0,16a 2,214027a  520%0,6la  Notre étude

cC 4,6150,11a 6980252  9.29+0,04a  3,60£0,30b  1,83+0,11b  4,39+0,24b  Notre étude
Bactérie gram positive

Bacillus subtilis 4824012 6,90£0,50  9.40£0,60  1,200020  0,44£0,03  0,62£0,04  Feinetal, 1997
Bacillus

i cheniformis 520£030  7,50£040  10,20£0,50 0,88£038  0,824045  1,23£0,69  Daugnhey ctal, 1998
Bacillus .
megaturium 5,1840,16  7,633023 10234040 1,87£0,32 0813021  2,91£1,63  YeeetFein, 2001
ibal‘rz?s"ococus 483+0,08  6,99+035  9,0240,10  1,13+0,58 135030  2,51£0,30  YeeetFein, 2001
f;;igtl?;occus 478£0,02  7,06£020  9,57+0,08  2,54%0,19  0,5040,03  0,78£022  Yeeet Fein, 2001
Bacillus subtilis 4,40£030  6,90£0.60  11,20£0,20 0,94+0,16  0,5140,02  1,80£0,40  Markaictal, 2003
Bactérie gram Négative

3¥2§§hococcus 4854031 65602  8,76+0,06  2,60+040  1,90+0,50  2,50+0,40 Ditrich et Sibler, 2005
Synechococcus red  4,98+0,16  6,69£0,39  8,66£021 740160  4,40£0,80  4,80+0,80 Dittrich ct Sibler, 2005
Cupriavidus iy
metallidurans 3,80£0,80  6,70£020  9,40£0,94 420042  120£036  4,50£1,35  Guinéetal,2006
Ezcl?e“cma 4,60+0,80  6,80+020  9,2040,92  2,50+025  0,71+021  2,50£0,75  Guinéetal,2006
Ejglé‘;omonas 4404080 6504020  9,7040,97 5304053  32040,96  7,3042,19  Guinéetal, 2006
Average 471 6,04 9,58 2,78 1,44 2,86

max 5,20 7,63 11,20 7,40 4,40 7,30

min 3,80 6,50 8,66 0,88 0,44 0,62

" concentrations en groupe fonctionnel en 10™ eq/g de bactéries séchées
'Differentes lettres dans une colonne indiquent une différence significative entre S et CC P <
0.05

Tableau 4.1 pKa et concentration en sites de surface trouvés dans la littérature

3.2. Interaction cuivre-bactérie

Les données expérimentales sont bien ajustées par FITEQL comme on peut le voir a

la Figure 4.2. La Figure 4.2 représente les données expérimentales en (Cu®") ainsi que la
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spéciation théorique obtenue par FITEQL. Pour S et CC, la prise en compte uniquement des
sites carboxyliques dans la complexation du cuivre (R-COO-Cu” and R-COO-CuOH) donne
les meilleurs ajustements. Des résultats similaires ont été trouvés par Fowle et Fein (1999)
qui ont étudié I’interaction du cuivre avec Bacillus subtilis entre pH 2.5 et 6.5. Mais ces
résultats sont contradictoires avec ceux de Ngwenya et al. (2003) qui ont trouvé que
I’implication des sites carboxyliques et phosphates (R-COO-Cu’ et R-PO;-Cu’) est
nécessaire pour bien décrire I’adsorption du cuivre entre pH 2.5 et 6.5.

Dans notre étude, I’ajustement en utilisant uniquement les groupements carboxyliques
génére un meilleur ajustement que la prise en compte des groupements carboxyliques et
phosphates surtout pour des pH > 6,5 (Figure 4.2). Cependant, les complexes cuivre et
groupement phosphate ne peuvent pas étre exclus dans d’autres conditions expérimentales.
Dans nos conditions, ces complexes semblent ne pas étre favorisés alors que les complexes
avec les carboxyles sont prédominants. Ce résultat pourrait s’expliquer par trois raisons (i) le
faible rapport (concentration en site / concentration en cuivre) (i) une plus forte
concentration en sites carboxyliques qu’en sites phosphates (Tableau 4.1) et (ii1) une affinité
du cuivre (Cu*" et CuOH) plus grande pour les sites carboxyliques que pour les sites

phosphates.

1.2e-5

e R-COOH _ -~
..... R-COOH+R-PO,H

/

1.0e-5

il
S 8.0e6 - /.
£ / T R-cOO-CuOH
5 log K, =5.98 +/- 0.15
c
S 6.0e6
[
z R-COO-Cu’
© 40e6 logk,=4.05+-0.11
[e]
© /
_— T~ Ay ..
2.0e-6 - - >/~ ...
7 SN N
- / ------
— - ..
0.0 — X :
4 5 6 7 s

pH
Figure 4.2 Exemple de spéciation théorique du cuivre en présence de bactéries extraites de S.
Les triangles représentent les données expérimentales et les lignes les calculs effectués par
FITEQL.
L’utilisation des groupements carboxyles pour ajuster les données de titrage en
présence de cuivre (entre pH 4 et 8,5) donne des constantes apparentes de stabilité¢ pour les

complexes bactérie-Cu reportées dans le Tableau 4.2. Pour le rapport ligand /cuivre étudié

R=4, les constantes de stabilit¢ des complexes ne sont pas significativement différentes entre
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S et CC. Le Tableau 2 présente aussi les valeurs de constantes d’affinit¢ de complexes
bactérie-Cu trouvées dans la littérature. Les valeurs des constantes pour le complexe R-COO-
Cu’ trouvées dans notre étude sont significativement plus faibles que les valeurs de la
littérature. Par contre, les valeurs des constantes du complexe R-COO-CuOH sont
comparables a celle obtenue avec Bacilus licheniformis et significativement différentes de
celle obtenue avec Bacillus subiltilis (Tableau 4.2). Ces différences pourraient s’expliquer
par (i) des modes opératoires (étude en batch) différents de celui utilis¢é dans notre étude
(titrage en présence de Cu) (i.e. rapport bacterie/Cu, gamme de pH étudiés) (ii)
I’interdépendance des constantes ajustées (i.e. prise en compte des groupements carboxyles
ou carboxyles+phosphates dans 1’ajustement). Nous avons donc ajusté nos données entre pH
2 et 6,5 en considérant seulement le complexe R-COO-Cu’ comme ont fait Fein et al. (1997),
Daugnhey et al. (1998) et Ngwenya et al.(2003). Les valeurs de constantes obtenues pour le
complexe R-COO-Cu" (Log K = 4,1 + 0,2 pour CC et 4,4 + 0,1 pour S) ne sont plus
significativement différentes de celles trouvées dans la littérature (P> 0.05) sauf entre CC et
Bacillus licheniformis.

Ces résultats montrent que les valeurs des constantes Cu-bactéries sont comparables
quelles que soient les espéces de bactéries ou pour un pool bactérien extrait du sol. La
réactivit¢ d’un pool de bactéries non connues vis-a-vis du cuivre peut étre alors modélisée
soit par la réactivit¢ d’une bactérie ou par un modele générique. Cette conclusion est en

accord avec les travaux de Yee et Fein (2001) pour le Cd.

Espéce de bactérie log K g.coo.cu  log K r.coo.cuon  Références

S 4,1+0,1 6,0+0,2 Notre étude

CC 3,8+0,2 5,7+0,2 Notre étude

Bacillus subtilis 43 nd Fein et al., 1997
Bacillus subtilis nd 6,410,1 Fowle and Fein, 1999
Bacillus licheniformis 4,9+0,4 nd Daugnhey et al., 1998
Bacillus licheniformis nd 6,1£0,9 Fowle and Fein, 1999
Unknown species 4,4+0,2 nd Ngwenya et al., 2003

nd non determiné
Tableau 4.2 Constantes de stabilité Cu-bactérie trouvées dans la littérature comparées a
celles obtenues dans ce travail

3.3. Conclusion

La combinaison d’extraction par centrifugation dans un gradient de densité et de
titrages potentiométriques en présence ou en absence de cuivre, nous a permis de déterminer

des parametres thermodynamiques pour modéliser la sorption du cuivre par une fraction
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biologique constituée de bactéries du sol. La modélisation des données de titrages (sur une
gamme de pH 4 a 10) en absence de cuivre par FITEQI 4.0 révele la présence de trois sites de
surface sur les bactéries que 1’on peut attribuer a des groupements du type carboxylique,
phosphate et hydroxyle. L’affinité du proton et les concentrations en sites obtenus pour nos
pools bactériens sont dans la gamme de valeurs données dans la littérature pour une large
variété d’especes bactériennes. Les tritages en présence de cuivre montrent que dans nos
conditions expérimentales seuls les groupements carboxyliques sont responsables de
I’adsorption du cuivre (R-COO-Cu" et R-COO-CuOH). La comparaison entre I’affinité du
cuivre de nos pools bactériens et celle de travaux sur des souches pures de bactéries révele
des similarités. Notre ¢tude suggere que 1’adsorption du Cu par les bactéries du sol pourrait
étre estimée par 1’extraction d’un pool bactérien du sol plutot que 1’utilisation une souche de

bactérie comme modéle.

La quantité maximale de cuivre fixée par la biomasse a été estimée pour S et CC en
faisant les approximations suivantes :

& La biomasse est constituée uniquement de bactéries

& Tous les sites de surface sont saturés en métaux

Avec ces hypothéses, la quantité maximale de cuivre fixée par la biomasse est
d’environ 20 mg de Cu / kg de sol pour S et CC. D’apreés ce calcul, la biomasse du sol peut
effectivement immobiliser une quantité non négligeable de métaux en considérant
uniquement leur propriété de surface. D’autres mecanismes -comme le transport actif par
exemple- peuvent faire augmenter la capacité d’adsorption des métaux par les
microorganismes. Mécanismes qui sont délicats a prendre en compte dans la modélisation.
Il semble donc nécessaire d’intégrer la réactivité de cette fraction pour la prévision de la
spéciation des métaux dans les sols.

Ainsi, les données obtenues sur la réactivité des pools bactériens seront utilisées

dans le dernier chapitre, pour déterminer la spéciation des métaux dans les sols.
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Chapitre V. Relation entre devenir et impact du cuivre
sur les bactéries aprés ajout de cuivre

Afin de relier devenir et impact du cuivre, une étude en dynamique a été menée
pendant 35 jours. Les sols non séchés ont été mis a incuber -sous forme de microcosme- sans
ou avec ajout de cuivre (250 mg/kg) pendant un temps donné (t=0, 15 et 35 jours).

Nous avons mis en évidence dans le chapitre II des statuts organiques différenciés
entre NA, S et CC. Or, ceux-ci ont influencé la réactivité des MOP et des AF extraits du sol
total. De ce fait, cette ¢tude en dynamique a été réalisée pour NA, S et CC afin de déterminer
I’influence du statut organique sur le devenir du cuivre et sur I’impact de celui-ci sur les
bactéries. La Figure 5.1 présente un schéma descriptif de I’étude en dynamique réalisée.

L’impact d’un ajout de cuivre sur les bactéries a été apprécié a 1’aide de descripteurs
biologiques et chimiques. Le devenir du cuivre dans le sol a été suivi a I’aide de descripteurs
chimiques. Les descripteurs biologiques concernent le suivi du CO, dégagé (respiration),
I’énumération des bactéries viables hétérotrophiques (VH) et 1’énumération des bactéries
résistantes au Cu (Cu®). Les descripteurs chimiques concernent les caractéristiques physico-
chimiques des solutions du sol extraites, I’ultrafiltration du Carbone Organique Dissous
(COD) et la spéciation théorique du cuivre en solution.

Dans un premier temps, nous avons effectué la spéciation théorique du cuivre en
solution avec ECOSAT en utilisant sa base de données. Dans un second temps, afin de relier
I’intensité de I’impact du cuivre et sa concentration sous forme libre en solution, nous avons
affiné les calculs avec nos propres valeurs, en introduisant dans ECOSAT des données
acquises au cours des chapitres précédents.

Les données obtenues sur les caractéristiques physico-chimiques de la solution du sol
ont été utilisées comme données d’entrée ou de validation de la modélisation de la spéciation

du cuivre dans nos sols (Chapitre VI)
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Descripteurs biologiques* i Descripteurs chimiques

150 g de sol équivalent sec a été incubé a 80 % de la capacité au champ et a 20 °C

BN | 0% | | 2sopem | | | 2s0pem || cac | (EEEGH
005N 250ppm 1 250ppm CaCl,
’/c\
e

Jg @ ddg

Extraction a I’eau
I Agitation 20 min
i Rapport 1/2 (solide/liquide)

v

Respiration I Ultrafiltration,
Bactéries viables hétérotrophiques (VH), [ Caractéristiques physico-chimiques
Bactéries résistantes au Cu (Cu®) | Spéciation théorique du cuivre

* L’étude des descripteurs biologiques a été réalisée par 'UMR Géochimie et Microbiologie des sols (INRA, Dijon)

Chaque type d’ajout a été répété trois fois dans des microcosmes indépendants. Des microcosmes indépendants ont été mis en place pour
t=0, 15 et 35 j. L’ensemble a été réalisé pour NA, S et CC, soit au total 81 microcosmes pour les descripteurs biologiques et 81 pour les
descripteurs chimiques.

Figure 5.1 Schéma descriptif de 1’étude en microcosme

1. Cas du sol non-amendé (NA)

1.1 Résultats majeurs (résumé article)

Les résultats obtenus dans cette partie ont été rédigés sous forme d’un article soumis
et donné en fin de ce chapitre. Les résultats majeurs sont résumés ci-dessous.

Les réponses des différents descripteurs sont reprises dans le Tableau 5.1. Les
descripteurs biologiques décrivent I’impact du cuivre sur les bactéries (VH et Cu®) et une
partie de I’activité des bactéries a travers la respiration. Les descripteurs chimiques décrivent
des caractéristiques de la solution du sol, celles-ci étant le résultat a la fois de processus
biotiques et abiotiques. Ces descripteurs ne vont donc pas forcément montrer les mémes
tendances.

Cependant, il semble exister un lien subtil entre les descripteurs biologiques et
chimiques, reli¢ a I’'impact du cuivre sur le sol (Tableau 5.1). En effet, les descripteurs

biologiques indiquent un impact dés 15 jours d’incubation, visible par une augmentation des
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bactéries Cu® et par une diminution des bactéries VH. Cet impact est aussi mis en évidence
par les descripteurs chimiques (I’évolution de la spéciation du cuivre et la dynamique des
petites (< 500 Da) et grosses molécules (> 500 Da) en solution).

Les descripteurs biologiques et chimiques apparaissent donc complémentaires pour

comprendre et mettre en évidence I’impact du cuivre sur le sol.

Temps d’incubation t=15 jours t =35 jours
Descripteurs Biologiques

- Respiration - -

- Enumération VH + -

- Enumération Cu® + +
Descripteurs chimiques

- pH + -

- COD - +

- % Cu récupéré en + _
solution

- Devenir des petites et
grosses molécules
- Evolution de la
spéciation théorique
+ différences significatives observées entre les microcosmes Cu et les microcosmes controles
— pas de différences significatives observées entre les microcosmes Cu et les microcosmes controles
Tableau 5.1 Récapitulatif des réponses observées pour les différents descripteurs utilisés

pour NA

+ +

+ j—

2. Cas du sol amendé avec de la paille (S)

Comme nous avons pu le voir avec NA, les microcosmes H,O ne suffisent pas pour
interpréter les descripteurs chimiques en présence de Cu en raison des effets abiotiques dus a
I’ajout (perturbation du pH, de la force ionique, des équilibres d’adsorption et de désorption
des MOD, ...). De ce fait, pour S et CC (parties suivantes), seuls les microcosmes Cu et

HCI/CaCl; ont été exploités.
2.1. Réponse des descripteurs biologiques

La quantité de CO, dégagée au cours de I’incubation est donnée a la Figure 5.2 pour
les microcosmes contrdles (H,O ou HCI) et pour les microcosmes avec Cu. Comme pour
NA, apres 35 jours d’incubation, on observe une diminution significative de la quantité de
CO; dégagée d’environ 20% dans les microcosmes HCI et Cu. Ces résultats montrent qu’une
acidification a autant d’effet sur la respiration qu’un ajout de Cu. Les effets résultant de

I’ajout de Cu ou de I’acidification ne peuvent pas étre discriminés par ce descripteur.
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Figure 5.2 Quantité de CO, dégagée par les sols S incubés pour trois types de microcosmes :
H,0 (0), HC1 (A) et Cu ().

L’énumération des bactéries viables hétérotrophiques (VH) est donnée dans le
Tableau 5.2. A t=15 et 35 jours, la méme quantité¢ de VH est énumérée entre les microcosmes
H,0 et Cu. Cependant, un enrichissement significatif en Cu® est observé a t=35 jours pour

les microcosmes Cu (Tableau 5.2).

microcosmes
+H20 +Cu
7
Bacteries  t=15 25710031 294107 033)°
Viables
Hétérotrophiques 7
(CFU.g " of sol) t=35 2’09X19 (0,76) 2,57x107(0,33)*

‘ 3
Bactéries t=15 3’07X12 0,77 5,19x10%(1,10)*
résistantes au

cuivre 2,58%10°(0,37)

(CFU.g " of soil) t=35 7,29x10% (0,30)°

Les valeurs entre les parenthéses sont les écartypes
Pour un temps donné et un type de bactéries énumérées, différentes lettres indiquent une différence significative (p<0.05)

Tableau 5.2 Enumérations des bactéries viables hétérotrophiques (VH) et résistantes au
cuivre (Cu®) pour les microcosmes H,0 et Cu aux 15°™ et 35°™ jours d’incubation (S)

2.2. Evolution des caractéristiques de la solution du sol

Pour un temps donné, les microcosmes Cu et HC1/CaCl, ont des valeurs de pH et
COD qui ne sont pas significativement différentes (Figure 5.3). L’évolution du pH et du
COD est identique pour ces deux microcosmes. Le COD reste stable (p < 0,05) alors que le

pH augmente significativement apres 35 jours d’incubation.
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pH a
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Temps d'incubation en jours
Pour un temps d’incubation donné, différentes lettres indiquent une différence significative entre les microcosmes Cu et HCl/CaCl,.

Figure 5.3 Evolution du pH et du COD des solutions du sol au cours de I’incubation pour S
extraites des microcosmes Cu (pH [, COD H) et HCI/CaCl, (pH A, COD A).

Les valeurs de cuivre mesurées en solution pour les microcosmes Cu au cours de
I’incubation (45 a 70 pg 1) sont largement supérieures a celles mesurées pour les
microcosmes HCI/CaCl, (8 & 16 pg 1™"). Ces concentrations diminuent au cours du temps
d’incubation. Cependant I’amplitude de diminution du Cu en solution est similaire pour ces
deux microcosmes a t=15 jours mais significativement différente a t=35 jours comme

I’illustre la Figure 5.4.

100 <t

90 4

70 4 .
60 4 %
50 4 %

40

o

% Cu récupéré en solution

0 10 20 30 40
Temps d'incuation en jours

Pour un temps d’incubation donné, différentes lettres indiquent une différence significative entre les microcosmes Cu et HCl/CaCl,.
Figure 5.4 Pourcentage de Cu récupéré en solution durant I’incubation (t 0 = 100%) pour les
sols S incubés avec HCI/CaCl, (A) et Cu ()

Le suivi des petites (<500 Da) et grosses molécules (> 500 Da) dans les solution du
sol extraites des microcosmes HC1/CaCl, et Cu au cours de I’incubation est donn¢ a la Figure
5.5. Pour les microcosmes HC1/CaCl,, les petites molécules diminuent significativement au
cours du temps, alors que les grosses restent stables (Figure 5.5, a). A I"opposé pour les
microcosmes avec Cu, les petites molécules augmentent significativement, alors que les

grosses restent stables (Figure 5.5, b).
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A: Différences significatives (p<0,05) entre COD > 500 Da
a: Différences significatives (p<0.05) entre COD < 500 Da

Figure 5.5 Distribution du COD en petites (< 500 Da) et grosses molécules (> 500 Da) pour
les microcosmes HC1/CacCl, (a) et Cu (b) pour les solutions du sol extraites de S.

2.3. Spéciation théorique du cuivre

La spéciation théorique du cuivre en solution -calculée par ECOSAT avec les mémes
hypothéses faites pour NA- est reportée dans le Tableau 5.3. Pour les microcosmes
HCl/CaCl,, les pourcentages de cuivre libre et inorganique diminuent au cours du temps
d’incubation au profit du Cu organique. Pour les microcosmes Cu, les formes de cuivre libre
et inorganiques diminuent pendant les 15 premiers jours d’incubation au bénéfice des formes

du Cu organiques, puis cette spéciation reste inchangée a t=35 jours.

Microcosmes Microcosmes
HCl/CaCl, CuCl,

% de Cu libre
t =0 jours 13,2 (0,1)* 453 (5,5)°
t=15 jours 8,8 (1,3)° 25,1 (3,2)°
t =35 jours 1,9 (0,8)°¢ 14,6 (8,2)"
% de Cu organique
t =0 jours 85,7 (0,2)* 51,1 (5,3)°
t=15 jours 90,4 (1,3)° 71,7 (3,1)°
t =35 jours 97,5 (0,6)° 82,3 (8,1)°
% de Cu inorganique
t =0 jours 1,1(0,1)* 3,7(1,0)°
t=15 jours 0,8 (0,1)° 3,2(0,3)"
t =35 jours 0,4 (0,1)° 3,1(0,5)"

Pour un microcosme et une espece de cuivre donnée, différentes lettres indiquent une différence significative (p<0.05)
Tableau 5.3 Spéciation théorique du cuivre calculée par ECOSAT dans les solutions du sol
extraites des microcosmes HCI/CaCl, et CuCl, durant I’incubation (S).
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2.4. Conclusions

NA S
t=15 jours t= 35 jours t=15 jours t= 35 jours

Descripteurs biologiques
- Respiration - - - —
- Enumération VH + - - -
- Enumération Cu® + + - +
Descripteurs chimiques
- pH + - — —
-COD - + - -

0 o
-% Cu récupéré en + _ _ +
solution
- Devenir de’s petites et + + _ +
grosses molécules
- Evolution de la

Lo . + - - +

spéciation théorique

+ différences observées entre les microcosmes Cu et controles
— pas de différences observées entre les microcosmes Cu et controles

Tableau 5.4 Récapitulatif des réponses observées pour les différents descripteurs utilisés
pour NA et S.

Pour S, d’aprés les descripteurs utilisés (Tableau 5.4), I’'impact du cuivre a été
observé a t=35 jours. Cet impact est retardé par rapport a NA, pour lequel I’impact du cuivre
a été observé a t=15 jours. D’autre part, I’impact du cuivre observé semble plus faible par
rapport & NA. En effet, moins de descripteurs ont mis en évidence un impact du Cu dans S
par rapport a NA (Tableau 5.4).

3. Cas du sol amendé avec du compost de résineux (CC)

3.1. Réponse des descripteurs biologiques
La quantité¢ de CO, dégagée au cours de I’incubation est donnée a la Figure 5.6 pour

les microcosmes contrdles (H,O ou HCl) et pour les microcosmes avec Cu. Comme pour NA
et S, aprés 35 jours d’incubation, on observe une diminution significative de la quantité de

CO; dégagée d’environ 40% dans les microcosmes HCl et Cu.

700
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400 4
300 (S

200 4 o’
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100 +

Quantité cumulative C-CO, dégagée (mgC kg™ soil)

0 10 20 30 40
Incubation en jours

Figure 5.6 Quantit¢ de CO, dégagée par les sols CC incubés pour trois types de
microcosmes : H,O (O), HC1 (A) et Cu (LJ).
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microcosmes
+H20 + Cu

Bactéries t=15  5,22x107(0,68)*  6,19x107(1,83)"
Viables
Hétérotrophiques

(CFUg"ofso)  t=35  3,84x107(0,21)*  4,16x107(0,50)*

Bactéries t=15  2,61x10°(0,48)*  7,17x10°(2,05)"
résistantes au

cuivre 3 a 3 b
(CFU.g "' of soil) t=35  3,83x10°(0,23) 2,39x10°(0,91)

Les valeurs entre les parenthéses sont les écartypes
Pour un temps donné et un type de bactéries énumérées, différentes lettres indiquent une différence significative (p<0.05)

Tableau 5.5 Enumérations des bactéries viables hétérotrophiques (VH) et résistantes au

cuivre (Cu®) pour les microcosmes H,O et Cu aux 15°™ et 35°™ jours d’incubation (CC).
L’énumération des bactéries viables hétérotrophiques (VH) est donnée dans le

Tableau 5.5. A t=15 et 35 jours, la méme quantité¢ de VH est énumérée entre les microcosmes

H,0 et Cu . Cependant, un enrichissement significatif en Cu® est observé a t=15 jours pour le

microcosme Cu, par contre celui-ci n’est plus observable a t=35 jours (Tableau 5.5).

3.2. Evolution des caractéristiques de la solution du sol

Pour un temps donné, les valeurs de pH et de COD sont similaires entre les
microcosmes Cu et HCI/CaCl,. Le COD et le pH restent stables tout au long de 1’incubation
(Figure 5.7).

12 12
a
a
1] a COD % % |10
< 10 § k10
&
g
& o
a 9 9 I
o
(&)
8 8
a pH a a
7 4 é % % =7
6 T T T T 6
0 10 20 30 40

Temps d'incubation en jours
Pour un temps d’incubation donné, différentes lettres indiquent une différence significative entre les microcosmes Cu et HCl/CaCl,.

Figure 5.7 Evolution du pH et du COD des solutions du sol au cours de 1’incubation pour
CC extraites des microcosmes Cu (pH LI, COD H) et HCI/CaCl, (pH A, COD A).

Bien que la concentration en Cu en solution au cours de I’incubation soit tres
différente entre les microcosmes Cu (67 a 115 pg 1) et HCI/CaCl, (9 a 14 pg I,
I’amplitude de diminution du Cu en solution n’est pas significativement différente a 15 et 35

jours entre les microcosmes Cu et HC1/CacCl, (Figure 5.8).
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Figure 5.8 Pourcentage de Cu récupéré en solution durant I’incubation (t 0 = 100%) pour les
sols CC incubés avec HC1/CaCl, (A) et Cu (L)

Le devenir des petites (<500 Da) et grosses molécules (> 500 Da) dans les solutions
du sol extraites des microcosmes HCI/CaCl, et Cu au cours de I’incubation est donné a la
Figure 5.9. Pour les microcosmes HCl/CaCl, et Cu, les petites molécules diminuent
significativement au cours du temps alors que les grosses molécules restent stables, sauf pour
le microcosme HCI/CaCl, a t=35 jours ou les grosses molécules augmentent

significativement (Figure 5.9, a). De plus on observe une diminution plus importante des

petites molécules dans les microcosmes HCl/CaCl, que dans les microcosmes Cu (Figure

5.9,b)
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Temps d'incubation en jours

A: Différences significatives (p<0,05) entre COD > 500 Da
a: Différences significatives (p<0.05) entre COD < 500 Da

Figure 5.9 Distribution du COD en petite (< 500 Da) et grosses molécules (> 500 Da) pour
les microcosmes HC1/CaCl, (a) et Cu (b) pour les solutions extraites de CC.
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3.3. Spéciation théorique du cuivre

La spéciation théorique du cuivre calculée par ECOSAT est reportée dans le Tableau
5.6. Pour les microcosmes HC1/CaCl, et Cu, la spéciation du cuivre reste inchangée pendant
I’incubation. Néanmoins, un changement de spéciation observé a t=15 jours pour les
microcosmes avec Cu est observé par une diminution significative du cuivre libre au bénéfice

de Cu organique

Microcosmes Microcosmes
HCI/CaClz CuClz

% de Cu libre
t =0 jours 0,5 (0,3)" 16,4 (5,4)°
t=15 jours 0,7 (0,5)* 7,6 (2,6)°
t =35 jours 0,3 (0,2)* 9,9 (1,9)®
% de Cu organique
t =0 jours 99,4 (0,3)" 82,1 (5,6)*
t=15 jours 99,2 (0,5)* 91,6 (2,6)°
t =35 jours 99,6 (0,2)* 89,3 (8,1)™
% de Cu inorganique
t= 0 jours 0,1(0,1)* 1,5(0,2)"
t= 15 jours 0,1 (0,1)" 0,9 (0,1)°
t =35 jours 0,1(0,1)* 0,9 (0,1)"

Pour un microcosme et espece de cuivre donnée, différentes lettres indiquent une différence significative (p<0.05)
Tableau 5.6 Spéciation théorique du cuivre calculée par ECOSAT dans les solutions du sol
extraites durant I’incubation des microcosmes HC1/CaCl, et CuCl, durant I’incubation (CC)

3.4. Conclusions

Pour CC, seulement deux descripteurs indiquent un impact du cuivre a t=15 jours
(Tableau 5.7). L’impact du cuivre sur CC est plus faible par rapport & S et NA car moins de

descripteurs ont relaté cet impact (Tableau 5.7).

NA S CcC
t= t= t= t= t= t=
15 jours 35 jours 15 jours 35 jours 15 jours 35 jours

Descripteurs biologiques
Respiration - - - - - -
Enumération VH + - - - - -
Enumération Cu® + + - + + -
Descripteurs chimiques
pH + - - - - -
TOC - + - - - -
0 o
Sf; 1§tL1l Orrc-;:cupere en + _ _ + _ _
srovses mldeules + + - + - -
]siljéc::li:lttlizrrll (tigélcilrique + B B * * B

Tableau 5.7 Récapitulatif des réponses observées pour les différents descripteurs utilisés
pour NA, S et CC.
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4. Relation entre le cuivre libre et I’intensité des impacts observés

Au cours des parties précédentes, nous avons observé une intensité de 1’impact du
cuivre différente sur les sols, suivant I’ordre du plus fort au plus faible impact : NA>S>CC.
Cette intensité est a relier a une différence de biodisponibilité¢ du cuivre entre NA, S et CC.
En se basant sur le FIAM (Free Ion Activity Model) qui considére que la toxicité d’un métal
peut étre prédite grace a la concentration en ion libre (Brown et Markich, 2000), nous avons
alors relié I’intensité de I’impact observé avec la concentration en cuivre libre en solution a
t=0j.

Nous avons déterminé les concentrations en cuivre libre par ECOSAT en utilisant les
hypotheses suivantes :

& [Fe] total en solution = [Fe(III)]

& La réactivité des MOD a été assimilée a celle des AF

L 65 % COD est du carbone réactif (Tipping et al., 2002 ; Ge et al., 2005)

% Les AF sont composés pour moitié de carbone

En plus de ces hypothéses, nous avons comparé trois scénarios entre-eux :

Scénario 1- Nous avons considéré que les MOD NA, S et CC ont la méme réactivité.
Les jeux de données déterminés par Milne et al. (2001,2003) pour la réactivité¢ des AF ont été
utilisés.

Scénario 2- Nous avons considéré que les MOD NA, S et CC n’ont pas la méme
réactivité. En effet, la réactivité¢ des AF extraits du sol total (Chapitre II) a été influencée par
le changement de statut organique des sols. Nous avons aussi utilisé les données de réactivité
de Milne et al. (2001,2003). Cependant, nous avons introduit les teneurs en sites déterminées
au chapitre II pour les AF extraits du sol total dans ECOSAT (Table 1, article Chapitre II).

Scénario 3- En plus du changement de réactivité des MOD, nous avons pris en
compte la quantité de biomasse présente dans nos sols (Tableau 1.6, Chapitre I). En effet,
pour une méme quantité¢ d’ion libre mais une quantité de biomasse différente, rien n’indique
que ’on aura les mémes impacts. De ce fait, nous avons divisé les concentrations en cuivre
libre calculées pour le scénario 2 par la quantité de biomasse. On obtient ainsi une quantité

de cuivre "toxique" par quantité¢ de biomasse
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Figure 5.10 Comparaison de la concentration en cuivre libre et de la quantité de cuivre
"toxique" par quantité de biomasse pour les trois scénarios

Pour le scénario 1 et 2 (Figure 5.10, partie gauche), il est délicat de relier I’intensité
de I’impact du cuivre sur le sol au cuivre libre en solution. En effet, pour le scénario 1, on
devrait observer une intensité d’impact similaire pou NA et S, car nous avons les mémes
concentrations calculées en cuivre libre. Ce résultat est contradictoire car on observe un
impact plus faible pour S que pour NA. Néanmoins, pour CC, la concentration en cuivre libre
en solution est toujours la plus faible, correspondant bien a un impact observé plus faible par
rapport a NA et S.

Pour le scénario 2, on obtient des résultats contradictoires avec les intensités des
impacts observées. En effet c’est pour NA et CC que I’on a les plus faibles concentrations en
cuivre libre en solution alors que le plus fort impact est observé pour NA et le plus faible
pour CC.

Par contre, le scénario 3 concorde avec I’intensité de I’impact observé (Figure 5.10,
partie gauche). En effet la quantité de cuivre "toxique" ramenée au carbone de biomasse suit
I’ordre suivant NA>S>CC ce qui est en accord avec I’intensité des impacts observés. On
obtient le méme résultat si on considére une méme réactivité des MOD ainsi que la quantité
de biomasse (i.e. scénario 1 couplé avec le scénario 3). Ce résultat suggere que la cible et sa
quantité (i.e biomasse dans notre cas) sont un facteur important a prendre en compte pour

décrire I’intensité de I’impact dans nos sols.
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Au cours de ce chapitre, pour NA, S et CC, I’intensité de I’impact du cuivre observé
a été différent. Ce résultat suggeére que les statuts organiques de nos sols ont une influence
sur le devenir et I’impact du cuivre.

Relier la concentration cuivre libre en solution et I’intensité des impacts observés, en
prenant en compte une méme ou différente réactivité des MOD est délicat. Néanmoins, si on
tient compte de la quantité de biomasse présente dans nos sols, les résultats obtenus
coincident avec les impacts observés, indiquant bien que d’autres paramétres autres que la
concentration en ion libre en solution influencent I’intensité de I’impact du métal dans les
sols. Cette étude a permis d’acquérir des données sur la solution du sol pour les
microcosmes H,O et Cu pour NA, S et CC (Annexe G). Elle a permis aussi de déterminer la
répartition du cuivre dans la phase solide, a Il’aide de fractionnements granulo-
densimétriques et d’extractions séquentielles sur les sols (aprés incubation uniquement a
t=0j pour les microcosmes H,0 et Cu) (exposé au chapitre I).

Au cours de cette étude, les données acquises sur la phase solide et sur la solution du
sol serviront de données d’entrée dans ECOSAT et de données de validation lors de ce
dernier chapitre. Différents scénarios de prise en compte des MOS dans les modeles y

seront étudiées pour déterminer la spéciation du cuivre dans nos sols.
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“Impact of added copper on soil bacteria and copper
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Article soumis a Soil Biology and Biochemistry

1.1. Abstract

To understand the copper behaviour in soil and its impact on soil microorganisms, we
studied the effect of a single dose of copper addition with time using both biological and
chemical data to assess respectively an impact on bacteria and to determine copper
speciation. Biological data were obtained after incubation of soil samples until 35 days in
microcosms spiked with CuCl, and compared to a control HO. They concerned the number
of viable heterotrophic as well as copper-resistant bacteria (Cu®). Evolved CO,-C during
incubation was also followed in HCI spiked microcosms to identify an acidification effect
linked to the copper salt addition. Chemical data concerned pH and contents in major and
trace elements of soil-water extracts. A special focus was made on the dissolved organic
carbon (DOC) as the major ligand of copper in solution, and because its dynamic is
controlled by both biotic and abiotic processes. We thus used ultrafiltration to divide DOC
into high or low molecular weight organic fractions to distinguish their evolution with time
of incubation. Theoretical speciation of copper in solution was calculated with the ECOSAT
model. The impact of copper salt addition on the solution chemistry, i.e. changes in pH and
ionic strength, and introduction of a divalent cation was mimicked with an HCI/CaCl, control
microcosm.

CO,-C measurements showed that the spike of copper salt has as much effect on soil

respiration as does the corresponding soil acidification with HCl. Enumeration of copper
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resistant bacteria appeared to be a good descriptor of the copper impact. For the copper
supplemented microcosms, significant increase in Cu® at t=15 days of incubation strongly
suggested that some copper species were bioavailable, but an attenuation of the effect was
observed at the end of the incubation. Significant changes in copper speciation in solution
were found in parallel only in the copper spiked microcosms, where free copper species
decreased at the benefit of organic forms in solution during incubation. A copper impact on
the dynamics of low and high molecular weight organic matter in solution was clearly
differentiated from the one induced by chemical changes after copper addition. Biological
and chemical descriptors selected both agreed to show an effect of the Cu dose tested when
compared to the same H,O control, but the HCI/CaCl, control provided useful chemical

information to explain the data after addition of CuCl.

keywords: copper speciation; dissolved organic matter; viable heterotrophic bacteria;
copper-resistant bacteria; soil copper impact

1.2. Introduction

Soil microorganisms can be affected by heavy metal contents in soils. The impact of
heavy metals in soils as studied by microbial approaches showed that within sufficient high
total metal contents, a decrease in the amount of microbial biomass and cultivable bacteria
and an increase in metal tolerant bacteria can be observed. Some functions in soils assumed
by microorganisms were also shown to be altered (Aoyama and Itaya, 1995; Chander and
Brookes, 1993; Duxbury and Bicknell, 1983; Giller et al., 1998; Huysman et al., 1994;
Knight et al., 1997; Ranjard et al., 1997). All these alterations may induce changes in
surrounding soil physicochemical conditions, but this aspect of heavy metal impact in soils is
not sufficiently documented. In laboratory experiments however, mechanisms such as
acidification due to the addition of heavy metal were shown likewise to alter biochemical
responses (Lombi et al., 2005; Speir et al., 1999). Heavy metal impacts in soils were
frequently related to biological parameters but rarely linked to a chemical speciation of the
metal, despite the fact that only metal speciation can be related to its bioavailability (Kunito
et al., 2001b; Ranjard et al., 1997). Nevertheless speciation of metal in soils is difficult to
obtain, especially in the goal of relating metal species to bioavailability (Thornton, 1999).

Heavy metals can bind to several reactive organic or mineral soil constituents, as
much as in the solid or the liquid phase. Many processes like sorption/desorption,

precipitation/dissolution or complexation are responsible for the heavy metal distribution
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among soil constituents and soil phases. One soil constituent in particular is related both to
the dynamic of heavy metals and to the activity of microorganisms in soils: the dissolved
organic matter (DOM). DOM is one of the main reactive fractions of the soil organic matter
both from the point of view of its rapid turn-over and its reactivity towards heavy metals.
Furthermore its dynamic is controlled by numerous biotic and abiotic processes. The fate of
soil DOM (mineralization or production) is due to microorganisms activities but also to the
presence of soil reactive constituents driving the sorption/desorption mechanisms, in relation
with the soil solution characteristics (Kalbitz et al., 2000; Marschner and Kalbitz, 2003;
Reemtsma et al., 1999; Smolander and Kitunen, 2002). DOM is also involved in several
processes concerning the fate of heavy metals in soils (Fotovat and Naidu, 1998; Merritt and
Erich, 2003; Zhou and Wong, 2001). DOM can change the speciation of heavy metals by the
formation of metallic complexes in solution thus modifying their potential toxic effects
(Dumestre et al., 1999). But soil microorganisms can also change the metal speciation in
order to reduce toxicity by several mechanisms including binding to cell-surface
components, extracellular complexation with biomolecules or precipitation by metabolites
(Cervantes and Gutierrez-Corona, 1994; Gadd, 2004; Gordon et al., 1994; Trevors, 1987).

Dynamic of heavy metals, microbial activities and dynamic of organic carbon
(especially DOM) are obviously linked, but it is still difficult to accurately describe the
connections between these processes. It is thus interesting to mix biological and chemical
points of view when dealing with heavy metals impacts on soil microorganisms. One of the
main challenges to connect biological and chemical descriptors is to relate the metal
speciation to the effect on soil microorganisms. In this way, Dumestre et al. (1999) showed
that the measure of free copper activity in solution can be a good descriptor of copper
toxicity in soil. But such data are not easy to obtain, especially in complex systems like soil
solutions in the presence of many ligands.

In this work, our aim was to relate microbiological to chemical data of soil copper
impact in order to better describe the soil response and select relevant descriptors. Copper
was used for its environmental significance, especially in vineyard soils (Besnard et al.,
2001), and its known reactivity towards organic ligands which complicates its biodynamic in
soils. Thus, DOM was chosen as a key parameter to follow, as its production and
consumption in solution is attributed both to microbial processes and abiotic processes. We
used microcosms incubated during 35 days with a vineyard soil in the absence or presence of
added copper, and followed both i) biological descriptors expressed as CO,-C evolved and

number of cultivable as well as copper-resistant bacteria, and i) chemical descriptors based
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on soil solution characteristics (pH, total copper and total organic carbon contents (TOC) and
contents in major cations and anions). The direct determination of free copper species using a
copper ion selective electrode was not possible in our case, because of the presence of
interfering ions in solution. We thus calculated a theoretical Cu speciation using the program
ECOSAT with the determined soil solution characteristics in order to take into account
soluble organic matter as copper ligand (Keizer and van Riemsdijk, 2005). Furthermore, we
followed the evolution of TOC in solution after ultrafiltration, in order to distinguish larger
organic molecules > 500 Da from the smaller ones which were supposed to have the more
rapid turn-over (van Hees et al., 2005). These results were put together and compared
between a control “H,O” without copper and a control “HCI1/CaCl,” mimicking the copper
input (i.e. raising of the ionic strength, introduction of a divalent cation together with a pH
modification), to explain the differences observed and to discuss the reliability of chemical

descriptors to biological ones.

1.3. Materials and methods

1.3.1. Site description and sampling

We used a long-term field experiment started in 1991 and located in the vineyard site
of Macon Clessé (Burgundy, France). The silty clay loam soil was used as an agricultural soil
before the vine installation fifteen years ago. Since this date, the parcels we used in this study
received no sulfate copper nor organic inputs except returned vine-shoot fragments (“Bouillie
Bordelaise) and were only chemical weeded between vine-plants. Thus, the weak copper
contamination exhibited by the surface soil samples (about 60 mg Cu kg', Table 1,
compared to the Cu value of about 20 mg Cu kg™ at 60 cm depth) probably comes from the
past before the field experiment installation. Sampling was made at 0-5 cm depth and
samples were mixed and homogenized, wet sieved at 2.0 mm and stored at 4°C. Selected

characteristics of the soil are given Table 1.
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Soil

pH (water) 6.78
Sand (50-2000 pm) (%) 11.0
Loam (2-50 um) (%) 57.0
Clay (< 2um) (%) 33.0
CaCOs; (%) 0.24
C (%) 1.29
C/N 11.7
CEC cmol” kg™ 16.8
Cu (mg kg™) 62.4

Table 1 Selected characteristics of the soil sample
1.3.2. Experimental procedure

150 g soil equivalent dry weight were incubated in darkness at 20°C in closed jars
during 35 days in the absence and presence of CuCl, added so as to have finally 250 mg Cu
kg soil. This total soil Cu concentration is in the range of copper contaminated vineyards
soils in France (100 to 1500 mg Cu kg™ Besnard et al., 2001). The soil moisture content of
each microcosm was adjusted to 80% of the water holding capacity (WHC). Classically, a
blank control with only water addition was made. But we also used a blank in the presence of
added HCI in order to mimic the impact of acidification with chloride content on the
microorganisms, and a blank with both HCl and CaCl, addition in order to mimic the
introduction of a divalent cation and evaluate the impact on the changes in the nature and in
the solubility of dissolved organic matter as already observed, specially for the chemical
descriptors (Fotovat and Naidu, 1998; Reemtsma et al., 1999)

During incubation, the microcosms were regularly opened and condensation dried,
then weight adjustment was made with deionised water to maintain soil moisture at 80%
WHC. Soil samples were removed from triplicates microcosms for biological and chemical
measurements at two times: t = 15 or 35 days, while t = 0 corresponds to the introduction of

copper and then immediately remove of soil for either the biological or chemical analysis.
1.3.3. Enumeration of bacterial populations

At t=15 days and t=35 days, microorganisms from control (H,O) and copper
contaminated soil microcosms were extracted by blending 10 g of dry soil sample with 50 ml
of a saline solution (NaCl 0.8%) for 90 s in a Waring-Blender (Eberbach Corporation).
Homogeneous soil suspensions were serially diluted in sterile saline solution and 100 pl of
appropriate dilutions were spread on the agar plates. Three plates were inoculated for each

dilution. Enumeration of colony forming units (CFU) corresponding to viable heterotrophic
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(VH) bacteria were performed on YG agar (Kunito et al., 2001b). Copper resistant bacteria
(Cu® bacteria) were selected on CuCl, supplemented YG (2mM Cu(Il)) to allow distinction
between copper resistant and sensitive bacteria (Kunito et al., 2001a). Filter-sterilized copper
stock solution (10 g I"") was added to sterilize PCA prior to dispensing. Cycloheximide was
used as an antifungal agent (100 mg "' final concentration). Enumerations were performed
after 7 days of incubation at 28°C. Plates with between 10 and 100 colonies per plate were
counted. The data were expressed as the means of triplicate determinations and standard error

of the means.
1.3.5. Soil solution extraction and ultrafiltration

The soil solution was extracted from the various microcosms at the different sampling
times with deionised water, using a soil:water ratio of 1:2. After a 20 min shaking, the soil-
solution mixture was centrifuged for 20 min at 12 000 g and the supernatant was filtered
through 5.0 um cellulose nitrate Millipore filters and divided in two aliquots. One was used
to determine soil solution characteristics: pH, total organic carbon (TOC) and copper
contents and major anions and cations. The other part was ultrafiltered using a succession of
three molecular weight cut oftf (MWCO) membranes of 10 000, 3 000 and 500 Da to avoid
clogging (Amicon’s diaflow membranes YM10, YM3 and YCOS respectively, Millipore, in
Amicon 8050 and 8040 stirred cell systems). Molecular size fractionation was deemed
operationally complete when 50% of the initial volume in the ultrafiltration cell had passed
through a membrane in order to avoid polarization or coagulation of organic matter on the
membrane surface (Burba et al., 1998). TOC contents were determined in each ultrafiltered
fractions. The percentages of TOC recovered after ultrafiltration varied between 95 and
110% which were satisfactory considering the low values involved. Cu contents were also
determined in all fractions, but values were too low to be discussed. Addition of all the
carbon contents higher than 500 Da allowed to divide TOC in solution in two parts: the small
molecules <500 Da and the large molecules >500 Da. Before each ultrafiltration, all
membranes were washed with NaOH (0.1 M) and rinsed with water, then washed again with

HCI (0.1 M) and rinsed in order to avoid contaminations.
1.3.6. Chemical analysis

Cu in solution was determined by furnace atomic absorption spectrometry (Varian
SpectrAA 220). Total organic C in solution was monitored by high temperature catalytic
combustion followed by CO, measurement (Shimadzu TOC-VCSN). pH was measured with

118



Chapitre V. Relation entre devenir et impact du cuivre sur les bactéries apres ajout de cuivre

a combined Ag/AgCl electrode (Radiometer analytical, XC 250). Major anions in solution
(SO4*, NOy, CO;™, CI') were determined by capillary electrophoresis (Millipore) and major
cations in solution (Ca, Mg, K, Na, Fe) by flame atomic absorption spectrometry (Varian

SpectrAA 220).
1.3.7. Theoretical speciation of copper in solution

Theoretical copper speciation in soil extracts was determined by thermodynamic
calculations using ECOSAT (Keizer and van Riemsdijk, 2005). We assumed that 65 % of the
total organic carbon determined in soil solution extracts was reactive (Tipping et al., 2002 ;
Ge et al., 2005). The default set of parameters previously determined by Milne et al. (2001,
2003) was used i.e.: density of carboxylic groups, Qimm= 5.88 mol kg'; width of the
distribution (heterogeneity), my;=0.59; density of phenolic sites, Qamax= 1.86 mol kg'l; mm=
0.70; median intrinsic proton / Cu binding constants: logKy; = 2.34; logKmn, = 8.6; log Kicy
=0.26 and log K¢, =8.26, and the parameter b, related to the Donnan volume = -0.57.

1.3.8. Carbon Mineralization during incubation

Forty grams of soil samples were incubated in a 575 ml glass jar hermetically sealed
and containing a vial of 10 ml of 25x10” M NaOH to trap released CO,. Soil respiration was
measured on soil microcosms supplemented with H,O, HCI or CuCl,. The CO, accumulated
in NaOH traps was measured after 7, 15, and 35 days of incubation by non-dispersive
infrared spectroscopy with a Dorhman DC 80 carbon analyzer (Parat et al., 2005). Data were

expressed as the cumulative amount of CO, released along the incubation period.
1.3.9. Statistical analysis

Data are expressed as mean and standard deviation from microcosms made in
triplicate. Significant differences between data were tested with a Student test (XLstat,
Microsoft). The significance level used was p<0.05.

1.4. Results

1.4.1. Microbial data

Figure 1 gives the amounts of CO, released during the incubation for the H,O and
HCI control microcosms and the copper supplemented microcosms. After 35 days, 172 mg of
CO, kg'1 soil were released for the H,O microcosm, while a significant decrease of 25% was

observed both for the copper and HCI supplemented microcosms.
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Figure 1 Amounts of CO; released by the soil samples incubated in the various microcosms:
H,0 (0), HC1 (A) and copper (LJ). Values are means of triplicate + standard deviation.

Enumeration of total viable heterotrophic bacteria (VH) and copper resistant bacteria
(Cu®) performed at t=15 and t=35 days for the H,O and copper spiked microcosms are given
Table 2. At t=15, number of cultivable heterotrophic bacteria was 2.79x10’ CFU g soil
without copper contamination while in the copper microcosms a significant decrease on VH
bacteria to 4.00x10° CFU g™ soil was observed. However, such differences did not persist at
t=35, with similar densities recovered between the copper and H,O control microcosms.

In parallel, at t=15 days, density of Cu® bacteria in the control H,O microcosms was
2.96x10° CFU g soil representing about 0.01% of VH bacteria (Table 2). A significant
increase in Cu® bacteria occurred at t=15 days in the microcosms supplemented with copper,
corresponding to an enrichment factor of 3.4. But at t=35 days, this increase in Cu® bacteria

observed at t=15 remained nearly constant (enrichment factor of 2.9).

microcosms
+H20 + Cu

Viable t=15 2.79x107(0.21)*  4.00x10°(0.47)°
Heterotrophic
bacteria
(CFU.g " ofsoil) t=35  1.50x107(0.01)*  1.84x107(0.45)*

Copper t=15 2.96x10°(0.50)* 1.01x10%(0.39)°
Resistant

bacteria 3 a 3 b
(CFU.g -1 of soil) t=35 3.14x10 (033) 9.02x10 (068)

Values in brackets are standard deviation

Superscript letters indicate significant differences (p<0.05) in bacterial enumerations between control and copper spiked soils for a given
microcosm

Table 2 Enumerations of viable heterotrophic (VH) and copper resistant (Cu®) bacteria in the

H,O control microcosms and copper contaminated microcosms at t=15 and t=35 days of
incubation.
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1.4.2. Chemical data

Soil solutions characteristic are given Table 3. For all the microcosms in the absence
or presence of added copper, TOC and total copper contents determined in water extracts

were always less than 0.1% of the total respective soil contents (Table 3).

) ) Soil solutions characteristics
Incubation time

Type of microcosms .
yp in days oH TOC Cu_
mg.l ng.l
0 73(0.3)" 5.70 (0.13)" 23.48 (7.79)*
C(%ng‘;l 15 73(0.1)° 3.84 (0.32)° 14.54 (1.50)"
: 35 7.1(0.2)" 3.26 (0.19)° 9.85 (0.66)°
0 6.6(0.1)° 2.90 (0.20) * 7.44(0.77)°
(Hg‘l’/nctg‘gl ) 15 6.6 (0.1)* 2.57(0.10)° 5.84 (0.71)°
§ 35 6.6(0.2)"° 2.16 (0.10) 5.14(0.15)°
0 6.5(0.1)° 2.37(0.26)° 74.00 (5.72) °
CuCl, 15 6.8 (0.1)° 1.85(0.13) 30.20 (4.08)°
35 6.6 (0.2)*® 1.66 (0.23) ° 28.20(2.72)°

Superscript letters indicate significant differences (p<0.05) for each soil solution characteristics and one type of microcosm
between different time of incubation
Values in brackets are standard deviation

Table 3 Soil solution characteristics during incubation: pH, total organic carbon (TOC) and
total copper determined in the water extracts at t= 0, 15 or 35 days

At t=0, values of pH and TOC of the water extracts were higher for the H,O control
microcosms than for the HCI/CaCl, and copper microcosms (Table 3). In addition, we
extracted more copper from the H,O control microcosms than from the HC1/CaCl, control
ones even if the solution pH was lower in these last extracts. Furthermore, significantly less
organic carbon in solution (p<0.05) was extracted in the copper microcosms (2.4 mg 1) than
in the control HCl/CaCl, microcosms (2.9 mg 1™). Finally, calculated ionic strength of the
extracted solutions gave as expected a much lower value for the H,O microcosms (1.73 107
+ 0.17) than for the other microcosms: HCl/CaCl, (6.57 10~ + 0.24) and copper (6.62 10~ +
0.17).

During incubation, pH values and TOC contents of the H,O control microcosms
stayed always higher than the corresponding values of the HCI/CaCl, and copper
microcosms (Table 3). For both controls and for the copper microcosms, TOC values
decreased with time. pH values of the H,O and HCI/CaCl, control stand steady at 7.1 and 6.6
respectively during incubation while pH increased between 0 and 15 days for the copper
microcosms. Between t = 0 and 35 days, total copper contents in all extracted solutions
declined but the amplitude of the decrease differed between the samples. The highest
decrease (around 60% of decrease) was observed in the copper microcosms between t = 0

and 15 days (Figure 2), while the decrease was much lower for the HCl/CaCl, microcosms.
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Contrary to the evolution of copper contents, TOC showed a larger decrease (32%) in the
H,O microcosms between 0 and 15 days compared to the copper (22% of decrease) and
HCI/CaCl, microcosms (11%). Between 15 and 35 days however, for all microcosms, the

amplitude of the decrease was much lower for both copper and TOC values (Table 3).

100 &

R

60

% Cu recovered in solution

J ;

20

T T T
0 10 20 30 40
Incubation time in days

Figure 2 Percent of copper recovered in solution during the time of incubation (t 0 = 100%)
for the soil samples incubated with H,O (O), HC1/CaCl, (A) and copper ([J). Values are
means of triplicate + standard deviation.

The behaviour of the small (<500 Da) and large organic molecules (>500 Da) in the
water extracts of the controls and copper microcosms during incubation is shown Figure 3.
Copper, H,O and HCI/CaCl, microcosms showed different trends. In the H,O microcosms,
the decrease in TOC observed during incubation (Table 3) was attributed to the significant
decrease in small organic molecules <500 Da as soon as t = 15 (Figure 3,a). On the contrary,
in the HC1/CaCl, control microcosms the decrease in TOC in solution was attributed to the
decrease in larger organic molecules >500 Da (Figure 3,b). This decrease was associated
however with an increase in small organic molecules <500 Da. Behaviour of organic carbon
in the copper microcosms was different from the two controls: small molecules were shown
to decrease only after 35 days while large molecules remained stable during the time of

incubation (Figure 3,c).
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Figure 3 Distribution of the total organic carbon in solution between small (lower than 500
Da) and large organic molecules (higher than 500 Da) as determined by ultrafiltration, for the
three types of microcosms during the time of incubation (a) microcosm H20, (b) microcosm
HC1/CaCl2 and (¢) microcosm CuCI2.

1.4.3. Theoretical copper speciation in solution

At t=0, theoretical calculations with the ECOSAT model indicated that for H,O
microcosm 99% of total copper concentration was in the form of organic complexes, the
remaining being in the free Cu®” form and complexed with inorganic ligands (Table 4). For
the HCIl/CaCl, microcosms, where both organic carbon and pH values were lower,

theoretical calculations gave rather comparable speciation: 90% of total copper was in the
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organic form and 8% in the free form. But for the copper microcosms where the total copper
contents in solution were higher (Table 3), we calculated that only 40% of total copper was
in the organic form and as much as 56% was in the free form, the remaining being in the
inorganic forms (Table 4).

During incubation, speciation of copper in solution did not change significantly for
the two H,O and HCI/CaCl, control microcosms, but significant changes were observed for
the copper microcosms: free copper species decreased at the benefit of copper organic forms

in solution.

Microcosms Microcosms Microcosms
H,O HCl/CaCl, CuCl,

% of free Cu
t=0 days 0.9(0.6)* 9.4(1.4)°" 55.54.3)"
t=15 days 1.3(0.4)° 9.1(2.1)* 35.3 (3.8)b
t =35 days 1.8 (0.7)* 8.8(5.3)" 46.2 (12.7) ab
% organic Cu
t=0 days 98.7 (0.7)* 89.7 (1.5)* 40.2 (4.5)*°
t=15 days 98.2 (0.5)" 90.2 (2.2)* 60.0 (3.9)b
t =35 days 97.7 (0.8)" 90.2 (5.5)" 49.9 (12.1) ab
% inorganic Cu
t =0 days 0.4 (0.2)* 0.8(0.2)" 4.1(0.5)"°
t=15 days 0.6 (0.1)* 0.7 (0.1)* 4.6 (0.5)"
t =35 days 0.5(0.1)* 1.0 (0.4)° 3.9(0.6)°

Different letters within columns and for one copper species indicate significance at p < 0.05

Table 4 Theoretical calculations of Cu speciation in the soil water extracts of the three
microcosms: H20, HCI/CaCl2 and copper at three times of incubation, determined by the
model ECOSAT using the experimental values of total contents of major and trace elements

1.5. Discussion

1.5.1. Relevant biological descriptors of soil copper impact

Results of amounts of CO, released during incubation suggested that the spike of
copper had as much effect on soil respiration as did the soil acidification with HCI. We
confirm in our study that carbon mineralization is not a good descriptor of soil copper
impact, such measurements being too global to point out specific effects. For example, Giller
et al. (1998) reported that respiration can be unaffected, slightly reduced or increased in
metal contaminated soils.

When copper impact was expressed with the number of viable heterotrophic bacteria,
an effect was observed in the first days of the incubation but not thereafter. The use of only

an H,O control can not allowed to conclude on the pertinence of VH data as descriptor of soil
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copper impact. However, results suggested an attenuation of copper addition impacts, not
pointed out with CO; released measurements.

Enumeration of copper resistant bacteria gave another insight of the copper addition
impact but Cu® results were found in accordance with the results of VH counting i.e. with the
fact that much impact of copper addition is observed at t= 15 days, while less impact is seen
until 35 days. But enrichment of copper resistant bacteria is more powerful descriptor, as it
can be directly linked to the presence of copper. The evolution of this biological descriptor
during incubation strongly suggests that some added copper species were readily bioavailable
at least during the first days of incubation. Indeed, several authors proposed that the degree
of enrichment in metal resistant bacteria can be used as a sensitive measure of metal
bioavailability in soil (Duxbury and Bicknell, 1983; Huysman et al., 1994; Olson and
Thornton, 1982).

1.5.2. Copper addition at t=0: abiotic processes

Taking into account that at t=0 only the abiotic processes due to copper addition can
be assessed, our results on soil solution characteristics showed an impact of the soil copper
addition both on solution pH and ionic strength, and suggested an impact on the
adsorption/desorption equilibrium of soil organic carbon. Indeed, the lower organic carbon
content in solution in the copper microcosms can be attributed to the adsorption of organo-
metallic complexes on the soil matrix via cation bridging or by the decrease of organic
solubility due to copper complexation (Evanko and Dzombak, 1998; Tipping and Woof,
1990; Tipping and Woof, 1991). Such a decrease in organic solubility was also observed in
the HCI/CaCl, microcosms, where the introduction of Ca>" as a divalent cation mimicked the
ability of Cu®" to disturb the adsorption/desorption equilibrium of soil organic carbon.
Consequently, the presence of organic matter in higher contents in the soil extracts of the
H,0 microcosms together with higher pH values (above 7) induced a particular copper
speciation in solution. This speciation was not in favour of the presence of free copper
species as stated by theoretical calculations. Free ionic forms of metals in solution are
expected to be more impacting on microorganisms according to the free ion activity model
(Brown and Markich, 2000). The results of theoretical calculation by ECOSAT showed
therefore the extend of possible impact in copper microcosms with more than 50 % of free

copper forms in solution compared to less than 10 % in the H,O and HC1/CaCl, microcosms.
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1.5.3. Evolution of the chemical soil water extracts characteristics

during incubation

The striking fact during incubation was the great decrease of total copper contents in
solution in copper microcosms which suggests important changes in speciation for Cu.
Similar observations have been made by Wang and Staunton, (2006) who studied the time-
course of copper water-extractable, either native or added to a soil sample, after introduction
of leaf compost or lucerne straw. However they found that the extractability of added copper
increased with dissolved organic carbon, a result we did not observe. Our results rather
suggest that organic carbon and copper in solution may have different pathways whose links
are not easy to establish, taking into account both microbial processes and abiotic processes.
However, chemical data and theoretical calculations showed an increase in copper organic
forms between 0 and 15 days. This evolution of copper speciation was consistent with an
attenuation of copper impact as seen by the biological data.

The different behaviour of large and small molecules indicated that the impact of
added copper can be differentiated from the one of the acidification and the presence of a
divalent cation (Figure 3). Such data concerning the dynamic of organic carbon in solution
however were too much integrative to be ascribed to a particular mechanism, but they were
obviously related to a chemical descriptor of the copper impact in soil.

The decrease in organic molecules <500 Da during incubation observed for the H,O
and the copper microcosms was consistent with the results of Strom et al. (2001) and van
Hees et al. (2005) who showed that small organic molecules were rapidly and preferentially
degraded in soil by microorganisms. But for the HCI/CaCl, control microcosms, small
molecules increased during incubation while large molecules decreased, suggesting that
either an accumulation or a desorption of small molecules and/or a degradation of higher
molecules were favoured. Accumulation of microbial metabolites during incubation of DOM
have already been observed in the work of Kalbitz et al. (2003b) who suggested that for low
contents of carbohydrates in solution, microorganisms were able to use other compounds as
energy sources such as lignin-derived molecules or lipids thus inducing a production of
microbial metabolites in DOM.

Differences in the behaviour of organic molecules in the two H,O or HCI/CaCl,
control microcosms may thus be the expression of different natures of TOC in solution,
depending on the organic carbon retained in the soil matrix. Consequently, organic molecules

in solution in the copper spiked microcosms were more likely to resemble to that of the

126



Chapitre V. Relation entre devenir et impact du cuivre sur les bactéries apres ajout de cuivre

HCI/CaCl, ones, and their different dynamics in the absence or presence of copper strongly
supported that copper disturbed the dynamic of organic matter in solution. Marschner and
Kalbitz (2003) and Kalbitz et al. (2003a) showed that primary factor controlling DOM
biodegradability were structural characteristics and properties, more than molecular size. The
fact that the decrease in small organic molecules with time was slower in the copper
microcosms compared to the H,O controls may be the result of 1) different natures of organic
carbon in solution, or ii) to a more difficult degradation of molecules of the same nature than
those which accumulate in the HCl/CaCl, microcosms. Theoretical speciation of copper in
copper microcosms indicated around half of total copper in complexed forms with organic
matter and such interactions may diminish their biodegradation. Indeed, in a laboratory
experiment Renella et al. (2004) monitored the degradation of citrate and oxalate complexed
with Cd, Cu, Mg, Pb and Zn in clay alkaline soil. Their results showed that biodegradation of
citrate or oxalate linked to Cu, Cd and Pb was lower than that of oxalate and citrate

complexed with Mg.
1.5.4. Relationship between biological and chemical data

With the variations of TOC and Cu contents during incubation, the chemical
descriptors chosen in this study aimed at giving the characteristics of the soil solution as the
result of abiotic and biotic processes. The biological descriptors aimed at describing the
impact of copper on the number of specific soil bacteria and on a part of their activity as seen
by the mineralization of organic carbon. These descriptors are thus not expected to show the
same trends: the first ones integrate many processes while the last ones (except
mineralization) are more closely related to the impact of copper on soil bacteria. But a subtle
link can be made between the chemical and the biological approaches, related to the
bioavailability of copper as a “stressing agent”.

Combining our results from both the biological and chemical data during incubation
suggested a more important change in Cu speciation towards less bioavailability in the
copper microcosms than in the control one including the mimicked microcosms. Changes in
metal speciation towards less toxic species in solution during incubation of leaves of
metallophyte in soil microcosms were already observed by Boucher et al. (2005a).

For our soil sample, the biological descriptors indicated a copper impact as soon as 15
days of incubation after copper addition, resulting in an increase in copper resistant bacteria
and a decrease in viable heterotrophic bacteria. The corresponding changes in chemical

descriptors were the evolution of the copper speciation, not observed in the control
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microcosms, and an impact of copper added on the TOC dynamic in solution clearly
differentiated from a pH or an ionic strength effect. The attenuation of the impact noted from
the biological VH or Cu® descriptors was also seen through the chemical descriptors chosen.

Thus biological descriptors together with chemical descriptors were found
complementarily to approach the mechanisms involved in the copper impact, provided that
chemical considerations are taken into account.
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Chapitre VI. Prévision de la spéciation du cuivre dans les
sols : prise en compte des MOS

Dans ce chapitre, nous avons regroupé nos différents résultats exposés dans les
chapitres précédents pour :

& Hiérarchiser la réactivité des fractions organiques vis-a-vis du Cu

& Paramétrer le modeéle et intégrer nos données de réactivité

U Tester différents scénarios de prise en compte des MOS dans la prévision de la
spéciation du cuivre dans les sols. La validation de ces différents scénarios a été effectuée
grace aux données expérimentales : d’extractions séquentielles, de fractionnements granulo-
densimétriques et de concentrations en cuivre en solution.

La prévision de la spéciation du cuivre dans le sol a été réalisée :

& Pour NA, S et CC, sols ayant des statuts organiques différents,

& Et pour ces mémes échantillons a leur teneur initiale en Cu (60 mg/kg) et

contamings artificiellement aprés ajout de cuivre (250 mg /kg).

1. Réactivité des différentes fractions des MOS

Au cours des chapitres précédents, nous avons étudié la réactivité avec le cuivre de
cinq fractions des MOS : MOP grossiéres, MOP fines, AF sol total, AF < 20 um et pool
bactérien du sol. L’utilisation du méme outil analytique (potentiométrie), d’'un méme
programme pour I’exploitation de ces données (FITEQL) et de conditions expérimentales
équivalentes, rend possible la comparaison et la hiérarchisation de la réactivité de ces
différentes fractions organiques.

Pour comparer cette réactivité, deux parametres sont a prendre en compte :

1) L’affinit¢ de la fraction organique avec le cuivre qui s’exprime a travers la
constante de complexation.

i1) La capacité de fixation de la fraction organique des MOS qui se traduit par la

quantité de sites titrables.
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1.1. Affinité avec le cuivre

Les constantes de complexation du cuivre pour les cinq fractions de MOS sont
reprises dans le Tableau 6.1. Les MOP et les bactéries sont les fractions des MOS qui ont la
plus grande affinité avec le Cu. Les AF extraits du sol total ou de la fraction < 20 um

possedent des affinités avec le cuivre plus faibles que les bactéries ou les MOP.

Fractions organiques LogK
o M%S q COO-Cu COO-CuOH

NA S CC NA S CC
MOP 200-2000 umi 4,61 4,49 4,61 6,71 6,42 6,34
MOP 50-200 pm3 4.45 4,35 4,29 6,63 6,79 6,51
Bactéries* nd 4,05 3,75 nd 5,98 5,69
AF <20um * 3,69 3,60 3,42 5,01 4,87 5,02
AF sol total* 3,27 343 3,12 3,87 491 4,79

1 rapport ligand sur métal égal a 8
* rapport ligand sur métal égal a 4

Tableau 6.1 Récapitulatif des constantes de complexation du cuivre avec les groupements
carboxyliques pour les différentes fractions organiques étudi¢es

1.2. Quantité de sites titrables

La capacité¢ de fixation de chaque fraction des MOS a été exprimée soit par g de
matériau, soit par g de carbone de la fraction ou bien par g de carbone du sol (Tableau 6.2).
Les calculs suivants ont permis de prendre en compte une représentativité de chaque fraction
dans le sol :

L Pour les MOP : Masse de MOP extraite (Table 1, article Chapitre IIT) multipliée
par la teneur en sites des MOP (Table 2, article Chapitre III).

% Pour les bactéries : 50 % de la biomasse (mg C/ Kg de sol) (Tableau 1.6, Chapitre
I) multiplié par 2 (approximation bactérie = 50 % de C) et multiplié¢ par la teneur en sites du
pool bactérien (Table 1, article Chapitre IV).

% AF <20 um : Nous avons considéré que 50% du C localisé dans la fraction fine du
sol (0-20pm) (Figure 1, article Chemosphere Chapitre II) étaient sous la forme de substances
humiques assimilées a des AF. Nous avons multipli¢ cette quantité de carbone par la teneur
en sites des AF extraits de la fraction < 20 um (Table 1, article Chemosphere Chapitre II)

U AF sol total : Nous avons considéré la quantité de SH solubilisée aprés épuisement

a la soude (Figure 1, article Chemosphere Chapitre II) et avons affecté le pourcentage d’AF
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dans les SH (Figure 2.3, Chapitre II). Nous avons ensuite multiplié cette quantité par la

teneur en sites des AF extraits du sol total (Table 1, article Chemosphere Chapitre II)

Fractions 10 eq/g de matériau 10* eq/g C de la fraction 10* eg/g C du sol
organiques des
MOS NA S CC NA S CC NA S CC

MOP 200-2000 pm 2,06 2,45 2,19 5,75 7,18 5,83 0,78 0,83 1,67
MOP 50-200 pm 4,04 480 6,27 21,27 23,52 21,18 2,66 341 4,60

Bactéries nd 11,79 9,82 nd 23,58 19,64 nd 0,21 0,12
AF <20um 1485 21,75 2985 297 435 59,7 83 12,18 985
AF sol total 36,1 2685 33,60 722 537 672 141 966 728

Tableau 6.2 Capacité de fixation du cuivre des fractions organiques extraites exprimée en g
de matériau, en g de C de la fraction ou en g de C du sol.

Les capacités de fixation des différentes fractions organiques sont dans la gamme de
celles proposées pour les MOS dans la littérature (17 4 86 10™ eq/g C ; Baize, 2002) excepté
pour les MOP grossicres (Tableau 6.2).

Que I’on considére la capacité de fixation par gramme de matériau ou par gramme de
carbone, les AF (< 20 um et sol total) sont les fractions qui ont la plus grande capacité a
complexer les métaux pour NA, S et CC. Ce résultat est concordant avec la littérature, les AF
possédant toujours les plus grandes capacités a fixer les métaux par rapport a des bactéries ou
a des colloides (e.g. Fein et al., 1997 ; Citeau, 2004 ; Plaza et al., 2005a). A 1’opposé, les
MOP 200-2000 um possedent les plus faibles capacités a complexer les métaux pour nos
trois sols. Ce résultat semble logique car il s’agit de débris de plantes peu décomposés. La
capacité de fixation des bactéries est soit supérieure, soit inférieure a celle des MOP 50-
200um, dépendant de la fagon dont elle est exprimée (g de matériau ou g de C) et du sol
considéré (S ou CC).

Pour considérer la représentativité de chaque fraction dans le sol, nous avons ramené
la capacité de fixation par gramme du carbone du sol. On peut considérer que la fraction des
AF extraits du sol total est la résultante d’une extraction plus ou moins compléte des autres
fractions. On observe pour NA que la capacité de fixation des AF sol total est supérieure a la
somme de la capacité de fixation des autres fractions, alors qu’elle est inférieure pour S et
CC. Ce résultat suggere pour NA qu’une partie non négligeable des fractions des MOS
(MOP, bactérie, AF<20 um) peut contribuer a la capacité de fixation des AF sol total, ce qui

est probablement moins le cas pour S et CC.
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Dans nos sols (NA, S et CC), les MOP fines et les AF < 20 um sont les deux
principales fractions qui vont contribuer a la complexation des métaux. Les bactéries et les
MOP grossiéres auront une contribution moins importante en terme de sites complexants.
Autrement dit, la représentativité des MOP fines et des AF < 20 um dans le sol est grande
comparativement aux bactéries et aux MOP grossiéres.

Les MOP fines possédant la plus forte affinité avec le cuivre et une grande
représentativité dans le sol pour leur capacité de fixation, seront donc une des fractions
des MOS qui aura potentiellement une grande capacité a fixer les métaux dans les sols.

2. Modeéle, scénarios et données d’entrée
2.1 Le modéle multi-surfaces utilisé

Pour prévoir la spéciation du Cu dans NA, S et CC, nous avons pris en considération
les MOS mais aussi les autres phases réactives du sol, en particulier les oxydes de
manganese, les oxydes de fer et les argiles. Nous avons ainsi utilis¢é un modele multi-surfaces
permettant de décrire plusieurs surfaces réactives (Figure 6.1). Pour réaliser les prévisions de
la spéciation du Cu, le code de calcul I’ECOSAT a été choisi car :

- Il contient une base de données conséquente sur les fractions minérales et surtout sur
les substances humiques

- I1 a déja été utilisé pour déterminer la spéciation des métaux dans les sols sableux et
dans leur solution, avec succés (e.g. Weng et al, 2001,2002 ; Cances et al., 2003 ; Ponthieu,
2003). Nous avons cherché a I’appliquer ici sur des sols argilo-limoneux.

Le schéma conceptuel des réactions pour décrire I’interaction du cuivre avec les

différentes phases réactives du sol est donné ci-apres.

Complexation avec les ligands - -
inorganiques en solution Adsorption sur les argiles

Complexation avec les MOD :

3 scénarios : NICA 50, NICA CEC |<———>| Cuivre <:> Adsorption sur les oxydes de fer

et 5 fractions

Adsorption sur les MOS : Adsorption sur les oxydes de manganése
3 scénarios : NICA 50, NICA CEC

et 5 fractions

Figure 6.1 Schéma conceptuel du modéle multi-surfaces utilisé¢ (inspiré de Weng et al.,
2001)
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2.2 Données générales d’entrée

Pour réaliser la spéciation du cuivre, des données sur la solution et sur la phase solide
du sol sont nécessaires. Les données d’entrée pour la phase solide seront explicitées au fur et
a mesure de la description des différentes phases réactives, au cours des paragraphes
suivants.

& Le fond géochimique en cuivre, apprécié a la fois par les extractions séquentielles
(fraction résiduelle) et par les travaux de Meneghetti (2005), est d’environ 16 mg/kg de sol.
Celui-ci a été retranché de la teneur en cuivre total du sol qui a été insérée dans le programme
car nous le considérons non réactif.

U Les concentrations des différents cations et anions, ainsi que les caractéristiques
physico-chimiques de la solution du sol sont celles déterminées apres extraction sol-eau a

t=0j et sont données a 1I’Annexe G.

2.3 Phases minérales réactives
2.3.1. Les oxydes de fer

La quantité¢ d’oxydes de fer introduite dans ECOSAT correspond a la teneur en fer
extrait du sol par le protocole de Mehra et Jackson (1959) (Annexe I). Pour décrire la
réactivité¢ des oxydes de fer, nous avons utilis¢ le modele développé par Dzombak et Morel
(1990) (2 sites DDL model) propos¢ par ECOSAT (Annexe H).

Nous avons cependant adapté la valeur de la surface spécifique du modéle (600m?/g)
a nos ¢échantillons. En effet, les surfaces spécifiques sont tres différentes entre les oxydes de
fer amorphes (de 160 a 700 m?/g) et cristallisés (de 30 a 71 m?*/g) (Buffle, 1988). Or, la
surface spécifique est utilisée par ECOSAT pour transformer une quantité d’oxydes en une
concentration en sites (valeur importante car elle détermine une capacité a fixer le cuivre, cf.
ci-apres). Garder une surface spécifique de 600 m?/g conduit donc a attribuer aux oxydes de
fer une trés grande capacité a fixer le Cu. Nous avons choisi d’établir cette surface spécifique
a 100 m?/g pour NA, S et CC, valeur plus réaliste pour nos sols. Cette surface spécifique
correspondrait a un mélange constitué¢ de 50% d’oxydes de fer amorphes a 160 m?/g et 50 %
d’oxydes de fer cristallisés a 32m?/g. La présence d’oxydes de fer cristallisés dans nos
échantillons a été mise en évidence dans les fractions fines du sol par analyse aux rayons X

(Annexe J).
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ECOSAT transforme la quantité d’oxydes de Fer en une concentration en sites de la
maniere suivante :

Cs = concentration en sites

Q = quantité d’oxydes de Fer (kg/l) 8
Ds = densité de sites (sites/nm?, pré-programmeée) Cs = QxDsxS x10
S = surface spécifique (m?*/kg) N,

Na = nombre d’Avogadro (6,022 10 mol™)

2.3.2. Les oxydes de Mn

La quantité¢ d’oxydes de Mn introduite dans le programme est égale a la teneur en
manganese extrait par le protocole de Chao (1972) (Annexe I). Pour la réactivité des oxydes
de Mn, nous avons utilis¢ les données de réactivité déterminées par Ponthieu (2003) avec
NICA-Donnan pour la birnessite (Annexe H). La quantité d’oxydes de Mn est ensuite
transformée par ECOSAT en une concentration en sites de la manicre suivante :

Quantité d’oxydes de Mn (kg/l) x Teneur en sites (préprogrammee, mol/kg)

= Concentration en sites (mol/l)
2.3.3. Les argiles

Pour les argiles, nous avons utilisé le modele de Gaines-Thomas et considéré que les
argiles sont saturées en Ca. La constante d’échange du Ca par le Cu (K Ca=Cu) sur les
argiles a été fixée a 4,58. Cette valeur provient du K Ca=Ni pour une kaolinite (Bansal,
1982) car nous n’avons pas trouvé de valeur K Ca=>Cu dans la littérature.

La CEC des argiles de nos sols introduite dans ECOSAT a été approximée par la
formule reportée dans le Tableau 6.3 (Baize, 2002). La CEC des argiles de NA, S et CC est
d’environ 36 meq/100g.

T —-(MOx2)x100

CEC,, A Valeurs calculées :
CEC arg : CEC des argiles en meq/100g NA =38 meq/100g
T : CEC du sol en meq/100g S= 40 meq/100g
A : taux d’argile en % CC= 30 meq/100

MO : taux de MO en %
2: la CEC de la MO exprimée en meq pour 1% de
MO

Valeur moyenne : 36 + 5 meq/100g

Tableau 6.3 Calcul de la CEC du cortége des argiles pour NA, S et CC
Ces résultats sont cohérents avec les analyses aux rayons X effectuées sur la fraction
< 20 um de nos sols. Ces analyses révelent la présence d’illite, kaolinite et d’argiles

gonflantes du type dont la CEC varie entre 3 et 150 meq/100g d’apres la littérature.
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La CEC des argiles introduite dans ECOSAT a donc été de 0,36 mol/kg, valeur
moyenne des CEC des argiles calculées pour NA, S et CC. ECOSAT transforme ensuite la
quantité d’argiles introduite en une concentration en sites de la manicre suivante :

Quantité d’argiles (kg/l) x CEC des argiles (déterminée par le calcul, mol/kg)

= Concentration en sites (mol/l)

2.4. Les 3 scénarios de prise en compte des MOS
2.4.1. Scénario NICA 50

Pour ce scénario, nous avons utilisé la base de données d’ECOSAT. La réactivité des
MOD et MOS a été décrite par le modéle NICA-Donnan. Seules les quantités de MOS et de
MOD (en kg/l, nécessaires pour le calcul car non préprogrammées) ont été introduites,
reposant sur différentes approximations :

U La réactivité des MOS est assimilée a celle des AH (e.g. Weng et al., 2001 ;
Cances et al., 2003 ; Lumsdon, 2004). 50 % de la teneur en mati¢re organique du sol (=
teneur en carbone du sol x 1,72) est considérée réactive (Ponthieu, 2003). La base de données
d’ECOSAT (données décrites par Milne et al., 2001,2003) est utilisée. ECOSAT affecte pour
une quantité¢ d’AH (en kg/l), une concentration en sites (mol/l) qui se répartit en deux types
de sites (COOH et OH) par le cheminement suivant :

Quantité d’AH (kg/l) x Teneur en sites préprogrammée (OH ou COOH, mol/kg)
= Concentration en sites (OH ou COOH mol/I)

U La réactivité des MOD est assimilée a celle des AF (Gustafsson et Schaik, 2003 ;
Ge et al., 2005). La quantit¢ de MOD introduite dans le programme correspond a 65 % du
COD (Ge et al., 2005) multiplié par 2 (sur la base de I’hypothese: AF = 50 % de C). La base
de données d’ECOSAT est utilisée. ECOSAT effectue le méme cheminement que pour les
AH pour déterminer les concentrations en sites, avec une teneurs en sites COOH et OH

préprogrammeées.
2.4.2. Scénario NICA CEC

Ce scénario différe du précédent par le fait que nous avons contraint la concentration
en sites des MOS et MOD calculée par ECOSAT. Pour les MOS, cette concentration a été
contrainte par la CEC du sol (cf. 2.5. Validité des données d’entrée par la CEC du sol). Cette
approche a déja été utilisée par Weng et al. (2001) et MacDonald et Hendershot (2006) pour
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déterminer la spéciation de métaux dans les sols. Pour les MOD, cette concentration a été
contrainte a 1’aide de données expérimentales obtenues pour les AF extraits du sol total.

& La réactivité des MOS est toujours assimilée a celle des AH. La base de données
d’ECOSAT est toujours utilisée. La quantit¢ de AH introduite dans ECOSAT a été calculée
de maniere a produire une concentration en sites ¢gale a la CEC de la somme des 5 fractions
organiques (cf. ci-apres 2.4.3. Scénario 5 fractions).

& La réactivité des MOD est toujours assimilée a celle des AF. Nous avons considéré
que 65 % du COD sont sous la forme d’AF. La base de donnée d’ECOSAT est toujours
utilisée, cependant les teneurs en sites préprogrammées (OH et COOH) dans ECOSAT ont
¢té modifiées par celles des AF du sol total (Tableau 1, article Chapitre II).

2.4.3. Scénario 5 fractions

Pour ce scénario, la réactivité des MOS a été assimilée a la somme des réactivités des
5 fractions organiques : MOP fines, MOP grossiéres, biomasse, MOD et mati¢ére organique
liée a la surface des minéraux (MO-min) (Figure 6.2). Nous avons considéré pour ces
différentes fractions organiques que :
U la réactivité des AF extraits de la fraction < 20 pm peut étre assimilée a celle de la
MO-min
L la réactivité des MOD peut étre assimilée a la réactivité des AF extraits du sol total

U la réactivité de la biomasse peut étre décrite par celle d’un pool bactérien extrait du

sol total. AF extraits du total sol
MOD
MO-min MOS Biomasse
AF <20 pm J\ [\\Xi Pool bactérien
MOP fines MOP grossiéres

MOP 50-200 pm MOP 200-2000 pm

Les écritures en italique correspondent aux matériaux utilisés pour décrire la réactivité des 5 fractions. La somme de la réactivité des MOS
est assimilée & la somme des réactivités de ces 5 fractions

Figure 6.2 Schéma conceptuel du scénario 5 fractions
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Les concentrations en sites pour chacune de ces fractions ont été calculées de la
maniere suivante :

% Pour les MOP : Masse de MOP extraite (Table 1, article Chapitre III) multipliée
par la teneur en sites des MOP (Table 2, article Chapitre III).

& Pour la biomasse : quantité de biomasse (Tableau 1.6, Chapitre I) multipliée par 2
(approximation bactérie = 50 % de C) et multipliée par la teneur en sites du pool bactérien
(Table 1, article Chapitre IV).

% Pour la MO-min : 50% du C localisé dans les fractions fines (0-20 pm et 20-50
um) (Figure 2.1, Chapitre II) ont été multipliés par la teneur en sites des AF < 20 um (Table
1, article Chapitre II).

% Pour les MOD : 65 % du COD ont été multipliés par la teneur en sites des AF
extraits du sol total (Table 1, article Chapitre II).

Les constantes d’affinité avec le cuivre pour ces différentes fractions sont reprises au
Tableau 6.2. Les constantes d’affinit¢ des MOD avec le Ca, Fe, Mg ont été calculées a partir
des données génériques de WHAM (Tipping, 1998 ; Tipping et al., 2003) (Annexe F). Toutes
les constantes intégrées dans ECOSAT ont été corrigées pour une force ionique nulle (I=0) a

’aide de I’équation de Davies (Annexe F).

2.5. Validité des données d’entrée par la CEC du sol

Pour valider les hypotheses effectuées sur les concentrations en sites des différentes
phases minérales réactives et sur les MOS (scénario 5 fractions), nous avons comparé la CEC
de nos argiles déterminée :

& Par le calcul, "CEC directe" (Tableau 6.3)

% Avec la "CEC déduite" de la CEC globale du sol moins la CEC de toutes les autres
phases réactives du sol (Tableau 6.4, Sol-Z MOS-Oxydes).

La CEC des argiles déduite est de 44 meq/100 g (Tableau 6.4), valeur proche de celle
obtenue par le calcul (36 meq/100 g). Ces résultats indiquent que les approximations
effectuées pour déterminer la concentration en sites pour les différentes phases réactives du
sol sont cohérentes. De plus, les valeurs de la "CEC déduite" pour NA, S et CC sont
comparables (Tableau 6.4). Ce résultat est cohérent car il s’agit de la méme matrice sol dont

la seule variable est I’apport de matiére organique. Pour effectuer la prévision de la
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spéciation du cuivre dans nos sols, nous avons introduit les valeurs de "CEC déduite"

(Tableau 6.4) dans le programme plutdt que la "CEC directe".

CEC en cmol /kg de sol

NA S CC
Sol 16,80 18,60 24,30
MOP 0,39 0,75 2,51
Biomasse 0,05 0,08 0,08
MO-min 1,28 2,68 6,26
MOD <0,01 <0,01 <0,01
Oxydes de Fe 0,99 0,89 0,85
Oxydes de Mn 0,26 0,23 0,24
¥ MOS+Oxydes 2,95 4,02 9,95
Argiles 13,83 13,97 14,35
= (Sol-X MOS-Oxydes)
""CEC déduite" (meq/100g) 42 44 46

Tableau 6.4 CEC des différentes phases réactives de Na, S et CC

La majorité de la CEC est due aux argiles pour NA, S et CC représentant entre 60
et 80% de la CEC du sol. L’apport de matiére organique a eu pour conséquence

d’augmenter la contribution des MOS a la CEC (Tableau 6.4 et Figure 6.3).

/ /
Argiles/ MOS Oxydes

0 20 40 60 80 100
% de la CEC du sol

Figure 6.3 Répartition de la CEC entre les argiles, MOS et oxydes (Fer et Mn)

Si ’on additionne 1’ensemble de la CEC des fractions des MOS, on obtient une CEC
globale des MOS -exprimée en milliéquivalent pour 100 g de Corg des MOS- de 138 pour
NA, 199 pour S et 206 pour CC. L’apport de matiere organique a augmenté la CEC des
MOS, ce qui est peut-&tre a associer a un changement de statut organique des MOS (observé

lors des chapitres précédents). Les valeurs de la CEC des MOS, ainsi calculées, sont plutot
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dans les limites basses des chiffres proposés dans la littérature qui varient entre 170 et 860

meq/100 g de C (Baize, 2002).
2.6. Données de validation

Les données expérimentales sur la distribution du cuivre dans le sol (obtenues par les
extractions séquentielles) et sur la concentration en cuivre dissous (Chapitre I ; Annexes G et
I) ont été comparées aux données calculées pour les différents scénarios de prise en compte
des MOS, afin de les valider.

De plus, les quantités de cuivre liées aux MOP (obtenues par fractionnements
granulo-densimétriques) ont servi de données de validation pour le scénario 5 fractions,

(Annexe G).

3. Résultats

Nous avons voulu vérifier dans cette partie quel scénario s’approchait au mieux des
différents parametres de validation décrivant notre systétme (Cu dissous, extractions
séquentielles, quantité de cuivre liée au MOP). Le cas échéant, les données d’entrée ont été
ajustées dans des limites plausibles pour que les différents scénarios s’approchent au mieux
de ces parametres.

Dans la suite de ce chapitre, la dénomination "sols 60" sera utilisée pour les sols
faiblement contaminés (c’est-a-dire a leur teneur initiale) et la dénomination "sols 250" sera

attribuée pour les méme sols apres un ajout de cuivre a 250 mg/kg.
3.1 Cuivre en solution

Nous avons rassemblé¢ a la Figure 6.4 pour les trois scénarios, les résultats des calculs
du cuivre dissous (Somme du cuivre libre + cuivre li¢ aux ligands inorganiques + Cu
complexé par les MOD) et nous les avons comparés au cuivre total mesuré dans les extraits a
I’eau. Dans notre cas, la forme chimique du fer va fortement influencer la concentration du
cuivre en solution. En effet, sous forme Fe’*, le fer est compétiteur gagnant par rapport au
cuivre pour les sites complexants des MOD, ce qui va faire diminuer potentiellement la
concentration en cuivre dissous. Sous forme d’oxyde de fer, il devient un ligand inorganique
en solution pour le cuivre et donc va faire augmenter potentiellement la concentration en
cuivre dissous. Ainsi deux hypothéses sur la forme chimique du fer en solution ont été faites :

- soit le fer est sous forme Fe'

- soit il est sous forme d’oxydes de fer
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Nous avons considéré ici que les oxydes de fer en solution et en phase solide ont les

mémes réactivités.

3.1.1 Sols 60

Pour les sols 60 et le scénario NICA 50, la concentration en cuivre dissous est

toujours sous-estimée quelle que soit la forme chimique du fer en solution (Figure 6.4). Pour

les scénarios NICA CEC et 5 fractions, par optimisation de la quantité d’oxydes de fer, la

concentration en cuivre en solution peut étre prévue pour NA et CC mais pas pour S (Figure

6.4). La non prise en compte de certaines phases réactives comme les oxydes de Mn (Mn en

solution non dosé) permettrait peut-étre de mieux prévoir la concentration du cuivre en

solution pour S.

NA S CcC

5.0 35
0 3.0 A 3.0 1 —

' [Cu] mesurée oooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooo 25 |
3.0 2.0 1 2.0 1

Boartype b
2.0 15 s
1.0 1
1.0 l 0 5 7 l
0.0 _——— = = 0.0 = | L
[Fel=[Fe*'] [Fel= [Fel=[Fe*'] [Fel= [Fel=[Fe*] [Fel=
[oxydes de Fer] [oxydes de Fer] [oxydes de Fer]

La ligne pleine représente la concentration totale en cuivre mesurée dans les extraits a I’eau
La ligne en pointillés représente la concentration totale en cuivre mesurée moins 1’€cartype.

mmmm NICA 50
== NICA CEC
= 5 fractions

Figure 6.4 Concentration en Cu en solution mesurée et calculée pour les sols 60 avec les

deux hypothéses de la forme chimique du fer en solution.

3.1.2 Sols 250

Pour les sols 250, le scénario NICA 50 sous-estime la concentration en Cu dissous

quelle que soit la forme chimique du fer en solution (Figure 6.5). Pour les scénarios NICA

CEC et 5 fractions, par optimisation de la quantité d’oxydes de fer, la concentration en cuivre

en solution peut €tre retrouvée pour les trois sols (Figure 6.5)
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NA S cC
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Figure 6.5 Concentration en Cu en solution mesurée et calculée pour les sols 250 avec les
deux hypothéses de la forme chimique du fer en solution.

3.1.3. Comparaison des trois scénarios

Ces résultats indiquent que pour les scénarios NICA CEC et 5 fractions, 1’ajustement
de la quantité d’oxydes de fer permettrait de retrouver la concentration du cuivre en solution,
excepté pour le sol 60 S. Au contraire, pour les sols 60 et 250, le scénario NICA 50 sous-
estime systématiquement les concentrations de cuivre en solution, sans qu’il soit possible de
retrouver la concentration en cuivre dissous méme en ajustant les quantités d’oxydes de fer.
Autrement dit, sur la base d’hypothéses présentées précédemment, il est possible de retrouver
la concentration en cuivre dissous, au moins pour les scénarios NICA CEC et 5 fractions.

Il est évident que la détermination de la quantité de Fe et de Mn sous forme d’oxydes
en solution permettrait de mieux contraindre le systéme, notamment pour les sols argilo-
limoneux comme les notres.

Par la suite, les résultats ont été présentés sans optimisation de la quantité en
oxydes de fer en solution car quelles que soient les hypothéses faites, la spéciation du

cuivre sur la phase solide reste inchangge.
3.2. Spéciation du cuivre sur la phase solide
3.2.1. Sols 60

La Figure 6.6 représente pour les 3 scénarios la distribution du cuivre dans les
principales phases réactives du sol et celle obtenue par les extractions séquentielles. On peut
noter que dans nos conditions, la contribution des argiles est toujours inférieure a 0,5%.

% Le scénario NICA 50 : surestime la contribution des MOS comparativement aux

extractions séquentielles
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% Le scénario NICA CEC s’approche au mieux de la contribution des MOS
déterminée par les extractions séquentielles (environ 30 %)
U Sans ajustement, le scénario 5 fractions sous-estime largement la contribution des

MOS.

NA S ccC

Extractions séquentielles

mmmm oxydes de Fe
=== oxydes de Mn
] —— MOS

0 20 40 60 80 100 0 20 40 60 80 100 0 20 40 60 80 100

Distribution du cuivre en %

Figure 6.6 Distribution du cuivre dans les sols 60 entre les MOS, oxydes de Fe et Mn,
obtenue par extractions séquentielles et par le calcul avec les trois scénarios de prise en
compte des MOS

3.2.2. Sols 250

La Figure 6.7 représente la distribution du cuivre dans les principales phases réactives
du sol apres un ajout de cuivre de 250 mg/kg.

% Le scénario NICA 50 surestime largement la contribution des MOS

& Le scénario NICA CEC s’approche a 10 % prés de la contribution des MOS
obtenue par extractions séquentielles.

U Le scénario 5 fractions arrive bien a prévoir la contribution des MOS obtenue par

extractions séquentielles pour NA et S mais sous-estime celle pour CC.

NA S cC

Extractions séquentielles

5 Fractions m— Argiles

mmmm Oxydes de Fe
=== Oxydes de Mn
— MOS

0 20 40 60 80 100 o 20 40 60 80 100 0 20 40 60 80 100
Distribution du Cu en %
Figure 6.7 Distribution du cuivre dans les sols 250 entre les MOS, oxydes de Fe et Mn,

obtenue par extractions séquentielles et par le calcul avec les trois scénarios de prise en
compte des MOS
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3.2.3. Comparaison des trois scéenarios

Quels que soient les sols 60 ou 250, la surestimation systématique de la contribution
des MOS pour le scénario NICA 50 provient d’une surestimation de la CEC des MOS. En
effet, celle-ci représente plus de 35 % de la CEC totale soit 2 a 4 fois plus que la CEC de la
somme des fractions organiques déterminées au cours de ce travail (Tableau 6.5). Or, dans un
sol argilo-limoneux, la contribution a la CEC des MOS est minoritaire par rapport a la
contribution des argiles. D’autre part, certaines fractions des MOS -comme les débris
végétaux ou la biomasse- ont des concentrations en sites différentes des substances humiques
(Tableau 6.2). De plus I’interaction MOS-phases minérales du sol change probablement la
concentration en sites comparée aux substances humiques dissoutes et purifiées (Weng et al,
2001). En plus, Cooke et al (2007) suggere que I’utilisation des propriétés acido-basiques
d’acides humiques dissoutes pour prévoir celles des acides humiques des sols peut conduire a
une surestimation de la concentration en sites. Ce scénario ne décrit pas de facon satisfaisante

la réactivité des MOS (i.e. concentration en sites).

CEC en cmol/kg
MOS Sol total MOS
NICA 50* 5 fractions®
NA 6,3 16,8 1,7
S 8,6 18,6 3,5
CC 21,1 24,3 8,8

* CEC déterminée a partir de la base de donnée d’ECOSAT pour GHA
i Détermination analytique
© Somme de la concentration en sites des 5 fractions (cf. Tableau 6.4)

Tableau 6.5 CEC du sol et celle des MOS pour les scénarios NICA 50 et 5 fractions

Contrairement au scénario NICA 50, le scénario NICA CEC contraint la
concentration en sites des MOS par la CEC du sol (cf. 2.4.2. Scénario NICA CEC). Ce
scénario est le meilleur des trois. En effet, il s’approche des contributions des MOS
déterminées par extractions séquentielles et montre les mémes tendances.

Considérant le scénario NICA CEC comme référence, le scénario 5 fractions arrive
bien a représenter la réactivité des MOS pour NA et S pour les sol 250, néanmoins celui-ci

sous-estime la contribution des MOS pour CC sol 250 et sol 60 NA, S et CC.
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Nous avons essay¢ d’ajuster pour les scénarios NICA CEC et 5 fractions, différents
parametres -tels que la teneur en carbone réactif dans la MO-min, la quantité d’oxydes de fer
et de manganese introduite dans ECOSAT- de fagon a obtenir des contributions comparables
des MOS pour les scénarios NICA CEC et 5 fractions, mais sans effets : les différences entre
ces deux scénarios sont restées les mémes.

Les seuls parameétres ajustables indépendants pour ces deux scénarios sont les
constantes d’affinité entre le cuivre et les MOS que nous avons introduites et qui peuvent étre
remises en cause. En effet, contrairement aux constantes de NICA-Donnan qui sont
indépendantes du pH, de la concentration en ion métallique et donc du rapport ligand sur
métal (Kinniburg et al., 1999), nos constantes ne sont pas applicables directement a toutes les
conditions physico-chimiques. Les constantes déterminées pour les différentes fractions de
MOS ont été déterminées pour des rapports ligand sur métal de 4 ou 8. Il s’agit de constantes
conditionnelles qui peuvent varier avec le rapport ligand/métal.

Or, si I’on compare ces rapports a ceux que 1’on a dans notre systeme (CEC MOS sur
cuivre total), les constantes utilisées pour NA et S sol 250 sont applicables, d’ou les
contributions comparables observées entre les scénarios NICA CEC et 5 fractions (Tableau
6.6 et Figure 6.7). Par contre, pour les sols 60 et le sol 250 CC qui s’éloignent le plus de ces
rapports (Tableau 6.6), les contributions des MOS obtenue pour les scénarios 5 fractions et

NICA CEC sont différentes (Tableau 6.6 et Figure 6.6).

Rapport
CEC MOS/cuivre total
Sols 60 Sols 250
NA 25 4
S 51 7
CC 128 19

Tableau 6.6 Rapport CEC MOS sur cuivre pour les sols 60 et 250

Nous avons donc effectué pour le scénario 5 fractions un ajustement raisonnable et
identique des constantes de complexation, de facon a obtenir des contributions des MOS
entre NICA CEC et 5 fractions comparables (= 10 %) pour le sol 250 CC (+ 0,5) et pour les
sols 60 NA, S et CC (+ 1,50, 1,85 et 1,0 respectivement) (Figure 6.8). Lamy et al. (1988) ont
montré pour des acides fulviques et un acide mimant les AH (acide polycatécholtriglycine)
que plus le rapport ligand/métal augmente, plus la constante conditionnelle augmente. Ils ont

observé a pH 6 et 7 pour des rapports variant de 4 a 20 une augmentation d’une unité log de
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la constante conditionnelle. Les ajustements effectués sur nos constantes de complexation ne

paraissent pas aberrants au vu des données.

NA S CC
Extractions séquentielles A
Sol 60
5 fractions
= Oxydes de Fe
=== Oxydes de Mn
—3 MOS
0 20 40 60 80 00 O 20 40 60 80 30 100
Extractions séquentielles
NICA CEC Sol 250
5 fractions ]
m Argiles
mmmm Oxydes de Fe
== Oxydes de Mn
—3 MOS
0 20 40 60 80 100 O 20 40 60 80 100 o 20 40 60 80 100

Distribution du Cu en %

Figure 6.8 Distribution du cuivre entre les MOS, oxydes de Fe et Mn, obtenue par
extractions séquentielles et par le calcul pour les scénarios NICA CEC et 5 fractions apres
ajustement des constantes de complexation pour les sols 60 (A) et les sols 250 (B)

3.3. Quantité de cuivre dans les MOP

Pour le scénario 5 fractions et en utilisant les constantes optimisées précédemment, la
quantité¢ de Cu liée aux MOP a ¢été utilisée comme donnée de validation. Dans cette partie,
nous présenterons les sols 250 avant les sols 60 pour deux raisons principales :

& Un ajustement uniquement des constantes de complexation des MOS avec le Cu
pour le sol 250 CC a été nécessaire, alors que les sols 60 ont tous nécessité un ajustement.

& L’age de la contamination est différent pour les sols 250 et les sols 60. Pour les
sols 250 la pollution est récente, on s’affranchit par conséquent du fonctionnement du sol et
de tous les phénomeénes d’atténuation naturelle. Processus qui a pu avoir lieu dans les sols 60

dont la pollution est ancienne.
3.1.3. Sols 250

La Figure 6.9 compare les quantités de cuivre liées aux MOP fines et grossiéres
obtenues par le calcul et par les fractionnements granulo-densimétriques. Pour NA, S et CC
la quantité de cuivre li¢e aux MOP est surestimée (MOP fines NA x 1,5; S x22; CC x24

et MOP grossiéres NA x 2,0; S x 2,5¢t CC x 2,6), néanmoins les mémes tendances sont
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observées entre les valeurs calculées et mesurées, a savoir CC> S=NA quelle que soit la taille

des MOP.
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Figure 6.9 Quantités de cuivre liées aux MOP mesurées et calculées pour les sols 250

Cette surestimation correspond au fait que nous avons attribué trop de poids a la
complexation du cuivre par les MOP. Dans nos calculs, nous avons considéré pour ce
scénario que 100% des MOP sont réactives, sans tenir compte de leur localisation dans le sol
ce qui pourrait alors diminuer le pourcentage de MOP réactives. En effet, les MOP se
trouvent soit a I’intérieur, soit a I’extérieur des agrégats du sol (Besnard et al., 1996 ; Puget,
1997 ; Six et al., 2002). Il est probable que les MOP piégées dans les agrégats du sol ne
pourront pas interagir efficacement avec les métaux.

Nous avons alors optimisé la quantit¢ de MOP réactives de nos sols, de fagon a
obtenir les valeurs mesurées en cuivre li¢ aux MOP. Pour cela, nous avons fait varier le
pourcentage de MOP réactives pour chaque sol et chaque taille de MOP, autrement dit nous
avons fait varier la concentration en sites réactifs des MOP (donnée d’entrée dans ECOSAT).
Pour effectuer ce calcul sans changer la spéciation du cuivre dans la phase solide (Figure
6.8), la quantit¢ de sites retranchée aux MOP a ét¢ affectée a un autre compartiment
constitutif de la MO-min, dont la réactivité est la méme que celle des MOP. Le pourcentage
de MOP réactives ainsi déterminé pour chaque sol et chaque taille de MOP, est reporté dans

le Tableau 6.7.
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NA S CC
MOP 200-2000 pm 66% 42% 42%
MOP 50-200 pm 51% 41%  39%

Tableau 6.7 Proportion de MOP 50-200 et 200-2000 um réactives pour NA, S et CC.
Aucune ¢étude dans la littérature ne s’est attachée a déterminer un pourcentage de

MOP réactives. Cependant, des travaux ont déterminé la répartition massique des MOP entre
I’intérieur et I’extérieur des agrégats pour différents types de travail du sol. Puget (1997) a
mesuré un pourcentage de MOP extérieur aux agrégats de 44 % pour un sol (non labour¢)
sous monoculture céréaliere, alors que Besnard et al. (1996) a mesuré¢ 73 % des MOP
extérieures aux agrégats pour un sol limoneux sous forét. Si on assimile les MOP réactives a
des MOP libres et en considérant les sols non labourés comme étant plus représentatifs de
nos sols, alors nos valeurs calculées coincident avec les valeurs de la littérature. Cela indique
que ces valeurs d’ajustement sont tout a fait plausibles. Celles-ci pourraient étre vérifiées par
la méthode mise au point et décrite par Puget (1997). Cette méthode sépare les MOP en deux
pools, soit & I’intérieur, soit a I’extérieur des agrégats. Dans notre étude sur la réactivité des

MOP, nous n’avons pas fait la distinction entre ces deux pools

3.1.3. Sols 60

Les pourcentages de MOP réactives déterminés pour les sols 250 ont été affectés pour
les sols 60. Nous avons alors comparé les quantités de cuivre liées aux MOP mesurées et
calculées entre-elles (Figure 6.10). Celles-ci montrent des tendances identiques. Les quantités
de cuivre liées aux MOP calculées sont comparables a celles mesurées pour les MOP 200-
2000 um. Ce résultat montre une certaine robustesse des approximations effectuées sur le
pourcentage de MOP 200-2000 um réactives. La localisation de celles-ci dans la matrice du
sol est donc nécessaire a prendre en compte si I’on veut bien décrire la réactivité de ces
MOP.

Par contre, pour les MOP 50-200 um, les quantités de cuivre mesurées et calculées
sont comparables pour NA, mais surestimées pour les sols amendés (S de 34 % et CC 39 %)).
Ces résultats suggerent que tenir uniquement compte de la localisation de ces MOP ne suffit
pas pour expliquer les quantités de cuivre lies a celles-ci. Il semble aussi nécessaire de
prendre d’autres facteurs en compte pour prévoir les quantités de cuivre lices aux MOP 50-

200 um, comme I’historique du sol dans les cas de pollution ancienne.
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& L’apport de matiére organique -tous les 3-4 ans pour CC et tous les 2 ans pour S-
provoque un non-équilibre du fonctionnement du sol comparativement a NA (pas d’apport).
Ainsi, il serait possible que 1’apport de matiere organique ait stimulé la formation d’agrégats.
Cette formation d’agrégats aurait alors favoris¢ un piégeage plus important de MOP qui
auraient été alors moins exposées au cuivre. Mais avec cette hypothese, toutes les quantités
de métaux liées aux MOP auraient di étre surestimées pour les sols amendés, ce qui n’est pas
le cas pour les MOP 200-2000 pm.

& Si I’on y rajoutait la dynamique de formation des agrégats, ce facteur permettrait
peut-étre de mieux expliquer les bonnes prévisions pour les MOP 200-2000 um

comparativement aux MOP 50-200 um.
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Figure 6.10 Quantités de cuivre liées aux MOP mesurées et calculées pour les sols 60
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Au cours de ce chapitre, nous avons tout d’abord comparé et hiérarchisé la
réactivité des différentes fractions organiques étudiées au cours de ce travail. Les MOP
fines (50-200 um) apparaissent comme I’une des fractions des MOS ayant la plus grande
capacité a fixer les métaux dans nos sols.

Nous avons ensuite testé différents scénarios de prise en compte des MOS pour la
prévision des métaux dans les sols. Le scénario NICA 50 considére que 50 % des MOS sont
réactives et que leur réactivité est assimilée a celle des substances humiques. Ce scénario
tend a surestimer la contribution des MOS par rapport a celle obtenue par les extractions
séquentielles et a sous-estimer la concentration de cuivre en solution. Ce scénario semble
par conséquent peu valide pour bien décrire la réactivité des MOS.

Le scénario NICA CEC reprend les mémes approximations que le scénario NICA 50
sauf que la capacité d’echange des MOS (autrement dit la teneur en sites réactifs) a éteé
contrainte. Ce scénario arrive bien a prévoir la contribution des MOS dans la sorption des
métaux dans nos sols ainsi que les concentrations de cuivre en solution par rapport aux
parametres de validation.

Les scénarios NICA 50 et NICA CEC montrent que les substances humiques sont de
bonnes molécules modeles pour décrire la réactivité des MOS, a condition de contraindre
leur réactivité (i.e. concentration en sites). La mesure de la CEC du sol ainsi que celle du
cortege d’argiles des sols sont des moyens rapides d’estimer la CEC des MOS et ainsi de
contraindre la concentration en sites des MOS.

Bien que les substances humiques soient de bonnes molécules modéles pour
décrire la réactivité des MOS, elles ne sont pas représentatives des différentes fractions
organiques réactives qui composent les MOS. Le scénario 5 fractions assimile la
réactivité des MOS a la somme des réactivités de fractions organiques et permet donc de
tenir compte de leur réactivité. Ce scénario a nécessité quelques ajustements pour
prévoir les contributions des MOS et les quantités de cuivre liees aux MOP. Ces
ajustements sont justifiés par les caractéristiques des constantes utilisées et par le fait
que 100 % des matériaux étudiés (les MOP) ne sont pas forcement réactifs. Il convient de
tenir compte de la localisation de ces fractions dans le sol voire méme d’autres facteurs
comme le fonctionnement du sol (e.g. dynamique des agrégats, dynamique

d’incorporation des amendements).

En considérant la contribution des MOS obtenue par le scénario NICA CEC comme
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référence et les quantités de métaux dans les MOP mesurées comme données de validation,
on peut mettre en évidence I’importance des MOP dans la sorption des métaux par les MOS.
Les MOP contribuent en moyenne a 30 % du cuivre lié aux MOS pour NA, S et CC.
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L’objectif de ce travail était d’améliorer la prise en compte des MOS dans les
modeles pour la prévision de la spéciation des métaux dans les sols. Pour atteindre cet
objectif, nous avons extrait différentes fractions organiques des MOS de trois sols ayant une
gestion différente des apports de matiére organique. Nous avons étudié¢ et quantifié les
propriétés acido-basiques de ces fractions et leur affinité avec le cuivre. Comme la nature des
MOS est influencée par les apports de matiére organique, 1’utilisation de ces trois sols nous a
permis de prendre en compte I’influence de la nature des MOS sur les propriétés de
complexation avec le cuivre. Nous avons ensuite testé différents scénarios de pris en compte
des MOS pour la prévision de la spéciation des métaux, puis nous avons comparé les

résultats des calculs avec des données expérimentales acquises indépendamment.

Notre travail a permis d’améliorer la connaissance de I’interaction de différentes
fractions organiques des MOS avec le cuivre autre que les substances humiques. Ainsi, la
réactivité de différents pools globaux organiques a été caractérisée et quantifice. Les MOP
semblent posséder une réactivité de surface liée a la présence de groupements fonctionnels.
Ceux-ci seraient diis a la présence microbienne et a la biodégradation des MOP. Les résultats
obtenus pour nos pools bactériens extraits coincident avec les valeurs obtenues pour des
especes cultivées en laboratoire. Il apparait donc possible de pouvoir assimiler la réactivité de
pools de bactéries indifférenciées extraits du sol a la réactivit¢ d’especes connues de

bactéries cultivées en laboratoire.

Nous avons pu avancer dans la relation nature-réactivit¢ des MOS grace a notre
schéma expérimentale. Pour les différentes fractions organiques étudiées au cours de ce
travail, le changement de nature des MOS est plus perceptible pour les propriétés acido-
basiques et pour les teneurs en sites de ces différentes fractions que pour les propriétés de
complexation avec le cuivre. Les faibles différences observées pour les propriétés de
complexation -alors que le statut organique est différent entre nos échantillons-

proviendraient peut-étre de la forte affinité du cuivre avec la matiére organique. L’utilisation
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d’autres cations comme le Zn, Cd qui ont des réactivités plus faibles pour la matiere

organique permettrait peut étre d’exprimer des propriétés complexantes différentes.

L’utilisation des mémes outils expérimentaux et de modélisation pour caractériser et
quantifier la réactivité de ces différentes fractions des MOS, nous a permis de hiérarchiser
leur importance a complexer le cuivre. Parmi les fractions étudiées, les MOP fines (50-200
um) apparaissent comme une des fractions importantes des MOS pour complexer le cuivre.
Ce résultat a été aussi confirmé par mod¢lisation et par des données expérimentales au cours
de ce travail.

De plus, la production de données de réactivit¢ pour les différentes fractions
organiques nous a permis de les intégrer dans un modéle thermodynamique. Trois scénarios
de prise en compte des MOS ont été testés pour la prévision de la spéciation du cuivre sur
deux types d’échantillons sans ajout (teneur initiale du sol, 60 mg/kg) et avec ajout de cuivre
(ajout de 250 mg/kg). Une validation a deux étapes de la modélisation de la spéciation du
cuivre dans nos sols a été effectuée :

- validité des données d’entrée (validation par la CEC)

- cohérence des données de sortie (validation avec des données expérimentales)

Les résultats de la modélisation montrent que les substances humiques sont un bon
modele pour décrire la réactivité¢ globale des MOS, a condition de contraindre leur
concentration en sites. Cependant, pour différencier la réactivité des MOS, on peut utiliser
une somme de réactivités de différentes fractions. Cependant il est nécessaire de prendre en
compte pour les MOP leur localisation dans le sol, autrement dit d’affecter un pourcentage de
MOP non réactives. Pour les MOP les plus fines, d’autres facteurs seraient peut-étre
nécessaires a intégrer, comme la dynamique de formation des agrégats ou la dynamique
d’incorporation des amendements organiques.

Pour améliorer la prise en compte des MOS dans la prévision de la spéciation du
cuivre dans les sols, il reste encore a déterminer certains parametres et a vérifier certaines

hypotheses :

G Les différentes fractions des MOS prises en compte dans la modélisation
interviennent de maniére additive. Afin d’améliorer cette approche, il faudrait tenir compte
des interactions entre ces différentes fractions mais aussi avec les autres phases réactives du

sol.
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G 11 serait nécessaire d’effectuer d’autres expériences et d’utiliser des modéles pour
les différentes fractions de MOS étudiées qui produiraient des données de réactivité
utilisables dans toutes les conditions physico-chimiques.

& Dans ce travail, nous avons fait I’approximation que la matiére organique < 50 um
est lice a la surface des minéraux. Cependant les travaux de la littérature ont montré
I’existence de particules organiques libres au niveau de toute I’échelle granulométrique du
sol. La séparation de ces fractions par des techniques densimétriques permettrait de
caractériser la réactivité de ces fractions et de mieux prendre en compte I’hétérogénéité des
MOS dans les fractions fines du sol.

% Lors de la prévision de la spéciation du cuivre dans nos sols, nous avons effectué
des approximations sur la quantit¢ de MOP réactives. Ces approximations pourraient étre
vérifiées de deux manicres :

- Par dosage de la teneur en cuivre des MOP libres et des MOP occlues dans les
agrégats a 1’aide du protocole développé par Puget (1997) pour nos sols apreés un ajout de
cuivre. Les teneurs en cuivre des MOP libres mesurées devraient étre plus élevées que la
teneur en cuivre des MOP occlues dans les agrégats.

- Soit en optant pour la méme démarche de ce travail, c’est a dire caractériser la
réactivité de ces différentes fractions des MOS pour un sol sableux et utiliser ces données
pour déterminer la spéciation des métaux dans ce sol. On devrait montrer par le calcul que la
quantité de MOP réactives a introduire dans le programme devrait étre proche de 100 % car il

y a peu d’agrégation dans ce type de sol.

De fagon plus générale, mieux appréhender et mesurer les quantités non réactives des
différentes phases réactives du sol (minérales ou organiques) permettrait de mieux
contraindre les modéles et d’améliorer les prévisions de la spéciation des métaux dans les
sols, ceci dans un objectif d’abord physico-chimique puis biologique pour continuer a

progresser dans la relation devenir-impact du cuivre.
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Annexe A :
Essai agronomique de Macon

Plan de I’essai agronomigue de Macon :

T : Témoin .
C : Compost d’écorces de résineux
Ht : Enherbement tréfle
E : Ecorces fraiches de résineux
Hf : Enherbement fétuque
M : Enherbement naturel maitrisé

P : Paille
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Entretien du parcellaire de Macon :

Modalité organique

Description

Témoin

Entretien chimique du sol (sol nu)

Enherbement trefle

Enherbement maitrisé
Entretien du sol sous le rang avec des
herbicides de post-levée

Enherbement fétuque

Enherbement maitrisé
Entretien du sol sous le rang avec des
herbicides de post-levée

Paille

10 t/ha, épandage tous les 2 ans
Entretien du sol avec les mémes herbicides
que le Témoin

Compost d’écorces résineux

100 m’/ha, épandage tous les 3-4 ans
Entretien du sol avec les mémes herbicides
que le Témoin

Ecorces fraiches de résineux

300 m’/ha, épandage tous les 3-4 ans
Entretien du sol avec les mémes herbicides
que le Témoin

Enherbement naturel maitrisé

Débuttage en sortie d’hiver et griffage quand
nécessaire puis enherbement
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Annexe B :
Photos de |'essai agronomique de Macon

L’essai agronomique est a

gauche du chemin

Photo d’un bloc amendé avec

de la paille

En premier plan un bloc
amendé¢ avec de la paille et au
second plan un bloc enherbé

avec du trefle
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Annexe C :

"Relationships between soil organic status and microbial
community density and genetic structure in two
agricultural soils submitted to various types of organic
management”

David P.H. LEJON', Julien SEBASTIA?, Isabelle LAMY?, Rémi CHAUSSOD' and

Lionel RANJARD!'#

'UMR Microbiologie et Géochimie des sols, INRA/Université de Bourgogne, CMSE,
17 rue de Sully, BP 86510, 21065 DIJON Cedex, France
2UR Science du Sol, INRA, RD 10, route de Saint-Cyr, 78026 VERSAILLES Cedex,
France

DOI10.1007/s00248-006-9145-6

(http://www.springerlink.com/content/n6606820wg603741/?7p=607c3 1bb315c40059a8blde3a7albf2d&pi=2)

Article accepté dans Microbial Ecology

Dans ce travail, les modifications qualitatives des communautés microbiennes ont été
évaluées par une caractérisation génétique de I’ADN extrait directement du sol en utilisant un
B- et un F-ARISA ( Bacterial- and Fungal- Automated Ribosomal Intergenic Spacer
Analysis). Ces travaux ont montré que les amendements organiques ont induit des
changements de structures des communautés bactériennes pour les échantillons de sol 0-5cm
entre NA, S et CC alors que la structure des communautés fongiques ne révelent pas de
différence significative. Une analyse en co-inertie a été réalisée pour spécifier le role du statut
organique du sol sur la structure génétique des communautés microbiennes. Pour NA, S et
CC, les résultats indiquent une co-structuration significative entre les structures génétiques
des bactéries et la nature des MOS (exprimée par la répartition des SH en AH, AF et [3-

humus).
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Annexe D :
“"Fate of metal-associated POM in a soil under arable
land use contaminated by metallurgical fallout in northern
France”

Jérome Labanowski®, Julien Sebastia®, Eddy Foy®, Toine Jongmans®, Isabelle Lamy®,

Folkert van Oort™*
“INRA, UR 251 Unité PESSAC, RD 10, F-78026 Versailles cedex, France
"CEA-CNRS, UMR 9956, Laboratoire Pierre Siie, CEA-Saclay, 91191, Gif-sur-Yvette Cedex, France
°WUR, Laboratory of Soil Science and Geology, PO Box 37, 6700 AA Wageningen, The Netherlands

doi:10.1016/j.envpol.2006.12.019

Article accepté dans Environmental Pollution

Les MOS sont des constituants majeurs qui participent a I’immobilisation des métaux
dans les sols. Parmi les MOS, les Mati¢res Organiques Particulaires (MOP) accumulent de
large quantité de métaux, mais le devenir de I’association MOP-métaux est méconnu. Dans ce
travail, nous avons étudié¢ 1’horizon de surface d’un sol agricole qui a été affecté par des
retombées métallurgiques. Nous avons extraits différentes tailles de MOP et de fractions
minérales. Des extractions EDTA ont été effectuées sur toutes les fractions isolées. Les
résultats montrent que plus les MOP sont petites, plus les teneurs en métaux sont élevées mais
moins les métaux sont extractibles a I’EDTA. L’étude micro-morphologique révele la
présence de parties opaques sur les MOP ainsi que la présence de fragments opaques
individualisés dans la matrice du sol. Ce travail suggére une séquestration mutuelle des
métaux et du carbone organique en particules organique enrichies en métaux de taille
micrométrique dérivées des MOP. Cette séquestration mutuelle représenterait un mécanisme

d’atténuation naturelle de la pollution des sols par les métaux.
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Annexe E :
Protocole pour la détermination de la Capacité d'Echange
Cationique des MOP

MOP

l Agitation 30 min dans H,O permutée

Réhumectation des MOP

Agitation 10 min dans HCI 10° mol I
Rincage a H,O permutée

Décationisation des MOP

Ajout de quelques gouttes de HC1 10™" mol 1"
ou NaOH 0,5 mol I'!

Ajustage du pH
pendant 3heures a 4°C

CaCl, 10" mol I'! pendant 15 min
Lavage a H,O permutée
Test AgNO;
Saturation au Ca
l SrCl, 10" mol I'! pendant 15 min

Désaturation au Sr

v

Dosage Ca échangé
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Annexe F :
Constantes de complexation pour les MOD

A partir des données génériques de WHAM (model VI) (Tipping, 1998) pour les AF

(Tableau 1), nous avons recalculé les constantes de complexation pour le Ca, Fe et Mg avec

nos AF extraits du sol total.

Proton Métaux
log KMA .
Mg 1,1
_ Cal3
BEA; Sj Fe (IIT) 2,4
B log Kys = 3,39 log Kyia- 1,15 d’our :
ApKA=3,3 Mg 2.6
ApKB :4,9 Ca 3,6
Fe (1) 6,98
ALK=2.8

A site du type carboxylique

p site du type phénolique

log Ky constante de formation du métal avec le site 5
log Ky constante de formation du métal avec le site g

Tableau 1 Données génériques pour les AF de WHAM (Tipping, 1998)

Dans WHAM, chaque type de site est divisé en 4 sites (8 sites au total) et chaque pKa

des 8 sites peut étre exprimé suivant les équations suivantes. Les valeurs des pKa sont

données dans le Tableau 2.

Pour les sites carboxyliques pKi = pK, +

(2i6_5) ApK , (i=1-4)

(2i —13)

Pour les sites phénoliques pKi = pK; + ApK; (i=5-8)

Site du type carboxylique Site du type phénolique

i=1 > pK; = 1,55 i=5 = pKs = 6,95
i=2 - pK, = 2,65 i=6 > pKg = 8,58
i=3 = pKs = 3,75 i=7 - pK; = 10,21
i=4 - pK, = 4,85 i=8 - pKg= 11,85

Tableau 2 pKa des 8 sites des données génériques de WHAM
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Par comparaison des pKa obtenus pour nos acides fulviques dans le chapitre III,
(Table 1, Article), nous avons calculé les constantes de complexation avec Ca, Mg, Fe(IlI) et
Cu (Tableau 3) pour les site i=4 et 6 suivant les équation suivantes :

Pour les sites carboxyliques log Ki =logK,,, + (21-5)

ALK, (i=1-4)

Pour les sites phénoliques  logKi =logK,,; + (2i—13)

ALK, (i=5-8)

Site du type carboxylique i=4 Site du type phénolique i=6

Ca = log K=2,70 Ca = log K=2,79
Mg = log K=2,50 Mg = log K=2,11
Fe(IIT) = log K = 3,80 Fe(IlT) = log K= 6,51
FeOH2" = log K =3,80 FeOH2" = log K =6,51
Cu(Il) = log K= 3,50 Cu(Il) = log K= 5,50
CuOH" = log K = 3,50 CuOH" = log K = 5,50

Tableau 3 Constantes de complexation entre les sites i=4, 6 des AF avec Ca, Mg, Cu et Fe

Pour les complexes mixtes entre AF et les premiers produits d’hydrolyses pour le Fe et
Cu (CuOH" et FeOH"), les constantes de complexation sont considérées comme identiques a
celles avec les ions libres (Tipping et al, 1998).

Ces constantes sont ensuite transformées suivant le formalisme d’entrée des données
d’ECOSAT. Pour les constantes de complexation avec les ions libres, le formalisme est
identique entre WHAM et ECOSAT. Par contre, il faut modifier les constantes des complexes
mixtes. Les équations des constantes pour les complexes mixtes exprimées par WHAM et

ECOSAT sont données ci-dessous.

z-1
AF + M*'+ OH < AFMOH*! K ecosar = ['?FMOHH ] - (1)
[AF"][M T ][OH "]
z-1
AF + MOH?! < AFMOH*" Kby = [AFMOH ] (2)

[AF " ][MOH ']

En utilisant les constantes d’hydrolyse données par ECOSAT exprimées par 1’équation
3 -pour le métal considéré- et en combinant les équations 1 et 2, on arrive a 1’équation 4
donnant une relation simple entre Kegcosat et Kwham. Les constantes ainsi calculées sont

regroupées dans le Tableau 4.

] . [MOH *"]
M*+ OH < MOH"' KHydroECOSAT :m 3)

Kecosat= KwHam X K Hydro ECOSAT 4)
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Site du type carboxylique i=4

Site du type phénolique i=6

Ca = log K=2,70
Mg = log K= 2,50
Fe(IIl) = log K= 3,80
FeOH2" = log K = 15,61
Cu(Il) = log K= 3,50
CuOH" = log K=9,8

Ca = logK=2,79
Mg = log K=2,11
Fe(IlT) = log K=6,51
FeOH2" - log K = 18,32
Cu(Il) = log K= 5,50
CuOH" = log K=12,1

Tableau 4 Constantes WHAM transformées pour ECOSAT

Les mémes transformations sont effectuées pour intégrer dans ECOSAT les constantes

des acides fulviques extraits du sol total (Chapitre III) et les constantes des autres fractions

organiques ¢tudiées. De plus, ces constantes ont été corrigées pour une force ionique nulle

suivant 1’équation de Davies (Tableau 6)

Site du type carboxylique

Site du type phénolique

Pour NA :

Cu(Il) = log K= 3,69
CuOH" = log K =10,59
Pour S et CC:
Cu(I) = log K = 3,69
CuOH" = log K=11,57

Pour Na, S et CC
CuOH" = log K = 12,76

Tableau 5 Constantes des AF du sol extraits Chapitre 111

En comparant avec les valeurs obtenues d’apres WHAM, les constantes de

complexation sont similaires pour le Cu avec les groupements carboxylique et 1égérement

sous-estimer pour les constantes de complexation des complexes mixtes. Un récapitulatif est

des constantes utilisées pour la MOD est donné dans le Tableau 6.

Constantes de formation des complexes

AF-S1-Ca = log K°=2,70

AF-S2-Ca = log K°=2,79

AF-S1-Mg = log K°=2,50

AF-S2-Mg = log K°=2,11

AF-S1-Fe(IIl) = log K°=3,80
AF-S1-Fe(IIT)OH - log K°=15,61
AF-S2-Fe(III)OH - log K°=18,33
Constantes calculées a partir des données et
¢quations de Tipping, 1998 et Tipping et al,
2002 (cf. annexe E)

Constantes déterminées au chapitre III
recalculés pour =0 par correction avec les
coefficients d’activité donnés par 1’équation
de Davies

JI

log(y,) =-0,51x z{[l . \/TJ_OSIJ

I= force ionique
z=charge de I’ion

Tableau 6 Constantes utilisées pour la complexation des métaux avec les MOD
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Annexe G :

Données d'entrée et de validation pour prévision de la spéciation du cuivre
1. La solution du sol

Les valeurs obtenues pour les différents €¢léments ont ét¢ mesurées lors de I’étude menée au Chapitre V. Toutes les données ont été
utilisées comme données d’entrée pour la modélisation sauf les teneurs en Cu en solution qui ont été utilisées comme données de validation. Les

valeurs ci-dessous résultent de la moyenne de trois microcosmes indépendants.

1.1. Caractéristiques de la solution du sol sans ajout de Cu (microcosme H,O t=0j)

H Na K Ca Mg Fe Cu Cl NOs SO, COs3 COD
P mmol.I" | mmol.I" | mmoll" | mmol.l" | pmoL.I" | pmol.I"" | mmoLI" | mmol.I" |mmol.I" |mmol.lI" | mg C.I"
NA 7,31 0,32 0,97 4,22 0,75 38,26 3,36 0,68 1,65 1,92 0,27 52,25
S 7,18 0,31 1,48 2,58 0,56 56,38 3,14 0,62 1,83 0,78 0,22 96,22
CC 7,24 0,56 1,11 5,77 0,84 74,84 1,84 0,94 8,01 1,60 0,17 109,60
1.2. Caractéristiques de la solution du sol avec ajout de Cu (microcosme Cu t=0j)
H Na K Ca Mg Fe Cu Cl NOs SO, COs3 COD
P mmol.l" | mmol.l" | mmol.I" | mmol.1"! ],Lmol.l'1 umol.l'1 mmol.I"" | mmol.I"! | mmol.lI"! |mmol.I"! mg C.I!
NA 6,62 0,72 1,20 16,68 2,23 74,33 10,68 34,92 1,44 1,54 0,17 21,72
S 6,64 0,47 2,91 24,44 1,90 112,76 9,58 29,02 1,75 0,74 0,14 26,42
CC 6,68 0,85 1,97 13,92 1,96 149,67 | 12,64 26,59 5,48 1,38 0,13 71,50
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1.2. Quantité de cuivre liee aux MOP

Les fractionnements granulo-densimétriques ont été réalisés suivant un protocole
adapté de Balesdent et al. (1991). La quantité de cuivre mesurée avec les MOP a servi de
donnée de validation

1.2.1. Sols sans ajout de Cu

NA S CC
fraction
mg de Cu mg de Cu mg de Cu mg de Cu mg de Cu mg de Cu
kg de fraction 1ié¢ aux MOP | kg™ de fraction 1ié aux MOP | kg de fraction 1ié aux MOP
MOP 50-200 pm 486,7 3,7 369,0 4,6 203.,4 5,9
MOP 200-2000 um 395,1 1,8 281,3 1,6 114,8 3,7
1.2.2. Sols avec ajout de Cu
NA S CC
fraction
mg de Cu mg de Cu mg de Cu mg de Cu mg de Cu mg de Cu
kg de fraction 1ié¢ aux MOP | kg™ de fraction 1ié aux MOP | kg™ de fraction 1ié¢ aux MOP
MOP 50-200 pm 2575,0 19,3 2190,0 27,6 1676,7 48,8
MOP 200-2000 pm 1873,0 8,4 1313,3 7,6 649,7 20,7
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Annexe H :
Oxydes de fer et de manganese

1. Oxydes de manganese

1.1. Extraction des oxydes de manganese

La proportion d’oxydes de manganéese dans les sols a ét¢ estimée par extraction a
I’hydroxylamine suivant un protocole modifi¢ de Chao (1972) :

% 0,5 g d’échantillon et 25 ml d’hydroxylamine hydrochloride (NH,OH HCI 0,5 N,
pH=2) sont agités a température ambiante pendant 120 min dans I’obscurité

% L’échantillon est centrifugé a 5000 tr/min pendant 15 min et le surnageant est
récupére

& L’opération est répétée encore 2 fois

% Le Mn est dosé dans les surnageants extraits par absorption atomique

Les quantités de Mn extraites sont données dans le tableau ci-aprés

Quantité de Mn extraite Oxydes de Mn

mg.kg! de sol mg.kg de sol
NA 560 £ 91 1008 + 163
S 500+ 137 900 + 246
CcC 526+ 142 947 £ 255

La teneur en oxydes de Mn —utilisée comme donnée d’entrée pour la modélisation- est
obtenue en multipliant la quantité de Mn extraite par 1,8 en se basant sur la proportion de Mn
dans la formule chimique de la birnessite (NasMn;40,79H,0) (Lapaire, 2007). Les teneurs en
oxydes de Mn dans NA, S et CC sont similaires (Tableau 1). Ces résultats sont cohérents car

il s’agit de sols développés sur une méme roche mere
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1.2. Donnée de réactivité

Pour mod¢éliser les interactions oxydes de Mn et Cu pour nos échantillons, nous avons
utilis¢ NICA-Donnan et les paramétres déterminés par Ponthieu (2003) pour la birnessite

oxydes de Mn (Tableau 2).

Parametres Valeurs Signification
b 0.2 Permet de calculer le volume
’ du gel de Donnan
Qmax 2,575 mol/kg Quantité de sites réactifs
0.32 Paramétre d’hétérogénéité
p ’ intrins€éque de la birnessite
Log K 422 Constante d afﬁnlte Qu proton
avec la birnessite
Parameétre de non idéalité du
ny 0,07
proton
Log Keu 470 Constante d afﬁnltg du Cu
avec la birnessite
Parameétre de non idéalité du
Ncy 0,50 Cu
Constante d’affinité du CuOH
Log Kcuon 12,0 avec la birnessite
Parameétre de non idéalité du
NcuoH 0,50

I’hydroxyde de Cu
Parametres NICA-Donnan pour la birnessite déterminés par Ponthieu (2003)

2. Oxydes de fer

2.1. Extraction des oxydes de fer

La proportion d’oxydes de fer dans les sols a été estimée par extraction au Dithionite
de Na suivant le protocole adapté de Mehra et Jackson (1959) :

% 1,5 g d’échantillon et 30ml de solution tampon (0,3 M Citrate de sodium + 1,0 M
NaHCO:s3) sont placés au bain-marie a 80°C dans un flacon

% 0,5 g de dithionite de Na sont ajoutés en 3 fois. Aprés chaque addition, le flacon est
agité pendant 1 minute puis occasionnellement pendant une durée totale de 15 minutes

& Aprés ces 15 minutes, 5 ml d’une solution saturée de NaCl sont ajoutés pour
faciliter la floculation et le mélange est réchauffé au bain marie pendant 5 minutes

% Le surnageant est extrait par centrifugation a 5000 tr/min pendant 15 min et le Fe

dosé par absorption atomique.
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La quantité de fer extraite est donnée dans le tableau ci-apres

Quantité de Fe extraite Oxydes de Fe

g kg de sol g kg de sol

NA 15,23 £ 0,37 25,89 + 0,62
S 13,58 £ 0,53 23,08 £ 0,90
CcC 13,04 + 0,61 22,17 + 1,04

La teneur en oxydes de fer -utilisée comme donnée d’entrée pour la modélisation- est
obtenue en multipliant la quantit¢ de Fe extraite par 1,7 (Lumsdon, 2004). La teneur en
oxydes de Fe dans les sols amendés (S te CC) est plus faible que pour NA. Néanmoins la

teneur en oxydes de Fe reste de méme ordre de grandeur entre NA, S et CC.

2.1. Donnée de réactivité

Dans les sols résident deux types d’oxydes de fer : les oxydes de fer amorphes tels que
la ferrihydrite (HFO) et les oxydes de fer cristallisés tels que la goethite. Nous avons utilisé le
modele développé par Dzombak et Morel (1990) pour décrire 1’interaction entre les oxydes de

fer et le Cu pour nos sols. Les paramétres de ce modéle sont donnés dans le Tableau ci-

dessous.
Parametres Valeurs Signification
Ds; 5,64 107 sites/nm? Densité de site pour S,
Ds; 2,26 sites/nm? Densité de site pour S;
log K 293 Constante de dissociation de
S0 -0,
1 Sl
log K ) Constante d’affinité avec le
£%s 00 2,89 Cu avec S;
log K 799 Constante d’affinité avec le
SiI0H, ’ proton avec S;
log K 2.93 Constante de dissociation de
S,0” -0,
2 S2
log K ) Constante d’affinité avec le
£ %s0cu 2,89 Cu avec S
log K 799 Constante d’affinité avec le
5200, ’ proton avec S,
S 100 m?/g Surface spécifique

Parametres du modele développé par Dzombak et Morel (1990)
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Annexe I :
Extractions séquentielles du cuivre pour NA, S et CC
avec ou sans ajout de cuivre

Réactifs et protocole utilisés

Les extractions séquentielles ont été effectuées selon le protocole de Schuman et al,
1985. Elles permettent de séparer 6 compartiments d’extraction qui sont détaillés dans le
tableau ci-dessous. Les extractions séquentielles ont été réalisées par I’équipe de Dijon (UMR

INRA Microbiologie et Géochimie des Sols - équipe GéoSol) sur les mémes €chantillons

Compartiment d’extraction Extractant
Phase 1 Echangeables Nitrate de magnésium
Phase 2 MOS Eau de javel
Phase 3 Oxydes de mangan¢se Hydroxylamine
Phase 4 Oxydes de fer amorphes Réactif de Tamm
Phase 5 Oxydes de fer cristallisé Réactif de Tamm + acide ascorbique
Phase 6 Silicates et autres minéraux Minéralisation avec acide fluorhydrique,
(fraction résiduelle) nitrique et perchlorique

Résultats

Sol sans ajout de Cuivre (60 mg/kg)

% de Cu extrait

Compartiment d’extraction

NA S CcC

Echangeable >0,1 >0,1 >0,1
MOS 12 22 39
Oxydes de mangan¢se 32 23 4
Oxydes de Fer amorphes 34 32 32
Oxydes de Fer cristallisé 2 4 8
Résidu 20 18 18

Sol avec ajout de Cuivre (250 mg/kg)

% de Cu extrait

Compartiment d’extraction

NA S CcC

Echangeable >0,1 >0,1 >0,1
MOS 18 30 62

Oxydes de Mangangése 40 32 10
Oxydes de fer amorphes 30 26 20
Oxydes de fer cristallisé 6 4 2
Résidu 6 6 5
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Analyse aux rayons X des fractions fines (NA)

Annexe J :

1. Mise en évidence d’oxydes de fer cristallisés (poudre)
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2. Les argiles du sol (dépbt orienté)
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150 7 Argiles gonflantes
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~ llite
2L 100
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