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Résumé :

Dans le contexte du changement climatique la compréhension des facteurs modulant les émissions de
gaz a effet de serre (GES) des sols est essentielle. Parmi ceux-ci, les facteurs pédo-climatiques sont
majoritairement étudiés. La contamination des sols n’est en revanche pas considérée malgré les
grandes surfaces déja concernées. Pourtant, il est connu qu’une contamination peut affecter les
activités des organismes des sols a I'origine des émissions de GES mais la résultante sur les émissions
a I'échelle globale reste peu renseignée. Pour répondre a cette question, nous avons étudié le cuivre
(Cu) du fait de ses nombreuses utilisations agricoles et de sa réactivité vis-a-vis des constituants du sol
et avons travaillé selon deux axes : i) associer, a I’échelle continentale, une contamination des sols en
Cu a ses différentes formes et a leur risque pour I'environnement ; ii) intégrer des fonctions réponses
au Cu pour les émissions de GES liées aux cycles de C et N dans les modeles de surfaces continentales.

Une premiere partie étudiant la (bio)disponibilité du Cu a I'échelle de I'Europe et les effets d’un double
stress (humidité et contamination) sur la nitrification des sols a pu montrer que les conditions pédo-
climatiques historiques, présentes et futures influencaient I'ampleur de I'impact d’une contamination.
Dans la deuxieme partie nous avons confirmé la nécessité de prendre la contamination en compte
dans les estimations de flux de GES des sols par les modéles de surface continentales. Nous avons
établi des fonctions reliant la concentration en Cu des sols a leurs émissions de CO2 puis a leurs
émissions d’especes azotées en re-paramétrant le modéle biogéochimique DNDC en un nouveau
modeéle DNDC-Cu. Ce modéele DNDC-Cu a ensuite été utilisé pour estimer les émissions azotées de sols
contaminés sous diférentes humidités du sol.

In the context of climate change, it is essential to understand the factors modulating greenhouse gas
(GHG) emissions from soils (CO2, N20, NOx...). Among these, pedo-climatic factors are mainly studied.
However, soil contamination is not considered despite the large surface areas already concerned.
However, it is known that contamination can affect the activities of soil organisms at the origin of the
greenhouse gases emissions, but the result on global emissions remains poorly understood. To answer
this question, we studied copper (Cu) because of its numerous uses for instance in agriculture and its
reactivity with soil constituents and worked along two axes: i) to associate at the continental scale a
Cu contamination of soils with the different forms of Cu and their risk for the environment; ii) to
integrate response functions to Cu for GHG emissions related to C and N cycles in land surface models.

A first part studying the (bio)availability of Cu at the European scale and the effects of a double stress
(moisture and contamination) on soil nitrification showed that historical, present and future soil-
climatic conditions influence the magnitude of the impact of a contamination. In the second part, we
confirmed the need to take contamination into account in the estimation of soil GHG fluxes by land
surface models to estimate soil heterotrophic respiration. We established functions relating soil Cu
concentration to soil CO2 emissions and soil N species emissions for different soil moisture and re-
parameterized the DNDC biogeochemical model into a DNDC-Cu version. Then, we used our DNDC-Cu
to estimate N species emissions for contaminated soils under different soil moistures.
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Contexte et Objectifs

Les sols constituent un grand stock de carbone (C) et d’azote (N), respectivement de |'ordre de
1950 a 3050 PgC (1500 a 2400 PgC pour les sols hors climat donnant lieu aux permafrost) et 450 a 650
PgC pour la végétation (lpcc, 2013)) et 95-140 PgN (Schlesinger and Bernhard, 2013). Ces stocks tres
importants s’accompagnent de flux majeurs dans les sols ainsi qu’entre les sols et I'atmosphére. On
estime par exemple les flux de C entre les sols et 'atmosphére a environ 100 PgC.an! pour la
photosynthése contre 75 (Schlesinger and Andrews, 2000) 3 98 (Hashimoto et al., 2015) PgC.an* pour
la respiration du sol ; 44 % de cette respiration étant due a la respiration autotrophe des racines et 56
% a la respiration hétérotrophe (Rh) des bactéries et champignons du sol. Les émissions d’N des sols
sont quant a elles estimées aux alentours de 10.7 TgN.an (Ipcc, 2013).

Depuis le milieu du XVII® siecle les activités anthropiques ont provoqué une augmentation des
concentrations atmosphériques en de nombreux gaz tels que le CO,, les N,O ou les NOy que ce soit par
des émissions directes ou via la perturbation des cycles biogéochimiques de ces éléments. Le CO,
atmosphérique a ainsi augmenté de 40 % (829 contre 589 PgC en 1750, (Prather et al., 2012; Joos et
al., 2013)) avec une augmentation annuelle de I'ordre de 4 PgC.an™. Les émissions de N,O ont quant a
elles augmenté de 20 % ( + 3.6 TgN-N,0.an? (Ciais et al., 2013)) entre autre du fait de la consommation
d’engrais azotés. L'augmentation de la concentration atmosphérique de ces gaz a effet de serre
provoque i) des modifications du climat (température, fréquence et intensité des précipitations...) ; ii)
des perturbations des cycles biogéochimiques du C et de I'N. Dans ce contexte, du fait de I'importance
des flux de C et N entre les sols et I'atmospheére (10 fois les émissions annuelles anthropiques de C et
N), ceux-ci sont de prime importance.

Différents facteurs environnementaux controlent les cycles de C et N, comme la disponibilité
de la matiere organique, celle des nutriments, les faunes et flores locales ou le climat. A I'échelle de la
Terre, les simulations de cycles biogéochimiques continentaux (qui cherchent entre autres a prédire
les évolutions des concentrations dans le sol et les flux d’émissions vers I'atmosphere d’especes
carbonées et azotées selon différentes conditions environnementales) incluent principalement les
effets de la température, de I'humidité et de la texture du sol.

En paralléle de I'augmentation des émissions de gaz a effet de serre, les révolutions industrielle
et agricole se sont faites avec celle de I'utilisation de métaux et minéraux ou engrais. Parmi ceux-ci, le
cuivre (Cu) est largement présent dans les sols du fait de ses utilisations variées et anciennes (industrie
pour la conductance de chaleur et d’électricité, essences diesel, supplémentation des alimentations
porcines et bovines que I'on retrouve dans les épandages ou fongicide). La consommation mondiale
de Cu est estimée a environ 10 000 t/an jusqu’aux année 1850 (Hong et al., 1996) pour atteindre prés
de 20 millions de tonnes par an en 2016 (Pietrzyk and Tora, 2018). Les émissions d’usines et dépots
industriels ou émissions de pots catalytiques peuvent ainsi induire de fortes concentrations locales en
Cu dans les sols (jusqu’a quelques milliers de mg Cu.kg™ de sol alors que la concentration moyenne
endogénique des sols est de 20 a 50 mg Cu.kg ! selon le type de roche mére ayant présidé a la
formation du sol (Thornton and Webb, 1980; Sauvé et al., 1997; Smorkalov and Vorobeichik, 2011)).
Dans les parcelles agricoles en particulier dans les vignes, I'usage répété d’amendements organiques
ou de fongicides enrichis en Cu (sulfate de cuivre) et sa forte affinité pour la matiere organique des
sols le rendant peu labile aménent a mesurer des concentrations en Cu en moyenne 3 fois plus élevées
que dans les autres sols (Ballabio et al., 2018a). La contamination diffuse ou ponctuelle en Cu peut



ainsi toucher de larges surfaces, les surfaces agricoles représentant par exemple 5 milliards d’ha sur
Terre et la moitié des surfaces continentales en I'Europe (FAO, 2015, 2020).

Pour autant, malgré I'importante part de sols contaminés (pres de 30% en Europe (Toth et al.,
2016)), 'impact d’'une contamination sur les populations bactériennes ou sur les fonctions des sols a
principalement été étudiée d’'une part a I'échelle locale et d’autre part trés peu au regard de fonctions
globales comme les émissions de gaz a effet de serre. Des disparités dans les effets de la contamination
sur la faune selon les propriétés du sol ou les conditions de contamination (Moreno et al., 2009;
Fernandez-Calvifio and Baath, 2016) ont pu étre mises en évidence et la généricité d’un effet de la
contamination n’est pas établie.

Par ailleurs, le changement climatique est connu comme pouvant affecter les processus
biologiques des sols, mais les effets conjoints du changement climatique et de la contamination des
sols sur leurs fonctions restent mal connus. En effet, les effets des doubles stress sont contrastés selon
les types et intensités de stress. Dans certains cas les premiers stress augmentent la résistance de
|’écosystéme par la sélection de communautés plus résistantes, I'adaptation ou des changements
physiologiques (Beddington and May, 1977; Odum et al., 1979). D’autre part, les modifications du
climat peuvent aussi affecter la disponibilité des contaminants et restent mal connus. Certaines études
ont ainsi pu montrer I'importance de la température (Ma et al., 2006a; Xing et al., 2011) ou des
alternances de cycle d’assechement/réhumectation sur I’association du Cu a la matiére organique
(MO), mais les résultats sont contrastés (Han et al., 2001; Zheng and Zhang, 2011; Xu et al., 2013).

Dans ce contexte, I'objectif générale de la thése est d’estimer les effets d’'une contamination
en Cu sur les émissions de C et N des sols en contexte de changement climatique. La figure 1 schématise
les relations qui seront abordées ainsi que les chapitres qui en traiteront.

. . Climat
Dépdts atmaosphériques

Actions anthropiques EIET R g

Contamination ) A0.2,00.3

.23
’ Sol

Fig. 1 : Schéma résumant les principales interactions reliant sol, climat, et contamination. En bleu sont
indiqués les points de focus des différents chapitres de la these, le premier chapitre étant une
introduction générale.



Le changement climatique sera abordé sous I'angle des modifications des précipitations.
Celles-ci sont en effet moins bien renseignées en termes d’effet que les températures mais on sait que
des variations importantes de précipitations (secheresse ou inondations) peuvent affecter le
fonctionnement biologique et la structure des sols, et donc a la fois les fonctions de minéralisation du
C (dans notre cas respiration hétérotrophe Rh) ou la nitrification ainsi que la disponibilité des
contaminants via la solution du sol. Dans ce document, une premiere partie d’introduction permettra
d’expliciter i) les principaux mécanismes et les régulations environnementales des cycles du Cet de I'N
dans les sols ainsi que leur intégration dans les modéles de biogéochimie continentale ii) certains
enjeux autour de la (bio)disponibilité des contaminants et iii) les mécanismes et conséquences des
stress climatiques ou de contamination connus sur les sols. Ensuite, une seconde partie se concentrera
sur I'analyse de la pertinence des notions de (bio)disponibilité a I’échelle de I'Europe et au regard des
modifications de précipitations a venir tels que donnés selon différents scénarios prédictifs. La
qguestion de la sensibilité des fonctions du sol a la disponibilité des contaminants en contexte de
changement climatique sera également abordée. La troisieme partie visera a introduire I'effet de la
contamination en Cu dans les modéles mécanistiques de prévisions d’émissions de gaz a effet de serre.
Pour cela nous évaluerons les biais d’estimation de Rh de modéles de surface continentale face a la
contamination en Cu et proposerons une relation générale entre la contamination en Cu et Rh. Nous
aborderons ensuite en termes de finalité I'introduction des stress de contamination et de précipitation
dans un modele d’émissions azotées, supposées plus sensibles aux variations d’humidité que les
émissions carbonées.



Partie I. : Origine des émissions de gaz a effet de serre des sols liées
aux cycles de C et N et importance des pressions de contamination
chimique et climatique

A. Cycles du carbone et de I'azote dans les sols et leurs contréles
A.1. Cycle du carbone

Les sols sont un milieu hétérogéne constitué schématiquement de phases liquides (eau et solutés
dissous comme des ions minéraux, métalliques ou de la matiere organique pour 25%), gazeuses (25%)
et solides (phases minérales pour environ 45% ou organiques pour 5%). Parmi les constituants
organiques on distingue deux fractions I'une vivante, I'autre constituée de débris végétaux ou animaux
ou de molécules organiques plus ou moins polymérisées. On estime que la partie souterraine des
plantes est de taille équivalente a la partie aérienne tandis que la biomasse microbienne est estimée
3 10° cellules par gramme de sol (Raynaud and Nunan, 2014).

L’énergie utilisée par le vivant étant véhiculée par les formes réduites du C, le transfert de C au long
de la chaine trophique est un des paramétres les plus intégrateurs des écosystemes. La dégradation
de la MO, source du C des sols, est un processus tres général accompli par de nombreux organismes
en conditions aérobies suivant I’équation I.1. :

(|.1) CHzO +Oz -—> C02+H20,
CH,0 étant une brique élémentaire de la MO

En revanche, les temps de résidence (durée des transformations) dans le sol de la MO et I'intensité
des flux de respiration associés peuvent grandement varier. Par exemple, on estime que le temps de
résidence du carbone est d’environ 1306 ans dans les foréts tropicales contre plus de 5600 ans dans
les toundras (Luo et al., 2019).

Le climat (température, précipitations, cycles de gel...) peut affecter la production primaire et donc
les apports de matiére fraiche ainsi que les vitesses de dégradation. A ceci s’ajoutent différents
mécanismes de persistance de la matiére organique dans les sols qui restent trés débattus, entre
récalcitrance chimique de la matiére organique a la dégradation et /ou protection physique de celle-
ci par les composés du sol (Litzow et al., 2006). Nous apporterons plus de détails sur ces différents
facteurs aux paragraphes A.3 et B.

A.2.Cycle de 'azote



L’azote (N) est un des composants principaux des protéines et des enzymes mais est difficilement

assimilable par les plantes ou micro-organismes sous sa forme prépondérante N,. La plupa

rt (80-85%

(Schlesinger and Bernhardt, 2013, chap 12)) de N utilisé par les plantes vient de la minéralisation de
N provenant de tissus morts ou ajoutés artificiellement sous la forme d’engrais composés de NH,ou
NOs. La transformation de N dans le sol peut étre résumée en 4 étapes principales (Schlesinger and
Bernhardt, 2013, chap 12), voir fig .1 :
i) La décomposition de la MO relargue des acides aminés utilisés directement.
i) La nitrification réduit le NHs* en NOs™ et NO; avec émission de NO; et N2O (eq. 1.2, 1.3,
1.4).
iii) NOs est converti en NH;* par les DNRA (dissimilatory nitrate reduction to ammonium).
iv) La dénitrification transforme NO3™ en NO,, N, et N,O.
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Fig. I.1.: Représentation schématique des différentes transformations de I'azote dans les so

Is, adapté

de (Schlesinger and Bernhardt, 2013a, chap 12). En noir sont représentés les flux de diffusion, en vert

les réactions de transformations. La matiére organique détritique correspond a la matiere organique

partiellement dégradée en milieu aérobie et pour laquelle certaines réactions de dégradation ne

s’effectuent qu’en anaérobie.

Au cours de chacune de ces transformations les espéces produites peuvent étre utilisées par les

plantes ou les micro-organismes. Les plantes utilisent préférentiellement NOs’, mobile dans la

solution du sol, méme si dans certains écosystémes NH4* est favorisé (Paul, 2015, chap 14).

Chacune

de ces étapes est constituée de différentes réactions accomplies par différents groupes de micro-

organismes plus ou moins spécialistes.



La nitrification (ii) est principalement effectuée par des bactéries chimio-autotrophes des
genres Nitrosomonas et Nitrobacter ainsi que dans une moindre mesure, certains procaryotes et
archées (Schimel et al., 1984; Duggin et al., 1991).

Les réactions générales de nitrification autotrophes sont du type 1.2, 1.3a, 1.3b :

(1.2) NHs*=> NH3 + H*
(1.3a) NH3+ O, + 2e" 2> NH,0H + H,0
(1.3b) NH,0H + H,0 > NOy +5H* +4e

NO; étant peu stable dans la solution du sol viennent alors les étapes l.4a et 1.4b :
(.4a) 3 NO; + 3H*> 3 HNO;
(1.4b) 3 HNO; > HNOs + 2 NO+ H,0.

En parallele NH,OH se décompose suivant I'Eq. l.4c
(1.4c) NH20H + HNO,;~> N0 + 2 H,0

Des bactéries et champignons hétérotrophes peuvent également contribuer a la nitrification suivant
la réaction 1.5.

(1.5) NH4"+ NO2 > N+ 2H,0

Il n"est pas clairement établi si la nitrification hétérotrophe est un processus générique ou si
elle n’a lieu que dans des micro environnements ol I'autotrophe est inhibée. La dénitrification,
réduction de NOs  en NO, N,0 et N (iv, fig. I.1), est en revanche un processus générique accompli par
quasi toutes les bactéries hétérotrophes (Schlesinger and Bernhardt, 2013, chap 12). Les différentes
réactions de la dénitrification (eq l.6a-d) produisent des espéces azotées gazeuses émises dans
I"atmosphere :

(1.6a): 2NO3 + 4H*+ 4e"=> 2NO, + 2H,0
(1.6b) 2NO; + 4H* + 2e > 2NO + 2H,0
(1.6¢) 2NO + 2H* + 2e" = 2N,0 + H,0
(1.6d) N2O + 2H* + 2e” > N, + H,0

Dans la dénitrification, NOs est utilisé comme accepteur final des électrons, la ol O, est utilisé dans la
nitrification. NO; étant un accepteur d’électrons moins efficace qu’0,, la dénitrification a tendance a
n’avoir lieu gu’en environnement anaérobie (Paul, 2015, chap. 14). La quantité d’O, dans le sol contréle
ainsi les proportions des différentes réactions.

D’autres réactions additionnelles (DNRA, fig. 1.2) peuvent transformer I’'N des sols mais elles sont
guantitativement bien moins importantes que la minéralisation, la nitrification et la dénitrification.



Le cycle de I'N englobe donc différentes réactions en compétition les unes avec les autres et toutes
émettrices de gaz a effet de serre.

Si certaines dégradations participant au cycle du C sont privilégiées par les conditions
environnementales ou spécialisées du fait de la nature de la MO, quasiment tous les micro-organismes
du soly participent. En revanche, les différentes étapes du cycle de I'N sont effectuées par des groupes
assez spécifiques. Différents parametres environnementaux tels que le degré d’aérobie (et a I'inverse
d’humidité) des sols, la température ou le pH peuvent jouer sur les proportions de chaque branche du
cycle et seront détaillés au paragraphe suivant.

A.3.Contréles environnementaux des cycles du C et de I’'N

La minéralisation du C et de I’'N a lieu par des processus biotiques directs ainsi que par I'action
d’exo-enzymes. Tous les facteurs environnementaux susceptibles d’affecter les processus biologiques
ou les réactions chimiques catalysées par les exo-enzymes peuvent donc modifier les taux des
réactions. Parmi les mieux étudiés et représentés se trouvent les effets de la température et des
précipitations. Les effets de la nature de la matiére a décomposer ou de la structure du sol sont
notables mais moins bien renseignés du fait de la diversité et de la complexité des molécules
impliquées.

On considére généralement que dans la gamme de température mésophile (20-45°C) I’activité
microbienne double tous les 10° (Paul, 2015 chap. 2) mais les effets a long terme du réchauffement
climatique sur les activités enzymatiques sont difficiles a prévoir car une adaptation a la température
des communautés en place pourrait limiter I'augmentation des activités dues a celle des températures
(Oechel et al., 2000; Davidson and Janssens, 2006). Tous les mécanismes en lien avec les effets des
variations de température sur les fonctions des sols ou sur les contaminants ne seront pas détaillés ici
et nous nous limiterons a expliciter ceux en lien avec la composition du sol et de la MO et ceux des
variations de précipitations.

i. Accessibilité de la MO et stoechiométrie des réactions

Les importances relatives de la constitution de la MO ou de son accessibilité dans les vitesses
de dégradation sont mal connues. On estime cependant généralement que de forts contenus en
lignines limitent la dégradation des MO et les composés aux structures complexes comme la lignine ne
sont souvent dégradés que par des groupes d’organismes spécifiques. Les rapports C:N étant plus
élevés dans la MO que dans la biomasse microbienne (C:N dans I'humus= 160 et C:N biomasse =12
(Schlesinger and Bernhardt, 2013, chap 12)), I’'N est souvent limitant pour la croissance microbienne
et le cycle du C des sols restreint par la quantité d’azote disponible.

En parallele, la texture du sol peut affecter la capacité des micro-organismes a dégrader la MO.
Six et al., (2000) résument ainsi les principaux mécanismes permettant aux argiles d’agir sur la
biomasse microbienne grace a leur surface de réaction : i) les argiles peuvent promouvoir la croissance
microbienne en maintenant le pH dans une gamme optimale (Bitton et al., 1976) ; ii) Les argiles
peuvent adsorber certains métabolites inhibant la croissance microbienne (Stotzky, 1966; Martin and
Haider, 2015) ou iii) les interactions argiles-microbes peuvent protéger les organismes de la
dessiccation. La stabilité de la MO peut également augmenter (donc sa dégradation et la respiration
associée diminuer) par la formation de complexes avec les argiles ou avec les oxydes amorphes (Allison



et al., 1949; Hayes and Clapp, 2001). Les oxydes de fer, ou de métaux comme |’aluminium, le zinc ou
le cuivre peuvent ainsi interagir avec les colloides pour former des micelles stabilisées ou avec des
polysaccharides et de la MO pour former des complexes plus stables (Martin et al., 1966; Brynhildsen
and Rosswall, 1997).

Les taux de respiration associés aux vitesses de décomposition de la MO dépendent donc en
partie de la présence de micro-organismes capables d’effectuer certaines transformations spécifiques
ainsi que de la composition du sol qui peut a la fois protéger certaines MO de la dégradation et certains
micro-organismes de conditions néfastes pour eux (pH, sécheresse...).

ii. Effets des précipitations

Les réactions de minéralisation de C et de N décrites plus haut (A.1 et A.2.) consomment de
I’0; et produisent de I'H,0 (eq. I.1, I.33, 1.4b, I.5, 1.6a-d) ou entrent en compétition avec des réactions
impliquant de 'O, (nitrate dénitrification, eq. |.6). Les précipitations peuvent ainsi affecter les cycles
de C et N par leur effet direct sur le contenu en eau du sol ainsi que par la quantité d’air dans le sol
(c’est-a-dire par la porosité non remplie d’eau).

Les précipitations peuvent varier largement d’une région a I'autre mais aussi au sein d’'une
méme région (par ex. le Brésil ou I'est de I’Amérique peuvent recevoir 6-10 mm par jour certains mois
de I'année et moins d’ 1mm par jour pendant d’autres mois (Adler et al., 2017)). Les prévisions de
changement climatique prévoient des augmentations, diminutions ou intensifications des périodes
séches et humides selon les régions. Les effets des précipitations sur les cycles du C et N seront donc
décrits sous 2 angles : i) les effets directs du contenu en eau sur les émissions de C et N et ii) les effets
des variations de précipitations telles qu’ayant lieu lors de succession de sécheresse ou pluies intenses.

La minéralisation du C est un processus principalement aérobie (eq. I.1). La quantité d’eau dans
le sol déterminant I’O, rémanent, la minéralisation a tendance a diminuer avec la saturation en eau du
sol. On considére qu’a partir de 60% de pores saturés en eau les activités anaérobies dominent. De
I"autre coté du spectre, quand les sols s’assechent les pores sont disconnectées et la diffusion des
substrats dans la solution du sol diminue alors que la concentration en sels augmente (Paul, 2015, chap
2). De trop faibles niveaux en eau ont donc aussi tendance a limiter I'activité microbienne,
principalement du fait de la limitation en substrat (Schimel, 2018). La fig. 1.2 décrit la courbe
conceptuelle de la respiration microbienne face a la quantité d’eau des sols.
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Fig. 1.2: Schéma conceptuel des relations entre I'activité microbienne macroscopique et le
contenu en eau du sol, issu de Or et al., (2007)

D’autre part, comme vu au paragraphe A.2., le cycle de I’N est en équilibre entre les processus
de nitrification (eq. 1.2, I.3, .4a et |.4b) qui produisent de NOs et requiérent de I'O; et la dénitrification
qui transforme NOs en N, (eq |.6a-d).

Les proportions relatives de NO,N,O et N; issues de la dénitrifications dépendent donc entre
autre du contenu en eau du sol (Wolf and Russow, 2000; Khalil et al., 2004a). Schlesinger and
Bernhardt, 2013 (chap 6) décrivent un pattern général d’augmentation des émissions de NO issues de
la nitrification quand le contenu en eau est faible, suivi par une diminution des émissions de NO et une
augmentation de celles de N,O quand le contenu en eau du sol est modéré. Proche de la saturation,
toutes les émissions seraient du N, issu de la dénitrification (fig. I.3).

Production nette
d’espece N gazeuses
—

20 60 80 100

Pores du sol remplies d’eau (%)

Fig. 1.3: Parts relatives des émissions de NO, N,O et N, issues de la nitrification et de la
denitrification en fonction du contenu en eau des sols. D’aprés (Davidson et al., 2000).



Les variations d’humidité du sol régulieres permettent aux communautés microbiennes de
s’adapter par différents mécanismes comme [|‘accumulation d’osmolytes, la synthése de
polysaccharides retenant I'eau, la dormance, le remplacement des communautés actives etc......
(Schimel, 2018).

Les facteurs environnementaux tels que les précipitations ou la composition du sol et de la MO
peuvent donc modifier l'intensité des différents flux de C et N du sol et les variations
environnementales peuvent induire adaptations ou complémentarités des communautés. Des
variations trop abruptes ou prolongées dans un extréme ou 'autre de précipitations comme dans la
composition du sol peuvent en revanche affecter plus notablement les communautés microbiennes.
Dans le paragraphe suivant nous détaillerons deux exemples de stress et de leurs interactions sur les
fonctions de minéralisation du C et de I’'N : I'un climatique via I'exemple des cycles assechement-ré-
humectations et I'autre chimique via I'exemple d’une contamination en élément trace métallique
comme le Cu.

B. Impact des stress externes sur les cycles du C et de I’N des sols : exemple des modifications de
I'intensité des précipitations associées au changement climatique et de la contamination au
Cu.

Dans cette partie nous détaillerons les effets d’un type de stress induit par les cycles de
dessiccation-humectation étant amenés a se multiplier avec le changement climatique, avant
d’aborder les effets d’un autre type de stress qu’est celui de la contamination au Cu, contaminant
particulierement présent du fait de la multiplicité de ses usages. Puis, nous examinerons les effets
conjoints que peuvent avoir changement climatique et pression de contamination sur les fonctions des
sols.

B.1.Assechement et ré-humectation des sols: un exemple de phénomene climatique
exacerbé par le changement climatique.

L'alternance de périodes de sécheresses et de périodes de fortes pluies (variations plus
importantes que celles subies actuellement) peut induire un stress sur les écosystémes. Or, on s’attend
a ce que les régimes de précipitations extrémes varient en fréquence et en intensité au cours des
prochaines années (Christensen and Christensen, 2003; Ruosteenoja et al., 2018), pouvant affecter
drastiquement le fonctionnement des écosystemes (Hueso et al., 2012; Otkin et al., 2018; Schimel,
2018). On considére généralement que les stress au niveau de I'écosystéme se traduisent par une
réduction des cycles internes et une diminution de I'efficacité dans I’utilisation des ressources (Odum,
1985). Lors des évenements dessiccation -humectations, 3 processus majeurs détaillés ci-dessous
affectent les cycles de C et N : i) un flush de nutriments ; ii) un impact sur la structure du sol ; iii) une
perturbation des communautés microbiennes.

i) Un effet général des cycles de dessiccation-humectation est I'augmentation plus ou moins
brutale du taux de minéralisation de C a la suite de la ré humectation suivie par une diminution
plus ou moins rapide avec I'assechement. Cette augmentation est connue sous le nom de



I’effet Birch et est vue comme la libération dans la solution du sol de composés facilement
décomposables préalablement retenus dans la structure des argiles et ainsi préservés des
communautés microbiennes (Birch, 1958). La nature de ce carbone, entre ancien carbone
stable et osmolytes issus de cellules mortes, est en revanche moins claire (Schimel, 2018).

ii) Un deuxiéeme effet est la modification de la structure du sol. Par exemple, I'immersion
d’agrégats de sol peut favoriser leur craquellement a I'assechement, exposant alors la MO. De
plus, les agrégats peuvent augmenter localement les concentrations en O, et favoriser les
processus aérobies comme la nitrification. Le craquellement des agrégats peut alors modifier
ces processus (Denef et al., 2001a, 2001b; Khalil et al., 2004b; Kremen et al., 2005). Enfin, la
structure globale des sols ou le type d’argile peuvent étre modifiés, avec des augmentations
de la surface spécifique de sorption (Oades, 1984; Walworth, 1992; Sanchez-Garcia et al.,
2020), des diminutions et/ou augmentation de la force ionique de la solution du sol, ou des
altérations liée aux parties hydrophobes de la MO (Kleber et al., 2007).

iii) Enfin, lors d’alternance de sécheresse et de fortes pluies, certaines adaptations des micro-
organismes a la sécheresse comme a I'accumulation de solutés peuvent étre néfastes. En effet,
avec la réhumectation rapide les microbes doivent relarguer rapidement les solutés accumulés
afin d’étre en équilibre osmotique avec la solution du sol (Killham and Firestone, 1984; Csonka,
1989; Harris, 2015). La succession rapide dans les conditions hydriques du sol impose donc un
stress intense aux micro-organismes qui alternent rapidement les adaptations antagonistes
(Wood, 2015). Plusieurs études ont ainsi pu montrer que l'alternance de périodes de
sécheresse et de fortes humidités peut significativement réduire la biomasse microbienne,
affecter sa composition, ou induire les micro-organismes a entrer en dormance (Manzoni et
al., 2012; Schimel, 2018).

B.2. Effet du Cu sur les fonctions des sols.
i. Effets généraux du Cu sur les fonctions des sols

Les stress métalliques ont été beaucoup étudiés mais la plupart des études se concentrent sur la
définition de doses de contaminants tolérables par les écosystémes locaux via la mesure de biomasse
microbienne ou de réactions enzymatiques considérées représentatives (car intégratives) de I'état de
I’écosystéme. Une diminution générale de la biomasse microbienne sous I’effet de contamination aux
métaux lourds a pu étre mise en évidence a travers la revue de Baath (1989). Cependant, les différents
micro-organismes montrent des sensibilités différentes a la contamination. Par exemple, les
champignons tolereraient de plus fortes doses de contaminants que les bactéries tandis que certaines
communautés de bactéries nitrifiantes seraient particulierement sensibles (Pancholy et al., 1975;
Maliszewska et al., 1985). Certains auteurs ont aussi pu montrer des pertes de fonctions dans les
premiers jours suivant une contamination suivies d’une restauration de ces fonctions au cours du
temps (Holtan-Hartwig et al., 2002). D’autres études ont pu constater une diminution de la
minéralisation du C avec la contamination au Cu lors d’incubations réalisées avec de la litiere fraiche,
mais aucune variation dans la minéralisation du C lorsqu’il n’y avait pas d’apport de matiére fraiche
(Soler-Rovira et al., 2013). Enfin, outre les effets directs sur les micro-organismes qui peuvent ou non
s’adapter au stress induit par le Cu et la production de radicaux libres, le Cu peut s’associer avec la MO
du sol et diminuer sa dégradabilité (voire paragraphe A.3.i), donc les émissions de CO, associées. La
résultante de cette contamination sur les fonctions de minéralisation de C et N des sols est alors



difficile a estimer. De plus, outre les variations dues aux sensibilités des organismes, la disponibilité du
Cu dans le sol affecte également ses effets.

ii. Spéciation et disponibilité du Cu

Dans les sols, le Cu existe sous différentes formes: i) inclus dans la structure primaire et
secondaire des minéraux ; ii) inclus dans des carbonates ou oxides ; iii) adsorbé a la MO solide ou aux
argiles ; iv) complexé dans la solution du sol (Cu-OH, Cu-COs, Cu(COs),* ...); V) sous forme de cation
Cu?* libre dans la solution du sol (Reed and Florida, 1996).

Le Cu inclus dans les minéraux primaires ou secondaires est lié par des structures covalentes
et est non labile, considéré inerte vis-a-vis des plantes ou des micro-organismes (West et al., 1981).
Ces formes de Cu ne peuvent pas se dissocier facilement dans la solution du sol, mais sont en équilibre
a long terme (années) avec une portion plus labile de Cu (par exemple a travers |’altération et I'érosion
du sol)(Reed and Florida, 1996).

Le plus gros pool de Cu labile est constitué de Cu adsorbé a la surface d’argiles et de matiéres
organiques chargées négativement (West et al., 1981). Ce pool de Cu est en équilibre avec la solution
du sol, les ions Cu adsorbés pouvant s’échanger avec des ions positivement chargés comme H* ou
d’autres cations.

Enfin, un petit pool de Cu se trouve dans la solution du sol sous forme de Cu libre ou
complexées (en général de I'ordre de 107 3 10® mol.L?) .

On considére traditionnellement que le Cu inclus dans les minéraux ou adsorbé aux composés
du sol représente les réserves (on parle de facteur de quantité). Le Cu en solution est considéré comme
le facteur d’intensité qui peut affecter les plantes ou les organismes (West et al.,, 1981; Reed and
Florida, 1996). La figure |.4 représente schématiquement ces différents pools et les temps d’échange
caractéristiques entre chacun d’entre eux.

(1) (2) (3) (4)

. . — FTIN —_— . -_— .
Non disponible — Intermédiaire «—— Labile  +—— Solution du sol
(inerte) années mois jours
Minéraux primaires Minéraux secondaires lons et composés lons libres et
adsorbés complexes
solubles
quantité +— Intensité —

Fig. 1.4 : Représentation schématique des différents pools de Cu du sol et de leurs dynamiques
de transfert, tiré de (West et al., 1981).

La répartition du Cu entre les phases solides et la solution du sol est gouvernée par des
processus de sorptions impliquant des substances telles que les humus, les phyllosilicates, les
carbonates, les minéraux de charges variables selon le pH ((oxy-hydroxydes de fer, manganése,
aluminium, ou phyllosilicates recouverts de ces hydroxydes) (Jackson, 1998; Sparks, 2003; Violante et
al., 2005, 2007a). Les substances humigues contiennent de nombreux groupes fonctionnels pouvant
complexer des cations comme les éléments traces métalliques donc le Cu. Cette formation de



complexes a plusieurs conséquences : i) ils modifient les équilibres dans le sens d’un empéchement de
la précipitation des métaux ; ii) ils peuvent véhiculer les éléments traces dans la solution du sol ; iii) ils
réduisent la toxicité lorsque la forme libre est considérée comme la plus impactante (organismes
exposés via la solution du sol). Pour des raisons géométriques, le Cu est préférentiellement lié a la MO
mais plus faiblement aux minéraux que d’autres éléments traces (Violante et al., 2007b; Manceau and
Matynia, 2010).

Le pH du sol, en modifiant le nombre de sites disponibles affecte largement la spéciation du
Cu. Temminghoff et al., (1997) ont par exemple observé 30% de Cu en solution lié au carbone
organique dissous a pH=3.9 contre prés de 99% a pH=6.6.
La quantité de Cu disponible vis-a-vis de la faune et flore du sol et donc ses effets dépend donc
largement des propriétés du sol : matiere organique, pH, argile...

Outre les caractéristiques des sols certaines études ont pu montrer que le climat affectait également
la disponibilité du Cu. Xing et al., (2011), et Sangiumsak and Punrattanasin, (2014) ont ainsi pu montrer
une augmentation de la sorption du Cu avec une augmentation de la température tandis que Ma et al.
(2006) ont pu montrer que le temps nécessaire pour atteindre I'équilibre de sorption du Cu augmentait
avec la température. D’autres études se sont focalisées sur les événements d’inondations ou périodes
de sécheresse avec des résultats contrastés : Xu et al. (2013) ont montré un plus grand pool de Cu
labile avec alternance de dessiccation-humectation tandis que Zheng and Zhang, (2011) I'ont montré
sous inondation constante. De méme Han et al. (2001) ont trouvé une augmentation de la proportion
de Cu lié a la MO avec des cycles dessiccation-humectation, tandis que Xu et al., (2013) ont montré un
relargage du Cu lié a la MO, suite a la minéralisation de celle-ci lors des cycles de dessiccation-
humectation.

Les effets du changement climatique et en particulier celui du changement de précipitations
sur la disponibilité du Cu (directement ou via des effets sur d’autres facteurs pédologiques) restent
donc encore mal établis. D’autre part, les réactions des écosystémes aux doubles stress sont souvent
plus complexes et fortes que celles a chacun des stress. Quelques exemples de réactions des
écosystémes aux double stress et leurs limites sont présentés en B.3

B.3.Effets de double stress sur les fonctions des sols

Les réponses des fonctions des sols a des doubles stress dépendent de la nature et intensité
de ces derniers. Dans certains cas les premiers stress augmentent la résistance de I'écosysteme par la
sélection de communautés plus résistantes, par I'adaptation ou par des changements physiologiques
(Beddington and May, 1977; Odum et al., 1979). Par exemple, une pollution métallique de longue
durée induirait une modification des communautés microbiennes leur permettant de mieux résister a
un stress métallique secondaire, c’est le principe du PICT, pollution induced community tolerance
(Diaz-Ravina et al., 1994; Blanck, 2002).

Dans d’autres cas, les écosystemes sans stress (subissant des variations environnementales
dans leurs gammes habituelles) sont supposés plus stables, car pouvant accéder a un vaste panel de
ressources leur permettant de maintenir leurs fonctions face aux stress.

Pour autant, les réactions face aux stress de différentes natures sont variées : Tobor-Kapton et
al., (2006) ont pu montrer qu’une exposition longue au Cu augmentait la résistance a la chaleur ou a
I'alternance dessiccation-humectation tandis que Li et al., (2016) montrent une moindre résistance de



la respiration induite a I'alternance dessiccation-humectation dans des sols initialement contaminés
au Cu.

En A et B.1, B.2., nous avons pu voir que les fonctions de minéralisation du C et de I'N
dépendaient également de paramétres environnementaux comme les facteurs pédologiques ou les
conditions climatiques. La MO et le contenu en azote du sol et les émissions de gaz a effet de serre des
sols présentant de grands intéréts agronomiques et climatiques, les démarches pour les prédire en
fonction des parametres environnementaux existent depuis longtemps. Ces modeles sont présentés
dans le paragraphe C.

C. Les modeles de décomposition de la MO du sol : une méthode pour prédire les émissions de
gaz a effet de serre des sols en fonction de facteurs environnementaux.

Les premiers modeles de décomposition de la MO en fonction de la température, de la structure
du sol et des précipitations ont été développés dés les années 40 (Jenny, 1941). La dynamique globale
du C des sols est régit par les apports en MO fraiche, les transformations de celle-ci et les pertes de C
par la respiration hétérotrophe (Schlesinger and Bernhardt, 2013). La premiere formulation
mathématique globale proposée par Henin et Dupuis (Henin and Dupuis, 1945; Luo et al., 2016) est
une décroissance de premier ordre de la masse de C suivant I'équation 1.7a:

Eq.l.7a :d);—it) =u(t) — kX(t)

Ou X(t) est la masse de C restant au temps t et k un coefficient de décomposition.

Les différences de temps de résidence du C dues a la variabilité physico-chimique sont
généralement prises en compte en utilisant la forme matricielle de I'équation 1.7b :

Eq. 1.7b: {dfé” = Bu(t) — A§()KX(t)

X(t=0)=X,

Ou X(t) est un vecteur représentant les tailles des différents pools de C, B est un vecteur de
coefficients de partition entre les pools de plantes, A est une matrice carrée de coefficients de
transfert, £(t) est une matrice diagonale de scalaires des paramétres environnementaux, K est une
matrice diagonale de taux de décomposition, Xoest un vecteur représentant les tailles des pool initiaux.
Avec cette formulation, les émissions de CO; (la respiration de chaque pool) correspondent a lasomme
des éléments de chaque ligne de la matrice A multipliés par -1.

La formulation des équations de décomposition de la MO varie peu depuis les premiers
modeles et ces structures sont utilisées par la plupart des modeles régionaux comme Century, RothC
ou CN. La prise en compte des parameétres environnementaux par ces modeles est souvent limitée, par
exemple aux simples contenus en lignine pour déterminer les proportions de litiere fraiche allant dans
chaque pool ou au contenu en argile et limon dans la prise en compte de la structure du sol (Parton et
al., 1987; Campbell and Paustian, 2015).



Un exemple de ces modeles compartimentaux est le modeéle CENTURY, dont le schéma en fig.
I.5 indique les fonctions de partage de la MO (plant residue) en 2 pools de litiere (structural et
metabolic C) et 3 pools de C du sol (active, slow, passive) définis selon le temps de résidence du C.

Cette structure est commune avec de nombreux autres modeles tel que RothC.
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Fig I.5. : Représentation schématique du modéle CENTURY, d’apres (Parton et al., 1987).

Outre ces propriétés structurales, les modeles de dynamique de la matiére organique peuvent
prendre en compte des facteurs environnementaux tels que la température, I'humidité du sol ou la
disponibilité du substrat qui peuvent alors moduler la fonction de décomposition &(t), voir fig. 1.5 ou
sont indiqués par exemple les effets de la texture du sol (F(T)) et de la composition de la MO (L/N, A).
Des modeles de dynamique d’N prennent également en compte la stoechiométrie et la compétition
entre les réactions de nitrification et de dénitrification en fonction des parametres environnementaux.

Les calibrations des fonctions &(t) sont néanmoins difficiles et ont nécessité |'utilisation de
grands jeux de données de décomposition et d’incubations de sol, éventuellement calibrés sur
différentes gammes de parametres du sol. Ces modeles restent encore maintenant largement utilisés
(voire directement transposés) pour des prédictions régionales ou a plus grande échelle de flux
d’émissions ou stocks des sols de C, voire N dans les modeles globaux a végétation dynamique (ou
Dynamic global vegetation model, DGVM). Ces modéles a grandes échelles utilisent pour partie I'azote



comme simple contrainte stoechiométrique sur le cycle du C (voir A.3.i)), d’autres modeles ont une
formulation plus explicite qui integre les différentes réactions du cycle (A.2.2.)

Les DGVMs et les modeéles de systeme Terre sont souvent utilisés pour prédire les variations
de concentrations atmosphérique de C et N en fonction de |'usage des terres ou de scénarios
climatiques (Friedlingstein et al., 2001; Lawrence et al., 2011; Wang et al., 2013). Devant leur usage
prospectif ou en vue de I'application de législations, il reste primordial d’améliorer leurs capacités
prédictives en réponse a ces scénarios. A I’heure actuelle, les principales améliorations envisagées sont
la représentation explicite d’un pool microbien ou des pratiques agricoles en terme de fertilisation et
d’amendements (Arneth et al., 2010; Schimel, 2013; Wieder et al., 2013), tandis qu’une des sources
principales de variabilité entre les modeles vient des variables externes considérées (CEC pour RothC
contre argile pour CENTURY par exemple).

La contamination des sols concerne de grandes surfaces (estimées autour de 28% en Europe (Téth et
al., 2016)) et les réglementations a I'échelle des territoires peuvent étre a l'origine des différences
observées sur I'ampleur des contaminations des sols. Il est donc d’intérét majeur de déterminer si une
contamination peut affecter les émissions de gaz a effet de serre des sols, sous quelles conditions et si
oui de la prendre en compte dans les modeéles utilisés a des fins prospectives sur des scénarios d’usage
des terres. Dans ce contexte, la seconde partie de la these discutera les métriques de contamination a
I’échelle continentale (Cu total, Cu en solution ou Cu libre) a prendre en compte dans le contexte d’un
changement climatique. En effet, a la variabilité spatiale de la concentration en Cu des sols, s’ajoutant
celle des variables pédo-climatiques qui affecte sa disponibilité, nous supposons que I'impact du Cu
sur I'environnement a I'échelle de I'Europe varie plus que la seule concentration en Cu. Il s’agira de
déterminer d’une part les zones a risque en Europe, d’autre part I'évolution de celles-ci avec le
changement climatique et enfin la prise en compte du double stress, chimique et climatique, sur les
fonctions des sols au regard des quantités de cuivre total ou en solution. Dans une troisieme partie,
nous chercherons a montrer la pertinence de la prise en compte d’'une contamination en Cu dans les
modeles de surface continentale en supposant qu’une part de I'erreur de modélisation de ces modeles
s’explique par la non considération de la contamination du sol en Cu. Nous proposerons des fonctions
de réponse génériques intégrant I'effet du Cu sur la minéralisation du C a partir d’'une revue
guantitative grace aux nombreuses études ayant pu étudier cet effet localement. Enfin, nous
proposerons des fonctions de réponses prenant en compte I'effet d’'une contamination en Cu sur la
minéralisation de l'azote. Cet effet étant, d’'une part moins bien renseigné que celui sur la
minéralisation du carbone, d’autre part plus sensible aux variations de précipitation, nous nous
baserons sur des incubations de laboratoires effectuées a différentes humidités et seront ainsi en
mesure de proposer des fonctions réponses intégrant le double stress de contamination au Cu et
d’humidité dans un modeéle biogéochimique.



Partie Il : Pertinence de I'évaluation de la disponibilité des
contaminants vis a vis des fonctions des sols en contexte de

changement climatique

Cette partie Il est divisée en deux chapitres, respectivement « représentation spatiale des risques liés
au Cu en contexte de changement des précipitations a I'échelle» (Chapitre 11.1) et a I'« Estimation de
|’effet d’une contamination au Cu aprés un stress d’humidité sur l'inhibition d’activités nitrifiante du
sol » (Chapitre 11.2)

Le chapitre 1.1 présente deux études ayant trait d’une part aux estimations de disponibilités du Cu, en
particulier libre et en solution (sous chapitre 1l.1 A) et d’autre part a I'évolution des possibilités de
pertes et d’accumulations en Cu en Europe a I'échelle du siecle selon différents scénarios de
changement climatique (sous chapitre I1.1.B). La premiére étude (l.1.A) a visé a établir les zones a
risques en Europe vis-a-vis du Cu en solution et du Cu libre en se basant sur les caractéristiques
pédologiques et les concentrations en Cu total disponibles a cette échelle. La deuxieme étude (I1.1.B)
a permis de pointer les zones susceptibles d’exporter de fortes quantités de Cu en solution suites a de
possibles importantes variations de précipitations dues au changement climatique.

Le chapitre Il.2. présente également deux études, portant sur I'impact des stress conjugués de
variations d’humidité des sols et de contamination sur les fonctions de nitrification du sol (11.2.A) ;
complétée par une mise en évidence d’éventuelles modifications des propriétés de mise en solution
du Cu sous l'influence de cycles d’humectation-dessiccation (11.2.B).

Les chapitre 1.1 se rapporte aux interactions entre climat, contamination et sols telles que
schématisées ci-dessous :
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Chapitre Il.1: Représentation des risques liés au Cu en

contexte de changement de précipitation a I’échelle de
I’"Europe

II.1.A Représentation spatiale a I’échelle européenne des risques associés a une
contamination en Cu via l'utilisation de proxies de disponibilité et bio-
disponibilité

Résumé en francais du papier soumis a science of the total environment :

La contamination des sols par des éléments trace métalliques comme le cuivre (Cu) peut affecter
leur fonctionnement. Les politiques et normes environnementales comme les mesures effectuées lors
de campagne d’étude des sols font toujours référence a la teneur totale en cuivre. Les teneurs en Cu
dans la solution du sol ou les teneurs en Cu libre se sont pourtant avérées étre de meilleurs indicateurs
des risques de mobilité du Cu ou de sa (bio)disponibilité pour les organismes du sol. Plusieurs équations
empiriques ont été définies a I'échelle locale pour prédire les quantités de Cu dans la solution du sol
sur la base des teneurs totales en Cu du sol et des principaux parameétres du sol impliqués dans le
partage entre sol et solution. Néanmoins, malgré leur pertinence dans I'évaluation des risques, ces
équations ne sont pas appliquées a grande échelle spatiale en raison des difficultés a effectuer des
changements du local au régional. Nous avons ainsi collecté les équations empiriques de la littérature
et sélectionné celles permettant d'estimer la quantité de Cu en solution, (proxy du Cu disponible), a
partir des teneurs totales en Cu et des parameétres du sol. Nous avons fait de méme pour I'estimation
du Cu libre en solution (proxy du Cu biodisponible). Ces équations ont été utilisées pour fournir des
cartes européennes de Cu (bio-)disponible basées sur celle de Cu total en Europe. Les résultats ont
permis de comparer les cartes de Cu disponible et biodisponible a I'échelle européenne. La
comparaison de chaque forme de Cu a sa valeur médiane respective a permis d'identifier les zones
spécifiques de risques liées a chacun de ces deux proxies. Des divergences plus importantes entre la
carte du Cu biodisponible et la carte du Cu total qu’entre celle du Cu disponible et celle du Cu total sol
ont pu étre mises en évidence.

Conclusion intermédiaire (1) :

Suite a cette étude décrite dans le sous chapitre II.1.A, il était intéressant de pouvoir quantifier
le risque d’export de Cu qui peut étre approximé par la concentration de Cu en solution. Mais les
qguantités de Cu effectivement exportées dépendront a la fois de la quantité de Cu dans la solution du
sol et de la quantité de solution de sol. A la variabilité spatiale du Cu en solution s’ajoute donc celle
des précipitations. Or, on s’attend a des changements de précipitations dans les années a venir sous
I'impact du changement climatique, certaines zones subiront alors des précipitations plus intenses,
d’autres moins. De fait, la quantité de Cu exporté pourra étre modifiée suite a des variations de débit.
Ainsi, dans le sous chapitre I1.1.B, nous avons identifié des zones a risque d’exports de Cu en solution
en intégrant a la fois les aspects de spéciation du Cu et de quantité de solution du sol en climat actuel
et futur. Le déploiement d’'un modele dynamique intégrant des apports en Cu ou en tenant compte du



fond pédogéochimique inaltérable en Cu n’a pas été possible dans le temps de la these. Ceci est lié au
mangque d’informations sur les apports et du fait des difficultés de représentations. On n’estimera donc
pas directement les quantités de Cu exporté via la solution du sol comme dans cette partie, mais on
comparera les quantités de débit de solution du sol a la proportion de Cu a méme de passer en
solution, définie par sa constante de dissociation Ks.

I1.1.B. Evolution des possibilités des pertes et des accumulations en Cu en Europe a I'échelle
du siecle selon différents scénarios de changement climatique*
Résumé en francais du manuscrit en cours de soumission a science of the total environment:

L'utilisation anthropique d’éléments traces métalliques a des fins industrielles ou agricoles se traduit
par des dép6ts a la surface des sols. Parmi ces éléments traces, le cuivre (Cu) est largement utilisé
notamment en agriculture pour ses propriétés fongicides. Dans les sols, seul le Cu en solution est
mobile et peut étre transféré pour atteindre les cours d'eau, les rivieres ou les lacs. La répartition
entre le Cu en solution et le Cu total est déterminée par les propriétés du sol. Ainsi, la mobilité du Cu
peut varier en grande partie en raison des conditions locales du sol mais aussi en raison des
changements dans I'hydrologie du sol. En effet, lorsque les ruissellements sont élevés et que le Cu
est mobile, le Cu dans la solution du sol peut étre lessivé, alors que de faibles écoulements et une
partition limitée du Cu en phase liquide peuvent conduire a une accumulation du Cu dans les sols.
Par conséquent, la connaissance du ruissellement du sol (et de sa dynamique) ainsi que de la
partition du Cu entre les phases solides du sol et la solution du sol permet d'identifier les zones
d'accumulation potentielle ou de lixiviation potentielle du Cu. Or, en raison du changement
climatique, on s'attend a ce que les écoulements du sol changent au cours du siecle suite a la
modification de régime des précipitations. Dans cette étude, nous avons utilisé les coefficients de
partage (Kf) entre le cuivre total et dissous et les résultats des simulations de ruissellement pour le
climat actuel et futur afin d'estimer les zones de lixiviation (LP) ou d'accumulation potentielle (AP) a
I'échelle européenne. Les scénarii de changement climatique étant incertains, nous avons mené
notre étude pour 2 types de concentration représentatives : RCP 2.6 et RCP 6.0. Les zones de LP et
AP ont été définis en comparant Kf et les écoulements a leur médiane respective sur I'Europe. Nos
résultats montrent que, a I'heure actuelle, 5,9 +1,34 % (médiane, écart médian) et 4,9 +1,4 % des
points de grille sont concernés respectivement par le LP et le AP. Les surfaces de LP et le AP
augmentent au cours du siecle, le pourcentage de I'Europe concerné par le LP étant de 7,8 £1,5 % et
par le AP de 6,1 +2,8 % pour le RCP 2.6 en 2090, et de 8,9 +2,3 % pour le LP et 9,1 +1,3 % pour le AP
avec le RCP 6.0.

* Basé sur le rapport de stage Paris J-M. 2021. Evolution of soils copper loss to aquatic systems under
different scenarios of climate change in Europel3 Géosciences ENS Encadrement L. Sereni , B.
Guenet et I.Lamy
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Abstract

Soil contamination by trace elements like copper (Cu) can affect soil functioning. Environmental
policies with guidelines and soil survey measurements still refer to the total contents of Cu in soils.
However, Cu contents in soil solution or free Cu contents have been shown to be better proxies of risks
of Cu mobility or (bio)availability for soil organisms. Several empirical equations have been defined at
the local scale to predict the amounts of Cu in soil solution based on both total soil Cu contents and
main soil parameters involved in the soil/solution partitioning. Nevertheless, despite the relevance for
risk assessment, these equations are not applied at a large spatial scale due to difficulties to perform
changes from local to regional. To progress in this challenge, we collected several empirical equations
from literature and selected those allowing estimation of the amount of Cu in solution, used as a proxy
of available Cu, from the knowledge of both total soil Cu contents and soil parameters. We did the
same for the estimation of free Cu in solution, used as a proxy of bioavailable Cu These equations were
used to provide European maps of (bio-)available Cu based on the one of total soil Cu over Europe.
Results allowed comparing the maps of available and bio-available Cu at the European scale. This was
done with respective median values of each form of Cu to identify specific areas of risks linked to these
two proxies. Higher discrepancies were highlighted between the map of bioavailable Cu and the map
of soil total Cu compared to the Cu available map. Such results can be used to assess environmental-
related issues for land use planning.

Highlights:
e  Mapping of risks due to soil copper contamination was made at the European scale
e We used soil Cu maps and partitioning equations to derive risk assessment maps
e We provided maps of available and bio available risks
e Risk estimation for available Cu and total Cu differs in 26% of the grid points

e Risk estimation for bio-available Cu and total Cu differs in 69% of the grid points
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1. Introduction

From a spatial point of view, native indigenous trace elements in soils largely vary around the
world due to bedrock. In addition, atmospheric deposition, agriculture, mine tailing or industrial
activities can be important exogenous sources of soil trace element contamination (Hong et al., 1996;
Nicholson et al., 2003). Fluxes of trace elements in ecosystems include their accumulation in surface
soil horizons and their release to the soil solution, to the organisms or until the aquifers. While trace
elements are often required for biological systems, large amounts may have toxic effects (Flemming
and Trevors, 1989; Shabbir et al., 2020). Among the trace elements, copper (Cu) is widely used in
industrial and agricultural sectors. In the absence of contamination, Cu is found as a native trace
element at various total concentrations in soils, typically from 5 until 50 mgCu kg* depending on the
bedrock, but concentrations above 100 mgCu kg™ can be observed in Australia or in Baltic shield
(Salminen and Gregorauskiene, 2000). Additionally, inputs from different sources like manure,
pesticides or fertilizers are regularly added, leading at a spatial scale to various total soil contents at
least in the surface soil horizon. The annual amounts of Cu deposited on soils through atmospheric
contamination or for agronomical purposes were estimated around 3900 gCu km year?(~0.01mgCu
kg!) for atmospheric deposition and between 100 and 800 gCu km™ year? (respectively 0.003 and
0.025 mgCu kg?) for agricultural inputs depending on the fertilizers and crop type (Azimi et al., 2004).
Outputs by crops or leaching waters are more difficult to estimate (Romkens et al., 2004), but globally
general pattern leads to Cu accumulation in surface horizons. Thus, most of the environmental quality
standard are defined on the basis of the total soil metal content in the surface horizon, while the
relevance of such a value in terms of risks for metal mobility or bio-availability had been questioned
(Kordel et al., 2013).

Indeed, total soil Cu content can be schematically divided into a pool of sorbed Cu on the solid
phase and a pool of Cu present in the liquid phase, both in equilibrium. Cu in solution can also be
divided into a pool of Cu complexed to either organic or mineral species and a pool of Cu in the free
Cu?* form (e.g. Cu in solution not bound to organic nor to mineral anions, see fig [l.1.A.1). Concerning
this later pool, the free ion activity model (FIAM) argues that the free form of a trace metal (M) element
as M™ is the most biologically impacting form (Parker et al., 2001). Thus, the small and labile fraction
of free Cu can be used to advantage as a proxy of bio-available Cu (Lanno et al., 2004; Thakali et al.,
2006). But the knowledge of the total amount of Cu in solution is also important because it’s the most
likely total pool of Cu that can easily exchange and be available for organisms or for exportation
through runoff. Total contents of Cu in solution are therefore assimilated to a pool of environmentally
available Cu. But when the total trace element content in soil is the only available data, this value is
used by default to express the risks even if overestimated (Ministry of the Environment, 2007; Oorts
et al., 2006b; Smolders et al., 2009). Several studies have underlined the importance of the knowledge
of soil parameters (organic matter content, pH, ionic strength or dissolved organic carbon) to calculate
the Cu speciation, i.e. the repartition of Cu in its different forms (Degryse et al., 2009; Mondaca et al.,
2015; Sauvé et al., 2000b). In the literature, three main ways can be identified to calculate total Cu in
solution and/or free Cu?* forms from the knowledge of total soil Cu contents, two of them being based
on empirical statistical relationships and one of them on thermodynamic mechanistic models.
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Fig Il.1.A.1 Schematic view of the different forms of Cu in soil systems, POM being particulate organic
matter in the solid phase to which Cu can be sorbed, DOM being dissolved organic matter in the soil
solution, which binds Cu.

From a mechanistic point of view, thermodynamic models allow the calculation of the
speciation of Cu in solution using the total soil Cu content and a detailed composition of the soil
solution with organic and inorganic compounds as input data. This is currently made with models such
as WHAM or Vminteq (Kinniburgh et al., 1996; Tipping, 1998) which iteratively compute total Cu
concentration under its different chemical forms providing the knowledge of the equilibrium constants
of all the potential species. Many hypotheses have to be made to take into account the polyelectrolytic
nature of organic matter, the surface geometry and the electrostatic interactions for complexation and
adsorption processes. If such modellings allow a detailed and precise estimation of the different forms
of Cu in solution, their use at large scale is complex and challenged due to the number of input data
needed. For that, empirical equations can be advantageously used compared to thermodynamic
modelling when all the different data are not available.

Empirical relationships result from statistics regression based on large field-data sets. One
approach is to estimate coefficients of partition between solid and solution phases or between solid
and free Cu, at the other to estimate directly either Cu in solution or free Cu as a sum of several soil
parameters. For our purpose, the use of coefficient of partition is few robust because based on the
assumption that the different forms of Cu are at the equilibrium. Hence, we rather focused on the
direct expression of Cu in solution or of free Cu. Numerous empirical equations have been developed



to estimate Cu in solution or free Cu based on local measurements or data collections, and variables
are traditionally log transformed with a generic expression as following:

(1) logqo Cup = cg + ¢110g10(Ctirorar) + X cilogyo (X;) (Groenenberg et al., 2010),

where X; are the different soil parameters and f the form of Cu (free or in solution) considered.

Recent soil survey from the Joint Research Center (JRC) were performed and maps of total metal soil
contents at the European union scale were produced. These maps underlined large diffuse soil Cu
contamination with some hot spots of high total soil Cu concentrations (Ballabio et al., 2018). Applied
to Cu, the application of the previous equation could fill the gap of the absence of knowledge of the
large-scale distribution of Cu availability, using Cu in solution as a proxy, and the absence of knowledge
of the large-scale distribution of Cu bio-availability, using free Cu®* as a proxy. Indeed, availability or
bio-availability are data still not documented despite their importance for risk estimation and land
management.

In this context, the aim of this work was threefold: 1) provide a literature review of statistical
empirical relationships established for estimation of available Cu (Cu in solution) or bioavailable Cu
(free Cu) 2) define, at the European scale, areas of potential risks e.g of Cu environmental availability
or of Cu biological toxicity and 3) link, at the European scale, the risk due to the presence of a soil Cu
contamination to the risk of Cu availability and of Cu bio-availability. We decided not to explore the
use of mechanistic models but rather to focus on empirical equations easier to use at larger spatial
scales. Based on the literature review, we choose the more appropriate relationships in the objective
of application on a European database of total Cu measurements. We highlighted areas of risks of i)
available Cu (Cu in solution) and ii) bio-available Cu (free Cu) with the comparison of the two values at
each grid point with their respective median. This allowed us to define areas of risks without using
debated threshold values (Carlon, 2007). Furthermore, the use of relative variations through
comparisons with median limited misinterpretation due to intercept effects in the chosen empirical
equation and allowed underlining the effects of pedological factors. Finally, we identified areas with
conflicting or converging risk assessment of availability or of bio-availability compared to the total Cu
risk assessment.

2. Material and Methods
2.1. Equation’s review

In order to provide estimates of Cu forms relevant for risks assessment at the European scale, we
collected empirical equations from the literature estimating Cu in solution or free Cu using a two steps
approach. We first ran (at the date December 2020) bibliographic research on WOS looking for Cu AND
(availab*) AND soil AND TOPIC function. We then completed this research using the references of the
collected articles. This allowed gathering the relationships to estimate Cu in solution and free Cu on
the basis of soil pedogeochemical characteristics. We only selected relationships using



pedogeochemical characteristics commonly measured such as soil organic matter (OM) or soil organic
C, dissolved organic carbon (DOC), cationic exchange capacity (CEC), clay percentage and pH.

Statistical empirical equations mostly provided estimation of Cu contents in solution and free Cu
concentrations based on total Cu contents and others soils parameters. Some empirical equations
estimated so-called “dissolved” trace metal i.e. trace metal in solution after filtration at 0.45 um. But
contrarily to other heavy metals, few Cu is associated to large colloids removed with filtration (Jensen
etal., 1999). Since our study focused on the application of transfer functions to estimate (bio-)available
risks we focused on the application of equations for Cu in solution and for free Cu including both the
calculation of Cu in solution or dissolved Cu that we considered equally.

To provide a generic guide to selecting empirical equations while reviewing, we listed the transfer
functions together with: 1) measurement protocols to acquire Cu data, 2) the number of data used to
establish the statistical relationship, 3) their associated R2, 4) the range of soil properties used to
define the relationships, 5) the number of times they have been cited, and 6) the number of citations
per year. Indeed, among papers, the protocols to acquire Cu data were not uniforms. Measurements
of total soil Cu contents were made using different methods, i) after a total HF soil mineralization thus
soil digestion thanks to aqua regia or
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including Cu pedological background, or ii) after a “pseudo-tota
iii) after a 0.43 M HNOs extraction. It is recognized that the two last extractions approximate total Cu
soil content (ISO, 2006; Sastre et al., 2002; USEPA, 2007). The dilute acid extraction has also been
established as an ISO 17586:2016 norm to analyze potential environmental available trace elements.
Similarly to determine Cu in solution, we found in the collected papers several methods to extract soil
solution while various types of extraction are known to give different kinds of soil solution
(Weihermdiller et al., 2007). Finally, because the experimental free Cu measurement requires specific
equipment’s (a selective Cu electrode or a devise with Donnan membrane (Minnich and McBride,
1987; Pampura et al., 2006)) several studies used theoretical results from speciation modelling
software rather than direct experimental measurements.

2.2. Estimation of (bio)-available Cu maps

In this study we used the European soil Cu survey from the LUCAS database provided by the JRC
from which total Cu is based on the aqua regia protocol (Ballabio et al., 2018; Téth et al., 2016). Hence,
we selected from our provided generic guide the transfer functions issued from studies using aqua
regia protocols to measure total Cu.

With these collected empirical equations, the estimations of Cu contents in solution and of free Cu
contents in solution allowed building respectively maps of so-called available and bioavailable Cu
based on pedological mapping provided by the JRC at a 0.5 km scale. The total Cu map was downloaded
from https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/copper-distribution-topsoils (Ballabio et al., 2018), pH
was downloaded from https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/chemical-properties-european-scale-
based-lucas-topsoil-data  (Ballabio et al., 2019), «clay values were obtained from
https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/topsoil-physical-properties-europe-based-lucas-topsoil-data
(Ballabio et al.,, 2016), and total organic carbon (Corga) data were obtained from
https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/topsoil-soil-organic-carbon-lucas-eu25 (de Brogniez et al.,
2015). Soil OM values were converted to soil Corga content using Corga=OM/2 (Pribyl, 2010). For
computational time purpose, we used the climate data operator software cdo (Schulzweida, 2017) to


https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/copper-distribution-topsoils

remap at 0.01° the data originally at the 0.5km scale. Maps of available and bio-available Cu were
computed at the 0.01° with previously chosen equations and R v3.5.

2.3. Risk assessment

For each proxy associated to Cu (available, bio-available, and total soil content), high-risk areas
were identified by computing a risk indicator (RI) in % defined through a comparison with the median
value (eq. IL.1.A. 2).

Eq. IL1.A.2.: Rlg= 1S4k med) 10

[Curpmedl
where f is the proxy of Cu risk (available, bio-available or total), |Cuy.4]| is the absolute value of its
median value and | Cug | is the absolute value of the form f of Cu for the grid point k.

We chose the median rather than the mean value as the reference because of the presence of very
few points having high Cu values that pushed up the average (see results 3.2.1). Following Reimann et
al. (2005), we also identified areas with concentrations of total Cu, available Cu and bio-available Cu
smaller or higher than the median + 2 times the median average deviations.

The relevance of total Cu to assess soil risk was checked by the comparison of Rlta With Rls(with
f=Cu available or bio-available). Three main classes were defined for total Cu with a Risk Index higher,
lower, or similar to the risk index of the (bio)available forms, together with 5 subdivisions cases as
following:

- 1) Rltota >> Rl¢
0 A)Rlww>0andRIls<0

0 B) RI¢< Rlotas and Rlotal - Rle > median (Rliotal - Rle) + 2 x mean average deviation (Rlotal-
Rlf)

- 2) Rltotar << Rl¢
0 A) Rliota<0 and RI>0
0 B) RI#>Rltar and Rl Rl > median (Rlwta-Rlf) + 2 x mean average deviation (Rliota-Rlf)
- 3) Rlotat ™~ Rls defined as |Rhotar- Rlf] <median (Rliwotai-Rlg) + 2 x mean average deviation (Rlota-Rlf)

These classes and their subdivisions were defined to highlight the areas where risk assessment
based on total Cu differs from those based on available Cu or on bio-available Cu.

The first class (Rlwta >> Rl ) refers to cases where the calculations from the grid points indicated that
soil may be considered at risk when considering total Cu measurements but not considering (bio)-
available Cu (depending on the f Cu form). For 1 A) the soil may be considered at risk when considering
total but not (bio)-available Cu. For 1B) the soil is considered at risk for the two indicators but the risk



may be largely underestimated considering (bio)-available Cu in comparison to total Cu. The second
class (Rlwtal << Rl¢ ) refers to cases where soil may be considered without risk when considering total
Cu but at risk considering (bio)-available Cu. For 2A) the soil may be considered without risk when
considering total Cu contents but at risk when considering (bio)-available Cu. For 2B) the soil is
considered at risk for the two indicators but the risk may be largely underestimated considering total
Cu in comparison to (bio)-available Cu. The third situation (Rlwt ~ Rl ) refers to cases where the
differences between total and (bio)-available Cu contents are rather small.

Maps and statistical analysis were calculated using R version 3.5 (R Core Team, 2018) .
3. Results

3.1. Literature Review of empirical equations

We collected 29 relationships aiming at estimating (bio-)available Cu using total Cu contents and soil
parameters from 16 references compiled in table I1l.1.A.1. From those 16 references, 1 was produced
as part of a report for the environmental research institute of Wageningen (Alterra)(Romkens et al.,
2004) on a Dutch soil survey with rather low Cu concentrations close to the local diffuse agricultural
contamination in Cu (maximal values around 321mgCu.kg? while other equations are built on
contamination up to a few thousand mgCu.kg?) and with a significant number of data (416). However,
the measurements of available Cu were made with a DTPA extraction rather than with dilute salts and
the estimation of the total soil Cu content was based on a 0.43 M HNO; extraction. Although
interesting, the data from Romkens et al were not further investigated in this paper

The oldest equation specifically applied to Cu was provided by Lexmond (1980) (see eq. Il.1.A. 11
in table I1.1.A.1) to estimate bio-available Cu (expressed as - log(Cu) = pCu) and the last equation we
found was designed by Li et al. (2017) (see eq. Il.1.A.10 in table 11.1.A.1) to estimate bio-available Cu.
Among these 29 relationships, we found 13 equations aiming at estimating specifically the available
Cu (Cu in solution) and 16 estimating the bio-available Cu (free Cu). Assuming that yearly rate of
citations is a proxy for a scientific consensus and/or the easy-to-use, we found that many studies used
the Sauvé et al., (2000a) approach with 61 citations/year (see eq. Il.1.A. 6 table 11.1.A.1, Il.1.A.2 and
IILA.2.3), or the McBride et al.,, (1997) approach with 37 citations/year (see eq. Il.1.A.3, table
II.L1.A.1,11.L1.A.2 and I.1.A.3) followed by those of the Tipping et al., (2003) approach with 23
citations/year (see eq. Il.1.A.14 table 11.1.A.1 and 11.1.A.3). Total soil Cu was the most frequent predictor
to calculate available Cu with 11/13 equations using total Cu while pH was the most frequent predictor
to calculate bioavailable Cu with 16/16 equations based on pH.

3.1.1 Selection of the empirical equation to build the available Cu map

Table I1.1.A.2 provides the collected 15 equations of the literature estimating the amount of Cu in
solution used here as a proxy for available Cu, and taken into account soil properties. The
corresponding soil solution extraction and total Cu mineralization methods are reported in table
II.1.A.1. Total soil Cu content is the most frequent explaining variable as a reliable predictor for all
except one relationship. All the relationships showed that available Cu decreases when soil pH
increases, so that there are more available Cu under acid soil conditions. DOC'’s partial slope is mostly
found as non-significant or positive, indicating that dissolved organic carbon can bind Cu in solution
through organic complexes On the other hand, the equation performed for Cu by Sauvé et al. (2000a)



was fitted on more than 350 data collected in the literature, and seem to be the most robust empirical
equations in estimation of dissolved Cu. It is also the most cited equation preferentially used to convert
a large range of soil Cu total contents into dissolved Cu values. The willing to include as much data
point originating from various databases is coupled with the lack of information about the
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measurement techniques involved. In fact, “total” Cu is mentioned without specifying the soil digestion
method. In complement, we also noted the empirical equation of Mondaca (2015) (table II.1.A.2. eq.
I1.1.A.9) which was fitted with data from Chili and can thus be more appropriate for semi-arid region
and their typical pedological characteristics and climate compare to Europe (Garcia et al., 2017; Steven,
2017). Finally, among the collected equations, those from McBride et al., (1997) (table Il.1.A.2 eq.
II.L1.A.3 a-c) are among the most commonly used with more than 36 citations/year. The authors
provided two main regressions with exclusion or inclusion of data points (table Il.1.A.2 eq. 11.1.A.3a.)
with highest (>100g.kg?) OM content (Table 11.1.A.2 eq. Il.1.A.3b.). The equations I.1.A.3 a,b were built
on the basis of a 70 points dataset including a long term contamination due to sludge inputs or
industrial activities deposition. For the eq. I1.1.A.3a (table I.1.A.2) a maximal total soil Cu concentration
around 3000 mg.kg?! was achieved, whereas the equation 3c was based on a dataset with Cu
contamination from 7 to 1000 mg.kg™. Total soil Cu concentrations were measured with acid micro-
wave digestion providing values close to aqua regia extraction whereas available Cu values came from
0.01 M CaCl; extractions (eq. Il.1.A.3a,b) or water extractions (11.1.A.3c). Moreover, all the variables of
the equations are available in the LUCAS database we intend to use. We therefore selected the
equation 3b that fitted more data points to calculate the available Cu at the European scale.



Table 11.1.A.1: Sources of transfer functions, number of citations on 29.07.2021, measured variables, extraction procedure and n° of equation (for
correspondence with tables 2 and 3) collected from the selected papers.Cu-ISE = copper ion-selective electrode, DPASV = differential pulse anodic stripping

voltammetry

displacement,
lysimeter, and
water or
neutral salt
extractions

DOI Authors Year of Times | Yearly "Total" Cu Solution free Cu response N°
publication | cited | citation | measurement extraction estimation variable equation
rate in the
next
tables
10.18174/njas.v28i3.17030 Lexmond et al. | 1980 114 2.8 HNOs, HCIO4 and 0.01M CaCl, resine pCu 11
H2S04 in a ratio of extraction
40:4:1
10.1111/j.1365- McBride et al. | 1997 882 36.8 Nitric acid Water extract | Cu-ISE pCu; Cu 3a-e
2389.1997.tb00554.x microwave and 0.01M solution
digestion and CaClz
H2SO4'HNOs (1:1 by
volume),
completing
digestion with a
few drops of HCIO
10.1023/A:1018312109677 Sauvé et al. 1997 383 16 HNO3 microwave 0.01M CaCl Cu-ISE pCu 5a,5b
10.1021/es9907764 Sauvé et al. 2000 1279 |60.9 review of "total" Water Cu solution | 6



https://doi.org/10.18174/njas.v28i3.17030

10.1021/es0000910 Vulkan et al. 2000 180 8.6 aqua regia soil pore Cu-ISE pCu 13
water
10.1016/S0269-7491(03)00058-7 Tipping et al. 2003 405 22.5 nitric and 2%HNOs3 WHAM pCu 14a-b
perchloric acids,
followed by
leaching of the
residues with 5 mol
11 HCI, and analysis
by ICP—AES.
10.1021/es030155h Lofts et al. 2004 219 12.8 EDTA 0.02MCacCl2, CU-ISE and pCu 15
+data from WHAM
Tipping 2003,
Sauvé 1997
Alterra Report 305, May 2004 Romkens et al. | 2004 66 3.8 0.43 HNOs 0.05 mol.L Ca- | CHARON Cu
EDTA model solution ;
http://edepot.wur.nl/16988 bCu
10.1016/51001-0742(06)60016-8 Luo et al. 2006 18 1.2 HF, HCIO4 and 0.01 Kcl electrode Cu 7a-b
HNOs with a ratio (DPASV) solution;
of 3:1:1 pCu
10.1016/j.jhazmat.2005.09.033 Luo et al. 2006 84 5.6 HF, HCIO4 and 0.01 Kcl electrode Cu 8
HNOs with a ratio (DPASV) solution;
of 3:1:1 pCu
10.1097/SS.0b013e3181bf2f52 Unanumo et 2009 12 0.8 agua regia 0.01M CaCl2 WHAM pCu 12

al.




10.1111/j.1365-2389.2009.01201.x | Groenenberg 2010 102 9.3 0.43 HNOs 0.01 ou 0.02 WHAM-and | pCu 16

etal. CaClz Cu-ISE for
partial data
10.1080/09064710.2013.785586 Ivezic et al. 2012 6 0.7 1:15 HNOs water 1:10 WHAM Cu solution | 4a
10.1002/jpIn.201400349 Mondaca et 2015 15 2.5 were digested in 0.1 MKNOs Cu-ISE Cu 9a-c
al. boiling nitric acid solution;
followed by pCu
perchloric acid
addition
10.1080/09542299.2017.1404437 Li et al. 2017 3|1 aqua regia filtred pore Cu-ISE Cu 10a-c
water solution;
pCu

Table 11.1.A.2: Transfer functions for Cu available reviewed from literature under the form log10Cu solution = @ logi0Cutot + b log1,0,0M + c logieclay +d
logiopH +e..Cu is expressed in mg.kg soill, OM is expressed in g.kg soil or in % of OM ( specified in the row), DOC is expressed in mgC.L™t and clay in %. hen parameters
incertitude’s were provided, they have been reported in the table.



Source N° R.V e Log (Cu pH Log (OM) Log Log R2 number Range Cu Range | Range pH
tot) (DOC) | (clay) of data tot (mg.kg?) | OM
(g-kg™)
(McBrideet | II.1.A. | Log (Cusoiution) | 0.699 | 0.86 -0.11 087 |67 14-2600 3.3-6.6
al., 1997) 3a (ng.LY)
II.1.A. | Log (Cusolution) | 1.42 0.94 0.1 -0.68 (g.kg) 085 |70 14-2600 3.3-6.6
3b (ng.L™
II.1.A. | Log (CUsolution) | 0.05 0.76 0.86 |31 7-1010 24- | 4.2-7.8
3¢ (ug.L) 27.4
(Ivezi¢ et al., II.1.A. | Log (Cusolution) | -0.24 0.80 -0.02 -0.53 (%) 0.54 0.42 74 5.7-141 1.8- 43-8.1
2012) 43 20.4
II.L1.A. | Log (Cusolution) | -0.45 0.77 -0.62 (%) 0.65 0.42 74 5.7-141 1.8- 4.3-8.1
4b (ng.LY) 20.4
(Sauvéetal., | I.1.A. | Log(Cu 13.2 0.32 0.89 66 14-3083 4.1- 3.3-7.6
1997) 5a solution) (Mg.L" | (£7.9) | (+0.01) 554.6

)




(Sauvéetal., | IlL1.A. | Log(Cu 1.37 0.931 -0.21 -0.21* 0.611 | 353 2-9
2000) 6a solution) (1'014 (iOOS) (iOOZ) (iOOZ)
)
(Luo et al., II.L1.A. | Log (Cu 1.21 0.32 1.08 0.32 39 280-1752 5.3-7.61
2006b) 7a solution) (Mg.L- | (£0.45 | (+0.16) (+0.33) (%)
1) )
II.L1.A. | Log (Cu 2.08 1.33 0.38 39 280-1752 5.3-7.61
7b solution) (Mg.L" | (£0.11 (£0.32) (%)
Y) )
(Luo et al., II.L1.A. | Log (Cu 2.20 0.88 0.205 | 40 280-1930 26-62 | 5.5-7.8
20063) 8a solution) (Ivlgl- (1'011 (i028) (%)
Y) )
(Mondacaet | Il.L1.A. | Log(Cu 0.69 0.5 0.73 0.36 86 56-4441 12.0- | 6.2-7.8
al., 2015) 9a solution) (Hg.L 62
Y)
II.L1.A. | Log (Cu -1.01 0.75 0.95 1.23 | 0.70 86 56-4441 12.0- | 6.2-7.8
9 solution) (Hgl-- 62
Y)
(Lietal., II.L1.A. | Log (Cu -2.976 | 0.515 1.23 | 0.63 34
2017) 10a solution)
(umol.L?)

LData expressed in percentage of C 2 Data expressed in mg Cu .kg soil




Table 11.1.A.3. Transfer functions for (bio-)available Cu reviewed from literature for estimation of pCu (units in brackets). pCu = a log;cCutot + b log;00M +
c logioclay + d logiopH +e. R.V is for response variable and e. for intercept. Total Cu is expressed in mg.kg™, OM in g.kg or percentage (precision in the
row), clay in percentage.

Source Eq. | RV e Log (Cu | pH Log (OM) | Log other | Log R2 number | Range | Range | Range
tot) (CEC) (clay) of data | CuTot | OM pH
g-kg

(Lexmond, 11 | pCu 5.08 -2.38 1.07 0.989 | 16 10- 16.8 3.9-
1980) (mol L?) 400 6.2°
(McBrideet | 3d | pCu(ug | 1.28 -1.95 1.37 1.95(g.kg 0.897 | 70 17- 3.3-
al., 1997) L) 1) 2600 6.6
(McBrideet |3e | pCu(ug | 1.8 -1.1 1.6 1.8 (g kg- 0.91 10 6- 15- 4.5-
al., 1997) L) ) 1440 |395 | 7.2
(Sauvé et S5b | pCu(pg | 3.42 -1.7 1.4 0.848 | 66 14- 4.1- 3.3-
al., 1997) L) (£0.5) | (x0.12) | (x0.08) 3083 | 5546 | 7.6
(Unamuno 12a | Log 2.1 0.085 0.005 | 29 18-
et al., 2009) (Cu®) 10389

(mg.kg™)
(Unamuno 12b | Log -2.079 | 0.593 -0.053 0.73
et al., 2009) (Cu?)

(mg.kg™)




(Unamuno 12c | Log(Cu -2.259 | 0.594 -0.058 | 0.09 0.732 | 29 18-
et al., 2009) ) (g.kg™) 10389
(mg.kg™)

(Vulkan et 13a | pCu -0.53 -1.47 1.79 0.89 22 19.4- | 98- 5.5-8
al., 2000) (ng.LY) 8645 | 698
(Tipping et 14a | pCu -1.34 -0.54 1.15 0.40 (%) 0.94 |98 100-
al., 2003) (ng.kg™) (umol.g” 1000

)
(Tipping et 14b | pCu -5.35 -1.09 1.17 0.52 (%) 0.87 165
al., 2003) (ug.kg?) (umol.g

)
(Loftsetal., | 15 | pCu(nM) | -4.99 |-0.93 1.26 | 0.63(%) 0.9 151 0.96- | 0.41- | 3.35-
2004) 637 97.8 8.27
(Luo et al., 7b | pCu -2.24 1.47 0.76 39 280- 5.3-
2006b) (nglh) | (x0.96) (0.14) 1752 7.61
(Groenenberg | 16 pCu 0.48 0.81 -1 -0.89 (%) 0.83 216 0.6-326 | 2-97.8 3.3-
etal.,, 2010) (mol.LY) 8.3
(Mondaca et | 9c pCu (ug | 5.54 -0.74 0.67 0.75(%) 0.58 86 56- 12.0-
al., 2015) LY) 4441 | 62
(Lietal, 10b | pCu 4303 |-1.639 |1.171 0.65 |34
2017) (mol.L™)




(Lietal., 10c | pCu -0.783 | -1.6(cu | 1.3 log 0.65 |34

2017) (moI.L’l) solution,
g L)

a. pHinthe resin extraction ; b. pH in soil solution determined by Ca