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Introduction générale

Les activités humaines peuvent causer de profondes modifications des sols affectant
leurs propriétés biologiques, physiques et chimiques. Les friches industrielles représentent un
cas extréme de sols anthropisés apparues en Europe, et y compris dans le Nord Est de la
France, a la fin du 20°™ siécle suite au déclin industriel.

La Lorraine a un lourd passé industriel avec 372 sites pollués (ou potentiecllement
pollués) recensés soit 5,8% des sites et sols répertoriés en France (http://basol.developpement-
durable.gouv.fr) qui représentent plus de 6000 hectares de terre contaminée. La cokerie, usine
de transformation du charbon en coke, représente une des activités principales ayant eu lieu
en Lorraine. De nombreux sites ayant abrit¢ des usines de cokerie ont généré des sols
fortement contaminés majoritairement par des métaux lourds et des hydrocarbures
aromatiques polycycliques (HAP) (Ahn et al., 2005; Smith et al., 2011). Il existe plus d’une
centaine de HAP connus mais 16 d’entre eux ont été classés comme polluants prioritaires par
I’Agence américaine de protection de 1’environnement (US-EPA) (Hartmann, 1996) car ils
sont reconnus comme étant toxiques et potentiellement cancérigeénes (Chiapusio et al., 2007).
Par conséquent, ils présentent des risques majeurs pour la santé humaine et les écosystemes,
d’ou I’'importance de limiter ou d’éliminer ces risques et de restaurer ces sites. De fait, ces
contaminants font I’objet depuis des décennies de nombreuses études environnementales
(Howsam and Jones, 1998) afin de comprendre les mécanismes régissant leur devenir et leur
disponibilité conditionnant leur impact sur les milieux.

Pour appréhender le fonctionnement de ces sols historiquement contaminés et adopter la
meilleure stratégie de gestion, il est donc important de comprendre et de prédire le devenir des
HAP. Ces contaminants sont soumis a de nombreux processus physiques, chimiques et
biologiques des leur entrée dans les sols (Okere and Semple, 2012). Un des mécanismes
majeurs controlant le comportement des HAP dans les sols est la sorption, résultant
d’interactions nombreuses et complexes se produisant entre les polluants et les constituants du
sol (Ni et al., 2008). La sorption mais aussi la biodégradation des HAP font parties des
processus majeurs gouvernant la dynamique des polluants organiques dans les sols (Magee et
al., 1991). Les microorganismes adaptés sont capables de dégrader les HAP par le biais de
voies métaboliques variées, mais peuvent aussi les transformer en composés qui peuvent &tre

plus réactifs voire dans certains cas plus toxiques que les composés parents. Ces composés
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peuvent se lier plus aisément aux différents constituants du sol pour former des résidus liés
(Richnow et al. 1994 ; Késtner et al. 1999).

Parmi les techniques de remédiation des sols contaminés par des HAP, 1’utilisation des
plantes comme outil de biodépollution est depuis plusieurs années abondamment étudiée. En
effet, les plantes permettent d’accroitre le développement et 1’activité des microorganismes
favorisant la dégradation de polluants tels que les HAP. Toutefois, la présence de substrats
carbonés apportés par les exsudats racinaires peut aussi limiter le taux de dégradation de ces
polluants organiques dans la rhizosphére. Les résultats des études peuvent ainsi apparaitre
assez contradictoires. Il faut souligner que la plupart des études concernant la
rhizodégradation quantifient la dissipation des HAP, ¢’est-a-dire la part qui est ¢liminée, mais
n’abordent pas la fraction qui n’est pas dégradée. A I’heure actuelle, subsiste encore un
manque de connaissances concernant le devenir et la localisation des HAP et des composés
issus de leur transformation, dont la nature reste a préciser, qui vont persister dans les sols.
Cébron et al. (2011) ont montré qu’environ 30% du carbone issu d’un HAP marqué ajouté
dans un sol planté restaient liés au sol.

Ce travail de thése avait ainsi pour objectif d’améliorer la compréhension de la
dynamique des HAP et des composés organiques dérivés dans les sols et dans la rhizosphere.
Pour cela deux approches multi-échelles ont été utilisées :

Une approche avec un sol artificiellement contaminé par un HAP mod¢le marqué au

carbone 13, le *C-phénanthréne, et planté pour suivre la distribution du HAP marqué
dans les différents compartiments du sol et de la plante, mais aussi pour localiser le
13C provenant du PHE marqué a des échelles fines d’organisation dans la rhizosphére.

Une approche avec un sol historiquement contaminé pour déterminer I’influence des

phases minérales dans la rétention des HAP dans ce sol historiquement contaminé

avant et apres apport d’une contamination fraiche.

Ce manuscrit de thése se compose de 7 chapitres. Un premier chapitre correspond a la
synthése bibliographique qui s’attache a faire un point sur 1’état des connaissances actuelles
concernant les mécanismes régissant le comportement des HAP dans les sols et la plante afin
d’appréhender leur devenir. Dans un premier temps une présentation générale des HAP a été
effectuée puis une description des processus auxquels sont soumis les HAP. Ces derniéres
décennies, ils ont été abondamment étudiés et font I’objet d’une seconde partie. Pour finir les
méthodes d’étude permettant de caractériser la mati¢re organique et de localiser des composés

marqués a I’échelle du micrometre seront présentées. Le chapitre II présente le matériel et
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les méthodes utilisés tout au long de ce travail. Le chapitre III présente la méthodologie
utilisée pour interpréter les différentes images acquises en NanoSIMS et permet d’introduire
le chapitre IV qui expose les résultats principaux obtenus concernant la distribution et la
localisation du '*C issu du "*C-PHE a différentes échelles. Ce chapitre a fait 1’objet d’une
publication parue (Cennerazzo et al. 2017). Le chapitre V est dédi¢ a 1’identification des
composés néoformés issus du polluant marqué dans le sol planté. Le chapitre VI se focalise
sur I’influence des minéraux sur la rétention des HAP au sein des associations organo-
minérales d’un sol historiquement contaminé. Et pour finir, le chapitre VII est une synthése

des principaux résultats discutés, aboutissant sur les perspectives de recherche.
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Chapitre I. Etat de I'Art

1. Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP)

1.1. Présentation et origines des HAP

Les Hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) constituent un vaste groupe de
polluants organiques apolaires, composés d’atomes de carbone et d’hydrogeéne dont la
structure comprend au moins deux cycles benzéniques fusionnés par des arrangements
linéaires, angulaires ou en coin (Lundstedt, 2003). Ils sont ubiquitaires et peuvent donc étre
retrouvés dans les différents compartiments de I’environnement : atmosphére, eau, sol. Ce
dernier représente toutefois le plus grand réservoir avec plus de 90% des HAP totaux
retrouvés (Wilcke et al.,, 2002; Wild and Jones, 1995). IIs sont reconnus comme
potentiellement toxiques, et par conséquent présentent des risques pour la santé humaine et les
écosystemes. Pour cela, ’Agence de protection environnementale des USA (US-EPA) a
désigné 16 HAP comme polluants prioritaires (Tableau I-1) parmi la centaine de composés
retrouvés dans 1’environnement (Hartmann, 1996).

Les HAP sont principalement issus de la combustion incomplete de matiere organique (Chen

and Yuan, 2012) et peuvent avoir des origines diverses. En effet, les sources peuvent étre :

Naturelles si les composés sont formés a la suite de processus naturels tels que des
feux de forét ou des éruptions volcaniques (Wilson and Jones, 1993). Les concentrations
en HAP, dans les sols, associées a des sources naturelles varient entre 0,1 et 1 mgkg!
(Crampon, 2015) mais peuvent atteindre 10 mg.kg"! dans les sols de forét (Krauss et al.,
2000).

Anthropiques dans le cas ou les polluants sont produits par des activités industrielles
(cokerie, métallurgie, chauffage domestique, etc.) (Edwards, 1983). Les sources
anthropogéniques sont prédominantes par rapport aux sources naturelles, et peuvent étre
de différents types. En effet, la source de combustion peut étre pyrolytique donnant des
HAP parents non substitués et lourds, ou pétrogénique produisant des HAP naturels
substitués et 1égers. Les sources anthropiques sont diverses, néanmoins la formation des
HAP par pyrolyse est considérée comme étant majoritaire (Menzie et al., 1992). Les
teneurs en HAP retrouvées dans les anciens sites industriels varient en fonction de la
nature (Juhasz and Naidu, 2000) et de la distance de la source de pollution (Gabet, 2004).

Les sols contaminés aux HAP peuvent contenir des concentrations inférieures a 100
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mg.kg! (Blankenhorn et al., 1992) mais supérieures a 10 gkg™! (Cutright, 1995; Juhasz
and Naidu, 2000).

1.2. Propriétés physico-chimiques des HAP

Les HAP sont des composés hydrophobes, lipophiles et peu volatils qui différent par
leurs propriétés physiques et chimiques (Tableau I-1). Ils peuvent étre divisés en composés
de bas poids moléculaires (HAP de 2 a 3 cycles aromatiques comme le naphtaléne et le
phénanthrene) et de haut poids moléculaires (de 4 a 6 noyaux : pyreéne et benzo(a)anthracene
par exemple) (Okere and Semple, 2012). Les HAP peuvent étre classés selon leur masse
molaire qui augmente avec le nombre de cycle benzénique. Les différentes caractéristiques
physico-chimiques des HAP déterminent pleinement leurs comportements dans
I’environnement. En effet, les HAP de faible poids moléculaire, possédant de 2 a 3 cycles
benzéniques, ont une solubilité et une volatilité plus élevées. Ils peuvent donc se retrouver
partiellement dans la phase gazeuse (atmosphére) et aqueuse de I’environnement. Ces
propriétés les rendent plus vulnérables vis-a-vis des processus de dégradation puisqu’ils se
retrouvent plus disponibles (Lundstedt, 2003). L’hydrophobicité augmente avec le nombre de
cycles alors que la volatilité¢ diminue. Les HAP de 4 a 6 cycles possédent des masses molaires
¢levées, ils présentent la sorption la plus forte et de ce fait sont plus persistants dans le milieu.
La forte hydrophobicité des HAP et leur faible pression de vapeur (excepté pour les HAP
légers) les rendent peu mobiles, et fortement présents dans la phase solide de
I’environnement. Effectivement, ils ont une capacité de sorption sur les constituants solides
¢levée et peuvent par conséquent étre accumulés en quantités importantes dans
'environnement (Wilson and Jones, 1993). L’affinité des contaminants pour la phase solide
peu ou tres peu polaire par rapport a 1’eau est reflétée par le coefficient de partage octanol-eau
(Kow) qui est un indice de référence concernant la polarité des composés. Le Kowdes 16 HAP
prioritaires est élevé ce qui explique la forte affinité pour la matiere organique peu polaire et
leur accumulation dans les sols en I’absence de dégradation (Chefetz et al., 2000; Grant L
Northcott and Jones, 2001). Ces différentes propriétés leurs confeérent une forte toxicité, ils
sont notamment connus pour étre potentiellement cancérigénes et mutagénes (Chiapusio et

al., 2007).
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Tableau I-1. Propriétés physico-chimiques des 16 HAP listés comme prioritaires par I'US-EPA (Rapport INERIS, 2005)

Coefficient
Masse Solubilité
Nombre Structure Densité de partage
HAP molaire dans I'eau
de cycle moléculaire (g/cm?) octanol-eau
(g/mol) (mg/L)
(log Kow)
Naphtaléne 2 128,2 1,162 32 3,3
Acénaphtyléne |: ﬁ‘ 152,2 1,194 3,93 4,07
Acénaphténe 154,2 1,024 3,42 3,98
Fluoréne 3 Cr 166,2 1,203 1,9 6,58
Phénanthréne 178,2 1,172 1 4,45
Anthracéne U 178,2 1,240 0,07 4,45
Fluoranthéne O-OO 202,3 1,236 0,27 4,9
Pyréene CQ“ 202,3 1,271 0,16 4,88
!
Benzo(a)anthracéne '\,JNIA\] 228,3 1,174 0,0057 5,61
Chryséne [r"‘r’:;’f“) 228,3 1,274 0,06 516
Benzo(b)fluoranthéne OO0 252,3 - 0,001 6,04
Benzo(k)fluoranthéne 252,3 - 0,0008 6,06
5
Benzo(a)pyréne 252,3 1,282 0,038 6,06
L
Dibenzo(ah)anthracéne ﬁ"‘?lf’ J 278,3 1,252 0,0005 6,84
Benzo(ghi)péryléne 276,3 - Insoluble 6,5
6
Indéno(1,2,3, cd)pyréne S N & 276,3 - 0,0008 6,58
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1.3. Polluants associés aux HAP dans un sol de friche industrielle

La pollution associée a la cokéfaction est le résultat d’un mélange complexe de
molécules parmi lesquelles ne sont pas retrouvées uniquement les HAP mais d’autres
composés organiques brievement présentés dans ce paragraphe. Les polluants organiques
identifiés dans les sols de cokerie sont plus ou moins complexes, et en proportions variables.
La distillation du charbon produit du coke et induit également la formation de sous-produits
tels que du goudron de houille et du gaz « de ville » (Duchéne et al., 1991). Le goudron de
houille est essentiellement constitué de composés organiques aromatiques et représente une
source majeure de pollution aux HAP (Luthy, 2004). Ceci explique que les sites ou ont été
implantés des usines telles que les cokeries se retrouvent fortement contaminés par les
hydrocarbures aromatiques polycycliques (Haeseler et al., 1999). Dans ces sols, outre les
diverses matieres organiques regroupant le coke, le goudron de houille, et le charbon, des

matériaux de construction sont également retrouvés.

1.3.1. Les composés aromatiques polycycliques oxygénés et azotés

Malgré leur statut de polluants prioritaires, les HAP ne sont pas les seuls contaminants
présents dans les sols pollués a présenter des risques pour 1’environnement (Howsam and
Jones, 1998b; Lundstedt, 2003). En effet, une autre classe de composé€s aromatiques
polycycliques (CAP) peut contribuer de maniere significative a la charge toxique des
contaminants. C’est le cas des composés aromatiques polycycliques oxygénés (CAP-O)
(Lundstedt et al., 2007) et azotés (CAP-N). Ils sont produits a partir des mémes sources et
possedent des propriétés similaires a celles des HAP. IIs se différencient de ces derniers par
un ou plusieurs atomes d’oxygeéne ou d’azote attaché(s) a la structure cyclique aromatique. La
présence de groupement hydroxyle, carbonyle, amine ... rend ces composés plus polaires, et
donc plus solubles que les HAP. Ils peuvent donc largement contribuer aux risques
environnementaux inhérents aux sites et sols pollués par transfert dans les nappes souterraines
par exemple, et commencent de ce fait a étre intégrés dans le diagnostic des sols contaminés
(Lundstedt et al., 2014). Ces composés peuvent aussi €tre synthétisés a la suite de la

dégradation des HAP dans les sols (Cerniglia, 1993).
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Figure I-1.Exemples de composés aromatiques polycycliques oxygénés (CAP-O) et azotés (CAP-N) retrouvés dans les sols
pollués (Dagois, 2015)

1.3.2. Les autres composés organiques

Les asphalténes et résines. Des composés polaires de haut poids moléculaire, comme les
asphaltenes et les résines, peuvent aussi étre retrouvés dans les sols de cokerie en proportion
importante. Ce sont des composés polyaromatiques condensés pouvant étre ramifi€s par des
chaines alkyles formant la fraction lourde et polaire de la matiere organique anthropique.
Différents groupes fonctionnels peuvent étre caractérisés dans ces molécules comme des
cétones (=0), aldéhydes (-CHO), hydroxyles (-OH), thiols (-SH), amines (-NH>2). Compte
tenu de leurs caractéristiques physico-chimiques, ces composés peuvent €tre lixiviés et se

retrouver dans les nappes phréatiques.

Les hydrocarbures aliphatiques. Ce sont des composés organiques trés stables,
chimiquement formés exclusivement de carbone et d’hydrogene. Ils présentent des liaisons de
type C-C (non polarisées) et C-H (treés peu polarisées) les rendant peu réactifs. Ils regroupent
les alcanes, les alcenes, les iso-alcanes et les cyclo-alcanes. Les alcanes possedent des atomes
de carbone reliés entre eux par des liaisons simples, ils peuvent étre acycliques linéaires (n-
alcanes) ou ramifiés (iso-alcanes) ou cycliques (cyclo-alcanes) (Figure 1I-2). Les

hydrocarbures peuvent également former des molécules insaturées composées de liaisons
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doubles et/ou triples regroupant les alcénes, les alcynes. Ce sont des composés ubiquistes qui

peuvent étre produits par des processus biotiques ou abiotiques (Biache, 2010).

Alcane Alcéne Cyclo-alcane

n-alcane

W
W
Iso-alcanes N\ OA/

Figure 1-2. Exemples d'hydrocarbures aliphatiques présents dans les sols de cokerie.

Les sites contaminés par des HAP et d’autres contaminants associés présentent des risques
majeurs pour la santé humaine et pour les écosystemes. En conséquence, des méthodes de
remédiation ont été développées ces derniéres décennies de fagcon a contenir ou a éliminer ces
polluants toxiques, potentiellement cancérigénes et mutagénes (Usman et al., 2012). Les
stratégies appliquées en remédiation pour restaurer les sites contaminés sont nombreuses, de
natures variées et plus ou moins avantageuses. Elles sont présentées de manicre non

exhaustive dans le paragraphe 2.5. .
2. Devenir des HAP dans les sols

Le sol représente un des réservoirs majeurs pour les contaminants organiques dans
I’environnement (Semple et al., 2003). Ils peuvent se distribuer entre les 3 phases liquide,
solide et gazeuse constituant le sol (Barriuso, et al., 1996.). Le devenir des contaminants
organiques dans les sols est gouverné par différents facteurs incluant les caractéristiques du
milieu, les propriétés intrinseques des polluants et les conditions environnementales (Gevao et
al., 2000). Compte tenu de leur caracteére hydrophobe, ils se retrouvent principalement dans la
phase solide. En revanche, lorsqu’ils sont dégradés ils vont pouvoir se retrouver davantage

dans la phase liquide et gazeuse.
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Figure I-3. Schéma des principaux processus régissant le devenir des HAP dans les sols.

Les HAP peuvent étre soumis a différents mécanismes déterminant leur comportement
dans les sols (Smith et al., 2011). Il existe des processus biotiques impliquant les organismes
vivants (biodégradation et transfert) et abiotiques (lessivage, volatilisation, sorption aux

particules de sol) (Jones, 1993) (Figure I-3).

2.1. Volatilisation, lessivage et photodégradation

Les processus de volatilisation, lessivage et photodégradation sont considérés comme étant
minoritaires dans les sols.
La volatilisation va dépendre de la pression de vapeur de la molécule, plus elle est
¢levée et plus le composé€ aura tendance a passer de la phase solide a la phase gazeuse.
Les HAP, a I’exception des légers a 2 ou 3 cycles, posseédent une faible pression de
vapeur et vont donc étre tres peu volatilisés.
Le lessivage des HAP dans les sols va aussi dépendre des propriétés intrinséques des

molécules, et notamment de leur nature hydrophobe. La solubilit¢é des HAP diminue
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avec le nombre de cycles aromatiques (Tableau I-1). Le lessivage intervient aussi
faiblement dans la dissipation des HAP.
Les HAP peuvent aussi étre dégradés chimiquement sous 1’action des rayons UV,

cependant ce processus n’intervient qu’en surface, sur les premiers centimetres.

2.2. Biodégradation et biotransformation des HAP

Les différentes classes de microorganismes impliqués dans les processus de dégradation
des HAP dans les sols contaminés sont les algues, les champignons et les bactéries. Toutefois,
ce sont les bactéries qui sont les plus actives pour métaboliser les HAP (Haritash and
Kaushik, 2009). Les microorganismes et les différentes voies de biosynthése impliquées dans
la biodégradation des HAP dans les sols ont été intensivement étudiées ces dernicres
décennies (Atlas, 1981; Haritash and Kaushik, 2009; Kanaly and Harayama, 2000;
Shuttleworth and Cerniglia, 1995; Zhang et al., 2006). Une partie de la microflore indigéne du
sol, en particulier s’il est contaminé, est adaptée a la pollution et potentiellement capable
d’utiliser le carbone issu du contaminant comme source de carbone et/ou d’énergie pour
croitre dans le milieu. La biodégradation des HAP dépend cependant d’un nombre important
de facteurs : des conditions environnementales, des propriétés intrinseques du milieu (ex. pH,
humidité) mais aussi de la disponibilit¢ du polluant et du potentiel de dégradation des

microorganismes indigénes (algues, champignons & bactéries) (Okere and Semple, 2012).

2.2.1. Voies métaboliques de dégradation des HAP par les microorganismes

Les deux voies métaboliques microbiennes qui peuvent intervenir dans la dégradation
des HAP sont les voies aérobies et anaérobies (Cerniglia, 1993). En conditions aérobies, les
bactéries et champignons utilisent des voies cataboliques distinctes (Figure I-4) qui vont
donner des produits de dégradation variés. Contrairement aux champignons qui métabolisent
les HAP en composés plus solubles, les bactéries utilisent généralement les HAP comme

source d’énergie et de carbone.
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Figure I-4. Les 3 principales voies métaboliques pour I'oxydation des HAP par les bactéries et champignons (Bamforth and
Singleton, 2005)

Les enzymes qui interviennent généralement dans la biodégradation des HAP sont des
monooxygénases (champignons) ou des dioxygénases (bactéries) (Kelley et al., 1993; Moody
et al., 2004, 2001) qui permettent ’oxydation des cycles aromatiques de la molécule

organique (Jones, 1993).

» Voies de dégradation des HAP par les bactéries

D¢s leur entrée dans la voie de dégradation bactérienne, les molécules subissent une
premicre hydroxylation (Cerniglia, 1993) catalysée par une enzyme de type dioxygénase.
Ainsi, ’oxygéne (accepteur d’¢électron) réagit avec deux carbones adjacents pour former du
cis-dihydrodiol (Zhang et al., 2006). La molécule est ensuite simplifiée progressivement par
une succession de réactions chimiques (oxydo-réductions) jusqu’a la minéralisation compléte
du carbone sous forme de CO», d’H>O et d’énergie (Neilson and Allard, 2008). Le carbone est

soit minéralisé, soit utilisé par la bactérie et incorporé dans sa biomasse (Kistner et al.,
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1999a). En effet, la biodégradation n’est pas nécessairement compléte et peut former des
composés de faible poids moléculaire participant a la biosynthése de cellules microbiennes.
De nombreuses espeéces bactériennes capables de métaboliser les HAP ont été
identifiées, les genres couramment retrouvés sont Pseudomonas, Rhodococcus ou
Mycobacterium sp. Suivant les caractéristiques physico-chimiques de la molécule, les voies
métaboliques sont différentes. Cependant, les voies biochimiques peuvent étre communes
pour les HAP de bas poids moléculaire comme c’est le cas pour le naphtaléne (Resnick et al.,
1996), le phénanthréne (Menn et al., 1993; Pinyakong et al., 2003), I’anthracéne et
I’acénaphténe (Dean-ross et al., 2001; Pinyakong, 2004). Les premiers composés produits par
la voie aérobie dans la biodégradation des HAP sont des dihydroxyles qui vont ensuite former
des protocatéchuates, des catéchols, puis des intermédiaires tricarboxyliques (Peng et al.,
2008). Les principaux produits de dégradation des HAP sont des alcools, acides

carboxyliques, composés dihydrodiols, des phénols, des quinones (Wilson and Jones, 1993).

» Voies métaboliques de dégradation des HAP par les champignons

Deux groupes distincts de champignons sont capables de dégrader les HAP : les
champignons lignolytiques et non lignolytiques (Bamforth and Singleton, 2005; Cerniglia,
1997). Les champignons peuvent employer deux mécanismes différents pour dégrader les
HAP, certains utilisent les enzymes du cytochromes P450 pour catalyser I’insertion de
I’oxygeéne dans le noyau de la molécule. D’autres, c’est la particularité des champignons
lignolytiques, synthétisent des enzymes extracellulaires (laccase et peroxydase) non-
spécifiques qui peuvent dégrader la lignine (mélange de molécules variées et complexes)
(Peng et al.,, 2008). Les champignons de la pourriture blanche, ubiquitaires dans
I’environnement (Speranza et al., 2005), sont parmi les champignons lignolytiques les plus

¢tudiés pour leur potentiel de métabolisation des HAP.

2.2.2. Voies de dégradation du PHE par les bactéries et les champignons

Le phénanthréne est un hydrocarbure aromatique polycyclique a 3 cycles (Tableau I-1)

habituellement retrouvé avec des teneurs €levées dans les sols pollués. Il peut étre soumis a

diverses voies de dégradation suivant I’organisme.
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» Exemple de voie de dégradation du PHE par les bactéries

Un exemple de voies métaboliques permettant de cataboliser le phénanthréne par une
bactérie aérobie est donné dans la Figure I-5, et de produire un nombre varié de métabolites.
Par exemple, I’intermédiaire acide 1-hydroxy-2-naphtoique qui peut soit étre métabolisé en
acide salicylique, soit en acide protocatéchuique. Ces deux intermédiaires métaboliques ne
sont pas obligatoirement des produits finaux mais peuvent étre utilisés comme source de C
par certaines bactéries lors de la croissance cellulaire et ainsi se retrouver incorporés dans la

biomasse.

“COCOOH

o

COOM
DA

Figure I-5. Voies biochimiques de dégradation du phénanthrene par une bactérie aérobie produisant les métabolites suivants :
(1), cis-1,2-dihydroxy-1,2-dihydrophenanthrene (2), 1,2-dihydroxyphenanthrene (3), 2-[(E)-2-carboxyvinyl]-1-naphthoic acid (4), trans-
4-(2-hydroxynaph -1-yl)-2-oxobut-3-enoic acid (5), 5,6- benzocoumarin (6), 2-hydroxy-1-naphthoic acid (7), naphthalene-1,2-
dicarboxylic acid (8), cis-3,4-dihydroxy-3,4-dihydrophenanthrene (9), 3,4-dihydroxyphenanthrene (10), 1-[(E)-2-carboxyvinyl]-2-
naphthoic acid (11), trans-4-(1-hydroxynaph-2-yl)-2-oxobut-3-enoic acid (12), 1-hydroxy-2-naphthoic acid (13), 7,8-benzocoumarin (14),
1,2-dihydroxynaphthalene (15), 2-hydroxy-2H-chromene-2-carboxylic acid (16), trans-o-hydroxybenzalpyruvic acid (17), salicylaldehyde
(18), salicylic acid (19), trans-2-carboxybenzalpyruvic acid (20), 2-carboxybenzaldehyde (21), o-phthalic acid (22), protocatechuic acid
(23), cis-9,10- dihydroxy-1,2-dihydrophenanthrene (24), and 2,2 -diphenic acid.
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» Exemple de voie de dégradation du PHE par les champignons

La Figure I-6 donne un exemple de voie métabolique utilisée par les enzymes

monooxygénases P450 synthétisées par les champignons.
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Figure 1-6. Voie métabolique de dégradation du phénanthréne proposée pour les champignons utilisant les monooxygénases
P450.

Les métabolites intermédiaires formés par les voies microbiennes de dégradation des
HAP peuvent s’avérer plus toxiques, cancérigenes et mutageénes que leurs composés parents

(Xiao et al., 2012).

2.2.3. Produits de dégradation et de transformation des HAP

Les processus de dégradation peuvent conduire a la minéralisation totale des HAP en
produisant C02, H,O et autres composés inorganiques. Mais comme nous venons de le voir, la
dégradation des HAP peut conduire a la production d’une variété de métabolites incluant des
intermédiaires temporaires ou des composés résistants a la dégradation qui peuvent donc
potentiellement s’accumuler dans la matrice.

Certains composés aromatiques polycycliques (§1.3.1) polaires, les dérivés oxygénés
des HAP par exemple, peuvent étre identifiés comme des produits de dégradation (Biache et
al., 2011; Lundstedt et al., 2006). Ils sont plus solubles que leur composé parent et ils peuvent
étre davantage lessivés du sol (Lundstedt et al., 2007; Schlanges et al., 2008). Compte tenu

des leurs propriétés physico-chimiques et de leur potentiel toxicité, ils présentent un intérét
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croissant, (Bandowe et al., 2010; Biache et al., 2011) ont analysé des CAP oxygénés et nitrés
a partir de sols variés (urbain, forestier et industriel).

Parmi les produits retrouvés au cours de la dégradation des HAP, les composés
hydroxylés et carboxylés sont les plus polaires et les plus difficiles a analyser. De plus, ils
sont souvent présents en faible concentration par rapport aux HAP parents, et plus difficiles a
identifier en mélange complexe (Lundstedt, 2003). D’ou I’importance d’utiliser des

techniques analytiques efficaces pour les extraire, les séparer et enfin les identifier (§3.1.1).

La biodégradation est un des mécanismes prédominant dans la dissipation des HAP
cependant le devenir des polluants organiques est aussi significativement influencé par les
diverses interactions qu’ils créent avec les constituants du sol (Ni et al., 2008). Les HAP étant
fortement hydrophobes ils ont tendance a s’associer majoritairement a la phase solide du sol

via des processus de sorption.

2.3. Interactions des HAP avec les constituants du sol

Le sol est un systeme complexe a I’échelle de 1’écosystéme mais également a 1’échelle des
agrégats ou les interactions entre matiére organique (MO), microorganismes et minéraux sont
supposées contrdler le devenir a long terme du carbone, des nutriments, et des polluants

présents dans le sol (Lehmann et al., 2007; Schmidt et al., 2012).

Les contaminants organiques hydrophobes peuvent étre sorbés sur les surfaces externes
des particules de sol mais aussi sur les surfaces internes des agrégats et diffuser dans les
micropores du sol ou ils sont séquestrés (Ahn et al., 2005; Bogan and Sullivan, 2003;

Hatzinger and Alexander, 1995) (Figure 1-7).
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Figure I-7. Schéma illustrant les différents mécanismes de sorption des HAP par les particules de sol adapté de Okere and
Semple (2012).

L’adsorption n’est pas considérée comme un événement complétement réversible, en
effet, il est possible d’observer une différence entre la quantité de polluants adsorbée et

désorbée. Ce phénomene est défini par le terme d’hystérese (Pignatello and Xing, 1996)
2.3.1. Role de la matiére organique dans la sorption des HAP

Les constituants organiques et inorganiques (e.g. argiles, oxydes métalliques)
contribuent grandement a la sorption des HAP (Hwang et al., 2002). Néanmoins, la matiére
organique est le facteur affectant le plus fortement les processus de sorption par sa quantité, sa
qualité et par sa nature chimique (Ahangar, 2010). Elle influence fortement le comportement
des contaminants organiques dans la matrice, leur biodisponibilité et leur mouvement dans
I’environnement (Celis et al., 2006). La structure chimique de la MO dépend de son origine.
Dans un sol de friche industrielle, elle peut étre d’origine naturelle mais aussi provenir de
sources anthropiques. Les matieres organiques anthropogéniques sont généralement

majoritaires dans ce type de sols.

La matiére organique naturelle. La matic¢re organique naturelle est formée par un ensemble
de composés organiques hétérogeénes (morts ou vivants) d’origines végétales, animales ou

microbiennes. On distingue les matieres organiques fraiches (MOF), constituées par les débris
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végétaux, animaux et microbiens (souterrains ou aériens) a différents stades de décomposition
(Gobat et al., 2010). Les mati¢res organiques humifiées sont obtenues par des processus
d’humification et de minéralisation de la MOF (Duchaufour, 1984; Gobat et al., 2010).
L’humification donne lieu a la recombinaison ou a la polymérisation de composés organiques
plus ou moins complexes et produits des composés stables (Calvet, 2003) qui le sont

davantage lorsqu’ils s’associent aux minéraux.

La matiere organique anthropogénique. Elle est formée par fossilisation de la MO naturelle
(au cours de phénomenes géologiques) ou a la suite d’activités de combustion de maticres
fossiles inhérentes a I’Homme par exemple (§1.3) Les MO anthropogéniques possédent des
caractéristiques spécifiques qui différent des matiéres organiques naturelles (Crampon, 2015).
Les particules émises dans I’environnement a la suite de processus industriels présentent
généralement une structure aromatique tridimensionnelle et possédent une microporosité et
des surfaces spécifiques élevées. Ces propriétés font de ces composés anthropiques, des
sorbants influents dans le comportement des HAP dans les sols industriels (Kwon and

Pignatello, 2005).

La diversité des composés caractérisant la MO du sol peut engendrer des interactions
variées et complexes avec les contaminants organiques hydrophobes. De nombreuses études
se sont focalisées sur I’influence de la nature de la MO du sol sur la sorption de contaminants
organiques, tels que les HAP (Conte et al., 2001; B Pan et al., 2006; Yang et al., 2010). Par
exemple, Chen et al. (2007) et Xing (2001) ont établi une corrélation entre la sorption des
composés hydrophobes et 1'aromaticité des acides humiques. Au contraire, Chefetz and Xing,
(2009) et Salloum et al. (2002) ont révélé une forte affinité des domaines aliphatiques de la
MO du sol pour les HAP. Une différence de sorption entre les différents composés de la MO
du sol comme les acides fulviques, humiques et I’humine a été observée par Garbarinit and
Llon (1986). En effet, les acides fulviques sont les composés les plus polaires, et donc les plus
réactifs des composés humiques dans les sols. Toujours est-il que Doick et al. (2005) ont
montré que plus de 60% des HAP étaient retrouvés associés a 1’humine. Les substances
humiques possedent de larges surfaces externes avec lesquelles peuvent réagir des substances
chimiques par adsorption ou plus fermement par séquestration dans les espaces internes

(Schnitzer and Khan, 1978).
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La capacité de sorption des contaminants hydrophobes a donc ét¢ abondamment étudiée
en présence de MO du sol de nature aromatique (Chiou et al., 1998; Perminova, 1999) et/ou
aliphatique (Chefetz and Xing, 2009; Salloum et al., 2002). Simpson et al. (2003) ont
cependant rapporté que l'aromaticité n'était pas suffisante pour évaluer le degré de sorption
des HAP aux acides humiques. Les caractéristiques de la MO du sol ne peuvent pas étre
utilisées seules pour déterminer ou prédire le comportement de sorption des HAP. Aussi, les
interactions entre le sol et les composés organiques ne sont pas influencées uniquement par la
nature (Piatt and Brusseau, 1998) mais aussi la quantité¢ (Hatzinger and Alexander, 1995) de
la MO. Dans I’¢tude de Celis et al. (2006), une faible corrélation a été retrouvée entre les
coefficients de sorption du PHE et la quantité de carbone organique des sols, ceci indique que
la sorption ne peut pas étre prédite exclusivement a partir de la concentration en carbone

organique des échantillons (Pusino et al., 1992).

La plupart des travaux ont pour objectif d’améliorer la compréhension des mécanismes
de rétention des MO du sol en fonction de leur nature. En revanche, les études sont
généralement réalisées a partir d’extrait de matieres organiques naturelles tels que les acides
fulviques, humiques et I’humine des sols. Or, ce n’est pas la matiére organique naturelle qui
domine dans les sols de friches industrielles. Les composés organiques caractérisant la
matiere anthropique peuvent avoir une affinité beaucoup plus élevée pour les HAP que la
maticre organique naturelle (Grathwohl, 1990; Weber et al., 1992). Le « black carbon » (BC)
fraction récalcitrante, issu de la combustion incompléte de biomasse et de MO fossile,
regroupe un mélange de particules carbonées tels que la suie, le charbon, le coke (Cornelissen
et al., 2005; Schmidt and Noack, 2000). Ce résidu carboné fait partie des composés
organiques ayant une sorption importante vis-a-vis des contaminants hydrophobes (Agarwal
and Bucheli, 2011). En effet, Li et al. (2010) par exemple ont suggéré que le black carbon
pouvait étre un adsorbant prédominant des HAP dans le sol. De plus, 1’affinité trés forte des
HAP vis-a-vis de cette matrice peut induire une diminution de leur disponibilité dans les sols
(Mechlinska et al., 2009). Les matic¢res carbonées formant le black carbon sont connues pour
avoir des structures condensées et une forte microporosité permettant aux contaminants, a
long terme, de diffuser dans les micropores les rendant inaccessibles pour la biodégradation.
Aussi, Cornelissen et al. (2006) suggérent que la présence de black carbon, de kérogene et de
charbon peut causer une forte de sorption des HAP. Néanmoins, la matiére organique

naturelle présente dans ce type de sol (méme si elle ne représente généralement qu’une faible
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proportion) peut s’associer au black carbon et atténuer les propriétés de surface de ce dernier

(Kwon and Pignatello, 2005).

Malgré I’'importance du compartiment organique dans le devenir des HAP dans les sols,
les constituants inorganiques du sol (Ball and Roberts, 1991; Mader et al., 1997) peuvent
influencer significativement le comportement des contaminants organiques dans les sols. Par
exemple en jouant un réle notoire dans la conformation de la MO du sol, d’ou I'importance de

considérer aussi les associations organo-minérales.

2.3.2. Réactivité des minéraux et adsorption des HAP

La réactivité des composés présents dans le sol est liée a leur surface spécifique. Pour
les particules minérales, la surface spécifique varie grandement puisqu’elle est comprise entre
7 et 30 m%.g™! pour la kaolinite et peut atteindre 800 m%.g"! pour les smectites (Tableau 1-2).
En effet, la plupart des minéraux argileux possédent de grandes surfaces spécifiques (Piwoni
and Keeley, 1990), et donc de grandes surfaces disponibles pour la sorption d’ions ou de
molécules. Les oxydes et hydroxydes ont une surface spécifique intermédiaire comprise entre
100 et 800 m?/g! de sol (Tableau I-2). L’attraction des contaminants organiques hydrophobes
sur les surfaces polaires des constituants du sol est associée a la surface spécifique des
sorbants (Miiller et al., 2007). Généralement, ce sont les minéraux argileux qui ont la capacité
de sorption la plus élevée du fait de leur grande surface spécifique (Curtis et al., 1986;
Stauffer and Macintyre, 1986). C’est aussi le cas pour certains oxyhydroxydes de fer comme
la ferrihydrite et la goethite. Cependant, 1’affinité de sorption des minéraux peut varier en
fonction de la nature des contaminants. Ainsi, plusieurs études ont montré une plus grande
affinit¢ des oxydes de fer pour des contaminants organiques hydrophobes contenant des
structures aromatiques par rapport a d’autres phases minérales comme des oxydes
d’aluminium ou de silicates (Huang and Weber, 1998; Mader et al., 1997; Stauffer and
Macintyre, 1986). Les smectites possédant de larges surfaces spécifiques pourraient fortement
influencer le devenir et le transport des contaminants organiques hydrophobes dans
I’environnement (Hundal et al., 2001). Les minéraux pourvus d’une surface spécifique élevée
ont des propriétés d’adsorption pouvant se révéler trés efficaces dans la rétention de

nombreux polluants organiques et inorganiques (Schulze, 2006).
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Tableau I-2. Caractéristiques des principaux minéraux du sol (Bailey and White, 1964)

Surface
Famille Minéral Formule chimique spécifique
(m*/g)
Kaolinite Al2Si205(OH)4 7a30
lllite (K,H3O)(Al,Mg,Fe)2(Si,Al)aO10(OH)2 65 a 100
Phyllosilicates Montmorillonite (Na,Ca)o 3(Al, Mg)2SiaO10(OH)2-nH20 600 a 800
Vermiculite (Mg,Fe,Al)3(AlSizO10)(OH)4-4H20 600 a 800
Chlorites (Fe,Mg,Al)s(Si,Al)s010(OH)s. 25340
Goethite FeO(OH)
Oxydes et
hydroxydes de Hématite Fe20s3 100 et 800
fer
Magnétite Fes04

Les minéraux qui interviennent dans la sorption des HAP possédent des sites de
surfaces réactifs tels que des groupements hydroxyles (-OH) ou siloxanes (O-Si-O). Kdgel-
Knabner et al. (2008) indiquent le type de surfaces minérales susceptibles d’interagir avec la
MO, ainsi sont discernées les surfaces : (i) pourvues de groupements hydroxyles communs
aux oxydes/hydroxydes métalliques, (ii) siloxanes chargées en permanence, retrouvées par
exemple chez les phyllosilicates de type 1:2 comme I’illite, la vermiculite et la smectite et (iii)
siloxanes sans charges de surfaces comme celles qui peuvent étre identifiées sur les minéraux
de type 1:1 telle que la kaolinite. Cependant, Kahle et al. (2004) ont mis en évidence des
interactions plus faibles avec les groupements hydroxyles des oxydes de fer comparées a
celles se produisant avec les surfaces siloxanes des minéraux argileux. Les travaux de
Gaboriau and Saada (2001) suggerent que les argiles sont parmi les phases minérales qui
possedent les surfaces les plus réactives, et qui influencent significativement 1’adsorption des
molécules organiques. Le role majeur de la fraction minérale dans la rétention des composés
organiques est d’autant plus visible sous certaines conditions, comme par exemple lorsque les

teneurs en MO sont faibles (Pan et al., 2006).

Plusieurs auteurs se sont intéressés a la sorption des HAP sur les minéraux. Biache et al.
(2015) ont rapporté que les HAP étaient fortement retenus sur les surfaces de la bentonite a la
différence du sable de silice. Les propriétés de sorption de la bentonite seraient de ce fait plus
importantes a 1’égard des HAP. Miiller et al. (2007) ont laissé supposer que les surfaces

minérales étaient capables de sorber des quantités considérables de HAP en I’absence de MO,
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comme 1’ont suggéré d’autres auteurs (Curtis et al., 1986; Mader et al., 1997; Piatt et al.,
1996). La sorption serait principalement controlée par la nature des phases minérales exergant
une influence croissante lorsque les quantités de carbone diminuent.

Dans leurs travaux, Wang and Xing (2005) ont indiqué que les acides humiques sorbés
sur les surfaces de la kaolinite sont plus aliphatiques et donc plus hydrophobes. En
conséquence, ils faciliteraient la sorption des HAP en comparaison des MO sorbées sur les
surfaces de la montmorillonite par exemple. Celis et al. (2006) ont montré que les deux
principaux facteurs influencant les propriétés de sorption de la MO du sol a I’égard des
contaminants organiques hydrophobes étaient : (i) I’hétérogénéité de la MO et (i)
I’obstruction des domaines de sorption empéchant I’accés aux composés, causée par les
interactions organo-minérales. La MO liée aux minéraux serait donc moins accessible pour
I’incorporation des contaminants organiques hydrophobes que la MO libre (Jones and Tiller,
1999; Miiller et al., 2007; Pusino et al., 1992). D’ou I’importance de prendre en considération

les associations organo-minérales dans 1’é¢tude de la dynamique des HAP dans les sols.

2.3.3. Influence des associations organo-minérales sur la dynamique des

HAP

L’importance des phases organiques et minérales a été soulignée dans de nombreuses
¢tudes sur la dynamique des HAP dans les sols. La fagon dont s’associent les composés
organiques et minéraux influence considérablement le comportement des HAP. L’agencement
et la taille des particules organo-minérales conditionnent la structure du sol, paramétre qui
peut jouer un rdle significatif dans la distribution des contaminants organiques (Kukkonen
and Landrum, 1996). La prise en compte des associations organo-minérales est de ce fait
indispensable pour appréhender véritablement le devenir des contaminants dans la matrice

solide du sol.

La sorption des mati€res organiques du sol aux argiles et aux oxydes est un des
mécanismes essentiels pour la préservation a long terme du carbone organique des sols
notamment (Lehmann et al., 2007; Liitzow et al., 2006). L’étude des interactions ayant lieu au
niveau des microenvironnements dans les sols est nécessaire pour comprendre le devenir du
carbone, des ¢éléments nutritifs mais aussi pour apprécier la dynamique des polluants dans le

systeme.
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Trois mécanismes de protection de la MO contre la dégradation ont été identifiés (Sollins et
al., 1996) :

» La récalcitrance chimique due a la nature de la molécule. Certaines biomolécules de

la MO du sol possedent des caractéristiques structurales et chimiques les rendant
difficilement dégradables par les microorganismes (Liitzow et al., 2006). Certains
scientifiques considérent que ce processus assure une protection du carbone a long
terme (Krull et al., 2006), alors que d’autres qu’il influence la stabilisation des MO du
sol a court ou moyen terme uniquement (Schoning and Kogel-Knabner, 2006).

> La faible accessibilité¢ de la MO pour les organismes dégradeurs, liée a la protection

physique des biomolécules. Plusicurs mécanismes de protection peuvent avoir lieu,

ainsi les molécules organiques peuvent étre protégées (i) dans les micropores du sol,
(i1) par intercalation entre les feuillets argileux, (ii1) par hydrophobicité (Baldock and

Skjemstad, 2000; Balesdent et al., 2000).

> Les interactions produites avec les minéraux induisent des processus de protection et

de stabilisation physico-chimique (Liitzow et al., 2006). Les interactions ayant lieu
entre la MO et les phases minérales peuvent étre variées, faibles (liaisons de Van der
Walls, liaisons d’hydrogene) ou fortes (Oades, 1989; Vermeer et al., 1998; Vermeer
and Koopal, 1998)
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Figure I-8. Types d’interactions possibles entre les MO et les minéraux selon le modéle proposé par Kleber et al. 2007.
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En effet, les interactions entre les MO et les phases minérales peuvent étre formées par
différents types de liaisons (Figure I-8) :

¢ Des liaisons fortes (covalentes ou ioniques) qui peuvent avoir lieu entre un groupe

hydroxyle présent a la surface d’un oxyde de fer ou d’un phyllosilicate avec un groupe
carboxyle (-COOH) ou hydroxyle (-OH) d’un phénol par exemple.

¢ Des liaisons de faible énergie regroupant : (i) les liaisons hydrogeéne formées entre un

compos¢ organique et une surface minérale non-chargée ou apolaire, (ii) les liaisons
hydrophobes entre un groupement —OH, -COOH, -COH d’une molécule organique et
un atome d’oxygene présent a la surface d’un minéral et (iii) les liaisons
¢lectrostatiques de Van der Walls, interactions avec un composé organique non chargé

et une surface siloxane (Si-O-Si).

Le modele de Kleber (Figure I-8) met en évidence la diversité de minéraux et la variété
des interactions qui peuvent donc avoir lieu entre la MO et les minéraux, et notamment entre
un polluant organique type HAP et un minéral argileux comme la kaolinite par exemple au
moyen d’une surface hydrophobe de siloxane. Sur cette figure sont aussi représentés une
smectite et un oxyde de fer hydroxylé donnant d’autres sortes d’interactions. Cette mosaique
fait apparaitre 3 zones distinctes qui jouent un role important dans la dynamique des MO du
sol : la zone de contact, la zone d’interactions hydrophobes et la zone cinétique.

Les interactions entre les polluants organiques et les constituants du sol peuvent étre de
nature variée. Elles vont dépendre des caractéristiques de la matrice solide a travers ces
constituants organiques et inorganiques, mais aussi des conditions physico-chimiques
environnantes et des propriétés propres au contaminant. Les HAP formellement apolaires
peuvent se distribuer entre les domaines hydrophobes des sites présents sur certains
composants du sol comme les argiles par exemple (Hundal et al., 2001; Kang et al., 2010).

Pour des composés organiques hydrophobes, des interactions de type dipole-dipole
induites entre le domaine de sorption chargé positivement et la liaison © du noyau aromatique
peuvent aussi étre envisagées (Mader et al., 1997). Dans des environnements ou sont
retrouvées de faibles quantités de carbone organique, ces interactions non covalentes cation —
T apparaissent comme un mécanisme important dans la sorption et la rétention des HAP

(Miiller et al., 2007).

La structure tridimensionnelle de la MO du sol et 1’accés aux différents domaines de

sorption a une influence ¢élevée sur le comportement des polluants organiques dans les sols.
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Mais Bonin and Simpson (2007) suggerent que les minéraux argileux influenceraient la
conformation physique des MO du sol et la disponibilit¢ des domaines de sorption. Les
surfaces minérales n’interviendraient donc pas directement dans la sorption des HAP, mais
par le biais des interactions crées avec la MO du sol. Elles gouvernent ainsi le comportement
de sorption des acides humiques et fulviques par exemple (Feng et al., 2006) en bloquant les
domaines de sorption ou en induisant des changements de conformation induisant une
accessibilité augmentée ou diminuée pour les contaminants (Jones and Tiller, 1999; Laor et

al., 1998; Pusino et al., 1992).

La matiére organique liée aux minéraux a été définie comme toute la MO adsorbée sur
les phases minérales ou piégée dans les microagrégats (Chenu and Plante, 2006; Wattel-

koekkoek and Buurman, 2004).

Les agrégats de sol forment des assemblages hétérogeénes de particules arbitrairement
distinguées par leurs tailles (Figure I-9). Ils constituent des macroagrégats lorsque leur taille
est supérieure a 250 pm et des microagrégats lorsque leur diametre est compris entre 250 et 2
pum (Monrozier et al.,, 1991). Les macroagrégats sont arrangés a partir de l’association
temporaire de microagrégats (Oades, 1984; Tisdall et al., 1982). La formation des
macroagrégats est principalement due aux champignons mycéliums et a leur réseau d’hyphes
qui permettent d’enfermer les particules de sol, et de les cimenter entre elles par la production

d’exopolymeres.

Macroagrégats (>250 um) Microagrégats (<250 ym)

2mm 200 pm 20 pm

Faible Elevée
Stabilité

Figure 1-9. Schéma présentant les 4 niveaux d'organisation des agrégats dans les sols d’apres (Tisdall et al., 1982)
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L’arrangement des constituants solides (organiques et minérales) détermine la structure
du sol qui posséde un role clé dans son fonctionnement (Bronick and Lal, 2005; Duchaufour
and Masson, 1983), sa capacité a abriter des organismes vivants, dans la séquestration du
carbone (Bronick and Lal, 2005) mais aussi dans la distribution des HAP (Amellal et al.,
2001a; Pernot, 2013). Jusqu’a présent, les études se sont focalisées sur I’importance de
I’agrégation en termes d’accessibilité des HAP (Amellal et al., 2001) en fonction de la taille
des particules mais trés peu sur la distribution des HAP en fonction de la densité des
particules (Krauss and Wilcke, 2005) et donc de la nature des phases minérales sur leur
dynamique. Effectivement, la sorption des HAP ne dépend pas uniquement de la taille des
particules mais aussi de la nature des constituants du sol.

Les travaux de Amellal et al. (2001) et Pernot et al. (2013) ont mis en évidence
I’influence des particules de différentes classes granulométriques sur la répartition des
contaminants aromatiques dans un sol pollué qui se révele non aléatoire, et que la fraction
limoneuse semble jouer un rdéle de protection vis-a-vis des HAP présents en quantité
importante et faiblement disponibles. Les limons fins sont constitués, entre autres, d’argiles
minéralogiques et d’oxyhydroxydes (Figure I-10) qui présentent des surfaces spécifiques
¢levées (Tableau I-2) qui peuvent interagir fortement avec la matiere anthropique du sol et de
ce fait jouer un role dans sa préservation. Doick et al. (2005) ont montré I’influence du type
de MO sur la distribution des HAP au sein de fractions granulométriques, les HAP sont
retrouvés principalement dans les fractions de tailles 2-20 um et <2 um associés a I’humine
alors qu’une faible fraction est liée aux fractions acides humiques et fulviques. Dans leur
¢tude, ils ont aussi mis en avant I’importance du compartiment minéral du sol dans la
distribution de deux HAP (fluorantheéne et benzo[a]pyrene). En effet, les minéraux semblent
jouer un role significatif dans la séquestration des contaminants organiques dans cette étude.
Ils ont également suggéré que Dactivité du “C-HAP retrouvée, aprés traitement a 1’eau
oxygénée, est associée a des produits de dégradation des HAP chimiquement liés a la fraction
minérale.

De nombreux auteurs ont essayé¢ de mettre en évidence I’importance des propriétés du
sol (texture et structure) dans la dynamique des HAP (dégradation, rétention et disponibilité)
(Li et al., 2010; Lu et al., 2012; Uyttebroek et al., 2006). A la maniére Amellal et al. (2001b)
qui ont ¢tudié la distribution et la localisation des HAP et des bactéries dégradantes a partir
d’un sol de friche industrielle dans des fractions de classe granulométrique différentes. Ils ont
montré un nombre important de bactéries dans les fractions limoneuse (2-20 um) et argileuse

(<2 um) et aussi une concentration élevée des HAP dans la fraction limoneuse. Ils ont mis en

43



Chapitre I. Etat de I'Art

exergue une corrélation étroite entre le nombre de bactéries et la concentration en HAP et
donc I’'influence de la nature et de la distribution des HAP dans la biodégradation. Les
fractions de tailles granulométriques variées présentent des caractéristiques propres ce qui
induit des capacités de sorption distinctes. En effet, la nature de la MO du sol varie d’une
fraction granulométrique a I’autre. Dans un sol naturel, la MO qui domine dans la fraction
sableuse provient des résidus de plante, et la MO retrouvée dans la fraction argileuse est
dominée par des métabolites microbiens (Liitzow et al., 2007). La composition de la MO
associée aux différentes fractions de sol est variable (Christensen, 1992; Guggenberger et al.,
1996; Kogel-Knabner et al., 2008), et notamment dans les sols industriels (Monserie et al.,
2009). Par exemple, Kogel-Knabner et al. (2008) ont montré un appauvrissement des
composés phénoliques a la surface des oxydes de fer. Aussi, Bonnard et al. (2012) ont montré,
aprés caractérisation de la MO par *C-RMN, que la fraction 1égére était enrichie en composés
aliphatiques contrairement aux fractions denses enrichies en carbohydrates, indiquant une
diminution des C-alkyles et aromatiques et une augmentation des O-alkyles (ex.
polysaccharides) et des groupements carbonyles. Par conséquent, les fractions de sol sont
caractérisées par des associations organo-minérales propres présentant des capacités de
rétention variables vis-a-vis des polluants organiques.

La fraction fine serait la plus protectrice (Lorenzi et al., 2010; Pernot et al., 2013) avec
des concentrations fortes en HAP associées a une faible disponibilité. Plus la texture du sol est
fine, plus le pouvoir de sorption est important en raison d’une surface spécifique élevée. Ce
parametre a une influence sur la séquestration et donc la biodisponibilité des HAP (Amellal et
al., 2001b; Chen et al., 2010). Comme nous 1’avons souligné¢ précédemment, les mécanismes
de préservation de la matiere organique anthropique seraient dus a I’importante réactivité des
phases minérales (Heim and Schmidt, 2007). La nature des minéraux est de ce fait un
parametre clé a considérer dans 1’étude de la dynamique des HAP. Aussi, a I’égal de la MO,
la composition minéralogique des différentes classes (fractions) granulométriques est variable
(Figure I-10). Les argiles minéralogiques sont majoritairement retrouvées dans la fraction
argileuse, mais aussi dans la fraction limoneuse pour les particules les plus fines. En
revanche, elles sont absentes de la fraction sableuse qui est principalement composée de
quartz (> 70%), mais aussi de micas (rattachés aux phyllosilicates au méme titre que les
argiles minéralogiques mais de taille beaucoup plus importante), des silicates divers

(feldspaths, pyroxene, etc.) et des oxydes et hydroxydes métalliques.
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Figure 1-10. Diagramme présentant la distribution des minéraux dans chaque fraction granulométrique (terre fine) du sol (Gobat
et al.,, 2010)

L’influence des interactions organo-minérales sur le devenir des HAP dans les sols n’est pas
encore clairement comprise et nécessite d’étre approfondie (Celis et al., 2006; Jones and
Tiller, 1999), notamment en ce qui concerne le role des minéraux, d’un point de vue
strictement minéralogique et non granulométrique, sur la rétention des HAP. En effet, excepté
Krauss and Wilcke (2005), trés peu d’auteurs ont ¢tudi¢ la distribution des HAP en fonction
de la nature des associations organo-minérales, a partir de séparation densimétrique (§3.1.2)

dans les sols.

A long terme, les processus de sorption sur la dynamique des HAP conduisent a une
diminution ou a une absence de leur extractibilité. Les HAP peuvent diffuser dans les
micropores de la fraction minérale ou de certains MO les rendant moins accessibles, et c’est
ce qui va aboutir a leur séquestration. Ce processus induit le passage des HAP disponibles
vers une forme non disponible (Richnow et al., 1995; Semple et al., 2003). La rétention des
HAP va dépendre des caractéristiques physico-chimiques du sol mais aussi des propriétés

chimiques des HAP.
2.3.4. Biodisponibilité des HAP et vieillissement de la pollution.
Le devenir et la mobilité des HAP dans les sols sont fortement dépendants de la disponibilité

de ces molécules, liée a leur structure chimique (Amellal et al., 2006). La biodisponibilité,

quant a elle, représente un des facteurs limitant la dégradation des HAP dans les sols.
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Plusieurs définitions sont données pour la biodisponibilit¢ mais la plus récente la définie
« comme la capacité que posseéde un composé chimique présent dans le sol a étre absorbé ou
métabolisé par un récepteur ou disponible pour interagir avec des systémes biologiques
(Semple et al., 2007). La biodisponibilit¢ des HAP est liée au temps de résidence du
contaminant dans le sol. Lorsque le temps de contact entre particules de sol et contaminants
augmente, la biodisponibilit¢ diminue (Alexander, 2000; Oleszczuk, 2009). Les sols qui
présentent une pollution historique donc ancienne (ex. sol de cokerie) présentent une faible
accessibilité et biodisponibilit¢ des contaminants, qui se refléte aussi par une faible
extractibilité. La mesure de la biodisponibilité d’un composé organique peut étre réalisée a
I’aide de différentes procédures, par des extractions non exhaustives (extraction « douce »)
utilisant différent type d’extractant. Ainsi, ’extractibilit¢ d’un HAP peut étre estimée en
utilisant par exemple (i) un solvant organique comme le n-butanol (Macleod and Semple,
2003; Reid et al., 2000; Yang et al., 2010) (ii) un surfactant, I’Hydroxypropyl-b-cyclodextrin
(HPCD) (Swindell and Reid, 2006) ou (iii) un polymeére poreux solide, comme la résine
Tenax (Cofield et al., 2008; Ouvrard et al., 2011; Swindell and Reid, 2006).

La diminution de D’extractibilité et de la biodisponibilité au cours du temps correspond au
phénomeéne dit de vieillissement de la pollution (Figure I-11), en anglais « aging » (Reid et
al., 2000). Un polluant qui est peu ou faiblement biodisponible dans un sol est un polluant qui
sera peu ou pas dégradé. Le fait qu'un contaminant soit moins disponible (diminution du

risque de transfert & un organisme) dans un sol peut aussi diminuer son écotoxicité.
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Figure I-11. Phénoméne de vieillissement de la pollution « aging » (d’aprés Dagois, 2015).
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Les mécanismes d’interaction et les constituants du sol ont une grande importance dans
les phénomenes de vieillissement et ont été¢ intensivement étudiés (Alexander et al., 1997;
Chung and Alexander, 1998; Hatzinger and Alexander, 1995; Mader et al., 1997; Nam et al.,
1998; Piatt and Brusseau, 1998). Par exemple, Hatzinger and Alexander, 1995 ont montré
qu’avec I’augmentation du vieillissement de la pollution dans un sol, artificiellement « agé »
avec du phénanthréne, le taux de minéralisation et la quantit¢é de phénanthréne extraite au
butanol ont diminué suggérant bien une diminution de la biodégradation avec 1’augmentation
du temps de contact HAP/matrice du sol. Chung and Alexander (1998) ont mis en évidence
une correlation élevée entre la sequestration du HAP (phénanthréne) et certaines propriétés du
sol comme la quantité de carbone organique, et la nanoporosité suggérant leur utilité dans

pour prédire la séquestration de certains polluants organiques.

2.3.5. Formation d’une fraction non extractible de HAP dans les sols

Les produits issus de la dégradation incompléte des HAP par la microflore et de leur
transformation (développés dans le §2.2) interagissent avec les constituants solides du sol et
contribuent a la formation de résidus liés non-extractible, qui constituent un réservoir
important de polluants organiques (Bollag and Loll, 1983; Késtner et al., 1999). La formation
des résidus liés dans le sol peut apparaitre a la suite des processus de transformations
biotiques et abiotiques (Guthrie et al., 1999). Mais la biodégradation des HAP est I'un des
mécanismes clé dans la formation des résidus liés (Késtner et al., 1999; Richnow et al., 1999,
1994). Ce phénomene induit 1’activation de la molécule par ajout d’atome d’oxygeéne par
I’intermédiaire d’une enzyme dioxygénase. Le produit nouvellement formé est plus réactif
que le composé parent, interagissant plus facilement avec la matiére organique du sol pour
former des résidus liés (Richnow et al., 1994). Richnow et al. (1998) ont montré que les
métabolites peuvent se lier de fagon covalente par des liaisons esters, éthers ou C-C a la MO
du sol. Aussi, les composés organiques polaires peuvent s’associer avec des sites réactifs
présents sur les constituants minéraux du sol (Sposito, 1989) comme nous 1’avons évoqué
précédemment (§2.3.2).

Cébron et al. (2011), dans une expérimentation utilisant un sol artificiellement
contaminé au '*C-phénanthréne, ont mis en évidence qu’environ 30% du *C initialement
ajouté ont été piégés dans la matrice du sol, et se stabilise dans le temps comme 1’ont aussi
souligné Richnow et al. (1999) avec 11% du '*C issu du HAP apporté (anthracéne). Kistner et
al. (1994) (1999) ont aussi, dans deux études de biodégradation, quantifié¢ la part de C issu du
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HAP marqué (*C-anthracéne) transformée en résidu lié au cours du temps, qui représente
50% et 45,4% respectivement. De plus, Northcott and Jones (2001) ont rapporté une
augmentation de la séquestration de 3 HAP marqués, le *Co-Phénanthréne, '#Ca59,10-Pyréne,
et le '*C7Benzo[a]Pyréne, dans le sol passant de 1.8 to 5.2%, 3.0 to 9.3%, and 6.3 to 22.7%,

respectivement sur une période de temps longue (525 jours).

Les composés, issus de la dégradation et de la transformation des HAP, une fois liés au
sol peuvent voir leur toxicité diminuée au cours du temps (Alexander et al., 1997). En effet
une fois liés au sol, les métabolites sont généralement moins mobiles et moins disponibles, et
par conséquent moins toxiques que lorsqu’ils sont présents sous forme libre (Bollag et al.,
1992). Cependant, il est important d’acquérir plus d’informations sur les structures des
composés formant ces résidus liés dans le sol pour évaluer leur risque a long terme (Northcott

and Jones, 2001), puisqu’une remobilisation de ces produits est possible (Gao et al., 2015).

2.4. Devenir des HAP dans la rhizosphere

2.4.1. La rhizosphére : une interface dynamique du sol

La rhizosphére est définie comme le volume de sol influencé par la présence des
racines, et représente 1’un des habitats de la surface terrestre les plus dynamiques (Hinsinger
et al.,, 2009). En effet, elle forme une interface biogéochimique, entre racines, microbes et
constituants du sol, hautement active. Le fonctionnement de la rhizosphére dépend de facteurs
variés : (1) ’architecture du sol, (i1) ’espece végétale, (iii) la quantité et la composition
chimique des exsudats (iv) ’humidité, les flux de nutriments et des modifications chimiques
induits par la racine (Hinsinger et al., 2009), (v) les microorganismes présents. Tous les
processus de la rhizosphére contribuent aux variations spatiales et temporelles observées
(Bourceret et al., 2015; Hinsinger et al., 2005) lui attribuant une forte hétérogénéité. Durant la
croissance d’une plante, ses racines synthétisent et liberent un nombre varié de composés dont
notamment des acides organiques, des sucres et des acides aminés (Chaudhry et al., 2004;
Kumar et al., 2006; Vencura and Hovadik, 1965). L’exsudation racinaire est 1’un des
processus clé de la dynamique du carbone dans 1’environnement (Breland and Bakken, 1991;
Hinsinger et al., 2009; Norton and Firestone, 1996). Les exsudats racinaires fournissent une

source de carbone facilement assimilable pour les microorganismes stimulant leur croissance
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et leur activité¢ (Keiluweit et al., 2015; Stengel and Gelin, 1998; Walton, 1994). Ainsi, la

rhizosphére est une zone biologiquement trés active.

2.4.2. Effet de la rhizosphére sur la dissipation des HAP.

De nombreux travaux ont ¢été réalisés pour préciser le role des plantes dans la
biodégradation des HAP dans les sols. Toutefois, comme ce qui est mesuré est la
concentration extractible en HAP (le plus souvent celle des 16 HAP prioritaires), et que les
éventuels produits de transformation ou métabolites ne le sont pas, on parle de dissipation
(diminution de la concentration extractible).

Les exsudats racinaires produits dans la rhizosphére stimulent I’activité des
microorganismes associés, mais aussi augmentent la biodisponibilité des HAP (Joner et al.,
2002; Joner and Leyval, 2003; Mueller and Shann, 2006). Ces processus favorisent ainsi la
dégradation des HAP (Gerhardt et al., 2008; Kuiper et al., 2004) en sélectionnant des
organismes adaptés (Cébron et al., 2011; Storey et al., 2014). L’environnement des racines
dans un sol contaminé par des HAP est souvent enrichi en microorganismes dégradeurs (Binet
et al., 2000a). Joner et al. (2002) ont montré que la microflore dégradante augmentait en
présence d’exsudats racinaires. Le nombre de bactéries dégradantes augmente aussi lorsque
I’on se rapproche de la racine (Corgié et al. 2003 et 2004). De nombreuses ¢tudes ont montré
une dissipation des HAP plus importante dans la rhizosphére d’un sol artificiellement ou
historiquement contaminé par rapport a un sol nu (Chiapusio et al., 2007; Liste and
Alexander, 2000; Tejeda-Agredano et al., 2013). Les plantes contribuent ainsi a la
bioremédiation des HAP dans les sols pollués. De nombreuses ¢tudes ont mis en avant le
potentiel de phytoremédiation de certains végétaux (Corgié et al., 2003; Davis et al., 2002;
Kirk et al., 2005) et I’effet des plantes sur la dissipation des HAP (Kirk et al., 2005).
Cependant, d’autres études ont présenté des résultats opposés avec aucun effet ou un effet
inhibiteur de la rhizosphere (Gilinther et al., 1996; Kamath et al., 2005). Les travaux de Louvel
(2010) et Cébron et al. (2011) ont permis de montrer a 1’aide d’expériences en microcosmes,
que la présence d’exsudats racinaires ralentissait la biodégradation du PHE, par ’apport de
composés carbonés plus facilement métabolisables, tout en stimulant la communauté
dégradante. Ces résultats ont permis de mieux comprendre les résultats différents rapportés
dans la littérature.

Ces dernicres décennies, nombreuses ont été les études sur 1’effet de la rhizosphere sur

la dissipation des HAP (Aprill and Sims, 1990; Qiu et al., 1994; Reilley et al., 1996; Schwab
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and Banks, 1994), prenant en compte aussi le role des champignons associés aux racines. En
effet, plusieurs travaux montrent un effet des champignons mycorhiziens associés aux racines

sur la dissipation des HAP (Corgié et al., 2006; Joner et al., 2003; Zhou et al., 2009).

La qualité des exsudats, les communautés microbiennes, et les espéces de plante sont les
parametres majeurs qui peuvent expliquer les différences dans la dégradation des HAP au
niveau de la rhizosphére (Chiapusio et al., 2007). Ce ne sont pas les seuls processus qui
interviennent dans la rhizosphére. En effet, la plante peut stabiliser un contaminant par
adsorption sur la surface des racines, ou encore extraire les polluants du sol vers ses parties
aériennes (Garbisu and Alkorta, 2001) induisant leur accumulation dans les tissus végétaux

(Binet et al., 2000b).

2.4.3. Transfert des HAP dans la plante

Les plantes prélévent généralement des teneurs négligeables en HAP (Chaineau et al.,
2016; Goodin and Webber, 1995; Reilley et al., 1996; Sims and Overcash, 1983). Dans un sol
anciennement contaminé, une partie des HAP est fortement liée au sol et particuliérement a la
MO (Kipopoulou et al., 1999). Dans un sol historiquement contaminé avec une pollution peu
biodisponible, I’absorption des HAP par la plante n’est pas attendue (Edwards, 1983; Wild et
al., 1992). En eftet, de faibles teneurs en HAP ont ét¢ mesurées dans les racines et parties
aériennes des plantes d’apres plusieurs études (Kipopoulou et al., 1999; Binet et al., 2000b;
Gao and Zhu, 2004). A titre d’exemple, Binet et al. (2000b) ont montré qu’une faible partie de
la concentration initiale extractible en HAP a été retrouvée adsorbée sur les racines (0,006-
0,11%), et une faible partie absorbée (0,003-0,16%) dans les racines. Dans les parties
aériennes, les teneurs en HAP ont été retrouvées a I’état de traces (0,001%). Edwards, (1983)
a aussi montré une translocation limitée des HAP des racines aux parties aériennes en raison
de la faible solubilité de ces composés (Simonich and Hites, 1995; Wild et al., 1992). Ainsi, si
des HAP sont retrouvés dans les tissus de la plante c’est probablement dii a des dépots
atmosphériques sur la surface des feuilles (Jones et al., 1989). Cependant, le transfert des
HAP de la surface de la feuille vers I’intérieur est lent et rare puisque ce sont des molécules
aux propriétés hydrophobes et que le transport dans le phloeéme se fait sur des bases aqueuses

(Simonich and Hites, 1995).
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2.5. Gestion des sols contaminés

Les procédés employés en remédiation peuvent éEtre physico-chimiques (excavation,

désorption thermique) ou biologiques (bioremédiation).

Les techniques physico-chimiques. Des méthodes physico-chimiques peuvent étre
appliquées pour le traitement des sites contaminés par des polluants organiques tels que les
HAP, comme le venting, la désorption thermique, 1’oxydation chimique, le lavage (ADEME,
2012). Ces méthodes bien qu’efficaces, peuvent toutefois étre a 1’origine de perturbations
séveres dans le sol. De plus, elles présentent généralement un colit important et ne peuvent

pas étre appliquées a de grandes surfaces a traiter.

Les techniques biologiques.

Des méthodes complémentaires ont été développées et utilisent des organismes vivants, sont
applicables a des surfaces a traiter plus importantes, mais pour des sols présentant des
contaminations modérées en HAP. Il existe plusieurs méthodes de dépollution utilisant les
organismes vivants pour remédier la pollution. Contrairement aux méthodes physico-
chimiques, elles sont peu cofiteuses et plus respectueuses de 1’environnement. Parmi ces
méthodes, sont notamment retrouvées :

» La bioremédiation utilise une variété de microorganismes capables de dégrader les

polluants organiques (Wilson and Jones, 1993). Les microorganismes peuvent étre
biostimulés par ajout de nutriments (N, P, K) par exemple, ou des stratégies de
bioaugmentation peuvent aussi étre utilisées en inoculant I’environnement contaminé
par une microflore adaptée a la pollution en place (Bamforth and Singleton, 2005).

> La phytoremédiation est une méthode alternative qui utilise des plantes et les

microorganismes du sol associés pour éliminer ou dégrader les contaminants de
I’environnement (Cunningham et al., 1995). Parmi les techniques de
phytoremédiation, la rhizodégradation utilise les systemes racinaires des plantes pour
stimuler la biodégradation (Aprill and Sims, 1990). Les polluants organiques
récalcitrants, tels que les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) peuvent
étre dégradés par les microorganismes de la rhizosphére stimulés par le relargage
d’exsudats racinaires (Corgi¢ et al., 2003; Karthikeyan and Kulakow, 2003). En effet,
la rhizosphére offre un micro-habitat complexe possédant un potentiel intéressant pour

améliorer la dégradation des HAP (Rugh et al., 2005). Ces derni¢res années, de
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nombreuses ¢tudes ont montré une amélioration de la remédiation des sols pollués par
des HAP en présence de plantes (Aprill and Sims, 1990; Binet et al., 2001; Gao and
Zhu-Li-Zhong, 2005; Joner and Leyval, 2003; Wei and Pan, 2010; Yoshitomi and
Shann, 2001)

3. Techniques de caractérisation des composés organiques

Plusieurs méthodes analytiques, généralement couplées a des expérimentations
isotopiques, peuvent é&tre utilisées pour étudier la MO du sol : des techniques
spectrométriques, de spectroscopie ou d’imagerie. Elles permettent de localiser, d’identifier et

de caractériser les composés issus des MO dans un sol.

En dépit des récents progres, les techniques analytiques nécessitent la plupart du temps
un traitement chimique et/ou physique des échantillons de matrices complexes comme le sol.
L’objectif principal est de concentrer les composés organiques de fagon a les détecter de
maniere optimale. Ici, nous allons principalement axer sur les méthodes d’extraction et

d’analyses appliquées pour I’identification de contaminants organiques.

3.1. Extraction des matieres organiques

3.1.1. Méthodes chimiques : MO extractibles

Il existe une variété de méthodes chimiques permettant de concentrer les maticres
organiques a partir de matrices solides. D’un c6té, il y a des méthodes dites « douces »
d’extraction de la MO a I’eau par exemple (Guigue et al., 2014) qui ne permettent d’extraire
qu’'une faible proportion de la MO totale. De D'autre, il y a des extractions chimiques
sélectives utilisant des solutions alcalines pour extraire les MO suivies d’une étape
d’acidification permettant de séparer les acides humiques et fulviques (Baldock et al., 1992).
Ces extractions ne sont pas exhaustives et peuvent conduire a des artefacts. Elles sont
généralement employées pour I’étude de la MO naturelle mais elles peuvent également 1’€tre

pour extraire les contaminants organiques d’une matrice solide (Northcott and Jones, 2000).

Certaines méthodes d’extraction sont typiquement utilisées pour [’analyse des

contaminants organiques et de leurs métabolites. Parmi les méthodes conventionnelles
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appliquées pour extraire les HAP « totaux », I’extraction accélérée au solvant (ASE) qui est la
plupart du temps organique, est couramment utilisée (Antizar-Ladislao et al., 2005; Berset et
al., 1999; Wang et al., 2007). Cependant, cette technique ne permet pas d’extraire la totalité
des HAP c’est-a-dire ceux fortement liés aux constituants organiques ou inorganiques du sol
ou séquestrés. Plusieurs fractions peuvent étre distinguées : (i) la fraction disponible obtenue
par extraction « exhaustive » au solvant apolaire (comme le dichlorométhane, le n-hexane, ...)
[la fraction biodisponible ou labile peut étre évaluée a I’aide d’extraction non exhaustive ou
douce par application d’une solution de cyclodextrine par exemple (Reid et al., 2000)], (ii) la
fraction non-extractible regroupant les composés organiques fortement liés a la phase solide
ou séquestrés dans le sol. Cette derniére nécessite des conditions plus astringentes et
I’utilisation d’hydrolyse alcaline (NaOH) ou acide de maniére a libérer les composés les plus
récalcitrants afin qu’ils soient analysés. Certains auteurs ont ainsi utilis¢é une méthode
d’extraction classique au solvant suivie d’une hydrolyse alcaline permettant de libérer les
composés fortement associés aux constituants du sol (Eschenbach et al., 1998; Richnow et al.,

1998, 1995)

3.1.2. Méthodes physiques : fractionnement de la MO

Le fractionnement physique a été utilis€ pour séparer la MO du sol en différentes fractions en
fonction :

v" De la taille des particules : fractionnement granulométrique (Baldock et al., 1992)

v" De la densité des minéraux : fractionnement densimétrique (Basile-Doelsch et al.,

2007; de Junet et al., 2013)

Arshad et al. (1988) par exemple ont utilisé une méthode de fractionnement dans le but
de concentrer le carbone et d’augmenter le rapport C/Fe par réduction des fractions enrichies
en C (e.g. dithionite de sodium), étape importante en vue d’obtenir une bonne résolution de
signal lors des analyses. Certains auteurs ont observé 1’effet d’un traitement chimique a
I’acide (HCI/HF), appliqué a la suite d’une procédure de fractionnement. La dissolution des
phases minérales permet d’isoler la MO, qui est difficilement identifiable lorsqu’elle est
associée aux minéraux puisqu’elle ne représente qu’une faible proportion (de Junet et al.,

2013; Schmidt and Gleixner, 2005).
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Les procédures de fractionnement physique permettent de séparer des « pools » de MO
bien spécifiques et de caractériser leur structure chimique, leur état de décomposition et leur
biodisponibilité. Les études se focalisent la plupart du temps sur les propriétés de la MO
(Baisden et al., 2002; Golchin et al., 1995; Guggenberger et al., 1994), cependant il est
beaucoup plus rare de s’intéresser aux caractéristiques minéralogiques de ces fractions

(Kaiser and Guggenberger, 2003; Shang and Tiessen, 1998; Sollins et al., 2006).

Ces traitements ont aussi €té utilisés pour étudier la distribution et évaluer la
disponibilité¢ des HAP dans différentes fractions granulodensimétriques (Amellal et al. 2001 et
Pernot et al. 2014) mais aussi au sein de fractions densimétriques (Wilcke and Krauss, 2005 et

El Mufleh et al. 2014) comme nous 1’avons vu précédemment.

3.2. Marquage isotopique des composé€s organiques

Les techniques utilisées pour caractériser les composés organiques d une matrice solide
nécessitent souvent 1’utilisation de marqueurs isotopiques (stable ou radioactif). Les éléments
les plus couramment utilisés lors d’expérimentations isotopiques sont le carbone qui possede
deux isotopes stables le carbone 12 ('>C, abondance naturelle : 98,9 %) et le carbone 13 (°C,
abondance naturelle : 1,1%) et ’azote dont les deux isotopes stables sont I’azote 14 (!*N,
abondance naturelle : 99,64 %) et ’azote 15 ('°N, abondance naturelle : 0,36 %). De
nombreuses études qui portent sur la dynamique (transformation, transport, stabilisation,
stockage ...) de la matiere organique dans les sols, utilisent des expérimentations de
marquage isotopique (Hatton et al., 2015; Kogel-Knabner, 1997; Mueller et al., 2012;
Remusat et al., 2012a; Salati et al., 2008). Les isotopes stables sont aussi intensément utilisés
lors d’études sur les processus régissant le devenir de contaminants dans I’environnement
(Manefield et al., 2007; H. H. Richnow et al., 2000; Richnow et al., 1999; Smernik et al.,
2006). Des isotopes radioactifs peuvent également étre utilisés (Doick et al., 2005; Streibich
et al., 1999), mais leur instabilité ne font pas d’eux les meilleurs candidats et sont donc plus

rarement choisis.

3.3. Mc¢éthodes analytiques : pyrolyse et thermodésorption

La pyrolyse analytique (pyGCMS) (de Junet et al., 2013; Northcott and Jones, 2001) et
la thermodésorption (TD) (Biache et al., 2008; Northcott and Jones, 2000) sont deux
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techniques fortement utilisées pour caractériser la structure chimique de la MO (Saiz-Jimenez,
1994; Schnitzer and Schulten, 1995). La pyrolyse et la TD se distinguent par la température a
laquelle est chauffé 1’échantillon a analyser. En pyGCMS, les produits de pyrolyse sont
obtenus par craquage des composés parents et en TD les composés sont désorbés/libérés a une
température inférieure a la température de cracking utilisée en pyrolyse (qui permet de casser

les liaisons des macromolécules en fragments plus petits).

La PyGCMS est une méthode de dégradation thermique trés sensible pour la
caractérisation au niveau moléculaire des composés organiques dont les HAP (Buco et al.,
2004; De la Rosa et al., 2008; Kogel-Knabner, 1997). Généralement, les composés produits
par pyrolyse sont séparés par chromatographie avant d’étre identifiés par un spectrométre de
masse. Cette technique est destructive mais seulement quelques milligrammes d’échantillons
sont nécessaires. Cependant, le choix des conditions chromatographiques induit une
sélectivité sur les produits de pyrolyses caractérisés (Dignac et al., 2006). Par exemple, pour
pouvoir identifier les composés polaires d’un échantillon de sol, de I’hydroxyde de
tétraméthylammonium (TMAH) peut étre ajouté afin de méthyler les groupements oxygénés
(carboxyle, hydroxyle, etc.) par transformation des acides carboxyliques et des groupes
hydroxyles en esters et éthers méthylés (Del Rio and Hatcher, 1998) pour rendre ces

composés polaires plus volatils et donc détectables (Knicker, 2004)

La TD couplée a la GCMS a été employée comme une technique d’extraction et une
méthode d’analyse rapide pour les contaminants organiques du sol (Maguire et al., 1995;
Robbat et al., 1992). Uzgiris et al. (1995) ont utilisé la TD pour déterminer la distribution des
HAP entre la forme labile et la forme récalcitrante. La méthylation au TMAH est aussi
utilisée en TD pour convertir les composés polaires en dérivés moins polaires les rendant
visibles durant 1’analyse (Hatcher and Clifford, 1994; Saiz-Jimenez, 1994). De ce fait, il est
envisageable de séparer et de détecter davantage de produits que ceux qui sont observés sans
ajout de TMAH. De plus, ces composés possédant des groupements fonctionnels oxygénés
peuvent étre des produits issus de la dégradation des HAP par exemple, d’ou I’'importance de

pouvoir les identifier.

Parmi les techniques de spectrométrie la chromatographie en phase gazeuse couplée a la
spectrométrie (GC-MS) classique est régulierement utilisée dans I’analyse des HAP et des

métabolites associés. Cependant, seules les matiéres organiques extraites peuvent étre
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détectées par cette méthode a la différence de la pyrolyse et de la TD qui sont en mesure
d’analyser 1’échantillon entier sans nécessité de le prétraiter. Par ailleurs, I’identification des
HAP et de leurs métabolites peut étre réalisée a 1’aide de chromatographie liquide a haute
performance (HPLC). A I’image de Meyer and Steinhart (2001) qui ont identifi¢ 30
métabolites issus des HAP avec une prédominance de cétones aromatiques, quinones, et
composés hydroxylés. Ils se sont focalisés sur 1’étude de la formation et de I’accumulation des
métabolites durant la dégradation des HAP. Néanmoins, la plupart des métabolites
extractibles ne sont présents que sur une période courte puisqu’ils peuvent soit étre dégradés,
soit former des résidus liés. Et notamment lorsque les conditions expérimentales favorisent la
biodégradation des composés parents par amendement organique (Antizar-Ladislao et al.,
2005; Puglisi et al., 2007; Siméon et al., 2008) ou par ajout d’un inoculum microbien (Binet et
al., 2001; Kastner et al., 1999; Mueller and Shann, 2006). Wischmann and Steinhart (1997)
ont aussi identifi¢ par HPLC et GCMS, [D’acide 1-hydroxy-2-naphthoique issu du
phenanthrene et le 9-fluorenol et 9-fluorenone comme produits de dégradation du fluorone.
Mueller and Shann (2006) n’ont identifié aucun métabolite apreés analyses en GC-MS des
extraits. Binet et al. (2001) ont également recherché d’éventuels produits de dégradation des
HAP en utilisant la GC-MS et ont identifié¢ et quantifié un unique produit issu de 1’oxidation

de I’anthracene : 1’anthraquinone.

Régulierement lorsqu’il est question d’étudier la dégradation des HAP dans les sols, des
mesures et observations macroscopiques sont employées. Avec des techniques comme la
spectroscopie a résonance magnétique nucléaire (RMN), des informations a I’échelle de la

molécule peuvent étre fournies.

3.4. Spectroscopie a résonance magnétique nucléaire

La résonance magnétique est abondamment utilisée dans les études de caractérisation de
la matiére organique dans les sols (Baldock et al., 1992; Kogel-Knabner, 2000; Lu et al.,
2000). Elle permet d’identifier la structure moléculaire des composés organiques par
identification des groupements fonctionnels a partir d’échantillons solides ou liquides. C’est
une technique de spectrométrie fréquemment utilisée en chimie organique, et qui vient
compléter d’autres techniques telle que la spectrométrie de masse (Baldock et al., 1992;
Kogel-Knabner, 2000, 1997). Elle présente le double avantage d’étre non destructive et

indépendante des quantités de phases minérales présentes dans les échantillons analysés.
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Cependant, elle est trés sensible au fer paramagnétique et nécessite de concentrer et d’isoler la
maticre afin d’obtenir un signal.

Les spectres de RMN possédent des bandes caractéristiques, correspondant au
déplacement chimique du '*C, dont les principales sont consignées dans le Tableau I-3. La
résonance magnétique nucléaire est reconnue comme étant un outil analytique puissant pour

¢tudier la structure de molécules organiques dans des systémes complexes, tel que le sol.

Tableau I-3. Bandes caractéristiques retrouvées pour les spectres RMN du '*C (Wilson et al., 1987)

Groupements chimiques Composés organiques Déplacement chimique (ppm)
C-H Carbone aliphatique 0-55
C-N Amines, amides, protéines 40-55
O-CH3 Groupe méthoxy 55-60
C-0 Alcools aliphatiques 60-90
0-C-0 Carbone anomérique 90-110
()] Carbone aromatique 95-165
®-0 Esters arométhues, éthers, 135-165
phénols
0=C-0 ; 0=C-N Acides carboxyliques, esters, 160-190
amides
0=C-C=C Falvones, quinones 170-200
0=C-C Cétones aliphatiques et 190220

aromatiques

La formation de métabolites durant la biodégradation des HAP a été intensivement
¢tudice par HPLC et GCMS (Meyer and Steinhart, 2001; Wischmann et al., 1996;
Wischmann and Steinhart, 1997). Les informations apportées concernant les produits de
dégradation sont quantitatives et ne permettent donc pas d’identifier la structure chimique des
composés formés. Mais des méthodes comme la '*C-RMN permettent de caractériser la

structure des molécules et d’identifier les groupes fonctionnels présents.

Nous avons préalablement indiqué, au travers de différentes études utilisant le
marquage isotopique, qu’au cours des processus de dégradation des HAP un pourcentage
important du composé initialement ajouté au sol se retrouvait sous forme de résidus liés
(Cébron et al., 2011; Richnow et al., 1999). De nombreuses études ont mis en évidence
qu’une partie des composé€s marqués s’accumulaient sous une forme non-extractible dans les
sols incubés (Burgos et al., 1996; Guthrie and Pfaender, 1998; Richnow et al., 1995, 1994;

Verstraete and Devliegher, 1997). Cependant, les informations concernant les « résidus liés »
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non-extractibles au solvant s’averent limitées (Guthrie et al., 1999). La technique de
résonance magnétique nucléaire peut étre utilisée de facon a déterminer les interactions
formées entre les polluants marqués et les constituants du sol. Pour la premiére fois, Kicker et
al. (2002) ont ¢étudi¢ la transformation de deux HAP en résidus liés en utilisant la
spectroscopie '*C-RMN. Les produits de dégradation associés a I’humus ont été clivés et
ensuite analysés. Des métabolites du PHE associés par des liaisons ester a 1’acide humique
ont été détectés, pour la premiére fois par >*C-RMN, tels que I’acide 1-hydroxy-2-naphtoique,
I’acide ortho-phtalique et I’acide 3,4-dihydroxybenzoique. Richnow et al. (1998, 1997, 1994)
ont aussi procédé a l’identification des produits de dégradation formant la fraction non-

extractible dans le sol en utilisant une méthode de clivage chimique sélective.

4. La spectrométrie de masse a ions secondaires

La NanoSIMS a largement été utilisée au cours de ces derniéres années dans de
nombreux domaines d’études pour suivre le devenir d’éléments et d’isotopes dans des
organismes vivants ou dans des systemes complexes et hétérogenes, comme le sol ou la
rhizosphere a trés petite échelle. Toutefois, trés peu d’études se sont focalisées sur le devenir

des HAP au sein de ces environnements a une échelle micrométrique.

4.1. Principe général de la SIMS

Un faisceau d’ions primaires balaye la surface d’un échantillon et entraine son €rosion
par émission d’ions secondaires. L’impact des ions primaires avec les éléments constitutifs de
I’échantillon va provoquer une cascade de collisions atomiques et la production d’ions et
d’électrons secondaires (Figure I-12). Le faisceau peut étre constitué d’ions césium (Cs") ou
d’oxygéne (O*) suivant la nature de 1’échantillon a analyser, et 1’objectif de 1’étude. Le
faisceau d’ions primaires O favorise la formation des ions secondaires négatifs et le faisceau
Cs" d’ions secondaires positifs. Le diamétre du faisceau incident varie d’une source a ’autre,

mais permet d’avoir une trés bonne résolution spatiale de 90 a 150 nm (dans certains cas < 90

nm).
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Figure 1-12. Schéma du principe physique de la NanoSIMS (adapté de Hoppe et al., 2013). Les ions I" entrainent I'éjection
d‘atomes et petites molécules parmi lesquelles une partie est ionisée. Les ions secondaires sont ensuite transférés a un
spectromeétre de masse et comptés les uns apres les autres.

Deux modes existent en SIMS : le mode statique et le mode dynamique. Le mode
d’analyse dynamique donne acces a des informations supplémentaires (élémentaires et
isotopiques) pour un échantillon, mais ne fournit pas d’information sur les structures
moléculaires contrairement au mode statique (ex : ToF SIMS). Cependant la SIMS
dynamique a pu étre développée, pour donner une nouvelle génération de sonde avec un

pouvoir hautement résolutif : la NanoSIMS.

La NanoSIMS est une microsonde nouvelle génération développée par Slodzian pour
CAMECA. A partir des années 70, elle est utilisée dans de nombreux domaines de recherche
comme les sciences de la Terre, des matériaux et en astronomie notamment. Au début des
années 90, elle apparait dans d’autres domaines tels que la géologie, la minéralogie, etc.
(Pacholski and Winograd, 1999; Slodzian et al., 1992) puis sa gamme de recherche est ¢largie
aux domaines de la biologie dans les années 2000 (Behrens et al., 2008; Guerquin-Kern et al.,
2005; Hallégot et al., 2006; Musat et al., 2008; Peteranderl and Lechene, 2004). Son arrivée
tardive en science du vivant est en partie due aux contraintes imposées par la préparation
d’échantillons biologiques qui nécessite de travailler sous ultravide (Guerquin-Kern et al.,
2005; Peteranderl and Lechene, 2004). Grace a sa haute résolution spatiale et sa grande
sensibilité, la NanoSIMS a vite été reconnue comme offrant de nouvelles perspectives de

recherche. A ce jour, il y a plus de 30 instruments opérationnels a travers le monde.
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La NanoSIMS présente de nombreux avantages comparés a d’autres techniques
d’imagerie. Elle est formée d’une sonde ionique, dynamique a double focalisation (coaxiale),
a secteur magnétique et a collecteur multiple lui conférant une haute résolution spatiale (<50
nm), une grande sensibilité (ppm) et une haute résolution de masse (M/dM>1000). De plus,
elle permet de détecter simultanément de 5 a 7 éléments au sein d’'un méme volume érodé.

La zone de balayage est assez restreinte et se situe généralement entre 5 et 50 um, mais
peut atteindre 150 pm. L’ensemble du systéme est maintenu sous ultravide (allant de 1071
Torr a 10°® suivant la localisation dans I’appareil). Le maintien de I’instrument sous ultravide
permet de réduire la probabilité de collision des particules et donc d’affecter le parcours des

ions.

4.2. Expérimentation isotopique couplée a la NanoSIMS

La sensibilité élevée de la NanoSIMS offre la possibilité de suivre un substrat marqué
(par un isotope, e.g. 1*C, '°N) ajouté a un systéme, et de le localiser a I’échelle micrométrique
voir nanométrique. Par conséquent, [’utilisation de cette technique d’imagerie est
particuliérement pertinente dans des expérimentations utilisant des traceurs isotopiques. Les
isotopes stables sont préférés aux isotopes radioactifs pour leur stabilité et leur innocuité. De
nombreux éléments possédent un isotope avec une faible abondance naturelle, c’est le cas du
carbone et de 1’azote couramment utilisés dans des études de marquage isotopique. Ils
possedent respectivement deux isotopes stables, les abondances relatives sont de 98,99% pour
le 12C, 1,11% pour le *C (Mariotti, 1991), de 99,64 % pour le *N et de 0,36% pour le '°N.
De nombreux études suivent le devenir de composés (e.g. nutriments, contaminants) utilisant

le marquage isotopique couplé a la NanoSIMS dans des domaines variés.

Des études récentes ont été effectuées a tres petites €chelles pour localiser un composé
organique marqué (*C ou !'®N) au sein de microagrégats, de surfaces minérales, de
microorganismes et de racines (Blair et al., 2006; Cliff et al., 2002; Clode et al., 2009; Derito
et al., 2005; Herrmann et al., 2007a; Herrmann et al., 2007b; Keiluweit et al., 2012; Pumphrey
et al., 2009).

Ainsi, Musat et al. (2012) ont démontré le potentiel de la NanoSIMS pour identifier,

quantifier et visualiser I'incorporation d’un substrat marqué par des microorganismes au sein
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de communautés microbiennes complexes. En biologie cellulaire aussi des études ont montré
I’utilité d’associer ces outils, comme celle de Kleinfeld et al. (2004) qui ont suivi le transport
d'un acide gras marqué au °C a travers les membranes d’adipocytes. Rémer et al. (2006) ont
étudié 1'absorption et la distribution cellulaire de peptide recombiné marqué au '°N. (Lechene
et al. (2006) soulignent que la SIMS permet pour la 1°© fois d’imager et de quantifier des
molécules marquées par des isotopes stables a 1’intérieur des cellules.

Des travaux récents ont permis de cartographier et de quantifier des composés
organiques (Hallégot et al., 2004), des halogénes (Guerquin-Kern et al., 2005; Hallégot et al.,
2006), des métaux (Audinot et al., 2004; Galli Marxer et al., 2005; Krein et al., 2008;
Quintana et al., 2006), et de réaliser des mesures de ratios isotopiques (Audinot et al., 2006;
Lechene et al., 2006; Popa et al., 2007) dans des cellules ou tissus.

La NanoSIMS peut étre aussi utilisée pour comprendre le métabolisme microbien
(reflété par la distribution de traceurs €lémentaires) dans des cellules seules en culture pure
(Clode et al., 2007; Lechene et al., 2006; Popa et al., 2007) ou au sein d’échantillons
environnementaux (Behrens et al., 2008; Clode et al., 2007; Herrmann et al., 2007b; Lechene

et al., 2006; Li et al., 2008; McMahon et al., 2006; Popa et al., 2007).

L’¢étude des sols se fait généralement a partir d’échantillons souvent altérés par des
prétraitements nécessaires aux analyses (Mueller et al., 2013). Cependant, I’arrivée de la
NanoSIMS a rendu possible 1’observation de processus se produisant a des échelles tres fines
aux interfaces biogéochimiques, ou de nombreuses interactions entre MO, minéraux et
microorganismes ont lieu et controlent le devenir a long terme du carbone, des nutriments et
des polluants (Lehmann et al., 2007 ; Schmidt et al., 2011)

Plusieurs études ont été réalisées sur la dynamique de la MO du sol au sein de
complexes organo-minérales (Hatton et al., 2015; Heister et al., 2011; Moni et al., 2012).
Traditionnellement, les ¢tudes des associations organo-minérales se font a partir de
procédures de fractionnement physique, isolant les particules en fonction de leur taille ou de
leur densité (Balesdent et al., 2000; Eusterhues et al., 2005; Kogel-Knabner et al., 2008). Or,
la NanoSIMS offre la possibilité d’étudier ces associations organo-minérales structuralement
intacts, en révélant les assemblages préférentiels qui peuvent avoir lieu entre certaines MO et
certains minéraux du sol. Heister et al. (2012) ont montré que les MO ¢étaient principalement
associées aux minéraux argileux sous la forme de patches isolés et trés peu sur les oxydes de
fer. Remusat et al. (2012) ont pu visualiser des microsites enrichis en '°N a partir de particule

de sol intacte, et couplée a une technique de STMX-NEXAFS ils ont suggéré que cet
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enrichissement était li¢ a la présence de métabolites microbiens. Aussi, Keiluweit et al. (2012)
a I’aide de la technique NanoSIMS, ont été capables de suivre la dynamique a microéchelle de
la MO marquée et de son association préferentielle dans les microenvironnents de sols.
Heister et al. (2012) ont montré que des sols artificiels (obtenus apres différents mélanges de
constituants minérales et organiques) pouvaient étre différenciés au travers des images
NanoSIMS en distinguant les ions dérivés de la MO ('2C” et 2C!*N") et les ions issus des
minéraux (3Si7, 7’ Al1'%0", and *°Fe!®0"). Ils ont aussi mis en avant le fait de pouvoir distinguer
les argiles des oxydes de fer, et de différencier le charbon de la matiére organique naturelle en
utilisant le rapport '>C/'"?C'¥N. Afin de déterminer une méthode de calibration interne
adéquate pour quantifier les rapports élémentaires et isotopiques en NanoSIMS. Hatton et al.
(2012) ont procédé a une série de mesures successives a petite (NanoSIMS) et grande échelle

(EA-IRMS) des rapports '2C/?C!N et >N/"N au sein de fractions densimétriques de sol

Jusqu’a présent la spectrométrie a ions secondaires a été¢ utilisée pour suivre la
distribution de métaux (ex. Cd, Cr), de métalloides (ex. As), d’halogéne et de polluants
organiques dans des cellules microbiennes (Eybe et al., 2008), dans les plantes (Lombi et al.,
2011; Mangabeira et al., 2006; Moore et al., 2011; Tartivel et al., 2012), dans les tissus
animaux (Eybe et al., 2009) et dans les tissus humains (Audinot et al., 2004). Cependant,
I’é¢tude du devenir de polluants organiques dans les plantes et les cellules bactériennes
combinée a la NanoSIMS reste a étre investiguer davantage. Quelques travaux, et notamment
ceux de Chandra et al. (2008) et Derito et al. (2005) utilisent un polluant organique modele, le
3C-phénol, pour comprendre les processus de biodégradation par des populations

bactériennes du sol.

Des techniques de microscopies, de spectrométries ou encore moléculaires sont
couramment utilisées en complément de la NanoSIMS pour compléter les résultats obtenus a
partir des images acquises. Par exemple, Moore et al. (2011) et Clode et al. (2009) ont utilisé
l'approche NanoSIMS combinée a la MET pour localiser un substrat (organique ou
inorganique) au sein d’un échantillon exposé.

Le couplage de la NanoSIMS a des approches moléculaires a été fréquemment utilisé, et
s’avere €tre trés pertinent pour le suivi des activités métaboliques de cellules microbiennes
individuelles (Lechene et al., 2006). Les techniques d’identification par « stable isotope
probing » (SIP) et par hybridation in situ (FISH) sont parmi les méthodes de biologie

moléculaire les plus couramment utilisées en complément des analyses NanoSIMS. Behrens
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et al. (2008) ; Li et al. (2008) ; Musat et al. (2014) ont ainsi étudié¢ 1’activité métabolique de
microorganismes et les fonctions d’une espéce au sein d’une communauté complexe en
couplant I’outil NanoSIMS a la FISH. Le couplage des approches isotopiques, NanoSIMS et
SIP sont désignées sous le terme « NanoSIP » (Pett-Ridge and Weber, 2012) et permettent
d’identifier des microorganismes, de visualiser directement les fonctions microbiennes et de

les situer dans des communautés complexes (Kuypers and Jorgensen, 2007).

5. Objectifs de la thése

L’état des connaissances actuelles montre que le devenir des HAP dans les sols est
gouverné par de nombreux mécanismes dont les principaux sont la biodégradation et la
sorption aux constituants du sol. De nombreuses études se sont concentrées sur les HAP
extractibles au solvant (Cofield et al., 2007; Maliszewska-Kordybach, 2005; Song et al.,
2002) et sur la fraction qui est dissipée. Cependant, la fraction résiduelle et non-extractible est
tout aussi importante dans I’étude du devenir des HAP. D’aprés les travaux de Cébron et al.
(2011), environ 30% du '*C issu du PHE ont été piégés dans le sol aprés 12 jours
d’incubation. La nature des produits retrouvés dans cette fraction reste encore inconnue.
L’identification de ces composés, provenant de la transformation des HAP et liés au sol,
nécessite encore d’étre précisée.

Les techniques actuelles offrent la possibilité de marquer des contaminants organiques a
I’aide d’isotopes stables pour suivre (i) leur distribution et (ii) leur transformation dans les
sols (Doick et al., 2005; Eschenbach et al., 1998; Kastner et al., 1999; Macleod and Semple,
2003; Northcott and Jones, 2001; Richnow et al., 1998) a I’échelle de 1’échantillon
(macroscopique) mais également a des échelles plus fines (jusqu’a 1’échelle nanométrique)
permettant d’aller investiguer dans les microenvironnements du sol et de la rhizosphere par
exemple. C’est le cas de la NanoSIMS qui, couplée a des expérimentations isotopiques, offre
la possibilité de suivre un substrat marqué et de le localiser a tres petites échelles (Hatton et
al., 2012). Au cours de la revue bibliographique, nous avons évoqué son utilisation dans de
nombreux domaines pour visualiser la distribution de matériels organiques (Hallégot et al.,
2006) et inorganiques (Audinot et al., 2004; Galli Marxer et al., 2005; Krein et al., 2008;
Quintana et al., 2006) dans des systémes plus ou moins complexes comme le sol. Toutefois,

trés peu d’études se sont focalisées sur le devenir de polluants organiques dans les
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microenvironnements du sol au moyen de cette technique (Derito et al., 2005; Pumphrey et
al., 2009).

Les études afférentes aux mécanismes contrdlant le devenir des HAP soulignent le role
prédominant de la MO du sol vis-a-vis des contaminants organiques hydrophobes, mais la
contribution de la fraction inorganique reste moins bien connue et a suscité aussi quelques
investigations (Hundal et al., 2001). Des travaux récents ont montré que des composés
organiques trés hydrophobes pouvaient fortement interagir avec certains minéraux argileux, et
par conséquent que la composante minérale aurait €¢galement un role significatif a jouer dans
la rétention de polluants organiques (Doick et al., 2005). Toutefois, les connaissances sur

I’influence des phases minérales dans la dynamique des HAP nécessitent d’étre approfondies.

L’objectif principal de la these est ainsi de préciser le devenir des HAP dans le sol et
plus exactement de prendre en compte :

L’influence de la plante sur la dynamique des HAP et des composés organiques issus
de leur transformation, et plus précisément sur leur localisation dans les compartiments du
sol et de la rhizosphére (particules de sol, microorganismes, racines) a différentes échelles
spatiales (globale et micrométrique) en couplant des techniques d’analyses (Chapitre 111,
IV & V).

L’identification des produits de transformation des HAP dans les compartiments
organiques et organo-minéraux d’un sol rhizosphérique, et particuliecrement dans la
fraction non-extractible (au solvant) du sol afin d’identifier la nature des composés
organiques impliqués dans la formation du résidu li¢ (Chapitre V).

L’influence du compartiment organique et des compartiments organo-minéraux dans
la distribution et la rétention (i) des HAP dans un sol historiquement contaminé et (ii) d’un
HAP et de ses produits dérivés dans un sol sous I’influence d’une plante (Chapitre V &
VD).

A cet effet, deux approches ont été utilisées : (a) une approche en mésocosmes avec un sol
planté et un tragage par un HAP modéle marqué au '3C et (b) une approche de caractérisation
de la distribution et de la localisation des HAP et des composés organiques dérivés dans un
sol historiquement contaminé et dans un sol fraichement contaminé par des HAP (Figure I-
13). Ces approches ont été associées a 1’utilisation de techniques comme la NanoSIMS, la

BC-RMN et la GC-MS.
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Afin de comprendre le comportement et la localisation des HAP dans le sol et la
rhizosphére a 1’échelle globale et trés fine, nous avons choisi de mettre en place une
expérimentation de laboratoire utilisant un sol planté de ray-grass artificiellement contaminé
par un HAP marqué au carbone 13, le '*C-phenanthréne ('*C-PHE). Cette expérience a permis
de faire un bilan du devenir du HAP ajouté dans les différents compartiments (sol, plante) et
d’étudier la distribution, la localisation du '*C-PHE ajouté et I’identification des métabolites
issus de sa dégradation.

Le monitoring du *C-PHE a pu étre réalisé¢ au cours d’une cinétique de 21 jours en utilisant
des techniques variées et complémentaires :
La localisation du '*C-PHE et des produits néoformés associés, les '*C-métabolites

(1) a une échelle macroscopique a été précisée par des mesures du rapport isotopique

(13C/2C) dans le sol et la plante en utilisant un spectrométre de masse a rapport

isotopique (IRMS) et (ii) a une échelle microscopique au moyen d’un spectrometre de

masse a ions secondaires haute résolution (NanoSIMS).

L’identification des '3C-métabolites issus de la dégradation du composé parent, le
BC-PHE, a été réalisée par GC-MS pour les composés organiques extractibles au
solvant, et par py/TD/GCMS et par 3C-RMN pour les résidus liés du sol, et non

extractibles

Puis, pour appréhender I’influence des phases minérales sur la distribution, la
localisation et la rétention des HAP dans un sol historiquement contaminé, la deuxiéme
approche a consisté a utiliser une procédure de fractionnement par densimétrie sur un sol
historiquement contaminé avant et apres ajout d’une contamination fraiche. Les différentes
fractions obtenues ont ¢été caractérisées par des analyses élémentaires, organiques et
minéralogiques. Quelques études se sont focalisées sur ’effet de la structure d’un sol et
I’influence des classes granulométriques sur la dynamique des HAP dans un sol anciennement
contaminé (Amellal, et al., 2001 ; Pernot et al., 2013) mais treés peu sur I’aspect minéralogique

dans le cas de sols pollués.

En résumé (Figure I-13), ’approche choisie devait permettre :
O La localisation d’un HAP marqué dans le sol et la rhizosphére en couplant
expérimentation isotopique et technique d’imagerie (NanoSIMS). Le Chapitre III a été
dédié a la compréhension et le traitement des images acquises en NanoSIMS (Chapitre

IIT) permettant I’analyse des images et leur interprétation (Chapitre 1V).
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O L’identification des composés néoformés issus de la dégradation d’'un HAP marqué
par des approches moléculaires afin d’apprécier sa transformation et sa disponibilité
dans le sol planté¢ (Chapitre V).

O La distribution et la rétention des HAP a partir d’un sol historiquement contaminé ou
fraichement contaminé (Chapitre VI) et la localisation d’un HAP et de ses produits de
transformation (Chapitre V) dans les différents compartiments organo-minéraux du sol

par une approche minéralogique.
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Chapitre Il. Matériel et méthodes

Ce chapitre présente successivement les sols utilisés, les dispositifs expérimentaux ainsi
que les analyses réalisées au cours de ce travail. Le matériel et les méthodes inhérents a
I’utilisation de la NanoSIMS sont présentés dans ce chapitre, mais la partie « traitement des
images » sera développée dans le Chapitre III dédi¢ a 1’approche méthodologique et

analytique de la NanoSIMS.
1. Présentation des sols étudiés
Deux types de sols ont été utilisés au cours des expérimentations de laboratoire : un sol de

friche industrielle et un sol forestier. Ces deux sols ont été prélevés en Lorraine et sont

espacés de moins de Skm I’un de I’autre.

Station expérimentale du GISFI i 2\ WForétde
Joeufr

\,

Figure II-1. Localisation du site de la station expérimentale du GISFI @ Homécourt, et de la forét de Joeuf.

1.1 Sol de friche industrielle

Le sol contaminé a été prélevé sur la friche industrielle de la station expérimentale du
GISFI (Groupement d’Intérét Scientifique sur les Friches Industrielles) située a Homécourt
(Meurthe & Moselle). La friche industrielle a abrité par le passé deux cokeries successives (de
1922 a 1980) qui ont engendré des sols majoritairement contaminés aux €léments en traces
métalliques (ETM) et aux hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP). Le sol a été
prélevé dans la zone dite « moyennement contaminée » (GHM, Figure II-1).

Le sol prélevé a Homécourt possede une texture sablo-limoneuse et une teneur en HAP

moyenne de 1396 mgkg' (Tableau II-1). Les teneurs en carbone organique y sont trés
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¢levées et 10 fois plus que dans le sol forestier (§1.2), ceci s’explique par la prédominance de
matic¢re organique d’origine anthropogénique dans le sol de cokerie. La matiére organique
naturelle dans ce sol ne représente que 0,7% de la fraction organique (Biache et al., 2013). De

plus, il présente un pH ¢élevé pouvant se justifier par les fortes teneurs en calcaire.

1.2 Sol forestier

Le sol forestier (SF) a été échantillonné dans la forét de Joeuf (54) a environ 5 km de la
station expérimentale d’Homécourt (GISFI) (Figure II-1). Deux horizons distincts ont été
identifiés sur 30 centimétres sous la litiére : un horizon supérieur foncé 1i¢ a la présence de
matieres organiques, et un horizon inférieur structural d’altération sur les 20 derniers
centimétres (Figure II-2). Un mélange des deux horizons a été utilisé et ses caractéristiques
physico-chimiques sont présentées dans le Tableau II-1. Cet échantillon de terre présente une
texture argilo-limoneuse, une CEC ¢élevée, contient beaucoup moins de MO et a un rapport
C/N plus faible que le précédent. Le pH de cet échantillon de sol forestier est proche de la
neutralité (6,6).

Horizon humifére
grumeleux, structure
grenue (A)

Horizon structural
brunifié, structure
polyédrique (S) —

Roche-mére (C) —

Figure II-2. Profil du sol forestier de Joeuf.

Le sol forestier (SF) a été choisi pour ses caractéristiques structurales (structure stable et
bonne aération), son pH avoisinant la neutralité, son absence de carbonatation et parce qu’il

présente une contamination tres faible en HAP (Tableau I1-1).
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Tableau lI-1. Caractéristiques physico-chimiques des échantillons prélevés sur le site industriel (Homécourt) et du sol forestier

(Joeuf)

Homécourt Joeuf
Granulométrie — NF X31-107 Unité
Argile (<2 pm) 9,2 48,2
Limons fins (2-20pum) 8,6 24,8
Limons grossiers (20-50um) % 8,8 19,6
Sables fins (50-200pm) 20,7 5,1
Sables grossiers (200-2000pum) 52,7 2,2
Paramétres agronomiques
pH (eau) - NF ISO 10390 8,3 6,6
Calcaire total — NF ISO 10693 135 <l
Carbone organique — NF ISO 10694 g.kg’! 212 23
Azote total — NF ISO 13878 4,3 1,6
Rapport C/N 50,0 15,1
Matiére organique g.kg’! 366,8 39,7
> 16HAP mg.kg! 1396,0 0,6
Cations échangeables a la cobaltihexamine - NF X 31-130
Ca 13,8 22,4
Mg 0,5 1,1
Ea cmol” kg’ o?gg 00,’029
S (cmol.kg™) 14,7 23,8
Capacité d’échange cationique 11,2 23,6
T =S/CEC x 100 % 130 100
Eléments totaux HF — NF X31-147
Cd 1,2 0,7
Cr 182,5 152,0
Co 11,2 35,9
Cu 45,6 15,3
Mo mg.kg! 9,65 15,3
Ni 27,2 70,9
Pb 357 54
Tl 0,2 0,7
Zn 3243 292,0
Zei ¢/100g - 161,’20
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2. Les dispositifs expérimentaux

Deux dispositifs expérimentaux ont été réalisés selon 1’objectif recherché. Le 1¢
dispositif a été assemblé pour le suivi d’'un HAP modeéle marqué au *C, le '*C-phénanthrene
(3C-PHE) dans un systéme sol-plante (§2.1). Le second a été réalisé pour 1’étude de la
répartition des HAP au sein des associations organo-minérales dans un sol de friche

industrielle apres apport ou non d’une contamination fraiche provenant de ce méme sol (§2.2)

2.1. Mésocosmes plantés pour le suivi d’un HAP marqué au '*C

Le premier dispositif expérimental a été¢ mis en place a partir du sol forestier contaminé
artificiellement avec du '*C-PHE et planté. Cette expérimentation en mésocosmes a permis de
réaliser un suivi du HAP marqué dans I’ensemble du systéme a 1’échelle globale mais aussi de

suivre sa dynamique dans la rhizosphére a I’échelle micrométrique.

2.1.1. Matériel biologique

Ray-grass (Lolium perenne). Au cours d’essais préliminaires afin de valider le dispositif et le
protocole expérimental, deux plantes ont été testées : le ray-grass (Lolium perenne) et la
luzerne (Medicago sativa). Le ray-grass et la luzerne possedent la capacité de croitre sur des
sols pollués (Smith et al. 2006; Cheema et al. 2010). Ces deux plantes herbacées sont
considérées comme étant de bons modeles d’étude pour la dissipation des HAP (Ghanem et
al. 2010). Les résultats des essais préliminaires n’ont pas montré de différence significative
dans la dégradation du PHE entre les deux plantes. Le choix a donc été fait pour le ray-grass
selon des critéres physiologiques et morphologiques. En effet, le ray-grass posséde une
exigence nutritionnelle restreinte et un systéme racinaire dense et fibreux. De plus, ses racines

trés fines permettaient de faciliter les analyses par NanoSIMS.

Inoculum bactérien. Un inoculum microbien a été préparé a partir du sol de friche
industrielle d’Homécourt. Ce sol présente une pollution ancienne historique avec des teneurs
¢levées en HAP (Tableau II-1). Comme cela a été démontré dans des études préalables
(Cerniglia, 1997; Joner et al., 2002), la microflore présente dans ces sols est ainsi adaptée a la

dégradation de ce type de polluants.
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La suspension a été réalisée a partir d’un mélange de 200 g de sol fraichement prélevé
(conservé a 4°C puis ré-incubé pendant 48 h a 28°C), de 1 L de solution de NaCl (0,85%) et
de 30 g de billes de verres (@ 1 mm). Le mélange a été mis a agiter pendant minimum 1 heure
a 15 rpm sur un agitateur rotatif. La solution a ensuite été laissée décanter avant I’inoculation

des dispositifs expérimentaux afin d’éviter de prélever des particules de sol.

2.1.2. Contamination artificielle du sol forestier au *C-PHE

L’¢chantillon de sol forestier a été artificiellement contaminé par du phénanthréne
marqué au ’C (Sigma-Aldrich Isotec Stables Isotopes, Miamisburg, Ohio, USA). Le
phénanthréne est en effet couramment utilis¢ comme HAP modele lors d’essais en laboratoire
(Cébron et al., 2011; Richnow et al., 2000) et le composé marqué présentait I’avantage d’étre
marqué sur 1’ensemble de ses carbones. Le '*C-PHE n’a pas été utilisé pur mais en mélange
avec du phénanthréne non marqué (PHE, Sigma Aldrich >97%). Deux rapports de
concentration *C-PHE/!?C-PHE ont été utilisés pour contaminer le sol et réaliser I’ensemble
des analyses. Le premier rapport *C-PHE/PHE était de 1:8 (12,5% de '3C) et a été appliqué
aux échantillons dédiés aux analyses organiques et le second avec un rapport de 1:1 (50% de
13C) a été utilisé pour les échantillons dédiés aux analyses par NanoSIMS. Ce dernier permet
d’avoir une concentration en '*C plus élevée et de s’assurer d’obtenir un signal en NanoSIMS.
Le sol a été contaminé a 300 mg.kg! de PHE, et ce pour chacune des modalités. Le PHE pur
ou le mélange '*C-PHE/"?C-PHE ont été dissous dans de I’hexane avant d’étre ajoutés au sol.
Seul 1/10°™ du sol a été contaminé artificiellement par la solution de phénanthréne
correspondante pour conserver la fonction biologique du sol (Binet et al., 2000a). Ensuite, le
mélange est laissé sous une hotte aspirante le temps nécessaire pour que tout le solvant soit
évaporé. Une fois le solvant complétement volatilisé, les 10% de sol dopé ont ét¢ mélangés au

90% de sol restant.

2.1.3. Montage du dispositif expérimental

Chaque dispositif a été préparé dans un bécher en verre de 6 cm de haut et de 4 cm de
diametre. L utilisation de pots en verre a été préférée pour éviter I’adsorption du HAP sur les
parois plastiques. 40 g de sol sec fraichement contaminé ont été introduits dans chaque
bécher. Pour les dispositifs plantés, 5 graines de Ray-Grass (Lolium perenne) ont été ajoutées

aléatoirement dans le pot. Les dispositifs plantés et non plantés ont été inoculés par I’extrait
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microbien (10 ml par pot) (§2.1.1), et humidifiés jusqu’a 80% de la capacité de rétention. Les
pots ont été placés dans des bocaux en verre semi-clos (pour conserver un maximum
d’humidité et éviter toute pollution extérieure). Les bocaux ont été disposés en chambre de
culture, sous conditions contrdlées (16°C nuit/22°C jour, hygrométrie de 40%, photopériode

de 16h, 250 pmol de photons m? s™!).
2.1.4. Plan expérimental

Afin de mettre en évidence 1’effet de la plante sur la dissipation du HAP, les modalités « non-
planté » et « planté » ont été testées. Les dispositifs témoins (PHE non marqué) ont servi de
référence, pour les valeurs d’abondance naturelle du *C et permettant ainsi de discriminer le
13C présent naturellement du '*C issu du polluant.
Les quatre modalités sont les suivantes :

» Sol non-planté et contaminé artificiellement avec du PHE.

> Sol non-planté et contaminé artificiellement avec du '*C-PHE.

» Sol planté contaminé artificiellement avec une solution de PHE.

> Sol planté et contaminé artificiellement au '*C-PHE.

L’expérience a ¢été réalisée sur une durée de 21 jours avec un €chantillonnage a TO, puis
hebdomadaire a 7, 14 et 21 jours par sacrifice de I’ensemble des replicats. Les pots témoins et
enrichis sont répliqués 4 fois (Figure I1-3) excepté a 21 jours ou le nombre de réplicats a été
réduit a 3, et un réplicat additionnel a été ajouté au plan expérimental a 0, 7 et 14 jours. Les

réplicats additionnels ont été réalisés pour effectuer les analyses en NanoSIMS.

v

Non planté

NanoSIMS (agrégats+ racines) ] [ NanoSIMS (agrégats+ racines) ]

Figure 1I-3. Schéma général du plan expérimental de I'étude pour les dispositifs marqués au *C-PHE

76



Chapitre II. Matériel et méthodes

2.1.5. Méthode d’échantillonnage

Lors des différents prélévements, pour les dispositifs plantés : le sol et la biomasse végétale

ont été récoltés indépendamment (Figure 11-4).

Echantillonnage du sol. A chaque temps de mesure et pour chaque pot, le sol a été prélevé en
totalité, pesé, séché a 1’étuve a 35°C pendant 24h et pesé de nouveau pour déterminer la
masse séche. Le sol sec a été homogénéisé par broyage et tamisage a 200 um. Les
¢chantillons de sol ont été conditionnés dans des flacons en plastique, a I’obscurité et a
température ambiante. Cependant, un aliquot de sol frais (~2 g par échantillon) a été conservé

pour les analyses moléculaires et conservé a -80°C.

Echantillonnage de la biomasse végétale. Pour chaque temps d’échantillonnage et pour
chaque dispositif planté, les parties aériennes de la plante ont été¢ coupées, mesurées, pesées
(masse humide) puis séchées a 1’étuve (35°C). Les racines ont été séparées du sol, agitées
pour déloger I’exceés de sol adhérant et rincées dans des tubes Falcon contenant de 1’eau
distillée. L’exces d’eau a ensuite été absorbé a I’aide d’un papier buvard et les racines ont été
pesées humides. Les tubes (Falcon) contenant I’eau de ringage des racines ont été centrifugés
puis conserves a -20°C. Les racines et parties aériennes humides ont été pesées séparément et
mises a 1’étuve a 35°C pendant 24h minimum. Une fois séchés, les tissus végétaux ont été

pesés et conservés dans des flacons en verre.

Echantillonnage a t, ‘ ‘ Traitement pré-analyse ‘ ‘ Analyses

Plante
IRMS
> §1c
P4
s .
Résidu de Extraction _____ 13
v ol e 3 l'eau | 2 C-RMN
td
Extractiori” Enrobage
Sol  |=p HAP Images NanoSIMS
N,
Broyage & 200um : “4 Extrait
organique
v ganiq
N,
Fractionnement N,
4 UHPLC

densimétrique

Figure lI-4. Echantillonnage du sol et de la biomasse végétale lors de I'expérimentation avec du "®*C-PHE pour les analyses
organiques
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2.2. M¢ésocosmes de sol industriel historiquement contaminé avec apport ou

non d’une contamination fraiche

L’objectif de la deuxiéme expérimentation a été d’étudier I’influence des complexes organo-
minéraux sur la dynamique des HAP. Pour cela, le sol prélevé sur la friche industrielle
d’Homécourt a été¢ contaming artificiellement ou non par un extrait organique provenant de ce

méme sol afin d’apporter une pollution fraiche et disponible (Bourceret et al., 2015).

2.2.1. Montage des dispositifs expérimentaux.

Le sol industriel d’Homécourt a été tamisé a 2 mm et 100 g de sol sec ont été introduits dans
des flacons en verre de 250 mL. Deux conditions ont été testées : (i) le sol comportant une
pollution historique a été gardé brut (HOM) et (ii) a été fraichement contaminé a partir d’un
extrait organique obtenu apres extraction au dichlorométhane (DCM) de ce méme sol

(HOM:1ap).

Contamination artificielle du sol HOM. La contamination du sol HOM a été réalisée apres
extraction par ASE au DCM des polluants organiques de ce méme sol. Le protocole
d’extraction est détaillé plus loin (§3.1): 36 g de sol sec et broyé ont été extraits afin de
contaminer le sol a 500 mg.kg'. La procédure de dopage est équivalente a celle utilisée lors
de la contamination du sol forestier par le PHE (§2.1.2). Seul 1/10° du sol a été contaminé
par I’extrait organique solubilisé¢ dans le DCM. L’extrait a été ajouté progressivement aux 10
g de sol, I’ensemble a été homogeénéisé et le solvant a été évaporé sous une hotte aspirante.
Une fois I’extrait entierement ajouté et le solvant complétement évaporé (il ne doit rester
aucune trace de DCM), les 1/10°™ de sol recontaminé sont mélangés au 9/10°™ restant. Les
teneurs en HAP ont été dosées juste aprés la recontamination, et apres les 15 jours de

stabilisation (Figure II-5).

2.2.2. Stabilisation de la contamination.

Les échantillons de sol HOM et HOM-nap préalablement réhumidifiés a 80% de leur capacité
au champ, ont été¢ mis a stabiliser dans des flacons en verre (recouverts de papier aluminium)
pendant 15 jours en chambre froide (4°C). Quelle que soit la condition, les sols ont ét€¢ mis a

stabiliser afin d’étre dans les mémes conditions expérimentales (Figure I1-5). Le dosage des
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16 HAP a été effectué¢ a TO (avant stabilisation) et a T15 (aprés la phase de stabilisation) pour
les deux sols. Les échantillons de sol HOM et HOM-uap ont ensuite été fractionnés selon le

protocole de séparation densimétrique décrit dans le point 3.2.

Extmction Extrait
ASE organique

Recontamination
a 500 mg/kg
STABILISATION

(15 jours a 4 °C°)

Sol d’Homécourt

i
L

P —

| T15HOM,,, |

Figure II-5. Stabilisation des sols HOM et HOM.ap

Apres la phase de stabilisation (T15) les échantillons de sol HOM et HOM.pap ont été répartis
dans quatre tubes a centrifugation en polycarbonate. Ces 4 replicats de sol (~10 g), pour
chaque modalité, ont été fractionnés selon la méme procédure (§3.2.2).

3. Traitements des échantillons et analyses

3.1. Extraction accélérée par solvant (ASE)

Les conditions d’extraction par ASE des composés organiques par le dichlorométhane (DCM)

(§3.1.1) ou I’eau ultrapure (§3.1.2) sont données dans le Tableau I1-2.
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Tableau ll-2. Conditions d’extraction des composés organiques au DCM et a I'eau ultrapure

Conditions d’extraction

Température du four 130°C ou 100°C
Pression 100 bars
Préchauffage 7 min
Extraction (static time) 5 mun
Cyele 2
Volume de rincage 0%
Solvant d*extraction MeCl ou Hy0
Type de cellule SST : Inox

3.1.1. Extraction des HAP au dichlorométhane (DCM).

Les HAP totaux ont été extraits des échantillons de sol a I’aide d’un extracteur Dionex
ASE (Accelerated Solvant Extractor). L’ASE® est une technique d’extraction rapide et
automatisé€e permettant d’extraire les composés organiques issus d’échantillons solides variés.
L’extraction se fait a haute température et a pression é€levée et nécessite 1'utilisation d’un
solvant. Pour ’extraction de composés tels que les HAP, le solvant organique qui est utilisé
est le DCM et va favoriser la solubilisation des analytes' de par ses propriétés lipophiles.
L’ ASE fait partie des techniques d’extraction des HAP présentant les meilleurs rendements, et

¢tant la moins chronophage (Berset et al., 1999; Wang et al., 2007).

Pour les sols d’Homécourt et Joeuf une méthode classique d’extraction au DCM a été utilisée,

les conditions sont résumées dans le Tableau I1-2.

Deux grammes d’échantillon de sol sec et broyé a 250 um ont été pesés et mélangés a 1
g de terre de diatomées (agent desséchant, Sigma-Aldrich). En revanche, la terre de diatomées
n’a pas été utilisée lorsque les résidus d’extraction ont dii étre récupérés pour étre analysés.

L’échantillon a été introduit dans une cellule en inox de 11 mL entre deux filtres en

1 La solubilité dans un solvant augmente avec la température et celle-ci permet au solvant de pénétrer plus

facilement dans les pores de la matrice et donc d’avoir un taux de diffusion rapide.
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microfibres de verre (GF/C, Whatman®). Le volume restant a ét¢ comblé par des billes de
verre (3 mm de diametre) (Figure II-6). L’extraction ASE est effectuée sous haute
température et sous haute pression. Les extraits organiques au DCM ont été récupérés dans
des flacons opaques. Un changement de solvant a été effectué sur les extraits DCM avant
I’analyse des 16 HAP totaux en UHPLC (Ultra High Performance Liquid Chromatography).
Le solvant d’extraction a été remplacé par de ’acétonitrile (ACN), solvant utilisé dans la

phase mobile (éluant) en UHPLC.

Billes {@ 3 mm)

Echantillon de
sol (=280 pum

Filtres \Whatrmn®
GFIC (@ 24 mm)

Figure 1I-6. Schéma du remplissage des cellules ASE

3.1.2. Extraction des composés organiques a I’eau ultra-pure.

Pour les échantillons du sol de Joeuf, une premicre extraction au DCM a été réalisée et
produit d’une part un extrait organique (extrait DCM) et de 1’autre un résidu solide (résidu
DCM) (Figure II-7). Une seconde extraction a été appliquée sur les résidus DCM qui ont été
réextraits selon la méme procédure mais en utilisant de 1’eau ultrapure comme solvant.
L’extraction de la MO hydrosoluble a partir du résidu DCM a été réalisée a haute température
(100°C) et a haute pression (100 bars). Le protocole appliqué est adapté des travaux de
Guigue et al. (2014). Les extraits aqueux ainsi obtenus ont été lyophilisés, solubilisés dans de

’eau deutérée et analysés en '*C-RMN liquide.
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Figure II-7. Schéma des traitements physiques, chimiques et techniques analytiques utilisés sur les échantillons de sol lors de
I'expérimentation avec du *C-PHE

3.2. Fractionnement densimétrique

Le fractionnement densimétrique a été appliqué sur les deux sols étudiés en utilisant la méme
procédure, mais dans deux buts distincts. Les séparations par densimétrie ont ¢&té
réalisées sur :
M Le sol forestier afin d’isoler les oxydes et hydroxydes de fer dans la fraction la plus
dense (>2.7) et d’analyser les autres fractions produites en *C-RMN solide (Figure
I1-7). Les analyses n’ont pas pu étre effectuées sur le sol brut (trop riche en fer) et ont
nécessité un prétraitement. En effet, le sol contient des teneurs en fer trop €levées
(11% de fer total) pour pouvoir étre analysé directement en résonance magnétique
nucléaire. Les ions paramagnétiques de Fe posseédent des propriétés perturbant le
signal lorsqu’ils sont soumis a un champ magnétique, et produisent des spectres non
exploitables. L’objectif a donc été d’écarter les oxyhydroxydes de fer prédominants
dans la fraction > a 2.7 pour les séparer des autres phases majoritaires du sol (quartz,
feldspaths, argiles). Les fractions densimétriques obtenues sont données dans la
Figure II-8. Seule la fraction 1égere constituée de MO libre (<1.9) et les complexes
organo-minéraux formant la fraction 1.9-2.7 ont été analysés en RMN du '*C.
M Le sol industriel, dans le but cette fois d’étudier la répartition des HAP au sein des

différents complexes organo-minéraux présents dans ce sol.
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Pour réaliser le fractionnement par densimétrie, la premicre étape a consisté a définir les
différents parametres en fonction de 1’objectif de I’expérimentation et de la nature du sol
utilisé.

3.2.1. Choix des coupures

Le choix des coupures a ¢été fait en fonction des phases minérales majoritaires présentes dans

les sols non fractionnés d’Homecourt et de Joeuf (Tableau I1-3).

Choix des coupures densimétriques. Les différents types de complexes organo-minéraux ont
¢été séparés en fonction de la densité des minéraux. A partir des analyses en diffraction des

rayons X (§3.3), les phases minérales dominantes ont pu étre identifiées (Tableau I1-3):

Tableau II-3. Phases minérales dominantes associées a la minéralogie du sol (a) dHomécourt et (b) de Joeuf.

Minéraux Formule chimique Densité Homécourt Joeuf
Quartz SiO, 2.65 v/ v/
Calcite CaCO;, 26a28 4 X

Microcline KAISi;0q4 25424257 4 X
Albite NaAlSi;O4 2,6 X v

Kaolinite AL,Si,05(OH), 2.6 v/ v/

Illite (K,H;0)(Al,Mg,Fe),(Si,Al),0,,[(OH), (H,0)] 2.79-2.8 X v
Smectite (Na,Ca), 3(Al, Mg),Si,0,4(OH),.nH,0 2a27 X v/
Goethite FeO(OH) 43 X v
Hématite Fe,0; 5.26 v/ X

Magnétite Fe;0, 5.1745.18 v/ X

Les phases minérales majoritaires qui ont été identifiées dans le sol d’Homécourt et de Joeuf

sont listées dans le Tableau II-3, associées de leur densité respective.

Feldspaths (ex : Calcite (Hyd)Oxydes
Type de phase microcline) Quartz de fer (ex:
minerale 0 Phyllosilicates Phyllosilicates hématite,
Sol d’Homécourt (ex : Kaolinite) magnétite)
Densité (g.cm®) <1.9 2.6 2.9
. (Hyd)Oxydes
Smectite
Type de phase n imétri L 1 . 3 de fer (ex:
minérale depsim Iéi‘:rlgz G‘iﬁt.}t“te’ hématite,
Sol de Joeuf i<1 ; 1e magnétite)
Albite
~19 S —
Densité (g.cm™) <19 27 ° 2,9 %
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Le choix des coupures a été effectué suite a des analyses minéralogiques (DRX)
réalisées pour la terre globale. Les phases minérales majoritaires observées dans le sol
d’Homécourt et de Joeuf (Tableau II-3) ont permis de définir les coupures densimétriques a
choisir pour réaliser le fractionnement a 1.0, 1.9, 2.6 et 2.9 gcem™ et a 1.0, 1.9 et 2.7
respectivement. Les différentes densités choisies ont permis d’obtenir des fractions
densimétriques aux caractéristiques minéralogiques et élémentaires propres (Figure I1-8). La
premiere coupure a été effectuée a la densité 1.9 dans le but de séparer la MO non-complexée

(fraction légere, <1.9) des complexes organo-minéraux (fraction dense, >1.9).

Une solution de métatungstate de sodium de formule Nag[H2W12040] a ét¢ utilisée
pour le fractionnement. Ce produit présente 1’avantage de bien se solubiliser dans 1’eau, et

posséde une gamme d’utilisation large allant de 1.1 2 3.0 g.cm™.

A partir des différentes équations données en Annexe II-1, pour chacune des densités
utilisées et pour chaque taille de particules, la vitesse et le temps de sédimentation ont été
calculés. Les temps de centrifugation ont été estimés pour chaque densité de solution de
métatungstate de sodium (Tableau II-4). Les temps de sédimentation sont d'autant plus
¢levés que la taille des particules est réduite et une forte densité¢ de fluide est un frein au
dépot. En conséquence, pour les séparations a faible densité (1 et 1.9), des centrifugations de
70 minutes ont permis de faire sédimenter les particules fines. Une centrifugation trop longue
aurait pu rendre le culot plus difficile a casser pour les séparations suivantes et engendrer des
pertes de matieres, déja importantes lors de ce type de procédure.

Pour les densités 2.6 (ou 2.7) et 2.9, afin d'éviter des temps de centrifugation conséquents et
non réalisables en pratique, des temps de 110 min et 210 min ont été choisis respectivement.
Ces derniers ne permettent cependant pas de faire sédimenter des particules aussi fines que

pour les deux premieres séparations.
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Tableau ll-4. Estimation des temps de centrifugation pour chaque densité de solution.

Densitéde la Taille des Vitesse de Tempsde  Temps choisl pour
solution (g/em®) particules (1m) sedlmmtatnn sedlmefltatm les oentnt:ugatmls
(cm jmin) (min) (min)
1 0,2 5,78E-02 138,3 70
0,5 3,62E-01 22,1
0,8 9,25E-01 8,6
1 1,45E+00 5,5
1,5 3,25E+00 2,5
2 5,78E+00 1,4
19 0,2 2,89E-02 2247 70
0,5 1,81E-01 36,0
0,8 4,63E-01 14,0
1 7,23E-01 9,0
1,5 1,63E+00 4,0
2 2,89E+00 2,2
26 0,2 5,78E-03 1123,7 120
0,5 3,62E-02 179,8
0,8 9,25E-02 70,2
1 1,45E-01 44,9
1,5 3,25E-01 20,0
2 5,78E-01 11,2
29 0,2 2,22E-03 2921,7 210
0,5 1,39E-02 467,5
0,8 3,56E-02 182,6
1 5,56E-02 116,9
1,5 1,25E-01 51,9
2 2,22E-01 29,2

3.2.2. Protocole expérimental

Le protocole de séparation densimétrique est adapté des travaux de Basile-Doelsch et al.
(2007) & de Junet et al. (2013). La méthodologie est uniquement détaillée ici pour le sol
d’Homécourt, la procédure appliquée au sol forestier de Joeuf étant identique. Hormis le
choix des coupures et le nombre de fractions produites, les étapes de fractionnement ont été
les mémes. De plus, les résultats obtenus a 1’issue des séparations ont été¢ exprimés de la

méme facon (§3.2.3) que ce soit pour le fractionnement du sol forestier ou du sol de cokerie.
Protocole opératoire. Différentes solutions de métatungstate de sodium de densité de 1.9, 2.6

et 2.9 g.cm™ ont été préparées a partir d’eau ultrapure. Le protocole expérimental utilisé est

détaillé ci-dessous et schématis¢ (Figure 11-9).
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H,0 UP ou solution de PTS 3
(polytungstate de sodium) de densité di
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Figure 11-9. Schéma du protocole expérimental de séparation densimétrique.

Pour chaque réplicat, 10 g de sol frais ont ét¢ introduits dans un tube a centrifugation en
polycarbonate de 80 mL et mélangés a de 1’eau ultra pure. Aprés agitation, la suspension de
sol a fait ’objet d’un traitement aux ultrasons (sonicateur a sonde de haute intensité {750W})
avec une énergie de 730 J.g™! de sol. Le traitement par ultrasons consiste a disperser les
macroagrégats présents dans le sol. La solution de sol obtenue a été centrifugée pendant 70
minutes a 10000 rpm. Le surnageant contenant les particules de densité d<l a été récupéré
(Figure I1-9) dans des tubes de 50 mL (Falcon), et congelé a -20°C. Cette étape a été réalisée
deux fois selon une procédure identique. Le culot d>1 a été cassé et mélangé a la solution de
métatungstate de sodium de densité 1.9 g.cm™ Le mélange a été soumis a une sonication avec
une énergie de 130 J.g! de sol, puis centrifugé pendant 70 minutes a 10000 rpm. Le
surnageant a été récupéré dans un flacon en verre de 1 L, la densité est diminuée a = 1 g.cm™
apres ajout d’environ 800 mL d’eau ultra pure. Cette étape a permis de récupérer les
particules de sol constituant la fraction 1-1.9 g.cm™. Le surnageant a ensuite été transféré dans
de nouveaux tubes a centrifuger, et les particules de densité comprise entre 1 et 1.9 g.cm™ ont
été récupérées par centrifugation (60 minutes a 10000 rpm). Le culot de densité d>1.9 a été
cass¢ a I’aide d’une spatule en inox, et la solution de métatungstate de sodium de densité 2.6
g.cm> a été ajoutée. La suspension de sol a été sonifiée avec une énergie de 130 J.g™! de sol, et

centrifugée pendant 110 minutes a 10000 rpm. Le surnageant de densité d<2.6 g.cm™ a été
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récupéré dans un flacon en verre de 500 mL, la densité a été abaissée a environ 1 g.cm™ aprés
addition d’eau (>250 mL). La solution a été transférée dans de nouveaux tubes a centrifuger,
et les particules de sol de densité comprise entre 1.9 et 2.6 g.cm™ ont été récupérées aprés
centrifugation a 10000 rpm pendant 60 minutes. Le culot de densité d>2.6 g.cm™ a été cassé,
et la solution de métatungstate de densité 2.9 g.cm™ a été ajoutée. Le mélange a été soumis a
une sonication avec une énergie de 130 J.g™!' de sol, puis centrifugé pendant 180 minutes a
10000 rpm. Le surnageant de densité d<2.9 g.cm™ a été récupéré, la densité baissée comme
précédemment, et les particules de densité comprise entre 2.6 et 2.9 g.cm™ ont été culotées
apres transfert de la solution dans de nouveaux tubes en PC.

Toutes les fractions densimétriques ont été récupérées sous la forme d’un culot. Chaque culot
a été rincé (a ’eau ultrapure) pour retirer toutes traces de polytungstate avant d’étre congelé (-
20°C) puis lyophilisé. Les échantillons lyophilisés ont été pesés puis broyés avant d’étre
analysés.

Chaque fraction densimétrique produite a été¢ analysée a I’'UHPLC pour le dosage des HAP
(§3.6.3), le carbone et I’azote ont ét€¢ mesurés par un analyseur élémentaire (CHN) (§3.6.1) et

les phases minérales ont été identifiées par diffraction des rayons X (§3.3)
3.2.3. Expression des résultats
La proportion massique (Y%omassique) pour chaque fraction a ét€ obtenue par le calcul suivant :

T icn
Yo massique = (—%}x 100 Eq. 1

OU Miraction correspond a la masse de la fraction (exprimée en gramme de fraction) et Miotal
correspond a la masse totale de sol utilisé pour le fractionnement densimétrique.

La différence entre la Mtar et la somme des Miraction correspond a la perte en masse ayant eu
lieu pendant la séparation par densimétrique.

Chaque valeur de concentration obtenue par le dosage des HAP, du carbone ou de I’azote
pour chacune des fractions densimétriques est exprimée en mgkg™! et mg.g! de fraction
respectivement. Les concentrations ont été déterminées en mg.kg! de sol sec pour les HAP et

mg.g™! de sol sec pour le carbone organique (COT) et ’azote total (N).

Les teneurs en HAP, en C et N dans chacune des fractions ont été exprimées en mg.kg™! et

mg.g"!' de sol sec selon la formule suivante:
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[x:_frn,r:[nn
(X]eat = 100 = % massique Eq. 2

Ou [X]fraction correspond aux teneurs (X = HAP, COT ou N) exprimées en mg.kg! et mg.g! de
fraction et [X]sol correspond aux teneurs (X = HAP, COT ou N) exprimées en mg.kg' et mg.g

I de sol sec.

La proportion en ¢léments X = HAP, COT ou N, a pu étre déterminée de la fagon suivante :

xr\cl:ian
% X fraction = —ﬁx 100 Eq. 3

OU Xiraction correspond aux teneurs en élément X dans la fraction, exprimées en mgkg™! et
mg.g ™ de sol sec. Le Xraction correspond aux teneurs en élément X dans le sol non fractionné,
et exprimées en mg.kg! et mg.g”! de sol sec. Enfin, % Xfraction correspond a la proportion

d’élément X qui est retrouvée dans la fraction densimétrique correspondante.
3.3. Analyses minéralogiques par diffraction des rayons X (DRX)

La diffraction des rayons X (DRX) permet d’identifier les phases minérales majeures
d’un échantillon de sol. Elle a été utilisée pour les deux sols étudiés, sur le sol brut et les
fractions densimétriques. Les mesures ont été effectuées sur un diffractometre D8-Discover
Bruker avec une anode au cobalt possédant une longueur d’onde ACoKa de 1,789A°. Le
détecteur est un détecteur linéaire. La puissance du générateur est fixée a 35 kV et 45 mA. Le
domaine de mesure en 2theta est de 3°-64° avec un pas de 0.03° et une durée d’acquisition par
point de 3 secondes. Les pics de diffraction ont été identifiés a 1’aide du logiciel EVA
(Bruker) qui possede une base de données importante pour ’analyse des données DRX.
Toutes les analyses de DRX ont été réalisées au LIEC avec la collaboration de Renaud Gley
et Isabelle Bihannic. Cette technique d’analyse semi-quantitative, ne permet pas d’observer

les phases amorphes ou trés mal cristallisées.
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3.4. Mesure des surfaces spécifiques par la méthode BET

Les mesures de surfaces spécifiques ont été réalisées par la méthode au BET (norme
AFNOR NF X 11-621). Cette méthode consiste a modéliser la portion de I’isotherme qui
correspond a la fin de I’adsorption de la premiere couche de gaz (0,05 < P/Po < 0,2) par une
isotherme théorique d’adsorption multicouche proposée par Brunauer, et al. (1938). Les
mesures ont été effectuées sur un absorbomeétre automatique Belsorp-mini I de BELJAPAN,
Inc. II est équipé d’un groupe de pompage turbomoléculaire qui assure un vide limite de 0,01
Pa. Les cellules contenant les échantillons a analyser sont dotées chacune d’un capteur
assurant la mesure de pression dans la gamme 0-133 kPa. L’appareillage permet la réalisation
d’une isotherme d’adsorption/désorption d’azote point par point, par introductions successives

(ou pompage) d’azote a 77K dans le domaine de pressions relatives 0-0.98. La surface

spécifique a I’azote est déterminée en considérant I’encombrement de 1’azote a 16.4A2, soit S
= 4.37 X Vm. L’erreur expérimentale est estimée respectivement a environ 0.50 m? a répartir
sur 1 gramme de masse d’échantillon utilisée pour les mesures a 1’azote. Le test régulier
effectué sur I’appareil Belsorp-mini II avec 1’échantillon de référence (TiO2 fourni par «
Community Bureau of Reference » de surface spécifique 8.23 + 0.21m?/g) donne un écart de
moins de 5% par rapport a la valeur admise.

Ces analyses ont été réalisées par Angelina Razafitianamaharavo au LIEC (Charmois).

3.5. Analyses microbiologiques

3.5.1. Nombre le plus probable (NPP) de microorganismes

Un dénombrement (NPP) a été réalisé pour estimer la microflore totale du sol forestier selon
la procédure détaillée dans I’Annexe II-2. A partir des résultats obtenus, le volume

d’inoculation a pu €tre estimé.

3.5.2. Extraction d’ADN

Une partie des échantillons de sol témoins et enrichis en '3C récoltés a 7, 14 et 21 jours
ont ¢été aliquotés et conservés a -80°C.
L’extraction de I’ADN a été réalisée a partir du kit d’extraction FastDNA™ SPIN Kit

pour sol selon les instructions du fournisseur. 500 mg de sol (sec ou congelé) ont été aliquotés
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et introduits dans un tube Lysing Matrix E. 978 uL de tampon de phosphate et 122 uL de
tampon MT ont été ajoutés au sol. Les échantillons ont ensuite ét¢ homogénéisés a I’aide d’un
appareil FastPrep pendant 40 secondes. Cette étape a permis la lyse des cellules, les débris
cellulaires ont été récupérés apres une centrifugation de 10 minutes a 14000g dans le culot. Le
surnageant a ¢été¢ récupéré et transféré dans un tube propre. 250 pL de solution pour
précipitation des protéines ont ét¢ mélangés avec le surnageant. Le mélange a été agité 10 fois
par inversion puis centrifugé pendant 5 minutes a 14000g. Les protéines ont été précipitées
dans le fond du tube (culot). Le surnageant a été transféré dans un tube de 15 mL et mélangé a
1 mL de matrice a base de silice de fixation de ’ADN. Le mélange a été agité par rotation
pendant 2 minutes puis décanté pendant 5 minutes. 500 uLL de surnageant ont été prélevés en
¢vitant de toucher la matrice qui est ensuite remise en suspension avec le volume de
surnageant restant. Le mélange (600uL) a été filtré sur une colonne SPIN™ Filter puis mis a
centrifuger pendant 1 minute a 13000g. L’¢luat a été éliminé, le restant de matrice mis en
suspension a été transféré et 1’étape répétée. 500 uL de tampon SEWS-M ont été ajoutés et la
matrice mise en suspension par aspiration/refoulement en évitant de toucher le filtre. La
suspension a été centrifugée a 13000g pendant 1 minute et 1’éluat éliminé. La colonne a été
placée dans un nouveau tube et mise a sécher a température ambiante pendant 5 minutes. La
matrice a été pour finir mise en suspension dans 100 pL. de DES (DNase Pyrogen/Free Water)
et le mélange a ¢été centrifugé. Les extraits d’ADN ont été aliquotés, en partie, afin d’étre
quantifiés et le reste a été conservé a -20°C. Les extraits ont ensuite été lyophilisés et analysés
en IRMS a I'INRA de Champenoux. Malgré les quantités trés faibles d’ADN extraits, les

rapports isotopiques ont pu étre mesurés pour chacun des €chantillons.

3.6. Analyses organiques

3.6.1. Analyses élémentaires par CHN

Le carbone (Cr) et I’azote (N) total ont ét€¢ dosés dans le sol brut, le sol résiduel, les
fractions densimétriques et la biomasse végétale (racine et partie aérienne) par un analyseur
¢lémentaire (EA/IRMS Elementary analyzer — Isotope Ratio Mass Spectrometry
100, IsoPrime, Manchester. EA : IsotopeCube, Elementar, Hanau) a la Plateforme Technique
d’Ecologie Fonctionnelle (PTEF) du centre INRA de Champenoux a la suite de

I’expérimentation avec le '*C-PHE. Pour les échantillons de sol (brut et fractions
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densimétriques) issus de 1’expérimentation avec le sol HOM, I’analyse a été réalisée a I’aide
d’un analyseur élémentaire CHNS (ThermoFischerScientifique) au LIEC.

Entre 1 et 15 mg d’échantillon réduit a 1’état de poudre ont été¢ pesés dans des nacelles
en étain de dimension 6x4 mm (Elemental Microanalysis Limited, Devon, UK). Les nacelles
ont ¢été¢ introduites dans 1’analyseur pour subir une combustion flash (1000°C) avec apport
d’oxygene (en exces pour que la combustion soit totale). La formation de gaz élémentaires
(COz pour le C, Na pour I’N) résulte de la combustion. Les gaz produits sont transportés par
un gaz vecteur (I’hélium), sont séparés par chromatographie et quantifiés par un détecteur
(Figure 11-10).

Pour réaliser les mesures du carbone organique total (COT) des fractions
densimétriques, les échantillons ont été préalablement traités a 1’aide d’une solution d’HCI
(4M) ajoutée en exces sur la prise d’essai dans le but d’éliminer la totalité¢ des carbonates
présents. Aprés un séchage sous hotte (>48h, a température ambiante) des sols, I’analyse par

CHN a pu étre effectuce.

3.6.2. Analyses isotopiques 8'°C par IRMS

L’abondance isotopique en '3C (atom%) des échantillons de sol, de végétaux et d’ADN
a été déterminée par un analyseur de gaz couplé a un spectrometre de mesure isotopique (EA-
GC/IRMS Elementary analyzer — Isotope Ratio Mass Spectrometry 100, IsoPrime,
Manchester. EA : IsotopeCube, Elementar, Hanau). Quelques milligrammes d’échantillon (sol
ou tissu végétal) ont été pesés dans des nacelles en étain. Concernant les échantillons d’ADN,
les extraits obtenus (3.5.2) ont été introduits dans les nacelles et lyophilisés.
Par un processus de combustion, le spectrométre de masse a rapports isotopiques (IRMS)
permet de convertir le carbone et 1’azote présents dans les échantillons en CO; et N». Les gaz
produits dans 1’analyseur élémentaire sont envoyés vers le spectrometre de masse a ratio
isotopique (Figure I1-10). Ainsi, les rapports des isotopes stables du C (8'°C) ont pu étre
mesurés. Les analyses ont été réalisées simultanément pour le dosage du carbone et de 1’azote

ala PTEF (OC 081) de ’INRA Champenoux dans I’unité d’Ecologie et d’Eco-physiologie.
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Isotope Ratio Mass Spectrometer (IRMS)
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Figure II-10. Schéma d’un analyseur élémentaire et d’'un spectromeétre de masse a ratio isotopique (Muccio & Jackson, 2008)

Le signal 8'3C mesuré a permis de calculer le rapport isotopique de chaque échantillon
(témoin et enrichi), mais aussi I’abondance en '*C dans les échantillons enrichis au '*C-PHE.

Le rapport isotopique (R'*C/!2C) de I’échantillon a été calculé a I’aide de 1’équation suivante :
Réchantilion = ((8'°C/1000) +1) * Rppp Eq. 4

Ou Réchantition = Cechantilion/' >Céchantilon dans les échantillons témoins et enrichis, et Rppp =
B3Cppp/?Cppp = 0,0112372 qui est la valeur standard internationale de I’abondance en *C de

la Vienna Pee Dee Bélemnite (VPDB) correspondant a §'*C de 0 %o.

L’enrichissement en carbone isotopique a été calculé par rapport aux valeurs mesurées dans

les échantillons contrdles ('2C-PHE) dans le sol et la plante comme suit :

EBC = (13Cenrichi - 13Ccontrol) (%) Eq S

Ou 13Cenrichi (atom%) = [Renrichi/(Renrichi +1)] x 100, et 13Ccontrol (atom%) = [Rcontrol/(Rcontrol
+1)] x 100. L’enrichissement en '*C (E!*C) a été calculé pour le sol brut, le résidu, les

fractions densimétriques et la plante (racines et parties aériennes).

Les concentrations en '*C ont également été calculées a partir des abondances
isotopiques mesurées dans les échantillons enrichis (comparé au '*C retrouvé en abondance

naturelle, et mesuré dans 1’échantillon non marqué correspondant), et a partir des teneurs en
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carbone. Au temps TO, aprés ajout du HAP modele (‘>C-PHE et '>)C-PHE/'*C-PHE), la
concentration en °C est considérée comme étant de 100%. A partir de la concentration
initiale, il est possible de suivre la distribution de '3C par rapport au 100% de départ dans les
différents compartiments du systéme (fraction extractible, non extractible et plante). La
différence entre les 100% initialement apportés (TO) et le '*C total retrouvé dans I’ensemble

du systéme aprés un temps x est considéré comme perdu (par minéralisation par exemple).

3.6.3. Analyses des HAP par UHPLC

Les teneurs en 16 HAP (Chapitre VI) et en phénanthréne (Chapitre IV et V) ont été
analysées par chromatographie en phase inverse utilisant un systtme UHPLC Ultimate 3000
RSLC (Dionex), équipée d’un détecteur a barrette de diodes et d’une colonne Zorba Eclipse
PAH RRHD (100 mm x 2,1 mm, 1,8 pm — Agilent). La phase mobile est un mélange
eau/acétonitrile en mode gradient, avec un débit de 0.420 mL.min!. La longueur d’onde de
détection en UV (Spectre Focus, Dionex) est de 254 nm. Les concentrations ont été

quantifiées avec une méthode standard externe.

3.6.4. Résonance magnétique nucléaire du carbone 13 (*C-RMN)

La technique de RMN du *C a été utilisée afin d’identifier la structure chimique des
composés organiques issus du '*C-PHE, en comparant les spectres obtenus a partir des
échantillons témoins et des échantillons enrichis. Toutes les analyses de '*C-RMN (liquide et
solide) ont été réalisées au laboratoire de Cristallographie, Résonance Magnétique et
Modélisations (CRM2) par Gwendal Kervern.

Les échantillons de sol issus des mésocosmes de I’expérimentation avec le '*C-PHE
n’ont pas pu étre analysés directement, en raison de la complexité¢ de la matrice. C’est
pourquoi ils ont été prétraités selon deux méthodes : (i) un fractionnement par densimétrie

(§3.2.2) et (ii) une extraction a I’eau (§3.1.2).

» Le traitement par fractionnement densimétrique a consisté a fractionner le sol selon
la procédure de séparation densimétrique précédemment détaillée (§3.2) en vue
d’éliminer les oxyhydroxydes de fer. Les échantillons issus du fractionnement ont été

analysés en '3C-RMN solide (Figure I1-7).
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> L’extraction a I’eau ultrapure a été réalisée sous haute pression et température. Les
extraits aqueux obtenus ont été lyophilisés, solubilisés dans de 1’eau deutérée et
analysés en 1I3C-RMN liquide. Quelques milligrammes d’échantillon ont été placés

dans un tube de verre cylindrique de 5 mm de diametre.

< BC-RMN liquide

Les spectres ont été constitués sur un aimant de 7.05 T, soit 300 MHz de fréquence proton et
75.5 MHz de fréquence carbone. Pour les spectres de '*C-RMN liquide, une sonde double
résonance a large bande (sonde dite BBO) de chez Brucker a été utilisée. Pour les expériences
permettant de comparer les échantillons avec et sans '°C, 16384 scans ont été réalisés, et

65536 scans pour le spectre 1*C de bonne qualité (qui permet d'identifier les espéces).

% BC-RMN solide

Les spectres de *C-RMN solide ont été déterminés sur le méme spectrométre que celui utilisé
pour la *C-RMN liquide, avec une sonde Bruker 4 mm triple résonances, une « cross
polarization » CP et un découplage proton optimisés sur un échantillon d'histidine marqué en

BC. 1l y avait 8192 scans.

3.6.5. Chromatographie en phase gazeuse couplée a un détecteur a

ionisation de flamme (GC-FID)

Les analyses en pyrolyse et thermodésorption ont été réalisées a 1’aide d’un pyrolyseur
Frontier Lab Multi-shot EGA/PY-3030D et d’un piege cryogénique Micro Jet MJT-1030Ex
installé sur un chromatographe en phase gazeuse-détecteur a ionisation de flamme (GC-FID)
Agilent 7890B couplé a un spectromeétre de masse 5977A (MS). Les injections ont été
réalisées en mode split pulsé avec une pression pulsée de 50 psi pendant 0.5 min et un rapport
de split 20:1. Les analyses ont été réalisées sur une colonne Agilent DB-5MS (20 m x 0.18
mm i.d. x 0.18 um d’épaisseur de film) avec de I’hélium en gaz vecteur a un débit constant de
1.6 mL/min. Le débit a été divisé entre le FID et le MS grace a un contrdleur de pression
¢lectronique (EPC) avec une séparation FID/MS de 1/3. L’EPC et les détecteurs sont
connectés avec une colonne en silice fondue désactivée. Les températures de I’injecteur et de

la ligne de transfert ont été réglées a 320 et 340°C, respectivement. Les températures du
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quadripdle et de la source d’ionisation du MS ont été réglées a 150 et 230°C, respectivement.
La température du FID a été programmée a 320°C et les débits d’air, d hydrogene et d’hélium

sont de 400 mL/min, 30 mL/min and 25 mL/min, respectivement.

Les échantillons de sol (entre 0,5 et 5 mg) ont été placés dans des creusets dédi€s aux analyses
par pyrolyse, entre deux filtres en fibre de verre GF/F (Whatman) préalablement lavés aux
ultrasons pendant 1 h dans un mélange méthanol/dichlorométhane (50%/50%) et séchés a
I’étuve. Du TMAH (25 % w) dissout dans du méthanol (10 pL) est ajouté dans le creuset
avant chaque analyse de pyrolyse et de thermodésorption. Les creusets contenant les
¢chantillons ont été placé dans le four de thermodésorption programmé de 250°C a 350°C a
4°C/min ou a 620°C pour les étapes de thermodésorption et de pyrolyse, respectivement. La
température de D’interface du pyrolyseur est maintenue a 320°C. Le piége cryogénique
permettant la concentration des composés en téte de colonne a été maintenu a 0°C pendant
toute 1’étape de thermodésorption ou pendant 5 min de pyrolyse, avant les analyses GC
réalisées selon le programme de température suivant : 1 min a 40°C, de 40 a 195°C a
25°C/min, un temps de stabilisation de 2 min a 195°C, de 195 a4 315°C 4 20°C/min, de 315 a
320°C a 5°C/min puis un temps de stabilisation de 3 min a 320°C. L’identification des
composés a €té confirmeée par le spectre de masse obtenu avec le MS en comparaison avec les

bases de données NISTOS8 et Wiley. Les analyses ont été réalisées par Coralie Biache.

3.7. Imagerie par NanoSIMS

Les échantillons de sol et de racines (replicats additionnels) issus de I’expérimentation
avec le ’C-PHE ont été analysés en spectrométrie de masse a ions secondaires (NanoSIMS).
Cette technique d’imagerie ionique (Figure II-11) a haute résolution latérale (< 50 nm) et de
masse (tres bonne sensibilité) permet de faire de la discrimination isotopique (Slodzian et al.,

1991).
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Imagedu
rapport
isotopique

Figure 1I-11. Schéma du principe de la NanoSIMS CAMECA 50 (adapté de M.Steinhauser et al., 2012).

Le principe, la méthodologie et I’acquisition des données pour les analyses d’images de la

NanoSIMS seront développés dans le chapitre II1.

Echantillonnage du sol et de la plante. Les ¢chantillons de sol et de racine ont été préparés
séparément avec des méthodologies distinctes. La préparation et les analyses ont été réalisés
au Luxembourg Institute of Science and Technology (LIST) a Belval en collaboration avec
Jean-Nicolas Audinot et Patrick Grysan. Les échantillons utilisés ont été prélevés a 0, 7 et 14
jours d’expérimentation, le sol d’un coté et la biomasse végétale de 1’autre. Pour le sol, des
agrégats de taille inférieure a 10 mm ont été échantillonnés et pour la biomasse végétale les
tiges et les racines (non-rincées) ont été récoltées indépendamment.

Les agrégats de sol ont été récoltés frais, a I’aide d’une pince et gardés entier puis
enrobés dans une résine Epoxy. Les parties aériennes ont été séparées des racines, ces
derniéres ont été récoltées sans €tre rincées afin de conserver les particules de sol adhérentes,

et de ne pas analyser uniquement la racine mais 1’interface sol-racine. La biomasse végétale a
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été conservée a 4°C pour les échantillons récoltés aprés 7 jours d’essai et ceux échantillonnés
a 14 jours ont été préparés le jour méme. Les racines prélevées ont été congelées puis

déshydratées (par sublimation), avant d’étre enrobées.

Préparation des racines. Les racines fraiches de ray-grass ont été récoltées, coupées a 1’aide
d’un scalpel sur environ 0.5 cm de long. Elles ont ensuite été cryofixées par congélation
rapide afin d’immobiliser efficacement les constituants cellulaires tout en préservant
I’échantillon. La cryofixation a été faite a pression atmosphérique (10°°C/s) dans une chambre
de cryofixation, Leica EM CPC Universal Cryoworkstation. Une fois congelées, les racines
ont été lyophilisées (LEICA EM CFD) sans I’utilisation d’aucun solvant. La déshydratation a
¢té effectuée a basses températures, pour empécher la formation de cristaux de glace. Le
systéme Leica permet d’obtenir les différents paliers de températures nécessaires (1°C h™! sur
8 jours jusqu’a —20° a 1.107* Pa). Lorsque le systéme a atteint -20°C, une résine Epoxy a été
injectée pour étre polymérisée (par UV). Une fois les racines enrobées (Figure 11-12), les
blocs ont pu étre rectifiés et polis (des essais ont été réalisés a 1’ultramicrotome mais la

préparation de lame a été stoppée car le tissu ne restait pas intégre).

Figure II-12. Racines de Ray-grass enrobées.

Préparation des agrégats. Les agrégats de sol ont été prélevés a 0, 7 et 14 jours et introduits
dans des microtubes (Ependorff, 2 mL). Une résine a été coulée et polymérisée enticrement en
moins de 24 h a basse température. Les blocs de résine ont ensuite pu étre rectifiés (Figure I1-
13) en vue d’obtenir un échantillon possédant une surface plane pour 1’observation en
NanoSIMS. La derni¢re étape est celle de la métallisation (Au), qui permet de rendre

I’échantillon conducteur et ainsi éviter tout effet de charge.
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Figure II-13. Agrégats de sol enrobés et rectifiés.

Analyses NanoSIMS. Les échantillons enrobés, métallisés et rectifiés ont été déposés sur un
porte-échantillons afin d’étre analysés. L’instrument utilisé est une NanoSIMS CAMECASO0,
nouvelle génération de microsonde. Un faisceau d’ions primaires (Cs") balaye la surface de
I’échantillon perpendiculairement produisant des électrons et des ions secondaires (Figure II-
14). Ces derniers sont amenés dans un champ magnétique pour étre analysés en masse
(séparés en fonction de leur ratio m/z). Jusqu’a 5 éléments ont pu étre détectés, le
spectromeétre possédant jusqu’a 5 détecteurs (Figure II-11). Les 5 éléments retenus pour les
analyses ont été cartographiés grace aux ions secondaires produits correspondants. Ainsi,
nous avons pu obtenir des images représentant la distribution des ions '*C", *C", ">C!*N" (pour
1’élément azote c’est Iion cyanure qui est détecté puisque 1’azote est trés peu ionisable), >2S-

et '°0°°Fe",
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Figure II-14. Schéma représentant I'extraction d'ions secondaires par balayage de la surface d'un échantillon a I'aide d'un
faisceau d'ions primaires (Cs®).
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L’analyse des images obtenues par spectrométrie de masse a ions secondaires a été réalisée a
I’aide du logiciel libre Image J. Image J a été développé pour faire du traitement d’images,

possible a partir d’images provenant de cet instrument grace au plugin OpenMIMS.

4. Analyses statistiques

Les analyses statistiques ont été réalisées a 1’aide du logiciel R version 3.1.3 (2015).
Tous les tests ont ét¢ utilisés avec un niveau de significativité de 95%. Avant de choisir le test
statistique, les conditions paramétriques sont vérifiées : (i) la normalité en utilisant le test de
Shapiro et (i1) ’homogénéité des variances par un test de Bartlett.

Ainsi, une analyse de variance (ANOVA) a deux facteurs suivi d’un test post hoc de
Tukey a été¢ utilisée pour tester un éventuel effet plante et temps par rapport aux
concentrations en phénanthréne et en isotope (!*C). Pour comparer les ratios élémentaires
obtenus apres les analyses en NanoSIMS, un test non paramétrique de Kruskal-Wallis a été
utilisé, suivi d’un test post hoc de Wilcoxon (les conditions paramétriques testées n’étant pas

validées).
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Chapitre Ill. Approche méthodologique et analytique de la NanoSIMS

1. Introduction

La NanoSIMS a ét¢ couramment utilisée en sciences du sol et du végétal pour étudier la
dynamique de composés organiques a trés petite échelle dans le sol (Hatton et al., 2015;
Mueller et al., 2012) et dans la rhizosphére (Blair et al., 2006; Cliff et al., 2002; Clode et al.,
2009; Derito et al., 2005; A. Herrmann et al., 2007a; A. M. Herrmann et al., 2007; Keiluweit
et al., 2012; Pumphrey et al., 2009). Cependant, son utilisation dans les études sur le devenir
des contaminants organiques dans les sols reste encore limitée. Afin de mieux comprendre le
comportement des HAP dans les sols nous avons choisi d’utiliser un mésocosme sol-plante
avec du phénanthréne marqué ('*C-PHE) combiné a la NanoSIMS pour (i) localiser le *C
issu du phénanthréne dans le sol et la plante et (ii) suivre son évolution au cours du temps.

Ce chapitre se focalise sur le traitement des images obtenues pour deux types
d’échantillons : les agrégats de sol et les racines de ray-grass provenant des mésocosmes.
Concernant le compartiment sol des dispositifs, nous nous sommes intéressés a la dynamique
du carbone au sein de 'unité structurale, I’agrégat. Pour les racines de ray-grass, nous avons
choisi de ne pas ¢liminer les particules de sol adhérentes afin de préserver les « interfaces sol-
plante-microorganismes » représentatives de la rhizosphére, lieu d’échanges intenses.

Il est question ici de mettre en avant les procédures et les outils qui ont permis
d’acquérir les données images. Actuellement, plusieurs programmes destinés a traiter et a
analyser les données NanoSIMS existent dont OpenMIMS utilisable via Image J (open-
source) qui offre de nombreuses fonctions incluant la sélection des régions d’intéréts (ROIs),
les linescans et la réalisation d’images composites.

Les différentes procédures et traitements utilis€s pour 1’analyse des images et les

résultats sont décrits successivement dans ce chapitre.

2. Méthodologie et acquisition des données de NanoSIMS

Les agrégats de sol et les racines échantillonnés ont été fixés, déshydratés, enrobés puis
métallisés. Les différentes méthodes de préparation utilisées ont été détaillées dans le

Chapitre IL
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2.1. Identification des zones d’intéréts

Des observations préliminaires ont ét¢ réalisées au microscope optique par réflexion afin
d’identifier les zones pertinentes pour les analyses par NanoSIMS. Les Figures III-1 et I11-2

présentent respectivement un échantillon de sol et un échantillon de racines enrobés.
2.1.1. Agrégats de sol

Les agrégats de sol enrobés ont été rectifiés afin d’obtenir la surface la plus plane possible. La
Figure III-1 montre un agrégat de sol observé au microscope optique ayant permis

d’identifier les zones les plus pertinentes a analyser par NanoSIMS.

Résine Epoxy

Agrégat de

Figure IlI-1. Agrégat de sol enrobé dans une résine époxy et observé au microscope optique.

11 est important de définir des zones d’intérét en amont, afin d’éviter de se focaliser sur
des régions qui n’ont aucune chance de fournir un signal. Des agrandissements ont pu étre
réalisés sur certaines parties des échantillons afin de mettre plus précisément en évidence les
zones sur lesquelles concentrer les analyses par NanoSIMS (Figure III-2). La partie de
I’agrégat de sol agrandie présente une zone difficilement identifiable (floue), qui a

typiquement été écartée de I’analyse afin de s’assurer un signal.

Figure IlI-2. Agrandissement au microscope optique d'une partie d'un agrégat de sol enrobé.
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2.1.2. Racines de Ray-Grass

A la fin de la procédure d’enrobage, des coupes ont été réalisées a I’ultramicrotome afin
de réaliser des lames minces. Lors des découpes une partie du tissu racinaire a été arrachée,
cette méthode a été abandonnée et les échantillons ont finalement été rectifiés au diamant. La
Figure III-3 montre un exemple d’échantillon de racines de ray-grass enrobées, qui a été poli

(les zones entourées sur I’image sont celles qui ont été analysées).

Racine de ray- _
Résine
grass

Figure IlI-3. Echantillon de racines de ray-grass enrobées qui a été rectifié par un polissage au couteau diamant.

Une fois que les zones a analyser ont été définies, que ce soit pour les agrégats ou pour
les racines, les échantillons ont été analysés au spectrométre de masse a ions secondaires. Les
réglages utilisés lors des analyses ont été précisés dans le chapitre précedent (II). Chaque zone
analysée de I’échantillon a permis d’obtenir 5 images d’ions secondaires correspondant aux
masses des éléments choisis en amont (Tableau III-1). Les fichiers d’images des ions
secondaires se composent des images individuelles obtenues pour chaque scan (balayage d’un
plan), pour chaque masse sélectionnée et sont accompagnés des métadonnées décrivant les
conditions de 1’analyse. Les images acquises sur l’instrument CAMECA ont pu étre
visualisées et traitées a 1’aide des programmes Winimage et OpenMIMS. L’avantage de ce
dernier est d’étre libre d’acces et d’offrir une multitude de fonctions pour 1’exploitation des

images incluant les régions d’intérét, les linescans et les images composites.
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Tableau IlI-1. Echantillons issus de I'expérimentation '*C-PHE analysés en NanoSIMS.

Chapitre Ill. Approche méthodologique et analytique de la NanoSIMS
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Les échantillons de sol et de racines sont issus des mésocosmes « additionnels »
(témoins et enrichis) de I’expérimentation avec marquage au '*C-PHE. Pour les agrégats, nous
avons choisi d’analyser un €chantillon prélevé a 0, a 7 et a 14 jours afin d’essayer d’observer
la migration du '3C a D’intérieur de la particule de sol. Un suivi temporel a également eu lieu
pour les échantillons racinaires mais pour deux temps seulement, a 7 et a 14 jours. La
localisation de I’isotope '*C n’a pas uniquement été faite au sein du tissu racinaire mais dans
la zone d’activité hétérogeéne et biologiquement trés active que représente la rhizosphere.
Quatre échantillons de racines enrobés et rectifiés ont été sélectionnés pour étre analysés au
spectrometre de masse a ions secondaires. Le premier est un échantillon témoin non marqué
au PC-PHE qui a servi de référence (blanc, '2C). Il a été analysé afin d’obtenir un signal
correspondant a la valeur d’abondance naturelle de 1’isotope 13 du carbone (du *C). Il a donc
servi de référence pour les échantillons enrichis. Ensuite, 1’analyse NanoSIMS a été réalisée
sur trois autres échantillons de racines enrichis au '*C-PHE, et récoltés a 7 et a 14 jours (T7,

T14 1etT14 2) (Tableau III-1).

2.2. Traitement des images de NanoSIMS

2.2.1. Les régions d’intérét (ROIs)

Lors du traitement des images de SIMS, la sélection de régions d’intérét (ROIs) est tres
couramment utilisée pour analyser une zone caractéristique de I’image. La ROI définit un
groupe de pixels donnant les valeurs d’intensité (exprimées en cps.sec’') correspondantes pour
chaque espece d’ions secondaires choisie. Dans la plupart des applications de traitement
d’images, une ROI peut étre dessinée directement sur I’image. Mais définir les ROIs est une
¢tape délicate, sans critére objectif, il est possible de modifier les valeurs d’enrichissement
isotopique juste en changeant la taille d’un ROI. Les meilleurs critéres de sélection d’une ROI
sont les images externes (acquises en MET par exemple) ou les images d’un ion seul (e.g.
S%Fe!%0" pour les oxydes de fer). Dans d’autres cas, il est nécessaire de juger visuellement la
distribution spatiale de plusieurs ions pour interpréter et définir proprement les ROIs. A
I’heure actuelle, il n’existe pas de procédure standard pour la sélection d’éléments

caractéristiques au sein d’une matrice complexe telle que le sol.

Les différents éléments sélectionnés : 2C", le °C", le 2C"N-, le *2S", 1°O?’Al, '°*0O%°Fe” pour

I’¢tude (Tableau III-1) ont été cartographiés et sont représentés par une image d’ion
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secondaire. Les images générées font typiquement 25 x 25 pm? (soit 256 x 256 pixels) et
permettent de visualiser la distribution élémentaire et isotopique dans 1’échantillon. Les
images d’ions secondaires '>C” et '>)C'*N- sont caractéristiques de la MO, alors que les signaux
160%Fe" et 10?7 Al sont attribués aux particules minérales du sol. L’image produite pour I’ion
BC révele la distribution de 1’isotope au sein des échantillons et celle du '>C™ seule, la

distribution de la résine.

Exemple de sélection de ROI. La Figure I11-4 présente un exemple de ROIs définies sur les
images d’ions secondaires obtenues pour un échantillon de racines a 1’aide du programme
OpenMIMS. Les ROIs ont ¢été dessinées manuellement (entourées sur les images) et
numérotées. Elles ont été définies sur les images en fonction de leurs traits caractéristiques et
ont été regroupées dans 4 groupes distincts : Hotspot, Racine, Minéral et Résine. Les zones
ont ainsi pu étre identifiées par rapport a I’intensité et 1’hétérogénéité de certains ions
élémentaires. C’est le cas pour ’image de I’ion secondaire '*C sur laquelle deux points sont
facilement remarquables et ont permis de former un premier groupe de ROIs (Hotspot). Les
¢léments caractéristiques de la matieére organique sont aisément discernables avec les images
des ions '2C et >C'N, plusieurs ROIs y ont été définies pour former un second groupe
(Racine). Les zones de fortes intensités en ions secondaires 'SO°°Fe” ont été sélectionnées
pour former les ROIs constitutives du groupe Minéral. Le dernier groupe (Résine) a été formé
par des ROIs sélectionnées sur I’'image de I’ion secondaire '?C~ dans des zones ol 1’intensité
de I’¢élément est tres marquée. Pour la plupart des résines (ex : Araldite 502), le rapport
2C/CMN tres élevé permet de différencier la MO provenant de I’échantillon des agents

d’enrobage (Heister et al., 2012).

Figure IlI-4. Exemple de sélection de ROIs identifiées par des chiffres sur des images d’ions secondaires obtenues pour un
échantillon de racines avec Image J (open-source).
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Apres avoir définis les ROIs, les données ont été extraites et interprétées. Les valeurs des
rapports ¢lémentaires et isotopiques ont été¢ obtenues a partir des données fournies pour
chaque ROI. Les ratios élémentaires '2C/'2C'N, 32S/12C*N et °Fe!®0/!>C choisis pour ce
travail, ont été calculés a partir des données brutes extraites des ROIs dessinées sur les images
non corrigées en utilisant le logiciel Image J. Cependant, une exception a été faite pour les
rapports isotopiques ('*C/'?C) qui ont été calculés a partir des données extraites des ROIs
dessinées par le programme Winimage (fourni par CAMECA) et qui ont permis de mesurer la

déviation isotopique (3 %o).
2.2.2. Linescans

En plus de la sélection de régions d’intérét sur I’image, des transects ont pu étre tracés
sur les images le long de zones pertinentes. Les segments tracés sur les images NanoSIMS
peuvent étre de longueurs variables, et sont appelés linescan. Il permet de fournir des
informations sur la distribution des éléments le long d’un transect choisi. Sur les images
acquises au cours de 1’étude, les linescans ont été dessinés a partir du logiciel Image J. Pour
chaque linescan tracé, une représentation graphique est donnée et représente 1’intensité de
I’élément considéré (nombre de coups par pixels) en fonction de la distance sur le segment
(um). Un exemple de linescan est donné dans la Figure I1I-5, ou un segment (représenté par
une fléche) est tracé de part et d’autre de ’image. Le graphique obtenu le long de ce profil
pour I’ion secondaire *C” est donné et représente la distribution spatiale de 1’élément. 11 est
possible d’obtenir ce type de graphique pour chaque €lément cartographié sur un méme trace.
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Figure IlI-5. Exemple de LINESCAN : le segment (fleche blanche) et les données générées (sous la forme d’une représentation
graphique) pour I'ion secondaire *C" (échantillon de racines '*C-PHE, a 14 jours) sont représentés sur 'image.
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2.2.3. Image composite

A partir du module OpenMIMS utilisé avec Image J, il est également possible de créer
des images composites. Elles sont obtenues par la superposition de plusieurs images d’ions
secondaires, jusqu’a 4 images peuvent étre assemblées simultanément. Un exemple d’image
composite obtenu a partir d’une des images acquises au cours de 1’analyse d’un échantillon de
racines est présenté dans la Figure III-6. L’image composite est produite par I’addition des
images d’ions secondaires '>C~ (vert), *C" (rouge), '*C'*N- (bleu) et *’Fe'®O" (blanc). Les
tissus racinaires sont clairement identifiables sur I’image grace a ’image de I’ion cyanure
2CN- (bleu). La résine est visualisée essentiellement par I’intensité du signal fourni pour
I’élément '?C (vert). Les points pour lesquels l’intensité du signal obtenue pour I’ion
secondaire 1*C" (rouge) est élevée sont désignés « hotspots » tout au long de ce chapitre. Les
images composites permettent de localiser dans 1’espace les régions ou un élément est plus
représenté¢ qu’un autre. Sur la Figure III-6, la résine (vert), le tissu racinaire (bleu), les
particules minérales (blanc) et les points chauds «hotspots» (rouge) sont facilement

reconnaissables.

Légende :
12c—

. 12004\

- 13c-
16056Fe—

Figure llI-6. Image composite obtenue par la superposition des images d’ions secondaires '2C’, '°C-, 2C'"N- et %Fe'®O-.
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2.2.4. Biais potentiel lors de ’analyse des agrégats de sol

La NanoSIMS possede également un détecteur d'électrons secondaires qui lui permet de
générer des images fournissant des informations topographiques (relief) de la surface de
'échantillon. La topographie de I'échantillon peut causer un biais lors des analyses en
NanoSIMS comme pour les agrégats de sol (du fait de leur rugosité), et de ce fait affecter la
production des ions II'. Un exemple d’images d’¢lectrons II' obtenues a partir de deux

agrégats de sol préalablement enrobés et polis est présenté sur la Figure I11-7.

Figure I1l-7. Images d'électrons secondaires acquises aprés pulvérisation de surface d'agrégats de sol

Les images NanoSIMS des électrons II" font approximativement 25 x 25 pm. Un signal
est observeé rendant apparent le relief assez prononcé pour chacun des échantillons. Il peut étre
a I’origine des artefacts occasionnés lors de 1’analyse. La topographie résiduelle ne va pas étre
optimale pour I’obtention des signaux en ions secondaires, et plus particuliecrement pour le
signal en '3C. Mueller et al. (2012) ont mis en évidence que les macroagrégats de sol dont le
diametre dépasse 250 um présentent un relief trop large pour obtenir des mesures précises en
NanoSIMS. Les effets de charge peuvent aussi poser probléme lors des analyses. Afin de les
minimiser, un canon a €lectrons va fournir des e sur la surface pulvérisée durant l'analyse par
NanoSIMS (Oehler et al., 2007). Par ailleurs, en amont de I’analyse, I’échantillon peut étre

recouvert sur quelques nm d'épaisseur (en surface) d'éléments conducteurs (Au par exemple).
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3. Résultats & Discussion
3.1. Analyses des agrégats de sol a 1I’échelle micrométrique.

Echantillon 1
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Figure llI-8. Répartition des ions secondaires '?C~ °C", le ?C"N-, 0% Al', '%0%Fe" (de gauche a droite) au travers des images
NanoSIMS obtenues pour deux agrégats de sol échantillonnés a 7 jours.
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Les ions secondaires '*C", le 3C,, le CUN, '®O?Al', 'SO°°Fe” qui ont été
cartographiés sont représentés sur la Figure III-8. Chaque échantillon (1 et 2) correspond a
un macroagrégat de sol marqué au '*C-PHE et échantillonné a 7 jours. Les différentes images
permettent de visualiser la distribution élémentaire et isotopique dans I’échantillon. Pour les
deux échantillons, les ions secondaires '?C™ et >C!*N" présentent un signal intense, pas sur
I’ensemble de la zone balayée mais de maniére hétérogéne au niveau de patchs (régions
entourées sur I’image). Des spots sont aussi visibles pour les ions secondaires '®O?’Al’,
160%Fe avec le méme constat : la distribution spatiale élémentaire est hétérogéne. Les spots
de forte intensité repérés sur les images des ions '2C-, >CN et YO*’Al sont de tailles
variables. Les spots visibles sur I’image de I’ion Fe semblent cependant plus homogénes, avec
une taille n’excédant pas 2 um. En revanche, pour les deux exemples présentés, aucun signal
en 13C n’est détecté et le résultat est le méme pour I’ensemble des échantillons de sol analysés
que ce soit a 0, @ 7 ou a 14 jours (images non présentées pour les temps 0 et 14 jours). Par
conséquent, le carbone marqué provenant du PHE n’a pas pu étre localis¢é dans les
microenvironnements des agrégats. Cependant, les analyses par IRMS (Chapitre IV)
réalisées en paralléle pour doser le §'°C dans le sol a I’échelle globale ont montré un
enrichissement a 7 jours, ce qui démontre que du *C provenant du polluant est bien présent
dans le sol mais n’est pas visualisé¢ a 1’échelle micrométrique pour les quelques agrégats de
sol analysés en NanoSIMS. Malgré le potentiel de la NanoSIMS pour détecter un traceur
isotopique (Mueller et al., 2013), nous ne I’observons pas ici.

De nombreuses €tudes ont utilisé un isotope stable pour suivre son devenir dans les
microenvironnements complexes des sols. Mueller et al. (2012), qui ont aussi travaillé sur des
macroagrégats (enrobés dans de la résine) issus d’un sol naturel, auquel un mélange d’acide
aminé marqué a été appliqué, ont montré un enrichissement hétérogene. Vogel et al. (2014)
ont aussi mis en évidence la présence d’une MO répartie de facon hétérogéne sur les
particules de sol. L hétérogénéité de la MO peut étre due aux différentes capacités de sorption
que peut fournir un sol par rapport aux phases minérales le constituant (Mueller et al., 2013).
Concernant notre étude, le suivi du polluant se fait dans I’agrégat de sol entier et non dans des
fractions de sol (Hatton et al., 2015; Moni et al., 2012). La détection simultanée des especes
d’ions ?C"N- et 12C dérivés des composants organiques et des espéces 'SO*’Al, 1°O>°Fe-
dérivés des constituants inorganiques donne la possibilité d’identifier les associations organo-
minérales du sol.

Des exemples de linescans sont donnés pour chacun des échantillons sur la Figure III-

8. Ils ont ét¢ définis au travers des images d’ions secondaires et fournissent des informations
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sur la distribution spatiale hétérogéne pour les ions 2C!*N- et '®*O?’Al", 1°0%Fe". Les deux
derniers ions cités apportent des informations sur la répartition des particules minérales dans
le sol, quant aux ions >)C!*N-ils donnent des indications sur la distribution spatiale de la MO
le long du segment. Pour le linescan de 1’échantillon 1, lorsque le signal en ">C'*N- est élevé,
le signal en '®*O%Fe est trés faible alors que celui en ions '®*O?’Al" est plus important excepté
sur les derniers pm du segment ou les signaux en ions '*O*’Al", '®*OFe" sont trés faibles pour
un signal ">C"N- fort. Lorsque les intensités les plus élevées pour le cluster '®*O>*Fe sont
observées, le signal en ions '®O?’Al" I’est également, ces deux éléments sont co-localisés sur
toute la distance du segment.

Pour le linescan de 1’échantillon 2, la distribution des ¢léments distinguée le long du
profil est toujours hétérogéne mais cette fois I’intensité du signal en ions '®O°°Fe” est plus
importante que celui obtenu pour les ions secondaires '%0?’Al". Néanmoins, a chaque fois que
I’intensité du signal est fort pour I’ion Fe, le signal en Al est détecté conjointement. Ces deux
¢léments sont donc toujours co-localisés sur I’ensemble du segment. Le nombre de coups
pour I’ion cyanure '2C!*N-est trés élevé a certains endroits du profil, ou ils sont trés souvent
détectés en méme temps que les ions métalliques sauf sur les premiers pm du segment ou les
ions °O%’Al’, 10O°Fe™ ne sont quasiment pas repérés mais ou le signal en ions >C'*N- est trés
élevé. Méme si les rapports varient, les ions '°O°°Fe” ne sont jamais localisés seul le long des
linescans mais associés aux ions 'SO?’Al". L’absence de signal isolé pour les ions *O°®Fe ne
permet pas d’identifier d’oxydes de fer mais suggére plutdét des minéraux argileux dont la
structure est constituée par les éléments O, Al et Fe (Heister et al., 2011). C’est le cas de la
vermiculite ou encore de I’illite cette derniere étant identifiée dans le sol d’étude (Chapitre
V). Le sol dont sont issus les agrégats est constitué¢ de 11% de fer total, de 6% d’aluminium
total, et de 2,3% de matiere organique. Eusterhues et al. (2005) et d’autres auteurs affirment,
que les oxydes de fer représentent le substrat le plus important dans les formations organo-
minérales. Toutefois les minéraux argileux ont aussi un rdle important a jouer dans la
dynamique du C, et peuvent étre identifiés par un signal en >’A1'%0" et en 2Si- (Heister et al.,
2011).

Heister et al. (2011) ont montré que deux types de particules organiques pouvaient étre
généralement distinguées, celles dont le signal en '2C'*N-est aussi élevé que celui du '°C", et
celles dont seul le signal des ions secondaires 'C™ est dominant. On le voit bien sur les
images des zones (échantillon 2 surtout) ou le signal en C est important alors que celui de

12C'N ne I’est pas.
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D’autres éléments majoritairement présents dans les minéraux auraient pu é&tre
cartographiés comme le silicium (Si) ou ’oxygeéne seul (O). Dans 1’étude de Vogel et al.
(2014), les particules minérales ont été visualisées grace a 1’image NanoSIMS des ions
secondaires '°0O". Un exemple est donné dans la Figure III-9 pour un des agrégats de sol

échantillonné a TO.

Figure 1lI-9. Images composites obtenues par la superposition des images d'ions secondaires (a) '®O- (blanc) "2C'"N- (vert) (b)
60 (blanc) et 2’Al'8O (bleu) (c) ®O- (blanc) et '®*O%Fe- (rouge) pour un agrégat de sol a TO

Les images composites (Figure III-9) mettent en évidence la co-localisation des ions
secondaires '2CMN-, Al'%0" et '®0O°°Fe” suggérant une association entre MO et phases
minérales. Toutefois la relation entre les ions 2C!N- et 2’Al'%0O" semble plus accentuée, en
effet sur I'image composite '°0O et '°0O°Fe” certaines zones (entourées par des cercles blancs)
indiquent un signal isolé des ions '®O>°Fe” (Figure 9c). De méme qu’a certains endroits (cercle
en trait noir), uniquement les ions 'C*N-et >’Al'%0" sont co-localisés. La localisation d’un
signal isolé en ions secondaires '°O°Fe” permettrait de repérer des oxydes de fer.
L’association des ¢éléments O, Al et Fe constitutifs des minéraux argileux (Heister et al.,
2011) avec le cluster CN suggere une association entre MO et minéraux argileux. Mais
suivant le type d’argile les éléments peuvent varier, en effet les minéraux argileux ne sont pas
systématiquement constitués d’O, d’Al et de Fe. Dans le sol étudié, les phases minérales
argileuses  identifié¢es par DRX sont la  kaolinite  (ALSOs(OH)s),  I’illite
(K,H30)(Al,Mg,Fe)x(Si,Al)4010[(OH),(H20)] et la smectite (Na,Ca)os(Al, Mg):Sis010(OH).:nH20 (Chapitre V).
Les compositions ¢lémentaires entre ces minéraux varient, 1’illite seulement contient du Fe,
de I’Al et de I’O. La kaolinite et la smectite sont composées d’Al et d’O entre autres. Les ions
2CNet 2’Al'%0O co-localisés sur les images (cercles noirs), pourraient indiquer des
interactions entre de la MO et des argiles de type kaolinite et/ou smectite. Tandis que la co-

localisation des ions ?C'*N-, 2’Al'%0" et '°OFe  laisse supposer des associations entre MO et
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illite. Concernant les zones ou le signal en ions secondaires '®*O°¢Fe n’est pas juxtaposé avec
les intensités des ions ">C'N-, 27A1'°0", on peut supposer la présence d’oxydes de fer non liés

ala MO.

Les analyses en NanoSIMS apportent ainsi des informations sur la distribution
¢lémentaire au sein des agrégats de sol a 1’échelle micrométrique. Toutefois, elles n’ont pas
permis de localiser 1’isotope stable '*C issu du PHE étant donné qu’aucun enrichissement en
BC n’a été visualisé (2 partir des images d’ions '>C et '3C") dans les différents agrégats

observés (TO, T7 et T14).

3.2. Enrichissement en '3C de la racine et de son environnement proche.

Les valeurs moyennes de rapports isotopiques *C/!2C ont pu étre calculées apres les
analyses en NanoSIMS a partir des ROIs définies par Winimage pour 1’échantillon témoin
(‘2C-PHE) aprés 7 jours et les échantillons enrichis en '*C-PHE aprés 7 jours (T7) et 14 jours
(pour deux échantillons distincts : T14 1 et T14 2) (Tableau III-1). Les valeurs '3C/'2C
obtenues ont ét¢ normalisées par un facteur correctif (Reorr = Ratio résine moyen du témoin /

Ratio résine moyen de 1’échantillon) et ont €té répertori¢es dans le tableau (Figure I11-10).
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Figure 11I-10. Valeurs des rapports isotopiques pour chaque ROI (A) déterminées sur les images NanoSIMS acquises pour les
racines témoins ('?C-PHE) et enrichies ("*C-PHE) a 7 et a 14 jours. Les résultats sont présentés sous la forme d’une boite a
moustaches (B) ou d’histogrammes (C). Les différentes lettres (a, b) indiquent une différence significative (p<0,05) entre les
échantillons.

La moyenne "*C/'2C calculée pour 1'échantillon témoin (0,0111 + 0,001%) n’est pas
significativement différente des valeurs moyennes obtenues pour les échantillons marqués a
T7 (0,0114 + 0,0004*) et T14 1 (0,0111 £+ 0,0002%). Mais elles sont significativement
différentes de la moyenne calculée pour I’échantillon T14 2 (0,0123 + 0,001Y). Ces résultats
permettent de mettre en évidence un enrichissement « global » en '*C dans 1’échantillon
T14 2. Les 4 séries numériques de taille variable correspondant aux échantillons (témoin, T7,
T14 1 et T14 2) sont visualisées sous la forme d’une boite a moustaches (Figure 10B) et
d’histogrammes permettant de visualiser et de mettre en évidence une différence significative

entre ’échantillon T14 2 (rouge) et les 3 autres échantillons (témoin, T7, T14 1) non
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significativement différents entre eux. Les zones balayées pour chaque échantillon sont
aléatoires et prises seulement sur une partie de la racine puisqu’elle ne peut pas étre analysée
dans sa totalité. A 7 jours, aucun enrichissement n’est observé a partir des mesures en
NanoSIMS. Cependant les valeurs de rapports isotopiques *C/!?C mesurées en IRMS
montrent un enrichissement « global » des racines aprés 7 et 14 jours (0,0115 et 0,0125
respectivement). Les différences observées entre les mesures en NanoSIMS et par IRMS
peuvent s’expliquer par 1’approche multi-échelle, en effet les mesures en NanoSIMS ont été
effectuées sur des zones localisées dans le microenvironnement de la racine choisies
aléatoirement alors que les mesures par IRMS ont été réalisées sur les racines entiéres.

Les travaux de Dupuy et al. (2016) et Wild et al. (2005) ont montré que le PHE n’était
pas distribué de maniére uniforme dans les racines de mais mais sous la forme de patchs ou
« hostpots » dans certaines zones, essentiellement a proximité de I’exoderme (apres 10 jours)
et de I’endoderme (aprés 20 jours) (Dupuy et al., 2016). Les analyses en NanoSIMS
paraissent ainsi plus adaptées pour prendre en compte 1’hétérogénéité du contaminant dans les
racines. Pour la suite, nous n’allons donc plus considérer I’ensemble des zones balayées par
échantillon mais nous intéresser a chaque image acquise par zone analysée prise
indépendamment, et uniquement pour les deux échantillons récoltés a 14 jours (T14 1 et

T14 2) afin de voir si un enrichissement local est visible a I’échelle micrométrique.
3.3. Localisation du '*C dans la « rhizosphére » a 1’échelle micrométrique

En considérant 1’ensemble des zones analysées pour chaque échantillon un
enrichissement isotopique a été observé apres 14 jours d’expérimentation mais est absent
apres 7 jours. Les images obtenues en NanoSIMS pour les différentes régions des échantillons
T7 analysées ne seront pas présentées puisqu’aucun signal en '°C n’a été détecté. Nous allons
donc nous focaliser sur les images en NanoSIMS acquises pour les échantillons de racines a
14 jours qui seront discutées ensuite. Les échantillons de racines fixés, enrobés et métallisés

(Au) ont été analysés de maniere aléatoire sur les zones polies.

3.3.1. Images NanoSIMS pour I’échantillon a 14 jours (T14_1)

Les images obtenues en NanoSIMS (Figure II1-11) montrent la distribution spatiale des
espéces d’ions '2C", 13C-, 2C1N-, 328 et °Fe!®O" aprés pulvérisation d’une zone polie de
I’échantillon T14 1 par le faisceau d’ions Cs’. La zone balayée fait 25 x 25 pm (soit 256 x

256 pixels), le champ de vision est ainsi relativement restreint. Les différentes images (Figure
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11A) permettent de localiser la racine avec les images '2C", 2C'¥N", et *?S". La distribution
d’une partie des minéraux du sol est visualisée avec la carte des ions *°Fe!0™ qu’on remarque
autour du tissu racinaire. L’image des ions secondaires '*C met en évidence deux régions qui
semblent enrichies en '*C (entourées sur 1’image) puisqu’elles présentent une intensité élevée
en ’C. Par des mesures directes et simultanées des isotopes '*C et '’C, 1’analyse par
NanoSIMS offre 'unique possibilité de déterminer les rapports isotopiques '*C/'*C dans la
zone balayée (Li et al., 2008). Ces deux points chauds sont également visibles sur I’image
composite obtenue par superposition des ions '2C", 1*C", 2C"N-, et **Fe!'®°O- (Figure 11B). Les
tissus végétaux et les particules minérales sont aussi identifiables par les images '*CN-
(bleu) et *°Fe!'®O" (blanc) respectivement. La résine est clairement visible grace a I’image des
ions secondaires '2C" (vert).

Sur les images en NanoSIMS, un segment a ¢été tracé au travers de ’image en passant
par un des points chauds. Le linescan présente la distribution spatiale des ions secondaires
2C, BC, 2CMN, et ¥S le long du transect (indiqué par une fléche blanche sur 1’image)
d’environ 20 pm et a été représentée graphiquement (Figure 11C). Le 1 graphique montre la
distribution du '2C", 1*C" le long du profil tandis que le 2°™ met en évidence celle de >C'*N-
et 32S". Sur les graphiques, a partir de 3 um I’intensité du '°C augmente fortement et passe
approximativement de 25 a 130 (nombre de coups/pixel) au méme moment que celle du S
qui double puis elles diminuent tout aussi fortement. Les rapports '3C/'>C et 32S/'2C*N
évoluent au méme moment le long du segment, cette région se distingue donc du reste de
I’image. Elle coincide avec le hotspot 1 (H) présent sur I’image composite (Figure 11B). Une
co-localisation spatiale est donc identifiée entre les éléments *C~ et *S". L’ion >C!*N- est
également présent mais de facon moins intense que pour la racine (R) (Figure 11C). De
méme, ’intensité du *>S” est moins forte dans le tissu racinaire. La zone H enrichie en *C
peut de ce fait étre discriminée de la racine. Les régions ou I’intensité des ions '2C"est élevée
et associée a un signal de faible intensité en ions 'C'*N- permettent de localiser la résine.
L’¢élément 'SO°SFe est intensément mesuré en début de segment (données non incluses) dans
la zone « Sol » (Figure 11C) ou I’intensité des ions '>C'*N- diminue fortement. Le rapport
160%Fe/!2C*N y est donc élevé ce qui n’est pas le cas pour les régions « Hotspots » et

« Racine » (Figure 11C).
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Figure 1lI-11. Analyse et traitement des données de NanoSIMS pour I'échantillon (T14_1). (A) Cartes des ions secondaires '2C’,
BC-, 12C™N-, 325" et °Fe'®0 (B) Image composite issue de la superposition des images des ions '2C-, '3C-, 2C"N- et %¢Fe'®O-.
(C) Linescan représentant la distribution des éléments '2C, 3C-, 2C"N- et %S le long du segment tracé sur les images.

Ces résultats montrent qu’un enrichissement en '*C issu du phénanthréne marqué est
localis¢ a 1’échelle micrométrique sur une des régions balayées pour I’échantillon T14 1
malgré 1’absence d’enrichissement « global » observé pour I’ensemble des zones analysées.

Ce que I’on n’observe pas a 7 jours méme apres le traitement des images obtenues pour
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chacune des zones analysées par NanoSIMS. Les mémes traitements ont été réalisés pour les
images de NanoSIMS obtenues pour 1’échantillon « enrichi » a 14 jours (T14 2) puisqu’un

« enrichissement global » a été constaté d’apres les résultats précédents (§3.2)
3.3.2. Images NanoSIMS pour I’échantillon de 14 jours (T14_2)

Dans un premier temps, la zone analysée a été balayée sur un champ large donnant des

images de taille 90 x 90 um (Figure I11-12A).
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Figure 1lI-12. Images composites et linescans obtenus aprés traitement des images NanoSIMS 90 x 90 ym acquises pour
I'échantillon T14_2. L'image composite est présentée a deux reprises, afin d’afficher sur chacune un des deux linescans tracés
(1 et 2). Les graphiques présentent la distribution des rapports isotopiques (2C/'*C) et élémentaires ("2C/'?C™N) le long des
segments 1 et 2.

Les images composites obtenues aprés superposition des images d’ions secondaires 2C-
, BC, 2C"N- et *°Fe'®O ont permis de révéler la racine entiére et de visualiser aisément des
points chauds ou le rapport *C/!2C est élevé (Figure ITI-12A). Des segments passant par ces

hostpots (H) ont été tracés au travers des images (repérés par une fléche blanche). Les
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linescans 1 et 2 ont permis de représenter graphiquement la distribution des rapports
isotopiques (*C/'?C) et élémentaires (‘>C/'>)C'*N) le long des transects (Figure I11-12B). Aux
extrémités du segment, pour chaque linescan, les valeurs du rapport isotopique sont élevées ce
qui indique un enrichissement en >C dans ces régions. Les zones présentant des abondances
isotopiques plus importantes se retrouvent sur le pourtour de la racine et non a I’intérieur. Les
régions ou le signal du rapport élémentaire est élevé, permettent de localiser la résine (vert).
Au voisinage de la racine, les particules de sol sont révélées par I’ion *Fe!°O (blanc) (Figure
III-12A). Les contours de la racine sont facilement discernables sur cette vue transversale,
ainsi que les vaisseaux conducteurs (xyléme et phloéme). Il est a noter que les zones pour
lesquelles aucun ion secondaire n’est détecté (noircies sur les images) correspondent a des

zones arrachées (sans doute lors du polissage) constituées de vide (Figure III-12A et 13A).

Figure IlI-13. Cartes élémentaires acquises en NanoSIMS pour I'échantillon «enrichi» T14_2. (A) Une large zone est d'abord
balayée produisant des images de 90 X 90 uym. A partir de ces images rendant visible la racine entiére (en vue transversale),
certaines zones ont été zoomées pour donner des images a champ réduit de 25 X 25 pm (a et b).

A partir des hotspots localisés autour de la racine (Figure II1-12), deux zones d’intérét
présentant un §'°C élevé ont été focalisées (Figure I1I-13). Un zoom est donc réalisé dans le
but de se concentrer sur ces zones ol le signal en '*C détecté est important et de localiser plus
précisément les régions enrichies. Les zones balayées sur 1’image ont été réduites pour donner
des images de 25 x 25 um. Sur les images des rapports isotopiques produites a partir des

images des ions secondaires '?C” et '°C” les valeurs hautes de §'°C sont bien visibles et
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localisées. Les images issues de la zone « a » vont étre décrites (Figure I1I-14), les images

acquises a partir de la zone « b » feront 1’objet du chapitre suivant (IV).
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Figure llI-14. Images NanoSIMS et linescans obtenues aprés balayage de la zone a (Figure IlI-13a).
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Les images obtenues par NanoSIMS aprées le scan de la zone a (Figure I1I-13) sont

présentées dans la Figure III-14. Le long du segment tracé sur I’image composite (fleche
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blanche) les profils d’intensité pour les éléments '>C", °C", 325", et '>)C!*Nsont observés. La
distribution des ¢léments dans chaque cas est hétérogéne, avec une zone notable localisée a
16-20 um sur le segment. Une incorporation du !°C est remarquable par les « deux pics »
(correspondant aux deux hotspots apparents sur 1’image composite) ou I’intensité de
comptage du ’C est élevée et corrélée avec des intensités élevées de I’ion *2S". Les ions
2CN- et !2C” sont toujours détectés a cet endroit, et le fait de les retrouver co-localisés
montre qu’il s’agit de matériel biologique, mais le rapport *2S/">C!“N différe de la zone
identifiant la racine (R).

Les cellules végétales (racine) ont été identifiées a 1’aide des images élémentaires
obtenues pour les ions secondaires '>C” et '>)C*N" que 1’on arrive clairement a co-localiser.
L’image de I’ion secondaire **S™ est obtenue pour localiser la biomasse contenant des
protéines (Kertesz and Mirleau, 2004; Li et al., 2008). Pour compléter 1’identification de ces
hotspots des ROIs ont été déterminées et subdivisées en 4 groupes de classe (§2.2.1) suivant

leur ressemblance chimique (élémentaire et isotopique) (Figure I11-15).

12C/12C14N SZS/IZCMN 56Fe160/12C
Hotspot 0,65+ 0,00 0,07+ 0,00 0,00 £+ 0,00
Racine 0,33+ 0,07 0,03 £0,00 0,00 £ 0,00
Minéral 1,75+ 0,39 0,42+ 0,35 4,55+3,93
Résine 26,19 + 6,04 0,04 £ 0,01 0,00 £+ 0,00

Figure 1lI-15. ROIs et valeurs des rapports élémentaires associés pour chaque classe de ROIs déterminée : Hotspot, Racine,
Minéral et Résine.

L’identification de ces zones enrichies est complexe. Les images ne permettent pas a

elles seules de les discriminer mais d’apres la taille et la nature des ¢léments détectés ces deux
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hostpots pourraient correspondre a des bactéries. Des résultats similaires ont été obtenus pour
la zone correspondant aux images de la Figure I1I-13b et sont discutés dans le Chapitre IV.

En effet, les bactéries adaptées a la pollution aux HAP sont capables de dégrader le
polluant marqué et peuvent alors I’incorporer en partie dans leur métabolisme. Les
microorganismes sont capables d'utiliser les HAP comme source de C via des voies
métaboliques spécifiques et il a été montré que les bactéries peuvent transformer ou dégrader
des HAP (Cerniglia, 1993; Pothuluri and Cerniglia, 1994) et notamment des HAP de 2 a 4
cycles (Kanaly and Harayama, 2000). De nombreux microorganismes sont capables de
métaboliser des HAP a 3 cycles (Dean-ross et al., 2001) tel que le PHE.

Dans une précédente étude, Corgié et al. (2003) ont montré I’existence d’un gradient de
densité bactérienne en fonction de la distance aux racines, avec un nombre plus important de
bactéries, dont des bactéries dégradantes, au plus proche des racines. Cependant, la
probabilité de les observer en utilisant la NanoSIMS est faible. En effet, les zones de balayage
imposées par 1’appareil sont limitées. De plus, la fréquence d’éventuelles bactéries enrichies
au '°C est faible, il y a donc peu de chance de les observer. Pour confirmer la présence de
bactéries dégradantes enrichies en '3C, il faudrait procéder a 1’analyse de la totalité de la

surface échantillonnée.

4. Conclusion

L’objectif de ces analyses a microéchelle a été de localiser précisément le carbone 13
issu du PHE dans les microenvironnements du sol et de la rhizosphere. Au cours de cette
étude, un enrichissement a été observé mais n’a pas été visible partout, c’est le cas pour les
agrégats de sol. Pour les racines, au contraire, les images '*C/'?C indiquent la présence de
points chauds fortement enrichis en *C entourant les racines (et méme dans 1’épiderme ou
rhizoderme). Plusieurs hotspots ont été identifiés aprés 14 jours d’expérimentation mais ne
sont pas observables apres 7 jours. Malgré tout, en regard des mesures de carbone isotopique
dans les racines obtenues par IRMS ou par NanoSIMS, des différences sont perceptibles. Les
résultats obtenus par IRMS montrent un enrichissement en carbone 13 (E'*C) d’environ 0,05
% (R'3C/'2C ~ 0,0115) dans les tissus racinaires aprés 7 jours d’expérimentation et de 0,14 %
(R1*C/2C ~ 0,0125) approximativement aprés 14 jours. L’excés en '*C est moins marqué

aprés 7 jours d’expérimentation, toutefois il est bien présent dans les racines. Le '*C-PHE ou
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les 1*C-métabolites ont pu étre adsorbés sur la racine ou absorbés pour se retrouver dans les
tissus.

L’analyse par NanoSIMS ne permet pas d’étre exhaustif, puisque seulement une
fraction du matériel biologique est analysée. Les résultats obtenus apres analyses par
NanoSIMS n’ont pas montré d’enrichissement significatif a 7 jours, néanmoins il est observé
apres 14 jours par cette technique (Figure III-12 a 15). A partir du traitement de ces images,
il a été observé qu’au niveau des régions enrichies, les valeurs élevées en '>C ont été a chaque
fois co-localisées avec le '2C'*N-mais aussi avec le *?S". Le rapport de ces deux éléments
328/12C1*N augmente au niveau des hotspots, par rapport aux autres classes identifiées sur
I’image comme la racine qui présente un rapport *>S/"?C'*N moins élevé (Figure I11I-15). La
distribution de protéines peut étre observée par les images indiquant I’intensité des ions
2CN- (indicateur de biomasse en co-localisation avec I’ion '2C") et I’espéce d’ion *2S.

Les différentes informations tirées de ces résultats suggerent que les hotspots peuvent
correspondre a des bactéries, cependant cette hypothése sera discutée de manicre plus
approfondie dans le chapitre suivant (IV).

Cependant, les analyses NanoSIMS n’ont pas permis d’observer de points chauds dans
les agrégats de sol, ce qui pourrait étre inhérent a la préparation des échantillons de sol.

Pour aller plus loin et identifier les différentes caractéristiques ultra-structurales du
matériel biologique présent et le compartiment dans lequel est retrouvé le composé marqué,
d’autres techniques pourraient étre utilisées en complément de la NanoSIMS comme la
microscopie électronique a transmission (MET) (Carpenter et al., 2013). Des techniques
complémentaires sont couramment utilisées pour appuyer et confirmer les résultats souvent
insuffisants obtenus par NanoSIMS. Dans notre cas, il n’a pas été possible de combiner MET
et NanoSIMS puisque les échantillons produits n’étaient pas adaptés a des observations
nécessitant des lames fines.

Pour les agrégats de sol, des méthodes comme la technique de fractionnement par
densimétrie pourraient étre utilisées dans ce genre d’étude. En effet, elle permet de désagréger
le sol et d’obtenir différentes fractions qui pourraient étre observées individuellement en
NanoSIMS (Hatton et al., 2015). La préparation serait moins laborieuse, le carbone marqué
moins dilué et pourrait étre localisé plus précisément dans les différents complexes organo-

minéraux extraits.
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contaminé au '3C-phénanthréne

Les HAP sont des contaminants ubiquitaires et persistants dans 1’environnement, qui
représentent un risque pour la santé humaine et écosystémique. Le devenir et le comportement
des HAP dans les sols, en présence ou non de plante, ont été largement étudiés au cours de ces
derniéres années. Dans les sols, les HAP sont soumis a de nombreux mécanismes tels que la
sorption, et la biodégradation qui sont considérés comme étant les processus dominants dans
la dynamique des HAP (Magee et al., 1991). Mais, la plante peut aussi jouer un rdle essentiel
dans la dissipation des HAP dans les sols contaminés. Un effet direct des plantes peut étre
observé par adsorption et/ou absorption des polluants et métabolites associés sur/dans les
tissus végétaux mais qui semble limité¢ (Gao and Zhu, 2004; Giinther et al., 1996; Rezek et al.,
2008). Mais I’effet le plus significatif est indirect via la stimulation de I’activité microbienne
de biodégradation dans la rhizosphére. En effet, la rhizosphére des plantes est connue comme
¢tant un environnement favorable pour le développement d’une microflore active et
abondante pouvant améliorer la dissipation des HAP dans les sols (Corgié et al., 2003 ;
Reilley et al. 1996). Dans le sol, une partie des HAP et des métabolites associés peuvent
persister dans la matrice sous forme de résidus liés. Cependant, les composés formant ce
résidu non extractible (Cébron et al., 2011) sont encore mal connus et cette fraction résiduelle
du sol nécessite d’étre davantage étudiée. Le carbone issu des HAP formant le résidu 1ié peut
étre : (1) minéralis¢ sous forme de CO», (ii) biodégradé ou biotransformé pour former des
métabolites de dégradation généralement plus réactifs que les composés parents se liant de ce
fait plus facilement aux constituants du sol ou (iii) incorporé dans la biomasse microbienne
(Késtner et al., 1999).

L’objectif de ce chapitre était d’¢étudier 1’influence de la plante sur le devenir des HAP
et des composés organiques issus de leur transformation et plus précisément sur leur
répartition dans les différents compartiments du sol et de la rhizosphere. Pour cela, une
expérience en mésocosmes (Chapitre II) a été réalisée sur 21 jours avec du ray-grass et un sol
qui a été artificiellement contaminé par un HAP modéle marqué au carbone 13, le *C-
phénanthréne. Les analyses ont porté sur le C issu du '*C-PHE ajouté dans le sol planté ou
non en suivant (i) sa distribution dans la fraction extractible et la fraction non extractible du
sol, et dans la plante mais aussi (ii) la localisation du '3C dans le sol et la rhizosphére a une
¢échelle globale et a une échelle plus fine, en combinant des outils d’IRMS et de NanoSIMS.

A 21 jours, environ 90% de la quantité extractible de PHE a été dissipée, en revanche
aucun effet de la rhizosphére sur la dissipation du PHE n’a été mis en évidence. Plus de 40%
du *C issu du *C-PHE est encore présent dans le sol a la fin de I’expérimentation,

probablement plus sous la forme du composé parent mais sous la forme de produits issus de
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leur transformation. Par conséquent, ils peuvent étre sous la forme de métabolites ou
incorporés dans la biomasse microbienne. Approximativement 0,36% du '>C-PHE
initialement ajouté a été retrouvé dans les racines et parties aériennes, représentant un
enrichissement en '*C (E'*C) équivalent a celui retrouvé dans le sol (E'*C = 0.04 % at.).
L’utilisation de la NanoSIMS a permis de localiser le '*C dans les racines et son
environnement proche a I’échelle micrométrique. Un enrichissement global a été confirmé par
les résultats IRMS. Plusieurs hotspots enrichis en '*C ont été identifiés, associés a un rapport
325/12C1N élevé. En comparant leur composition élémentaire, leur taille et leur forme il a été

supposé que ces hotspots pouvaient étre des bactéries.
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Abstract

Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAHs) are ubiquitous and persistent soil pollutants.
Their fate and the influence of the plant rhizosphere on their dynamics has been extensively
studied, but studies mainly focused on their dissipation rate. We conducted a plant-soil
mesocosm experiment to study the fate and distribution of PAHs or derived compounds in the
extractable fraction, the residual soil, the shoot biomass and the root biomass. The experiment
was conducted for 21 days using ryegrass and a forest soil spiked with '3C-labeled
phenanthrene (PHE), using combined IRMS and NanoSIMS for analyses. Almost 90% of the
initial extractable PHE content was dissipated within 3 weeks, but no rhizospheric effect was
highlighted on PHE dissipation. More than 40% of 3*C-PHE was still in the soil at the end of
the experiment, but not as PHE or PAH-derived compounds. Therefore it was under the form
of new compounds (metabolites) and/or had been incorporated into the microbial biomass.
About 0.36% of the initial *C-PHE was recovered in the root and shoot tissues, representing
similar *C enrichment (E'3C) as in the soil (E*C = 0.04 at.%). Using NanoSIMS, 13C was
also localized at the microscale in the roots and their close environment. Global '*C
enrichment confirmed the results obtained by IRMS. Some hotspots of '3C enrichment were
found, with a high **S/!?C'N ratio. Comparing the ratios, sizes and shapes of these hotspots

suggested that they could be bacteria.
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Keywords: Polycyclic Aromatic Hydrocarbons; '3C-Phenanthrene; soil; rhizosphere; IRMS;

NanoSIMS

Highlights:

> A mesocosm experiment with '3C-PHE-spiked soil was analyzed by IRMS and
NanoSIMS
> 40% of *C-PHE was still in the soil after 21 days but not as the parent compound

> Bacterium-like '*C-enriched hotspots were revealed by NanoSIMS close to the roots

1. Introduction

Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAHs) are ubiquitous and persistent organic
compounds found in the soils of large brownfield areas in many former industrial regions.
They are composed of two or more benzene rings and result from the incomplete combustion
by pyrolysis of organic materials from natural or anthropogenic sources (Edwards, 1983).
They are persistent in soils due to their low water solubility and high adsorption on soil
constituents (Wilson and Jones, 1993). They are harmful to human and environmental health,
and 16 of them are listed as priority pollutants by the USEPA (Hartmann, 1996).

Many studies have addressed the fate and dynamics of PAHs in soils, where they can
undergo numerous processes such as plant uptake, stabilization by sorption on organic and
mineral phases, or transformation and degradation until total mineralization. Sorption and
degradation are key processes in the fate of PAHs in the environment (Magee et al., 1991).
The persistence of organic pollutants in soils has been attributed to sequestration mechanisms
including intra-organic matter and intra-particle diffusion of the parent compound and
transformation products (Doick et al., 2005). Plants seem to have a limited direct impact on
PAH dynamics in polluted soils (Fang et al., 2001; Giinther et al., 1996; Rezek et al., 2008).
Gao and Zhu (2004) showed that uptake of phenanthrene and pyrene by plants accounted for
less than 0.01 and 0.23% of enhanced loss in vegetated versus non-vegetated soils. The low
water solubility of PAHs could prevent significant uptake by plant tissues (Binet et al., 2000;
Kipopoulou et al., 1999) and root-to-shoot translocation (Burken and Schnoor, 1998).

However, the indirect role of plants in PAH dynamics through their root systems is largely
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documented (Rezek et al., 2008; Miya and Firestone, 2000; Liste and Alexander, 2000). The
plant rhizosphere is a favorable environment for high microbial diversity and activity, which
permit higher PAH dissipation in soils (Corgi¢ et al., 2003; Anderson et al., 1993; Schwab,
1994; Reilley et al. 1996). The main mechanisms involved in PAH dissipation in the soil and
the rhizosphere are biodegradation and biotransformation by an active microflora (Binet et al.,
2000; Wilson and Jones 1993; Cerniglia, 1997). The soil heterotrophic microflora may use
organic pollutants as a source of carbon (C) and energy to grow, or for co-metabolism
(Hwang and Cutright, 2002). The C derived from PAHs (C-PAH) could be (i) incorporated
into the microbial biomass (Késtner et al., 1999), and/or (ii) transformed into other organic
compounds and thus form part of non-extractable PAHs (Richnow et al., 1998 and 1999). The
newly formed organic products could be more reactive than the parent compounds and
therefore bind with soil components more easily, but could also be more toxic (Sabaté et al.,
2006). Cébron et al. (2011) showed that 38% of the '*C from labeled PAH added into soil
mesocosms was not extractable after 12 days. C-PAH was still present but probably not under
the form of parent PAHs or extractable compounds. Some of these newly formed organic
compounds may be more soluble and more mobile than parent PAHs (Sabaté et al., 2006).
However, most of the studies led so far only considered the dissipation of PAHs in the soil
and in the plant rhizosphere. Some studies focused on the residual and newly formed organic
compounds, especially on the distribution and the dynamics of C-PAH in the soil (Doick et
al., 2005; Eschenbach et al., 1998; Késtner et al., 1999a; Macleod and Semple, 2003; Grant L
Northcott and Jones, 2001; Richnow et al., 1998), but no in soil-plant-microflora
compartments.

An effective and relevant way to trace carbon compounds in soil-plant ecosystems is to
use "°C isotopic labeling. For example, Richnow et al. (2000, 1998) used [1-'3C]-PAH to
trace the transformation of phenanthrene in a soil reactor. But it appears more relevant to
monitor C-PAH using a molecule labeled on all its carbon atoms (Cébron et al., 2011).
Another complementary method to trace a labeled organic compound in soils, plants or
bacteria is to map isotopic distribution at a microscale through NanoSIMS analyses (high-
resolution imaging Secondary Ion Mass Spectrometry) (Hoppe et al., 2013). NanoSIMS
analyses can map all the elements (isotopes) of the periodic table with an ultimate lateral
resolution (probe size) in the 50 to 150 nm range, high sensivity (a few ppm), and high mass
resolution (Herrmann et al., 2007; Moore et al., 2012; Remusat et al., 2012; Vidal et al.,
2016).
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The objective of our study was to investigate the fate of C-PAH in planted and non-planted
soil by assessing (i) the distribution of C-PAH in the extractable fraction, the residual soil, the
shoot biomass and the root biomass, and (ii) the localization of C-PAH in different
compartments of the soil-plant system. We conducted a mesocosm trial using ryegrass, '*C-
phenanthrene ('*C-labeled on all its carbon atoms) soil spiking, and coupling isotopic

analyses with NanoSIMS analyses.

2. Materials & methods

2.1. Soil-plant mesocosms

Planted and non-planted mesocosms were set up, with soil spiked with either unlabeled
12C-PHE (control) or labeled *C-PHE. The soil was a Calcisol, sampled at 5-35 cm depth in a
temperate beech forest close to a former coking plant (49°14.163°N, 6°0.116’E, Homecourt,
Lorraine region, France). The soil horizon had a pHwaer of 7.3; it contained 48% clay, 44%
silt, 7% sand, had organic carbon and total nitrogen contents of 23.0 and 1.62 g kg’
respectively, and a low PAH content (13.4 mg kg™!). The soil sample was air-dried, ground
and sieved to 2 mm, and then spiked with 300 mg PHE kg of soil. Spiking modalities were
as follows: one with unlabeled PHE ('>)C-PHE, Sigma Aldrich >97%) and two with known
BC-PHE/"*C-PHE mixtures ("*C-PHE, Sigma-Aldrich Isotec Stables Isotopes, Miamisburg,
Ohio, USA). The '*C-PHE/"?C-PHE ratio was 1:8 for organic carbon analyses and 1:1 for
NanoSIMS analyses. A PHE-hexane solution was added to 1:10 of the total soil mass for
spiking. Hexane was evaporated under a fumehood, and then the spiked soil was
homogenized with the remaining 9:10 of soil mass.

The planted and non-planted mesocosms were conducted in 50-mL glass jars with 40 g
of PHE-spiked soil. They were inoculated with 10 mL of soil suspension from a PAH-
contaminated soil (200 g L! in 0.85% NaCl) to ensure that a PAH-degrading microflora was
present. Five ryegrass (Lolium perenne) seeds were added in each planted mesocosm. The
experiment was conducted in a growth chamber under controlled conditions (22°C/18°C with
16h/8h day/night, 250 pmol photons m? s, 80% relative humidity) for 21 days. Four
replicates were prepared for each planted and non-planted modality and each sampling time
(0, 7, 14 and 21 days), and for each '2C-PHE- and '*C-PHE/!>C-PHE- (1:8 ratio) spiked soil,
except for 1:1 3C-PHE/"?C-PHE-spiked soil (one replicate, and sampling after 7 and 14 days
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for NanoSIMS microprobe analyses). At each sampling time, ryegrass shoots and roots were
removed from the soil and separated. The roots were washed with distilled water and dried
with filter paper. The fresh plant material and soil were oven-dried at 35 °C and then ground,
and the soil was sieved to 200 um prior to analyses. The roots were prepared directly after

sampling for elemental mapping analyses.

2.2. Organic and isotopic analyses

PHE was extracted from 2 g of dry soil using dichloromethane (DCM) and a high-
pressure and high-temperature DIONEX® 200 ASE (Accelerated Solvent Extractor)
automated extractor. Residual soil (after PAH extraction) was kept for organic analyses. DCM
was evaporated from the PAH extracts under N> flow and replaced by acetonitrile for PAH
analysis. PAH extracts were analyzed using a reverse-phase chromatography UHPLC
Ultimate 3000 RSLC system (Dionex) equipped with a Diode Array Detector and a Zorbax
Eclipse PAH RRHD column (100 mm x 2.1 mm, 1.8 um — Agilent). The mobile phase was a
mixture of water/acetonitrile in gradient mode, with a flow rate of 0.420 mL min'. The

wavelength used for detection was 254 nm.

Isotopic and elemental analyses were performed on bulk and residual soil (before and
after PAH extraction, respectively), and on ryegrass shoot and root biomass using EA-
GC/IRMS (Elementary analyzer — Isotope Ratio Mass Spectrometry 100, IsoPrime,
Manchester. EA: IsotopeCube, Elementar, Hanau). Approximately 1.0 mg of the powdered
material of each sample was weighed and placed in 6x4 mm tin capsules (Elemental
Microanalysis Limited, Devon, UK). Analyses were carried out at the Technical Platform of
Functional Ecology (OC 081) at the INRA Forest Ecology and Eco-Physiology Unit. Isotopic

measurements were reported in the delta notation ( § expressed in %o) as:

§ 13C (%o) = ((% )— 1) x 1000 Eq. 1

Where Rsample = *Csample /*Csample for labeled and control samples, and Rger refers to the
Vienna Pee Dee Belemnite (VPDB) standard, with Rrer= '3Cpps/*>Cpps = 0.0112375.

Enrichment in 1*C (E'*C), expressed as excess % of atoms (at.%), was calculated relatively to

the unlabeled control in the soil and in the plant, as follows:
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E13C (at.%) = (13C1abeled - 13Ccontrol) Eq 2

Where *Clabeled (at.%) = [Riabele/(Riabeted +1)] X 100, *Ceontrol (at.%) = [Reontrol AReontrort1)] X
100. E'3C was calculated for bulk soil, residual soil, and ryegrass shoot biomass and root
biomass.

Soil and plant '3C concentrations ('*Cconc) Were also calculated (expressed as pg C g™! of soil
and pg C g'! of plant, respectively):

BCeone (g C g) = (C22==C=) s Eq. 3

Where Cy refers to the C content, expressed in ug C g! of soil or plant. 1*C distribution (%) in
the mesocosms was deduced from the '*C concentrations and by considering that the
percentage of ’C initially added in the soil after PHE-spiking was 100% (T0). '*C
distribution (%) was calculated for the PAH extracts, the residual soil and the plants. The

remaining '*C was considered as '*C loss.

2.3. Elemental mapping analyses in the roots

The fresh ryegrass roots harvested after 7 and 14 days were rapidly cut into 0.5-cm
pieces and placed on adhesive film. The fine roots were cryofixed using a LEICA EM CPC
Universal Cryoworkstation. They were frozen at atmospheric pressure (10° °C s™'), and
slammed on copper mirrors (Printz et al., 2016). Then the cryofixed samples were lyophilized
(LEICA EM CFD) without using any solvent (1°C h™! for 8 days down to —20 °C at 1.10* Pa)
(Printz et al., 2016). The root samples were finally embedded in Epoxy resin and coated with
gold prior to analyses by nano Secondary Ion Mass Spectrometry.

Elemental mapping was performed using a Cameca NanoSIMS 50 ion probe
(Gennevilliers, France) in the raster-imaging mode. The probe detects the secondary ions
generated from each pulverized sample surface by an energetic incident ion beam (Hoppe et
al., 2013). Ton images were obtained using a beam of Cs" primary ions with an energy impact
of 16 keV and a beam current of 0.8 pA on the sample. The images were recorded in 256x256
pixels; under these conditions, a lateral resolution of 80-100 nm was expected. Negative
secondary ion signals for '2C-, 13C", 2C!N-, *2S- ions and '>C!'*N-, *Fe!®O- clusters (Behrens
et al.,, 2008) were collected simultaneously using the multicollection system. Images were
acquired with a counting time of 30 ms/pixel. Mass resolution (M/AM) was above 4500 (e.g.

2 916 was required to resolve mass interference between '*C and '>C'H), and mass calibration
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was achieved using standard iron oxide references. The isotope ratio of the two '>C and '3C
carbon isotopes allowed us to localize and quantify the '*C-labeled PHE. The quantitative
data acquired by NanoSIMS were calculated with Winimage software that directly processes
image data (CAMECA file format) and measures the 8% isotopic deviation according to the
8%00 formula (Eq. 1) for each pixel. The deviation of the '3C/'?C ratio was calculated based on
a fixed Ryer value (commonly 1.107%, the natural isotope ratio for '*C). The isotopic ratio of
13C determined by NanoSIMS was not compare to IRMS values because of the presence of
the epoxy resin which prevent a specific '*C signal of organic matter (Vidal et al., 2016). The
scale of all the images of isotopic map deviation was kept constant (0 to 300) to allow for a
quick comparison of intensity levels.

Carbon-to-nitrogen (>C/'>)C'¥N) and sulfur-to-nitrogen (**S/!>’C!¥N) ratio data were
extracted from regions of interest (ROIs) by using the freeware package Image J. Each ROI
was drawn at least twice for each group in order to obtain a mean ratio for any given area.
Linescan (=segments of variable length drawn on the ion image) data were also extracted
using OpenMIMS plugging with Imagel] software. Preparation and SIMS analyses were
carried out with a Cameca NanoSIMS 50 at the Luxembourg Institute of Science and

Technology (LIST) in Esch-sur-Alzette, Luxembourg.

2.4. Statistical analyses

Statistical analyses were performed using R software (version 3.1.3, 2015). All tests
were used with a 95% significant level. Parametric conditions were checked with Shapiro-
Wilk’s test for normality and with Bartlett’s test for homogeneity of variance. When
normality conditions were not met, a non-parametric statistical test was used for multiple
comparisons of means. Two-way analysis of variance (ANOVA 2) followed by Tukey’s post
hoc test was used for the comparison of PHE and !*C concentrations between sampling times
and between treatments. For NanoSIMS analysis, the relative abundance levels of '*C from

ROI were compared with a non-parametric analysis of variance (Kruskal-Wallis test).
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3. Results

3.1. Phenanthrene concentrations in planted and non-planted mesocosms

200
B Non-planted mesocosm

a
160 - b Planted mesocosm
I
120
80 .
- -
0 7 14

PHE concentrations (mg kg™! soil)

21
Days

Figure IV-1. Extractable concentrations of phenanthrene (PHE) (mg kg™ of soil) in planted and non-planted mesocosms at
different time-points over a 21-day period. Means + SD, n = 4. Different letters indicate significant differences (p<0.05) between

the sampling times.

The extractable PHE concentration immediately after soil spiking (T0) was 171.6 + 0.7
mg kg (Figure IV-1). After 7 days, PHE concentrations were 128.1 £ 9.7 and 137.6 + 10.8
mg kg! in the planted and non-planted mesocosms, respectively, indicating 20-25% PHE
dissipation. The main decrease in PHE concentration was noted after 14 days, with 49.8 +
15.6 and 40.2 £ 15.9 mg kg™! of PHE in the planted and non-planted mesocosms, respectively,
1.e. approximately 70% of PHE loss. Finally, after 21 days there remained less than 20 mg kg
! of PHE in each mesocosm. The PHE concentration decreased significantly over time: 90%
of the added PHE was dissipated after 21 days. No significant difference in PHE

concentrations was noted over time between the planted and non-planted mesocosms.
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3.2. 3C-enrichment and distribution in the planted and non-planted

mesocosms

3C-enrichment (E'*C) values are summarized in Table IV-1 and Figure IV-2a. No
significant difference in E'>C was noted between the planted and non-planted mesocosms.
E'3C of the bulk soil decreased from 0.097 at.% at TO down to 0.047 at.% after 21 days, while
EB3C of the residual soil increased from 0.005 at.% to 0.044 at.% over the same time period.
At the end of the trial, there was no significant difference in '*C concentration between the
bulk and residual soils, indicating that '*C was mainly present in the residual soil under a non-
extractable form (Table IV-1). E'*C in plant tissues was studied after 7 days. It reached 0.015
at.% and 0.017 at.% in the roots and shoots, respectively. From 14 days, no significant
difference was noted between root and shoot E'*C due to the high heterogeneity of values.
After 21 days, E'*C in residual soil as well as in ryegrass shoots and roots was around 0.04
at.%.

BC distribution was measured over time for the different compartments of the
mesocosms: residual soil, PAH extract, plant, and C loss (Figure I'V-2b). At TO, 94% of the
total '*C content was recovered in the PAH extract, and 6% in the residual soil. The *C
content of the PAH extract decreased over time down to 3-11% of the total '>C content, while
it increased significantly in residual soil and reached 45-48% of the total 1*C content after 21
days. The ryegrass '°C content represented less than 1% of the total *C content, mainly due
to the very low dry mass as compared to the total mass of soil (a few mg versus 40 g). The

13C loss from mesocosms accounted for 19% after 7 days and up to 43% after 14 days.
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Figure IV-2. 3C dynamics after "*C-PHE spiking in non-planted (left) and planted (right) mesocosms at different time-points
over a 21-day period. (a) '*C enrichment (E'*C %) in the plant and soil compartments. Means = SD, n = 4. C enrichment was
calculated from §'3C data obtained by EA-IRMS. (b) *C distribution in the mesocosm compartments (PAH extract, residual soil,
plant, and C loss). Results are expressed as percentages of the '*C-PHE concentrations initially added in the soil. The plant
compartment gathers root and shoot data. PAH extract concentrations were calculated as the difference between bulk and

residual soil concentrations.
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Table IV-1. § °C values (%o), total C contents (mg.g™ soil) and *C concentrations obtained for soil and plant (ug C g soil and pg C g' DM respectively) in non-planted (NP) and planted (P)
mesocosms with 2C (control) and "*C (enriched) spiked soil. The § '*C values and C contents were measured by EA-IRMS and the ®*C concentrations were calculated from the measured data.

st Total carbon concentration 13¢ concentration
Sa.m[ie (%0) 1 . -1 -1 . -1
(mg C g™ of soil) (mg C g~ of plant) (ug C g™ of soil) (ug C g™ of plant)
Time M Soil Plant Soil Plant Soil Plant
(Day) Bulk Residual Shoot Root Bulk Residual Shoot Root Bulk Residual Shoot Root
Control ) -25.7+0.1 -259+0.1 275+ 1.1 249+ 1.1
o -
Enriched 625424 211405 235407  254+26 229+13% 13+01%
NP -254+0.3 -259+0.1 259+ 14 244+ 0.6
Control
7 P -254+03 -258+£02  -258+1.6 -27.6+0.7 258+ 1.9 249+1.9 396.0+ 1.7 359.6 £ 33.8
. NP 435+40  49+26 243+ 11  246+19 184+ 1.4° 83+09B
Enriched b
P 478+3.3 1.5+£6.6 -103+1.6 -14+£3 2 24.0+ 0.0 244 +£0.7 395.0+39 3642+ 6.7 193+ 0.9 73+£1.7 71.4+99 56.6 +13.3
NP -25.7+0.1 -259+0.1 252+ 14 249+ 1.8
Control
14 P -258+02  -259+02 -269+06 -26.6+0.9 252+0.9 246+ 1.0 368.1 £26.6  223.7+ 106.0
Enri NP 212+3.3 112+2 249+23 255+ 1.7 129+1.7° 104+02°€
nriched
P 25.0+ 4.0 13.7+2.5 16.8+13.3 -1.3+64 23.1+0.5 253+ 1.7 389.5+4.5 333.8+27.6 129+ 1.0 11.0+ 0.8 1912+ 604  92.5+2324
NP -258+02  -259+0.2 246+ 04 252 +0.8
Control
P -256+04  -258+0.1 272+03 -26.5+0.1 244+04 253+22 3589+5.1 308.8 £50.2
21 i NP 14958 11.0+27 246+23 252426 109+ 1.0° 102+07°
P 17.5+0.7 125+ 04 72+ 12.1 99+119 26.7+2.7 242+1.2 396.7+2.7 322.1+16.9 126+ 1.3 10.2+0.5 150.8 + 56.2* 1304+ 41.84

* Different letters indicate significant differences (p<0.05) in bulk (a,b,c) and residual soil (A,B,C) between sampling times. No significant difference (p>0.05) was found

between planted and non- planted soil mesocosms and between roots and shoots.
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3.3. Mapping of 1*C enrichment in ryegrass roots

NanoSIMS analyses were carried out on unlabeled and labeled roots after 7 and 14
days. The mean percentages of '*C atoms in the roots were 1.09 in unlabeled (control) roots,
1.11 in '3C-labeled roots after 7 days, and 1.15 in '’C-labeled roots after 14 days. A

significant *C-enrichment was noted in labeled roots after 14 days relatively to the control.
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Figure IV-3. NanoSIMS elemental maps of '2C’, °C-, 2C"N-, 25" and %Fe'®O" from labeled ryegrass roots after 14 days. The
90*90-um? images are cross views of whole roots with adherent soil particles. A composite image (bottom right) was obtained
by overlaying the '2C’, 2C'N- and "*C" images. Three areas of interest (bordered in white) with higher '*C content were
identified. NanoSIMS data were analyzed using Winimage software.

A mapping of °C associated with '2C, 12C!*N, S, 3Fe!®0 ion species was performed
on root cross sections after 14 days (Figure IV-3). The roots were clearly identified in
association with high >C", ’C"¥N- and *S" signals. The resin was clearly visible with high
12C- levels but no '*)CN- or *S" intensity, and was easily differentiated from the root tissue.
Mineral particles such as iron oxides, assimilated to soil particles, were highlighted by the
%Fe!®0 ~ signal and they were only observed surrounding the root. The composite image
resulting from the overlay of '2C, 2)CN and *C elements emphasized '*C enrichment
localization. There was no visual evidence of global '*C enrichment in the roots, but rather
locally distributed hotspots. Three zones were identified close to the root epidermis (Figure
IV-4), but none close to the soil particles. These hotspots were mainly oval-shaped, and 1 to 2

pum in diameter.
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Figure IV-4.. NanoSIMS composite image and linescan obtained from root tissue after 14 days. The zone is located inside the
white square of Figure 3. (a) Composite 25*25-um? image with hotspots reflecting the '3C-enrichment (red) obtained by
overlaying '2C-, *C’, "2C'*N-and *Fe'®O- (white) ion species images. (b) A white segment was drawn through these hotspots (H)
and the root (R) tissue to obtain the linescan profiles. They provided information on the elemental distribution of nitrogen, sulfur,
and labeled and unlabeled carbon, and concerned "2C'N relatively to 32S and 'C relatively to '2C (top to bottom).

An area of interest, pinpointed by the white square in Figure IV-3, was enlarged and
presented in Figure 1V-4a) Hotspots (red), root (green and blue association), soil (white) and
resin (green) were well identified. The black zone between the resin and the root could be
holes that formed during sample preparation. The hotspots were adherent to the root
epidermal cells but not to the soil particles. A linescan was drawn through root and hotspots
(Figure IV-4b) to study '°C-, *C", '2)C*N" and **S" distribution. It showed that a higher *C-
signal as compared to '>C~ was correlated with a higher 32S- signal as compared to 'C!N.
This higher S signal as compared to ">C'*N" was not observed in the root but only in the
hotspot, so that the hotspots appeared to be made of something else than root tissue.
12C/12CMN, 328/"2CN and °Fe'®Q/'’C ratios were also calculated for ROI selection in the
hotspots, root tissue, soil particles and resin (Table I'V-2). Hotspots were easily discriminated

from roots because they displayed significantly higher '2C/">C'¥N and *2S/!>C'*N ratios. They
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were not considered as soil particles because they had a low **Fe!®0/!C ratio, or as resin
because they contained less C than resin (">C/!2C!*N ratios equivalent to 12.88 for resin and
1.02 for hotspots).

12 12 14 32 12 _14 56 16 12
TablelV-2. C/ C N, S/ C Nand Fe O/ C ratios in the hotspots, root tissues, soil, and resin identified in Figure 4. Mean

ratios (+SD) were extracted from Regions Of Interest (ROIs) using OpenMIMS plugin in the freeware package Image J. *
(p<0.10), ** (p<0.05), *** (p<0.001), indicate significant differences between ROI classes according to Wilcoxon rank-sum test.

12 12 14 32 12 14
ROI dass C/CN S/CN re'0 /°C
Hotspot 1.02+0.25 0.11+£0.03 0.001 +0.00
kkk kk

Root **[ 0.33 +0.08 } 0.02 + 0.00 } * [ 0.002 £ 0.00
Hkok ] *k

Soil 1.49 £ 0.14 0.23+0.05 2.18+1.70

Resin 12.88 +1.79 0.04 +0.00 0.000 = 0.00

4. Discussion

4.1. Effect of the rhizosphere on phenanthrene degradation

The extractable PHE concentration decreased by 40% after spiking and by up to 90%
after 21 days in the planted and non-planted systems (Figure I'V-1). This rapid dissipation of
PHE and its high rate are in part explained by experimental conditions, including the high
bioavailability of the freshly spiked pollutant and soil inoculation with adapted microflora.
Smith et al. (2011) showed that using a soil freshly spiked with pure PAH led to a greater loss
than using historically contaminated soils. Inoculation of a microflora extracted from PAH-
contaminated soil had a priming effect in the first days following contamination and increased
PHE degradation (Joner et al., 2004; Joner et al., 2002). Low-molecular-weight PAHs such as
PHE (3 rings) can be used as primary substrates and be easily broken down in the soil by
adapted microflora commonly found in polluted soils (Cerniglia, 1997). This rapid PHE
degradation could mask a potential rhizospheric effect, even in a forest soil. No significant
difference was noted in '*C-dynamics between the planted and non-planted systems (Figure
IV-2). Therefore, there is no evidence of an impact of the rhizosphere on PAH degradation in

this type of plant-soil mesocosm.
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4.2. Dynamics of phenanthrene carbon in the plant-soil mesocosms

The dynamics of PHE degradation was studied by monitoring the increase in C loss and
C incorporation in the soil (Figure IV-2a). The loss of *C during the first 14 days
represented half of the spiked '3C (Figure IV-2b). We hypothesized that a major part of the
PHE loss was mineralized as CO2. There was no significant difference in PHE degradation
between 14 and 21 days, which means that PHE degradation occurred during the first days of
contamination.

After 14 days, almost 40% of PHE carbon had been incorporated in the soil. This result
is in accordance with the 38% of '*C remaining in the soil after 12 days in comparable soil
mesocosms used to identify PAH-degrading bacteria (Cébron et al., 2011). No PHE
metabolite, like those identified by Kécker et al. (2002) and Richnow et al. (2000) for
example, was detected by GC-MS analysis of PAH extracts. The remaining '*C incorporated
in the soil must then have been present under the form of other organic compounds that were
not extracted by dichloromethane. Késtner et al. (1999) conducted a long-term experiment on
the transformation of '*C-labeled PAHs in soil bioreactors; they highlighted that the non-
extractable residue had a relatively high stability over time. These organic compounds, newly
formed from PAHs, become soil-bound residues (Binet et al., 2000) and/or a C source for
microorganisms (Richnow et al., 1998; 2000). For Richnow et al. (1999), the formation of
these compounds most probably depends on an intense microbial activity. Soil
microorganisms may use organic pollutants like PAHs as a C source and transform them into
biomass through anabolic processes. Part of these newly formed compounds can also be
incorporated into organo-mineral complexes and be protected against degradation depending
on the nature of mineral phases (de Junet et al., 2013). This could explain why these organic
compounds remain non-available in the soil (Macleod and Semple, 2003; Pignatello and
Xing, 1996) and have a relative high stability (Richnow et al., 1999).

Less than 1% of total PHE carbon was taken up by ryegrass roots and shoots. No
significant difference was noted between the two plant parts after 14 and 21 days. Plant 13C
enrichment was similar to soil 1*C enrichment, namely about 0.04 at.% (Figure IV-2a), and
the difference expressed in total amounts was only due to the difference in mass between the
soil and the plants. However, according to NanoSIMS analyses (Figure IV-4), there was no
evidence of direct PHE uptake by plant roots. A small part of PHE may have been sorbed
onto the root epidermis, more precisely near the suberized exodermis and endodermis (Dupuy

et al.,, 2016). Previous studies show preferential PAH incorporation in shoots through
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atmospheric deposition, and low direct incorporation by roots (Binet et al., 2000b; Desalme et
al., 2011; Schwab and Banks, 1994). If 1*C was not taken up by the roots under the form of
PHE, it may have been taken up under the form of newly formed organic compounds or '*C-
CO:a. It could be absorbed or adsorbed from ambient air by the shoots after PHE volatilization
(Gao and Zhu, 2004) or through stomata under the form of '*C-CO, during the photosynthetic
process. '°C enrichment was also noted in roots by SIMS, confirming the excess '*C

recovered in the roots (Figure IV-2a).

4.3. Determination of 1*C hotspots and localization of '*C in ryegrass roots

There was no correlation between the *Fe!'®0 and *C signals close to the roots after 14
days, therefore SIMS analyses did not evidence any contribution of organic matter-mineral
associations to the '*C-PAH dynamics. However, two types of enrichment were highlighted in
the plant rhizosphere: a global *C enrichment and '*C hotspots. Hotspots were composed of
12C, CN" and *%S" ions species. Sulfur and nitrogen contents suggest the presence of
proteins (Eybe et al., 2008) that could originate from the plants or from microorganisms.
Hotspots were discriminated from root tissues based on their high *2S content as compared to
the roots (Figure IV-4 and Table IV-2). The 32S/!2C!*N ratio of the hotspots (0.11) was
around five times higher than the 3*S/!2C!*N ratio of the ryegrass roots (0.02). This last value
is in accordance with the **S/!2C!*N ratio of 0.027 found by Dijkshoorn and Van Wijk (1967)
in ryegrass shoots. The oval shape of the hotspots and their size (1 to 2 um in diameter) are in
accordance with the shape and size of bacteria. Moreover, measurements were performed on
isolated bacteria (unpublished data) and showed similar ratios (0.1 for *2S/!2C!'*N). There was
evidence of global '3C enrichment during plant growth, but no PAH uptake by the roots was
visualized by NanoSIMS analyses (Figure IV-4). The main '*C-PAH uptake could be

attributed to the bacteria present in the rhizospheric environment.
5. Conclusion
A mesocosm experiment was conducted using '3C-phenanthrene to monitor the
dynamics of PHE and derived compounds in the soil and in ryegrass. After 21 days, almost

90% of spiked PHE had been degraded. PHE was mainly mineralized under gas phase (up to
53%, corresponding to the '*C loss). But after 14 days, more than 40% of PHE carbon had
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been transformed into newly formed organic compounds (metabolites) or incorporated into
the microbial biomass. No rhizospheric effect on PAH dynamics was noted due to the rapid
dissipation of PHE. Less than 1% of PHE carbon was also found in the root and shoot tissues
of ryegrass. The plant E'3C was similar to the soil E*C (~ 0.04 at.%), suggesting a
homogeneous C-PAH distribution in the plant-soil mesocosm.

Global root C-PAH enrichment was also determined in the ryegrass rhizosphere at a
finer scale using NanoSIMS, based on '*C/'?C ratio measurements on images obtained for
control ('2C) and labeled samples after 7 and 14 days. There was no evidence of '*C-PAH
association to iron oxides in the close root environment. However, hotspots of '*C enrichment
close to the roots probably indicated the presence of bacteria, as suggested by their size, shape
and element composition. A part of PAH carbon was sorbed on the roots, but it was mainly
incorporated into the bacteria mentioned above. These bacteria probably degraded PHE and
incorporated PHE-derived !*C into their biomass.

The use of labeled contaminants and the coupling of IRMS and NanoSIMS is a relevant
and powerful tool for determining the dynamics of these contaminants. The dynamics of '*C
from labeled PAH was highlighted by '3*C-partionning at a global level, but the transformation
of PAH *C at a molecular level remains to be investigated. Complementary techniques such

as '>*C-NMR and pyGCMS could be used to further characterize the *C-PAH metabolites.
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1. Introduction

La compréhension des mécanismes gouvernant la mobilité et la dégradation des HAP
dans les sols est une ¢étape clé pour prédire leur devenir (Doick et al., 2005). L’ application
d’un HAP marqué, en utilisant un isotope stable ou radioactif, a été couramment utilisée ces
derniéres décennies pour suivre la transformation des polluants dans le sol et la formation de
résidus liés (Kécker et al., 2002; Richnow et al., 1998). D’aprés les travaux de Richnow et al.
(2000) les produits marqués issus de la dégradation du PHE retrouvés sous forme de résidus
liés sont des métabolites connus du PHE. Cependant, les données concernant la structure
moléculaire des résidus liés produits a partir des HAP sont limitées.

Dans cette étude, nous avons choisi d’utiliser le '*C-PHE comme HAP modé¢le afin de
pouvoir identifier les métabolites marqués au '*C dans le sol rhizosphérique. Dans le chapitre
IV, nous avons montré qu’une fraction importante du '*C était retrouvée dans la partie non-
extractible au DCM. En effet, environ 45% du '*C est sous forme de résidus liés, mais sous
quelle forme et ou se retrouvent ces composés néoformés marqués dans le sol ? C’est 1’objet
de ce chapitre. Les composés qui peuvent constituer le résidu non-extractible sont (i) les
composés parents (ii) les métabolites chimiques et/ou (iii) le *C incorporé dans la biomasse
microbienne (Figure V-1). Les composés nouvellement formés peuvent étre tres variés et
donc se comporter différemment dans le sol. Les produits de dégradation vont avoir tendance
a étre plus réactifs que les composés parents et de ce fait favoriser la formation de la fraction
non-extractible au solvant (Késtner et al., 1999).

En raison de la complexit¢é de la matrice et de la présence d’éléments pouvant
considérablement interférer lors des analyses, I’identification des composés issus du *C-PHE
n’a pas pu étre réalisée directement sur le sol brut. C’est pourquoi, nous avons choisi
d’utiliser deux méthodes de prétraitement du sol de maniere a pouvoir caractériser la matiére
organique issue du '*C-PHE. Les deux procédures employées sont illustrées dans la Figure
V-2, et ont été utilisées sur les échantillons de sol plantés (témoin et enrichi). Ainsi, dans
I’intention de localiser et d’identifier les composés marqués issus des processus de
dégradation et de transformation du !*C-PHE dans le sol, les trois méthodes de
prétraitement qui ont été sélectionnées et appliquées sont :

» Une méthode d’extraction (ASE) a I’eau du résidu de sol aprés extraction des
HAP (au DCM) (Figure I1-7) dans le but d’identifier une partie des composés

13C restant liés au sol aprés extraction au solvant.
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» Une méthode de fractionnement par densimétrie (Figure II-7) pour séparer la
MO libre de la MO associée aux phases minérales dominantes. Cette technique
va permettre, premi¢rement d’isoler les oxyhydroxydes de fer, et a posteriori de
localiser le '*C dans les MO liées ou non. Deux coupures ont été choisies pour
cela, une premiére a 1.9 g.cm™ afin de séparer la fraction légére contenant la
MO libre des MO complexées. Et une seconde, la plus dense, a 2.7 g.cm™ pour
isoler les MO associées aux oxyhydroxydes de fer des autres. Ils sont suivis de
caractérisations par '*C-RMN solide et liquide et par TD/pyGCMS, techniques
permettant de fournir des informations sur la nature chimique des composés
marqués.

» Une extraction de ’ADN microbien (Chapitre II- §3-5-2) a partir du sol
rhizosphérique brut témoin et enrichi a également été réalisée. Les extraits ont
ensuite ¢ét¢ analysés en IRMS pour compléter une partie des résultats mis en
évidence dans les Chapitres III et IV, qui suggére qu’une partie du '*C issu du

3C-PHE aurait été incorporée dans la biomasse bactérienne.

Atmosphére
/'lﬂ
13C-Métabolites issus de /a Fixation du
130 s oetabolites issusaela 13 S
C-PHE biodégradation microbienne > PCO, CO,/ plante
C e |
ompose parent Transformation Minéralisation
v
INCORPORATION , .
13C-résidus
SORPTION Fraction non-extrac®le

Figure V-1. Produits de dégradation du "*C-PHE et contribution potentielle de ces produits dans la formation des résidus liés
non extractible du sol d’aprés (Kastner et al., 1999).
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2. Résultats

2.1. Analyse des composés hydrosolubles issus du '*C-PHE

L’extraction a I’eau ultrapure par ASE (Figure I1-7) a été réalisée a partir des résidus

DCM de facon a identifier certains des composés marqués formant la fraction non-extractible

du sol. Les résultats d’enrichissement isotopique sont donnés pour les résidus de sol apres

extraction au DCM et a I’eau, et les spectres de '*C-RMN liquide d’un extrait aqueux enrichi

et d’un extrait témoin (T14) sont présentés ensuite (§2.1.2).

2.1.1. Enrichissement isotopique du résidu de sol « EAU »

Les teneurs en carbone, en azote, les rapports C/N et les concentrations en '*C mesurées

dans le résidu « DCM » et le résidu « EAU » sont présentés dans la Figure V-2.
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Figure V-2. Concentrations en carbone (a), azote (b), rapport C/N (c) et concentrations en *C-PHE (d) des résidus de sol
"DCM" et "EAU". Différences significatives entre les deux traitements « DCM » et « EAU » : (*) p<0,05 (**) p<0,01.
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Les concentrations en carbone a 0, a 7 et a 14 jours pour les résidus DCM et EAU sont
comprises entre 22 et 25 mg.g”! en moyenne et ne présentent pas de différences significatives
ni au cours du temps, ni entre les deux résidus. Les concentrations en azote sont
significativement plus faibles dans le résidu EAU que dans le résidu DCM au temps T7 et
T14 et passent de 2,5 mg.g! dans le résidu DCM a 1,5 mg.g™! environ dans le résidu EAU. En
revanche a TO, les teneurs en azote ne sont pas significativement différentes entre les résidus
DCM et EAU. Comme I’indiquent les écarts-types, une forte hétérogénéité entre les réplicats
pour le résidu DCM est observée.

Aux temps T7 et T14, le rapport C/N est significativement plus élevé dans les résidus
EAU que dans les résidus DCM et passe de 10 a 15 en moyenne. A TO, étant donné 1’écart-
type important observé pour le résidu DCM aucune différence significative n’est visible entre
les deux résidus.

Les concentrations en '*C calculées a partir des rapports isotopiques passent de 7 pg.g’!
a7 jours a 11 pg.g' a 14 jours dans le résidu DCM et de 6 4 9 pg.g”! dans le résidu EAU.
Malgré tout, aucune différence significative n’est observée entre les deux résidus pour les 3

temps.

2.1.2. Analyse par *C-RMN liquide a partir des extraits aqueux du sol

Les extraits aqueux issus de 1’extraction a 1’eau ultrapure des résidus de sol « DCM » a
14 jours (témoin et enrichi) ont été analysés en 3*C-RMN liquide. Les spectres obtenus sont

présentés dans la Figure V-3.
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C-N
OCH,
12C

—13C

C-0

219 210 201 191 182 173 163 154 145 135 126 117 107 98 89 79 70 61 51 42 33 23 14 5 -5 -14
Déplacement chimique (ppm)

Figure V-3. Comparaison des spectres de *C-RMN a I'état liquide pour les extraits aqueux obtenus lors de I'extraction a I'eau
chaude des résidus de sol (DCM) non marqué (2C, trait pointillé) et marqué ("3C, trait plein) & 14 jours.

Des différences marquées (*) entre les intensités obtenues pour le spectre témoin et le spectre
enrichi sont observées au niveau de plusieurs régions : (i) 50-60 ppm, déplacement chimique
associé a des groupements méthoxy (O"CH3) ou N-alkyle ("C-N) et (ii) a hauteur des
déplacements chimiques 60-75 ppm associés a des groupements O-alkyle ("C-0). Des
différences, méme faibles, sont aussi visibles aux alentours de 90 ppm signal li¢ a la présence
de carbone O-alkyle, mais aussi a 100 ppm, 120 ppm, 130 ppm déplacements chimiques
associés a des noyaux aromatiques et a 210 ppm environ correspondant au groupe carbonyle

(‘C=0).

2.2. Analyse des composés issus du '3C-PHE dans les fractions

densimétriques des sols témoins et enrichis.

Les différentes fractions obtenues a la suite du fractionnement ont été caractérisées par

des analyses ¢lémentaires, minéralogiques, spectrométriques et spectroscopiques.
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2.2.1. Identification des associations organo-minérales

2.2.1.1. Bilan de masse des fractions densimétriques

100 -
TO
80 ET14
I
g 601
5
g
g
E 40 A
20
I
0 E—— . : -
<19 1927 >27 Pertes

Fractions densimétriques

Figure V-4. Répartition massique des fractions densimétriques a TO et a T14.

La Figure V-4 présente la distribution de masse des fractions obtenues apres séparation
densimétrique a 0 et a 14 jours.
La fraction qui domine en termes de masse est la fraction 1.9-2.7 avec plus de 70%, suivie par
la fraction >2.7 qui représente environ 20% de la masse totale de sol tandis que la fraction
légere <1.9 ne représente qu’une faible proportion avec moins de 5%. Pour chacune des
fractions, aucune différence significative n’est observée entre les deux temps.
Les pertes de matieres induites lors des séparations densimétriques sont supérieures a 10% a
TO et a T14. Elles peuvent probablement étre expliquées par la perte de minéraux lors des

différentes étapes de fractionnement.
2.2.1.2. Identification des phases minérales par DRX
L’analyse minéralogique du sol non fractionné et des fractions denses 1.9-2.9 et >2.7 est

présentée dans la Figure V-5. Les principales phases minérales identifiées dans ces dernicres

sont consignées dans le Tableau V-1.

156



Chapitre V. Identification et localisation des composés organiques issus du '3C-PHE dans le sol rhizosphérique
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Figure V-5. Diffractogrammes de rayons X obtenus pour le sol non fractionné et les fractions denses 1.9-2.7 et 2.7 g.cm?.
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Tableau V-1. Principaux minéraux associés aux fractions densimétriques <1.9, 1.9-2.7, >2.7 g.cm® (v =identifié¢, = = non
identifié)
Minéral Formule chimique Densitsé Bulk 1.9-2.7 >2.7
(g.cm™)
Quartz SiO; 2,65 v/ v/ v
Albite NaAlSizOsg 2,62 v v v
Microcline KAISi30g 2,56 v/ - v
Kaolinite Al>SizO5(0OH)4 22326 v - v
llite (K,H30)(Al,Mg,Fe)2(Si,Al)aO10[(OH)2,(H20)] 22a26 v v v/
Smectite (Na,Ca)o,3(Al, Mg)2Si4sO10(OH)2-nH20 2a27 - - 7
Magnétite Fes0q4 5,18 - - v
Hématite Fe203 5,26 - - v
Goethite FeO(OH) 4,27 244,29 v/ Vs v/

Dans le sol non-fractionné de Joeuf, les phases minérales dominantes identifiées sont :
le quartz et les feldspaths avec la microcline et I’albite. Mais aussi, méme s’ils sont plus
difficilement observables (pics d’intensité¢ faibles), des phyllosilicates avec I’illite et la
kaolinite, et un hydroxyde de fer avec la goethite.

Concernant la fraction 1.9-2.7, les minéraux dominants identifiés sont le quartz, 1’albite
(feldspath sodique) et I'illite.

Dans la fraction >2.7, sont retrouvés majoritairement des oxydes (magnétite et
hématite) et des hydroxydes de fer (goethite) comme attendu. Toutefois, les feldspaths
(essentiellement la microcline, feldspath potassique) sont encore observés dans cette fraction

en plus de I’illite, la kaolinite et une smectite (montmorillonite)
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2.2.1.3. Teneurs en carbone, azote total et rapport C/N
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Figure V-6. (A) Teneurs en carbone et (B) en azote total (mg.g sol™") et (C) rapports C/N pour le sol non fractionné et les
différentes fractions densimétriques a TO (en clair) et T14 (en foncé). Les chiffres situés au-dessus de chaque barre d’histogramme
représentent la proportion moyenne de chaque élément dans les fractions par rapport a la concentration initiale (sol non-fractionné).
Les différences significatives (p<0,05, ANOVA2) identifiées entre les sols sont annotées par des lettres (a, b, c). Aucune différence
significative n’a été observée entre les temps TO et T14.
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La distribution du carbone et de 1’azote dans les différentes fractions densimétriques est
présentée dans la Figure V-6A. Que ce soit pour le sol non fractionné ou les différentes
fractions densimétriques, aucune différence significative n’est observée entre les valeurs
mesurées a TO et a T14. Ceci est vrai pour les teneurs en carbone, en azote et pour le rapport
C/N.

Les teneurs en carbone les plus élevées sont retrouvées dans la fraction 1.9-2.7 avec en
moyenne 50% du carbone total a TO et 65% a T15. Dans la fraction <1.9, les concentrations
en carbone a TO et T14 représentent 20% de la concentration en carbone total et 10% environ
dans la fraction >2.7. Les valeurs de carbone sont significativement différentes entre chacune
des fractions densimétriques.

Pour I’azote, les concentrations les plus fortes sont retrouvées dans la fraction 1.9-2.7
avec 65% et 80% de l’azote total a TO et a TI14 respectivement. Elles different
significativement des valeurs observées dans les fractions <1.9 et >2.7 qui correspondent a
environ 10% des teneurs initiales.

Les pertes en carbone et azote calculées (différence entre le sol non fractionné et la
somme des fractions) ne sont pas négligeables a TO et T14 (environ 20%). Comme 1’indique
les écart-types, a T14 les valeurs entre replicats sont trés hétérogenes.

Les valeurs du rapport C/N calculées pour le sol non-fractionné et les fractions
densimétriques sont présentées dans la Figure V-6B. Aucune différence significative n’est
observée entre les temps TO et T14. Le rapport C/N le plus élevé est retrouvé dans la fraction
légére 1-1.9 avec une valeur moyenne d’environ 28. Ce rapport est compris entre 10 et 15
dans le sol non fractionné et les fractions denses 1.9-2.7 et >2.7. Le rapport moyen calculé
pour la fraction <1.9 est significativement différent de celui obtenu pour le sol non fractionné
et les fractions 1.9-2.7 et >2.7. Le rapport C/N dans la fraction >2.7 n’est pas

significativement différent de celui calculé pour la fraction 1.9-2.7 et le sol non-fractionné.
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2.2.2. Répartition du '*C-PHE dans le sol et dans les fractions
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Figure V-7. Distribution du "*C dans le sol non fractionné (bulk et résidu) et les différentes fractions densimétriques (exprimées
en g.cm'3). Les valeurs de pourcentage représentées au-dessus de chaque barre d’histogramme expriment la proportion de °C par rapport a la
quantité initiale mesurée aprés la contamination par le *C-PHE (T0). Les différences significatives (p<0,05, Anova2) observées entre les deux
temps sont données par des lettres et entre les différentes fractions densimétriques par (*).

Les teneurs en '*C issu du phénanthréne marqué dans le sol non fractionné, dans le sol
résiduel (apres extraction au DCM) et dans les fractions densimétriques sont présentées dans
la Figure V-7.

Au début de I’expérimentation (T0), la concentration en '*C est d’environ 23 pug g™! de
sol et diminue significativement pour atteindre 13 pg g' a T14. Cette diminution est corrélée
avec I’augmentation significative du '*C dans le résidu DCM qui passe de 1,3 pg g'a 11 pug
g (voir Chapitre IV). Pour les fractions de sol, les teneurs les plus élevées en '3C sont
retrouvées dans la fraction 1.9-2.7 avec environ 7 pg g™' a TO et a T14 et représentent environ
30% du '*C initial. Dans la fraction MO non complexée 1-1.9, les teneurs sont de 3,6 pg g a
TO contre 1,4 ug g’ en moyenne a T14 et représentent respectivement 16 et 6% du '*C initial
(mesuré a TO). C’est la seule fraction pour laquelle une différence significative est observée
entre les temps TO et T14. Pour les fractions <1 et >2.7 g.cm™, les teneurs mesurées
avoisinent 1 pg g' (= 5 %) du '°C initial excepté dans la fraction <1 ou les teneurs sont
inférieures a 0,1 pg ¢! (= 0,3 % '*C initial) a TO. Cependant aucune différence significative
n’est observée entre ces deux fractions, mais elles différent significativement des fractions 1-

1.9 et 1.9-2.7 qui sont elles-mémes significativement différentes entre elles.
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Chapitre V. Identification et localisation des composés organiques issus du '3C-PHE dans le sol rhizosphérique

Les pertes de '3C induites par le fractionnement sont de 11 pgg'a TOetde 3 pgg'a
T14 et représentent respectivement 50% et 25% du '*C mesuré dans les sols non fractionnés

TO et T14.

2.2.3. Nature des produits de dégradation dans les fractions de sol par *C-

RMN et TD/pyGCMS

2.2.3.1. BC-RMN solide

Fraction 1-1.9

Déplacement chimique (ppm)
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Figure V-8. Spectres de "*C-RMN a I'état solide pour les échantillons '3C-T0, '?C- et '*C-T14 de la fraction de densité 1-1.9
g.cm?3. Les régions principales identifiées sont attribuées aux groupements suivants : C-alkyle (0-45 ppm), O-alkyle (45-110
ppm), aromatique (110-160 ppm), carboxylique (160-210) (Kégel-Knabner, 1997).

Les spectres de '3C-RMN produits pour la fraction 1-1.9 a TO et a T14 (témoin et
enrichi) sont présentés dans la Figure V-8. Aucune différence n’est observée entre les
différents échantillons, et notamment entre les échantillons témoin et enrichi a 14 jours.

Le Tableau V-2 présente I’intensité du signal pour chaque pic principal identifié¢ pour
les 3 spectres présentés dans la Figure V-8. Le rapport des pics obtenu a partir de la somme

des carbones oxygénés (identifiés a 60-110, 140-160, 160-180 et 180-210 ppm) sur les
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carbones engagés dans un noyau aromatique (110-140 ppm) a tendance a augmenter a 14

jours (pour I’échantillon témoin et enrichi) et passe de 2,7 a 3,4.

Tableau V-2. Intensité du signal (%) pour les pics principaux des spectres *C-T0, '2C-T14 et '*C-T14 de la fraction 1-1.9 et
rapports de pics des composés oxygénés/aromatiques. ppm = unité du déplacement chimique ; oxy = oxygénés et arom = aromatique.

ppm 0-45 45-60 60-110 110-140  140-160 160-180  180-210 Soxy Rapport
Nature C-H C-N ou OCH3 Cc-0 arom arom-OH 0=C-0 0=C-C Y oxy/farom
BC-TO 182693 107663 207713 177234 108958 128397 36378 481446 2,72
2C-T14 195784 140445 231334 191024 148246 194248 65173 639001 3,35
BC-T14 223980 135832 246620 172097 134872 146414 47440 575346 3,34

2.2.3.2. TD-pyGCMS
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Figure V-9. Comparaison des chromatogrammes obtenus aprés thermodésorption pour les échantillons de sol constituant la
fraction 1-1.9 non marqué ("2C-PHE) a 0 et 14 jours (les différents pics ont été identifiés Figure V-10).

Les chromatogrammes obtenus pour la fraction 1-1.9 témoin (‘*C-PHE) a TO et a T14
sont présentés dans la Figure V-9. En comparant les chromatogrammes, aucun produit issu de
la dégradation du PHE n’est visible, seule une diminution des pics principaux entre TO et T14
est apparente. La baisse du PHE est trés facilement identifiable entre 0 et 14 jours.

Le sol non fractionné a TO et a T7 (‘*C-PHE et '3C-PHE) a également été analysé en
thermodésorption (données non présentées ici) avec un signal clairement dominé par le PHE
qui diluerait celui des autres composés. A 7 jours, aucune différence n’est observée entre les
deux échantillons ('?C et *C-PHE). A I’exception du '*C-PHE, il n’y a aucun composé
marqué identifié et donc absence de possibles produits de dégradation visibles. En pyrolyse,

le signal est tres faible et il y a peu de produits identifiés a TO et a T7. Compte tenu des
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teneurs importantes en PHE, il serait préférable d’analyser le résidu d’extraction avec une

prise d’essai plus importante.
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Figure V-10. Comparaison des chromatogrammes obtenus aprés thermodésorption des fractions (A) 1-1.9 (B) 1.9-2.7 issues de

I'échantillon de sol non marqué ('?C-PHE) a 14 jours.
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La Figure V-10 présente les chromatogrammes obtenus aprés thermodésorption des
fractions densimétriques 1-1.9 et 1.9-2.7. Les produits associés a chaque pic et leurs origines
respectives sont présentés pour chacun d’entre eux.

Sur la Figure V-10A, les produits de pyrolyse obtenus a partir de la fraction 1-1.9 sont
pour la majorité issus d’acides gras et d’acides carboxyliques aromatiques. Le phénanthréne
est retrouvé aux alentours de 8 minutes. Quelques produits de dégradation éventuels ont été
identifiés comme 1’acide dicarboxylique benzéne diméthyl ester, 1’acide triméthoxybenzoique
méthyl ester et a 6,3 minutes le diméthyl phtalate. Cependant, sur la Figure V-10 (!2C-
fraction 1-1.9 a TO et a T14), il n’y a pas d’apparition de nouveaux pics. Seule la diminution
de chacun des pics aprés 14 jours est perceptible, dont celle du PHE qui est clairement
identifiable. Sur la Figure V-10B, exclusivement quelques produits de pyrolyse sont
identifiés dont des sucres avec le fucose par exemple, des acides gras avec.l’acide
héxadécanoique et des dérivés phénoliques dont le diméthoxybenzene. Certains des pics n’ont

pas pu étre identifiés.

2.3. Analyse par IRMS (5'3C) des extraits d’ADN obtenus a partir du sol brut

Les extraits d’ADN microbien a partir du sol brut témoin et du sol brut enrichi ont été

analysés en IRMS, et les résultats sont présentés dans la Figure V-11.

Temps
0 T T \
T7 T14 T21
-10 1 —— C-PHE
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Figure V-11. Déviation isotopique (8'3C) pour les extraits d’/ADN témoin (trait clair) et enrichi (trait foncé).

La déviation du rapport isotopique '*C/'2C pour les échantillons témoins est en

moyenne de -33%o a 0, a 7 et a 14 jours. Pour les extraits enrichis, la déviation augmente et
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passe d’environ -31%o a -26 %o de 7 a 14 jours puis tend a diminuer a 21 jours pour atteindre
approximativement -28%o. Il semblerait qu’une partie du '3C ait été incorporée dans I’ADN
microbien aprés 14 jours, signal dilué ensuite puisque que le 8'°C (%o) diminue a 21 jours,

mais reste supérieur a I’échantillon non enrichi (Témoin).

3. Discussion

3.1. Répartition du '*C-PHE dans la MO libre et les MO associées aux

minéraux

La concentration en ’C la plus élevée a été mesurée dans la MO associée
principalement au quartz, aux feldspaths et a I’illite aussi bien a TO qu’a T14 ou environ 30%
du 13C initial issu du 3C-PHE est retrouvé. C’est aussi dans cette fraction que les teneurs
retrouvées en carbone et en azote sont les plus élevées et le rapport C/N le plus bas (= 10). La
nature de la MO associée a ces phases minérales a probablement un role significatif a jouer
dans la rétention du '3C compte tenu de 1’importance de la nature des MO dans la sorption des
HAP (Chefetz and Xing, 2009; Salloum et al., 2002). Les teneurs en '*C sont moins
importantes dans la MO libre et pour la MO associée aux oxyhydroxydes de fer. Cette
derniére présente les teneurs en C et en N les plus basses et un rapport (= 10). Contrairement
au rapport C/N ¢élevé retrouvé dans la MO libre qui est le plus éleve (= 25), celui déterminé
pour les MO associées aux minéraux suggere la présence d’une matiére organique de nature
variée et donc d’'une MO hétérogene entre la fraction 1égeére (<1.9) et les fractions denses
(1.9-2.7 et >2.7). D’aprés Monnier et al. (1962), la MO liée aux minéraux serait en grande
partie évoluée (avec un C/N proche de 10) comme c’est le cas ici. En effet, les rapports
calculés pour les fractions denses sont compris entre 10 et 12 en moyenne. D’aprés Golchin et
al. (1995), les produits de dégradation issus de la MO récente dominent la MO li¢e aux
minéraux. Ce qui suggere une MO plus ancienne et certainement plus stable formant les
associations organo-minérales. La MO libre serait principalement constituée de débris
végétaux. Effectivement, la MO non fixée a la fraction minérale du sol est généralement
constituée par des apports récents de MO fraiche, donc peu évoluée associée a un rapport C/N

¢levé. D’apres Skjemstad et al. (1994) I’accumulation de MO fraiche se fait dans la fraction
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légére (<1.6) avec des teneurs dominantes en composés dérivés des végétaux

(polysaccharides, lignine, cutine, subérine...) (Sollins et al., 2005).

La différence significative entre les teneurs en '3C pour le sol non fractionné a TO et a
T14 n’est pas visible pour la MO associée aux minéraux (pour les deux fractions denses 1.9-
2.7 et >2.7). En effet, a 14 jours dans le sol non fractionné, prés de 40% du '*C présent
initialement (TO) a été dissipé. Cette différence, en revanche, est perceptible dans la MO libre
(1-1.9) ot en moyenne 16% du '*C initial a été retrouvé a TO contre 6% a T14. La MO
« extraite & I’eau froide » (<1) présente une faible proportion en '*C, cependant a T14 la
concentration semble légérement supérieure a TO mais n’est pas significativement différente.
De méme pour les teneurs de la fraction concentrant les oxyhydroxydes de fer qui sont < a
5%.

Le pourcentage de '3C (=30%) reste constant dans la fraction MO associée au quartz,
aux feldspaths et a I’illite entre TO et T14. De méme pour la MO essentiellement liée aux
oxyhydroxydes de fer (=5%). L’absence de différence significative entre les teneurs de *C a
TO et a T14 pour les MO associées aux minéraux laisse supposer que les assemblages organo-
minéraux peuvent jouer un rdle de protection vis-a-vis des composés marqués issus du 3C-
PHE. Le '3C lié aux associations organo-minérales serait davantage fixé par rapport au °C
associ¢ a la MO libre. 1l se sorberait rapidement sur les particules organo-minérales 1.9-2.7
pour s’y retrouver fortement lié au cours du temps et y former les '*C-résidus liés. Dans notre
étude, environ 45% du '*C issu du PHE marqué a été retrouvé sous formes liés (fraction non-
extractible) a la fin de ’expérimentation. A 14 jours, pour I’ensemble des fractions 44% de
13C issu du phénanthréne marqué a été atteint en moyenne. Cette proportion est comparable a
celle retrouvée dans le résidu de sol et supposerait que la majorité du '3C non extractible se
concentrerait dans les associations organo-minérales du sol, et principalement au sein de la
fraction dense 1.9-2.7.

La majorité du '*C serait donc liée a la MO principalement associée au quartz, aux
feldspaths, et a I’illite ayant le rapport C/N le plus bas. La diminution du rapport C/N avec
I’augmentation de la densité des particules minérales peut étre expliquée, au moins
partiellement, par la sorption de composés azotés (acides aminés, osamines, bases azotées,
hétérocycles azotés) directement a la surface des minéraux. D’aprés Aufdenkampe et al.
(2001), la MO associée aux minéraux présente un rapport C/N aux alentours de 7-14,
probablement dii & un haut pouvoir de sorption des protéines sur les surfaces minérales

(Chevallier et al., 2003; Wershaw, 2004). Aussi, Kleber et al. (2007) suggérent que les
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matiéres organiques riches en azote peuvent jouer un role majeur dans la formation et la
structure des associations organo-minérales par leur abondance et leur capacité a se sorber
irréversiblement sur les surfaces minérales. Sollins et al. (2005) ont montré une augmentation
du temps de résidence moyen des composés organiques avec la densité des particules.

Dans la MO libre, le '*C associé serait plus labile et donc plus facilement perdu lors du
fractionnement densimétrique contrairement au *C 1i¢ aux associations organo-minérales qui

auraient un role plus protecteur vis-a-vis de la mati¢re organique.

3.2. Identification des composés marqués issus du '*C-PHE dans le sol

3.2.1. Identification des composés marqués associés a la MO libre

La MO non associée aux phases minérales a été obtenue par fractionnement
densimétrique. Pour la MO libre analysée en *C-RMN solide, aucun composé marqué issu du
BC-PHE n’est visible. Les pics majoritaires identifiés pour les différents spectres de '*C-
RMN correspondent aux régions de déplacement chimique : 0-40 ppm, 40-60 ppm, 60-80
ppm, 100-140 ppm, 140-160 ppm, 160-180 ppm, 180-210 ppm correspondant respectivement
aux groupements C-alkyle, N-alkyle ou méthoxy, O-alkyle, aromatique, phénolique,
carboxyle/amide et carbonyle. Aucune différence n’a été observée entre les différents
spectres, en revanche le rapport des pics ) oxygénés/aromatiques passe de 2,7 a TO a 3,4 a
T14 suggérant une augmentation possible des composés oxygénés et donc potentiellement des
métabolites issus de la biodégradation du PHE par les microorganismes (malgré 1’absence de
produits marqués identifiés certainement trop dilués). Effectivement, les principaux composés
issus de la biodégradation des HAP sont des alcools, acides carboxyliques, composés
dihydrodiols, des quinones. Dans une étude de Kécker et al. (2002), plusieurs métabolites
issus du PHE marqué ont été identifiés en '*C-CPMAS-RMN tels que 1’acide 1-hydroxy-2-
naphthoique, [’acide ortho-phtalique et 1’acide 3,4-dihydroxybenzoique. De plus, les
composés phénoliques produits apres oxydation des HAP ont un fort potentiel pour s’adsorber
a la matrice organique du sol.

Aussi, aucune différence n’a été observée pour la MO non complexée ('2C-PHE) en
thermodésorption entre 1’échantillon a TO et a T14. Aucun nouveau pic n’a été identifié¢ et
donc aucun produit néoformé n’est remarqué. La seule observation notable est la diminution
de chacun des pics identifiés a 14 jours. A I’exception du PHE, les pics observés sur le

chromatogramme seraient des composés issus de la MO d’origine naturelle. Dans ces
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conditions, que ce soit en '*C-RMN, en thermodésorption ou en pyrolyse il n’a pas été
possible d’identifier de composés issus du phénanthréne dans le sol méme aprés traitement
par la méthode de fractionnement par densimétrie. En cause, sans doute, le signal important
détecté pour le phénanthréne en TD/pyGCMS et la concentration trop faible en '*C ajoutée au
sol pour I’expérimentation.

De plus, le fer n’est pas seulement présent sous forme d’oxyhydroxydes mais aussi dans
les minéraux argileux comme I’illite identifiée dans la fraction 1.9-2.7 qui peut étre a I’origine
de ’absence de signal en '>*C-RMN dii a un ratio C/Fe faible. Au sein des fractions denses les
phases minérales sont trés présentes et diluent la matiére organique, et les techniques de
spectrométrie et de spectroscopie requierent des teneurs en carbone relativement élevées pour
pouvoir caractériser les composés organiques présents. Il aurait été¢ envisageable de coupler la
méthode physique de fractionnement a un traitement chimique, comme [’utilisation d’acide
fluorhydrique pour dissoudre les phases minérales. Mais cette méthode ne garantit pas
I’absence de dissolution et de modification des MO, et encore 1’absence de fractionnement
isotopique. La perte de certains composés, au cours d’un tel traitement, comme les
polysaccharides par exemple n’est pas a exclure d’apres Preston et al. (1989) et Schmidt et al.
(1997). En effet, plusieurs composés organiques complexés peuvent étre solubilisés lors de la
dissolution des phases minérales (Eusterhues et al., 2007).

Les acides hexadécanoique, octadécanoique et stéarique identifiés sur les
chromatogrammes sont des acides gras couramment retrouvés chez les bactéries (Kaneda,
1991) mais les acides hexadécanoique et octadécanoique peuvent non seulement refléter une
importante contribution des bactéries mais aussi des végétaux (Réveillé et al., 2003).

A 14 jours, environ 45% du "*C issu du PHE marqué est retenu dans le résidu DCM, et
n’est probablement plus sous la forme de '*C-PHE mais sous la forme de !*C-métabolites
associés aux constituants du sol ou de '*C incorporé dans la biomasse des cellules
microbiennes. En effet, a 14 jours les composés néoformés sont trés probablement plus
polaires et donc plus réactifs pour former des résidus li€s mais aussi plus solubles ce qui
expliquerait le pourcentage 1égérement plus haut (=4%) dans la fraction MO hydrosoluble
(<1) qui est <1% a TO. Dans le but d’identifier une partie des composés marqués et retenus
dans le résidu DCM, nous avons entrepris d’extraire & nouveau une partie de la MO toujours

par extraction accélérée mais a 1’eau dans le cas présent.
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3.2.2. Identification des composés marqués aprés extraction a «’eau

chaude » du résidu DCM.

En comparant les résidus DCM et EAU, des différences significatives ont été observées
a 7 et a 14 jours pour les teneurs en N et le rapport C/N. Les concentrations en N sont plus
faibles dans le résidu EAU que dans le résidu DCM, ce qui induit une augmentation du
rapport C/N dans le résidu EAU a 7 et a 14 jours. Ceci suggere que les composés extraits a
« I’eau chaude » sont trés probablement, pour la plupart, des composés azotés tels que des
acides aminés, des bases azotées ou méme des sucres aminés (osamines).

En regardant les spectres de '*C-RMN liquide obtenus pour 1’extrait aqueux marqué et
I’extrait témoin, plusieurs groupes fonctionnels caractéristiques ont été identifiés par rapport
aux déplacements chimiques. En effet, des différences ont été observées a hauteur de certains
déplacements chimiques, essentiellement entre 50 et 100 ppm, et montrent qu’une partie de la
MO hydrosoluble est marquée au *C. Les pics qui ont été mis en évidence sur le spectre
obtenu pour I’extrait enrichi se trouvent : (i) a 50-60 ppm ou ils sont attribués aux
groupements N alkyle (C-N) et/ou méthoxy (OCH3) (i1) a 60-75 ppm et (ii1) aux alentours de
90 ppm, déplacements chimiques attribués au groupe O alkyle (C-O). Une partie du carbone
marqué a pu se retrouver incorporée dans des composés organiques possédant dans leur
environnement chimique un ou des atome(s) d’azote et/ou d’oxygene. Ces résultats coincident
avec la diminution des teneurs en azote dans le résidu EAU, et ’extraction apparente de
composés riches en azote.

Parmi les composés de syntheése incorporés dans la biomasse microbienne du sol,
Golchin et al. (1996) ont suggéré une dominance des groupes C-alkyle, O-alkyle et carbonyle
(C=0) a l’opposé tres peu de structures aromatiques et phénoliques ont été détectées. Le
carbone marqué a donc pu étre incorporé dans certains constituants des cellules microbiennes
tels que des sucres, des acides aminés mais aussi des lipides non identifiables dans ces
conditions, ces derniers étant hydrophobes.

Les membranes cellulaires des bactéries contiennent des sucres aminés (glucosamines)
tels que le N-acétylglucosamine et ’acide N-acétylmuramique, deux constituants majeurs de

la couche de peptidoglycanes.
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Figure V-12. Exemple de composés organiques constitutifs des cellules bactériennes susceptibles d'étre retrouvés dans
I'extrait aqueux analysé en "*C-RMN liquide.

Les composés identifiés dans I’extrait aqueux par '*C-RMN liquide peuvent
correspondre a des constituants microbiens comme, par exemple, (i) des acides aminés
(liaison peptidique) ou (i1) des oses, comme le ribose (élément constituf des nucléotides) ou
les sucres aminés composants le peptidoglycane (Figure V-12). Richnow et al. (2000) ont
identifi¢ du C dérivé du PHE transformé par des processus anaboliques microbiens en
composés typiques (représentatif d’organisme biologique).

En complément, d’aprés les mesures d’enrichissement (8'3C) sur les extraits d’ADN a
14 jours il semblerait qu’il y ait une incorporation du '*C dans I’ADN, qui mériterait d’étre

approfondie.
4. Conclusion
La distribution du *C au sein des associations organo-minérales n’est pas aléatoire et
dépend de la nature des phases minérales et des MO les formant. Il semblerait que la MO

associée au quartz, aux feldspaths et a I’illite soit davantage constituée de composés azotés
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issus de MO dégradée et plus stable comparée a la fraction MO non complexée aux minéraux
qui serait dominée par de la MO fraiche et plus labile. Le '*C issu du PHE marqué est
retrouvé majoritairement associé aux particules organo-minérales avec environ 35% du '*C
initial a 14 jours contre 6% du '*C concentré dans la MO libre. Toujours est-il que la MO
associée aux phases minérales est prédominante en termes de masse, contrairement a la MO
libre qui ne représente méme pas 5% de la masse totale.

Les traitements appliqués sur le sol brut et sur le résidu DCM ont permis d’analyser les
différentes fractions en '*C-RMN solide, thermodésorption et pyGCMS et 1’extrait aqueux en
BBC-RMN liquide. Malgré tout, les seuls composés marqués issus du '*C-PHE identifiés sont
ceux retrouvés dans I’extrait aqueux. Ils peuvent étre attribués a des constituants cellulaires
d’origine bactérienne principalement des molécules azotées, mais aussi des polysaccharides.

Les méthodes de traitement utilisées ici restent a développer afin d’améliorer la
performance des outils analytiques dans ce type d’étude. En revanche, ces méthodes ont
permis d’apporter davantage d’informations concernant la localisation du carbone marqué
issu du "*C-PHE dans le sol. La méthode de fractionnement par densimétrie utilisée en
paralléle d’expérimentation avec un tragage isotopique, comme c’est le cas ici, pourrait étre
associée a la technique NanoSIMS par exemple pour améliorer la compréhension du
comportement des HAP dans les sols. En effet, le 3C mesuré dans les différentes fractions
organo-minérales pourrait étre localis¢ a une échelle trés fine, ce qui permettrait
d’approfondir les informations concernant le devenir des HAP dans les sols et de mettre en
¢vidence leur association préférentielle ou non a la MO. Pour identifier d’éventuels
métabolites, les résidus DCM pourraient étre analysés en pyGCMS puisque la totalité¢ ou la
quasi-totalit¢ du PHE devrait avoir été extrait et ne dominerait plus en termes de signal par

rapport aux autres composes présents.
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1. Introduction

La MO du sol joue un réle important dans la sorption des HAP dans 1’environnement
(Chefetz and Xing, 2009; Feng et al., 2006; Murphy et al., 1994; Salloum et al., 2002; Wang
and Xing, 2005) mais les caractéristiques de la MO du sol ne peuvent pas étre utilisées seules
pour déterminer ou prédire le comportement des HAP dans les sols (Bonin and Simpson,
2007; Kopinke et al., 2001; Simpson et al., 2003). En effet, d’autres études ont aussi mis en
exergue I’importance des phases minérales dans ces processus de rétention des HAP dans les
sols (Biache et al., 2015; Miiller et al., 2007) et ont aussi montré 1’importance des
assemblages organo-minéraux dans la rétention de contaminants organiques (Feng et al.,
2006; Murphy et al., 1992) suggérant que les minéraux influencent la conformation de la MO
du sol et I’accessibilité aux domaines de sorption (Feng et al., 2006; Simpson and Johnson,
2006). Quelques auteurs ont étudié I’influence de la taille des particules organo-minérales sur
la distribution des HAP dans un sol (Li et al., 2010; Pernot et al., 2013; Uyttebroek et al.,
2006) en utilisant une méthode de fractionnement granulo-densimétrique.

Un des objectifs majeurs de ce travail de these était d’étudier I’influence des
associations organo-minérales dans la rétention des HAP. Mais contrairement aux travaux
d’Amellal et al. (2001) et Pernot et al. (2013) qui ont mis en avant I’influence de la structure
du sol et de la distribution de taille des classes minéralogiques sur le comportement des HAP,
nous avons choisi d’axer 1’é¢tude sur I’impact des phases minérales sur leur dynamique en
utilisant une méthode de séparation par densimétrie.

La procédure de fractionnement a été appliquée a un sol historiquement contaminé qui a
recu ou non une contamination fraiche (Figure VI-1). Le choix d’un sol historiquement
contaminé rend compte de la complexité d’un sol industriel, et en particulier de la notion de
vieillissement de la pollution et permet de se rapprocher au mieux des situations réelles.
L’utilisation du méme sol avec ou non ajout d’un extrait organique provenant de ce sol a
permis de réaliser une comparaison entre une contamination disponible et non. Comme décrit
dans le Chapitre II, la procédure de séparation densimétrique appliquée, adaptée de la
méthode utilisée par Basile-Doelsch et al. (2007); de Junet et al. (2013), a permis de séparer le
sol en MO libres (fraction 1égere) et en MO associées aux minéraux (fraction dense) en
utilisant une solution de polytungstate de sodium. Des analyses pour quantifier les HAP par

UHPLC, des analyses minéralogiques pour I’identification des phases minérales par DRX, la
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mesure des surfaces spécifiques par la méthode BET, et des analyses ¢lémentaires ont été

réalisées pour caractériser les différentes fractions densimétriques obtenues

Phases minérales dominantes :
Phases minérales Densité Choixdes coupures a
Quartz 265 1.9,2.6et29g.cm3
Calcite 26a28
Microcline 2.54 4257 i
Kaolinite 26
Hématite 5.26
Magnétite 517a5.18
Sol d’Homécourt brut = Sol d’Homeécourt + apport
sol HOM d’une contamination fraiche
=50l HOM,ap
Stabilisation a 4°C
pendant 15 jours b
Fractionnement
T15 Sol HOM Sol HOM, ;;4p =) densimétiique

Figure VI-1. Schéma résumant les points essentiels de I'expérimentation sur le sol industriel.
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2. Résultats

2.1. Répartition massique des fractions densimétriques

45 -
-
—~ =HOM
S
o 307 HOM+HAP
=
i I
7]
2
£
£ I
S 15 -
o
5 r
] ﬁ I
0 T T T T T 1
d<1 1-1.9 1.9-2.6 26-2.9 d>2.9 Pertes

Fraction densimétrique

Figure VI-2. Répartition en masse des différentes fractions densimétriques pour la terre d'Homécourt (HOM) et la méme terre
enrichie en HAP avec un extrait organique (HOM.pap).

La distribution massique de I’ensemble des fractions densimétriques obtenues est
présentée dans la Figure VI-2. La perte de matiéres induites lors des séparations
densimétriques n’est pas négligeable et semble tres proche pour les deux conditions (HOM et
HOM.nap). Elle correspond a 5% environ de la masse initiale de sol sec. La fraction qui
domine en termes de masse est la fraction 2.6-2.9 g.cm® (unité qui ne sera plus précisée par la
suite), qui représente approximativement 40% du matériel collecté. Elle est suivie de la
fraction 1.9-2.6 représentant approximativement 25% de la masse initiale. La fraction libre est
bien représentée avec environ 20% de matiére organique non complexée récoltée. Les
particules organo-minérales collectés dans la fraction d>2.9 sont les moins représentées en
termes de masse avec un peu plus de 10% de la masse totale. Dans chacun des cas, aucune

différence n’est observée entre le sol brut (HOM) et recontaminé (HOM-nap)
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2.2. Identification des phases minérales (DRX)

L’analyse minéralogique a été réalisée par diffraction aux rayons X pour le sol non fractionné

suivie par I’analyse de chacune des fractions densimétriques (Figure VI-3 et VI-4).
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Figure VI-3. Diffractogramme des rayons X obtenu pour le sol d'Homécourt (HOM.uap) non-fractionné.

La Figure VI-3 présente le diffractogramme obtenu pour le sol d’Homécourt non-
fractionné. Les phases minérales identifiables sont: les feldspaths avec la microcline, la
calcite, le quartz et la gehlénite. Les oxydes de fer et les phyllosilicates (muscovite) sont aussi
présents mais faiblement détectés. Les diffractogrammes semblent similaires pour les deux
conditions HOM (données non présentées) et HOM-nap. Les résultats présentés Figures VI-3
et VI-4 sont uniquement ceux obtenus pour la condition HOM-uap (les diffractogrammes

pour la condition HOM sont présentés en annexes).
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Phases minérales :
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Figure VI-4. Diffractogrammes des rayons X obtenus pour les différentes fractions densimétriques du sol d’Homécourt
(HOM.ap).
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La Figure VI-4 présente les diffractogrammes obtenus pour chaque fraction aux

densités croissantes : 1-1.9 ; 1.9-2.6 ; 2.6-2.9 et >2.9. Pour la fraction 1-1.9, nous n’observons

pas de pics distincts ce qui montre 1’absence de phases minérales cristallisées. D’apres le

diffractogramme obtenu pour la fraction 1.9-2.6, les phases minérales qui dominent sont le

quartz, les feldspaths et les phyllosilicates. Les phases minérales majoritaires dans la fraction

2.6-2.9 sont les phyllosilicates, la calcite, la gehlénite, et le quartz qui est toujours présent

(ubiquiste car un des minéraux le mieux cristallis¢). Concernant la fraction d>2.9, les phases

minérales qui prédominent sont les oxydes et hydroxydes de fer mais le quartz et la gehlénite

sont encore retrouvés.

L’analyse minéralogique obtenue montre la dominance d’un ou plusieurs types de

minéraux dans chaque fraction (Tableau VI-1) :

> 1.9-2.6 : le quartz, les feldspaths et les phyllosilicates

> 2.6-2.9 : la calcite, la gehlénite et les phyllosilicates

> >2.9:les oxydes de fer.

Tableau VI-1. Phases minérales observées dans les différentes fractions densimétriques du sol HOM.ap aprés diffractions des

rayons X
Minéral Formule chimique Densité (g.cm™) | 1.9-2.6 2.6-2.9 >2.9
Quartz SiO, 2,65 +++ + +
Feldspaths (Na,K)AlIO,(Si0,)s 2,57a2,76 +++ - -
Gehlenite CaxAl(AIS1)Oy 2,9-3,07 - +++ -
Calcite CaCOs 2,71 ++ +++ ++
Kaolinite AlSi;05(OH)4 2,2a2,6 + + +
Smectite (Na,Ca)o3(Al, Mg),Si4010(OH),-nH20 2327 ++ + -
Muscovite KAI(AISi3010)(OH), 2,8a3,0 ++ ++ +
Magnétite Fe304 5,18 - - +++
Lepidocrocite FeO(OH) 4 - - +
Hématite Fe203 5,26 - + +
Goethite FeO(OH) 4,27 24,29 - - +++

(+++) : Phases minérales majoritaires ; (++) phases minérales présentes; (+) phases

détectées ; (-) : phases minérales non détectées.

minérales
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2.3. Estimation des surfaces spécifiques

Les surfaces spécifiques ont été mesurées pour le sol non-fractionné a TO (TO_ HOM) et
pour chaque fraction densimétrique des sols HOM et HOM-nap a 1’aide de la méthode BET

(décrite dans le Chapitre I1). Les résultats sont consignés dans le Tableau VI-2.

Tableau VI-2. Valeurs des surfaces spécifiques déterminées par la méthode BET pour les sols non-fractionnés HOM et
HOM+HAP et les fractions densimétriques. Lécart () donné ici correspond a I'erreur commise lors du traitement des données par
application de la méthode BET.

ECHANTILLONS SURFACE SPECIFIQUE
(dégazage a 30°C) (m?/g
TO_HOM 46+ 1.1
1-1.9 HOM 3.0+2.1
1.9-2.6_HOM 6.9 + 0.7
1.9-2.6_HOM, ;5p 4.1+1.1
2.6-2.9 HOM 2.8+1.2
2.6-2.9 HOM, 0 2.2+0.9
>2.9 HOM 14.1 + 4.4
>2.9 HOM, . up 11.7 £ 4.9

La surface spécifique mesurée dans le sol non fractionné d’Homécourt est faible avec
4,6 m>.g’! en moyenne. Concernant les fractions densimétriques, les surfaces spécifiques sont
assez disparates avec des valeurs relativement €levées observées pour la fraction 1.9-2.6 mais
davantage pour la fraction >2.9, et ceci est vrai pour les deux sols HOM et HOM.:nap.
Cependant, les surfaces mesurées pour le sol HOM.nap sont moins importantes que pour le
sol HOM dans les deux cas. La fraction 2.6-2.9 montre une différence qui semble moins
prononcée mais présente pour les deux sols une valeur de surface spécifique faible comme
c’est le cas pour la MO libre (1-1.9). La densité n’intervient pas puisque les valeurs de

surfaces spécifiques classées par ordre décroissant sont : 2.9 >1.9-2.6 > 2.6-2.9 > 1-1.9.
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Figure VI-7. Rapports C/N obtenus pour le sol non fractionné (TO et a T15) et pour les différentes fractions densimétriques pour
les sols HOM et HOM.uap. (a,b) Différences significatives (p<0.05, test ANOVA 2) observées entre chacune des fractions densimétriques

Répartition du carbone total (Ctota) et du carbone organique total (COT) dans le
sol brut et les différentes fractions densimétriques.

Le carbone (Cioral €t COT) est distribué¢ de fagon hétérogéne au sein des 5 fractions
densimétriques comme le montre la Figure VI-5. La majorit¢ du carbone organique est
retrouvée dans la fraction <1.9 (MO non complexée) pour les deux conditions HOM et
HOM:uap avec 70 et 60% environ du carbone initial (mesuré pour le T15) respectivement.
Concernant les fractions >1.9 (associations organo-minérales), le carbone total et le carbone
organique diminuent avec 1’augmentation de la densité. En effet, on retrouve 21% et 14% du
carbone total dans la fraction 1.9-2.9 contre 3% et 2% dans la fraction >2.9 pour les
conditions HOM et HOM.nap respectivement. Le résultat est semblable concernant le carbone
organique pour les deux conditions. Le pourcentage de carbone (total et organique) que
représente chaque fraction par rapport aux teneurs en carbone initial est trés variable d’une
condition a l’autre, trés prononcée pour la fraction >1.9 ou les valeurs en COT ont été
surestimées (>100%). Les tendances sont inversées par rapport au sol non fractionné puisque
les valeurs en carbone semblent plus élevées pour la condition HOM. Cependant, aucune
différence significative n’est observée entre les deux conditions que ce soit pour le sol non

fractionné (a TO et a T15) ou pour les différentes fractions (Tableau VI-2).
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Une différence significative est observée entre la fraction <1.9 et les trois fractions
denses 1.9-2.6, 2.6-2.9 et >2.9. Cependant, les concentrations mesurées pour ces trois
derniéres ne sont pas significativement différentes, méme si les teneurs semblent plus élevées
dans la fraction 1.9-2.6. Pour le carbone total, la perte estimée d’une condition a I’autre est
trés variable (données non présentées sur le graphique), en effet les pertes sont de 0 = 26 %
pour HOM et de 31 = 7 % pour HOM.nap. Concernant le COT, les pertes sont estimées a 0 +
20 % et a 15 = 7 % pour HOM et HOM.:nap respectivement. Mais les valeurs en COT étant
surestimées, les pertes sont donc moindres par rapport au carbone total.

En regardant la différence visible sur le graphique entre le carbone total et organique, on
constate que les fractions 1.9-2.6 et 2.6-2.9 sont celles qui présentent les teneurs en carbone
inorganique les plus fortes. Ceci est a mettre en relation avec la présence de calcite dans ces

fractions (Figure VI-4).

Répartition de I’azote total dans le sol non fractionné (a TO et a T15) et les
fractions densimétriques.

La distribution de ’azote est hétérogéne au sein des différentes fractions et est présentée
dans la Figure VI-6. Une forte hétérogénéité entre les réplicats est observée pour le sol non
fractionné aux deux temps comme l’indiquent les écarts-types. Mais ’azote est retrouvé
majoritairement dans la fraction <1.9 (les valeurs ont été surestimées par rapport aux teneurs
dosées dans le sol non fractionné puisqu’on est a plus de 100%) puis les valeurs en N
diminuent avec la densité. Pour les fractions >1.9 (associations organo-minérales), les teneurs
les plus élevées sont retrouvées dans la fraction 1.9-2.6 avec environ 20% des teneurs initiales
contre <5% pour la fraction 2.9 quelle que soit la condition. Aucune différence significative
n’est observée entre les deux conditions que ce soit pour le sol non-fractionné et les fractions
densimétriques. Par contre, les concentrations en azote sont significativement différentes entre
la fraction <1.9 et les fractions les plus denses. Cependant, les fractions 1.9-2.6, 2.6-2.9 et
>2.9 ne présentent pas de différences significatives entre elles malgré des tendances de
teneurs plus ¢levées dans la fraction 1.9-2.6. Les pertes en azote sont de 8,5 = 30 % (tres

hétérogene) et de 33 + 9 % pour HOM et HOM-nap respectivement (valeurs non présentées)
g p

Evolution du rapport C/N dans le sol non fractionné (TO et T15) et dans les
fractions densimétriques.

Les rapports C/N calculés pour le sol non fractionné a TO et a T15 et les différentes

fractions densimétriques pour les deux conditions HOM et HOM:nuap sont présentés dans la

Figure VI-7.
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Pour le sol non fractionné, aucune différence significative (données non présentées)
n’est observée entre les deux conditions HOM et HOM.uap et entre les deux temps TO et T15.
Aussi, une hétérogénéité tres élevée est visible surtout pour le sol HOM:+nap. Concernant les
fractions densimétriques, les rapports C/N les plus ¢élevés ont été retrouvés dans les fractions
1-1.9 et 1.9-2.6 alors que pour les fractions denses 2.6-2.9 et > 2.9 ils semblent plus faibles
malgré les écarts importants. Cependant, les seules différences significatives sont observées
entre la fraction 1.9 et la fraction 2.6-2.9 et entre les fractions 1.9-2.6 et 2.6-2.9. Les rapports
C/N semblent treés proches et ne sont pas significativement différents entre les fractions <1.9
et 1.9-2.6 et les fractions <1.9 et >2.9 en dépit de teneurs en azote et carbone
significativement différentes (Figure VI-5 et VI-6). Une fraction se démarque des 3 autres,

c’est la fraction 2.6-2.9 avec des rapports C/N plus faibles.

2.5. Répartition des 16 HAP dans le sol brut et les fractions densimétriques

Les teneurs en 16 HAP mesurées dans le sol non fractionné (a 15 jours, apres la phase
de stabilisation) et les différentes fractions densimétriques pour les deux sols HOM et

HOM.nap sont présentées dans la Figure VI-8.

EHOM
B HOM+HAP
Phases minérales
g 1000 dominantes :
7]
S a O : absence
3 65%
& 800 7 Fd : Feldspaths
o0
g PhSi : Phyllosilicates
Ay
600 -
% Q : Quartz
§ Gh : Gehlénite
2 400 b )
8 Ca : Calcite
§ 17%
E 200 - ¢ c
&
3% 2%
0 i T il =
Sol non <1 1-1.9 1.9-2.6 2.6-2.9 >2.9 Pertes
fractionné -T15
Fractions densimétriques
| )\ I\ I J
Y Y Y Y
0 = Fd = Ca OFe
= Q = Gh

= PhSi = PhSi

Figure VI-8. Teneurs totales en 16 HAP pour les sols non fractionnés HOM (gris) et HOM.uap (noir) (aprés la phase de
stabilisation) et pour les différentes fractions densimétriques avec pour chacune les phases minérales associées identifiees par

185



Chapitre VI. Influence des associations organo-minérales dans la rétention des HAP dans les sols pollués

DRX. Deux lettres différentes indiquent une différence significative (p<0,05, test ANOVA2) (Majuscules) entre les sols non fractionnés (T15)
(minuscules) entre les différentes fractions. (%) indique la proportion que représente chaque fraction par rapport a la teneur totale en 16HAP
initiale.

Les teneurs en 16 HAP dans le sol non fractionné ne sont pas significativement
différentes avant la phase de stabilisation (TO) (données non présentées ici) et apres (T15)
pour chaque sol. Les teneurs en 16 HAP sont données a T15 et montrent une différence
significative (A, B) entre les sols HOM et HOM.uap. La différence en HAP observée
correspond a la recontamination qui est de 239 + 47 mg kg’!

Cependant aucune différence significative n’est observée entre ces deux modalités si
I’on considére chacune des fractions. Les pertes dues au fractionnement par densimétrie sont
non négligeables mais restent relativement faibles pour la condition HOM et sont trés
hétérogenes pour HOM.+uap comme le montre 1’écart-type. Pour le sol HOM-+uap, de manicre
générale 1I’hétérogénéité des valeurs est plus marquée que pour HOM. Si I’on s’intéresse a la
distribution des teneurs totales en HAP mesurées dans les différentes fractions
densimétriques, les concentrations sont significativement différentes entre les fractions
excepté entre les fractions 2.6-2.9 et d>2.9. La répartition des 16 HAP au sein des fractions de
densité est hétérogéne. La majorité des HAP est retrouvée dans la fraction 1-1.9 suivie par la
fraction 1.9-2.6 et la concentration diminue avec 1’augmentation de la densité. En effet, les
teneurs passent de 600 a 20 mg.kg! environ de la fraction 1-1.9 a la fraction >2.9 avec une
concentration intermédiaire d’environ 150 mgkg! dans la fraction 1.9-2.6. Pour chaque
fraction, les phases minérales dominantes sont rappelées (Iégende sous la figure). Pour les
conditions HOM et HOM-.nap respectivement, 80 et 65% des HAP sont retrouvés dans la
fraction MO libre (1-1.9). Environ 20% des teneurs totales sont présentes au sein des MO
associées principalement au quartz, feldspaths et phyllosilicates (1.9-2.6) et moins de 5% dans
la fraction ou dominent la calcite et les phyllosilicates (2.6-2.9) et la fraction MO associée aux

oxydes de fer (>2.9).
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Figure VI-9. Répartition des HAP dans les sols non fractionnés HOM (gris) et HOM.nap (noir) aprés la phase de stabilisation

(T15). La valeur placée au-dessus de chaque barre donne la proportion relative (%) de chacun des HAP dans les sols. Les différences significatives
(p<0,05) observées entre les sols sont annotées par (*). (NAP : naphtaléne, ACY : acénaphtyléne, ACE : acénaphténe, FLU : fluorene, PHE : phénanthrene, ANT :
anthracéne, FLT : fluoranthene, PYR : pyréne, BaANT : benzo(a)anthracéne, CHY : chryséne, BbFLT : benzo(b)fluoranthéne, BKFLT : benzo(k)fluoranthéne, BaPYR :
benzo(a)pyréne, dBahAN : dibenzo[ah]anthracéne, BghiPL : benzo[ghilpérylene, IcdPYR : Indéno[1,2,3-cd]pyrene)

La distribution des HAP dans les sols non fractionnés HOM et HOM-.nap et I’abondance
relative de chacun (%) est présentée dans la Figure VI-9. Les HAP les plus abondants dans le
sol sont le phénanthréne, le fluoranthéne et le pyréne représentant en moyenne 23%, 17%,
14% de la teneur en HAP totale du sol respectivement. Les proportions relatives de chaque
HAP sont similaires dans le sol enrichi HOM.iuap. Cependant, les teneurs sont
significativement (*) plus élevées pour la majorit¢é des HAP dans le sol HOM.uap a
I’exception du benzo[k]fluoranthéne et du benzo[a]pyréne. Toutefois, 5 HAP parmi les 16
n’ont pas été détectés ici: c’est le cas pour les 3 plus légers (naphtaléne, acénaphtyléne et
acénaphteéne) qui sont probablement absents étant donné leur volatilité élevée, et pour deux
HAP lourds (dibenzo[ah]anthracéne et benzo[ghi]péryléne). On constate que les HAP de
faible poids moléculaire (2 a 3 cycles benzéniques) représentent 39% des HAP totaux contre

61% pour les HAP de poids moléculaire élevé (4 a 6 cycles).
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Figure VI-10. Répartition des 16 HAP au sein de chaque fraction densimétrique des sols HOM et HOM.uap. La proportion relative
(%) de chacun des 16 HAP dans les différentes fractions est donnée par le chiffre présent au-dessus de chaque barre d’histogramme. Les
différences significatives (p<0,05) entre les deux sols/terres sont indiquées par *
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La distribution des HAP au sein de la fraction MO libre (1-1.9) et des fractions MO
associée aux minéraux (1.9-2.6 ; 2.6-2.9 et d>2.9) est présentée dans la Figure VI-10.

La répartition des HAP est hétérogéne dans chaque fraction, les HAP retrouvés
majoritairement (entre 15 et 20% de la teneur totale en HAP en moyenne) dans chacun des
cas sont : le phénanthréne (PHE), le pyréne (PYR) et le fluoranthéne (FLT) pour HOM et
HOM:nap. Par contre cinq des 16 HAP représentés sont absents sur chaque histogramme :
c’est le cas pour les 3 plus légers: le naphtaléne (NAP), 1’acénaphtyléne (ACY) et
I’acénaphténe (ACE). De méme, deux HAP lourds ne sont pas retrouvés : le
dibenzo(ah)anthracene (dBahA) et le benzo(ghi)péryléne (BghiPL). La méme observation a
¢été faite (Figure VI-9) pour le sol non fractionné. La fraction 1-1.9 est celle dans laquelle la
majorité des HAP est retrouvée, entre 60 et 80% des HAP totaux en moyenne pour HOM et
HOM.:uap (Figure VI-8). Aucune différence significative n’est observée dans cette fraction
entre les deux conditions HOM et HOM.pap. La fraction 1.9-2.6 représente environ 15% des
HAP dosés dans les sols HOM et HOM:nap. Contrairement a la fraction précédente, des
différences significatives sont observées entre les 2 sols pour la plupart des HAP excepté pour
le fluoréne, le benzo[k]fluoranthéne et 1’indéno [1,2,3-cd]pyréne. Les fractions 2.6-2.9 et
d>2.9 sont les moins riches en HAP avec environ 4% des HAP totaux. Comme pour les
concentrations en €¢léments (C, N) dans les sols (Figure VI-5 et VI-6) les teneurs en HAP
sont plus faibles lorsque la densité des particules augmente. Les HAP majoritaires et absents
de la distribution sont toujours les mémes que précédemment et aucune différence
significative n’est observée entre les deux sols HOM et HOM-:nap.

En regroupant les HAP de bas poids moléculaires et de haut poids moléculaires, on
observe une diminution de I’ensemble des HAP de bas poids moléculaires avec
I’augmentation de la densité alors qu’au contraire la somme des HAP de haut poids
moléculaire augmente de la fraction la plus légere (1-1.9) a la plus dense (>2.9). En effet,
40% des HAP de bas poids moléculaire contre 60% pour les HAP de haut poids moléculaire
sont retrouvés dans la fraction 1-1.9. Une diminution est observée dans les fractions
intermédiaires 1.9-2.6 et 2.6-2.9 avec 34% et 27% respectivement pour les bas poids
moléculaires et une augmentation pour les hauts poids moléculaire avec 66 et 73% des HAP

totaux respectivement.
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3. Discussion

3.1. Pertes de maticres dues au fractionnement densimétrique

Durant le processus de séparation densimétrique, une quantit¢é non négligeable de
maticre a ¢été perdue (5% en masse) et constitue des pertes importantes en éléments (Ciotal,
COT, N) surtout pour le sol HOMiuap (en moyenne 30%, 15% et 33% de pertes
respectivement pour ce sol). Aussi, les résultats présentés dans la Figure VI-8 montrent des
pertes importantes en HAP (environ 15% des HAP totaux) pour HOM.uap. Ces pertes
conséquentes peuvent étre expliquées par 1’apport d’un extrait organique dans le sol
HOM-nap qui rend les composés organiques ajoutés plus disponibles et donc plus facilement
mobilisables lors du mélange sol et solution de polytungstate de sodium (SPT). Au cours du
fractionnement, le SPT jaune au départ prend une couleur brunatre c’est également ce qu’a
observé de Junet (2008). En effet, d’apres les travaux de Crow et al. (2007) et de Junet (2008)
une partie des composés organiques présents dans le sol ont pu étre solubilisés lors de la
dispersion avec le SPT. Ils observent des pertes similaires en termes de carbone et d’azote
(20% en moyenne) mais qui dépendent de plusieurs parametres dont la structure du sol et la
minéralogie (Crow et al., 2007). L’étape de sonication peut aussi grandement expliquer les
pertes de C, d’N et de HAP observées au cours de cette expérimentation. En effet, elle peut
entrainer une redistribution des composés organiques dans les fractions comme certains
auteurs ’ont observé Chenu and Plante (2006) et Kaiser and Guggenberger (2003) pour le
carbone mais aussi des particules minérales dans les différentes fractions physiques (Amelung
and Zech, 1999). Cependant, la sonication représente une étape déterminante pour une
séparation efficace de la MO libre et des MO liées aux minéraux (Christensen, 1992). Mais
Schmidt et al. (1999) n’ont pas observé de détachement et de redistribution de MO entre les
fractions en appliquant une énergie de dispersion comprise entre 30 et 590 J/mL (au cours des
séparations 1’énergie de dispersion que nous avons appliqué est comprise dans une gamme de

30-150 J/mL).
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3.2. Caractérisation des associations organo-minérales

3.2.1. MO non liée aux minéraux

L’analyse minéralogique de la fraction 1-1.9 a montré I’absence de phases minérales
cristallisées ce qui suggere bien la présence de MO non associée aux minéraux. Elle présente
les teneurs en Cioral, COT et N les plus élevées confirmant la part majeure de la MO dans cette
fraction. Le rapport C/N est élevé ce qui laisse supposer la présence de MO fraiche mais étant
dans un sol historiquement contaminé le rapport peut aussi s’expliquer par la présence de
maticre organique d’origine anthropique (Pernot, 2013). D’aprées Biache et al. (2013) la MO
naturelle représente moins de 1% des constituants solides présents dans ce sol contre plus de
20% de MO anthropiques (charbon, coke, etc.). Ceci peut également expliquer la faible
surface spécifique retrouvée pour la MO libre, les MO anthropiques étant moins réactives que

les MO naturelles.

3.2.2. MO associées aux différentes phases minérales du sol

Les fractions de densités supérieures constituées par les associations organo-minérales
1.9-2.6 ; 2.6-2.9 et >2.9 possedent des phases minérales variables d’une fraction a ’autre. La
MO présente dans la fraction 1.9-2.6 est majoritairement associée aux feldspaths avec la
microcline et ’albite, aux phyllosilicates avec la montmorillonite (smectite), la muscovite
(mica) et au quartz minéral trés bien cristallis¢é donc facilement observable. Les minéraux
majoritaires associés a la MO de la fraction 2.6-2.9 sont la calcite, la gehlénite, aux
phyllosilicates (muscovite). La fraction la plus dense >2.9 g.cm™ contient majoritairement des
oxydes et hydroxydes de fer (ex. goethite, hématite, magnétite).

Les rapports C/N (Figure VI-7) ont montré des valeurs non significativement
différentes entre les fractions densimétriques a 1’exception de la 2.6-2.9 qui présente un
rapport moins ¢élevé et significativement différent de la MO libre (1-1.9) et de la MO
majoritairement complexée aux feldspaths, phyllosilicates et quartz (1.9-2.6). La composition
relative en C/N des fractions 1-1.9 et 1.9-2.6 et celles des fractions 2.6-2.9 et 2.9 semblent
proches et pouvant suggérer des origines communes. La diminution du rapport dans les
fractions les plus denses peut étre expliquée, au moins partiellement, par la sorption et la
stabilisation de composés azotés a la surface des minéraux (Sollins et al., 2006). Ces

composés azotés peuvent étre de différentes natures. Ils peuvent correspondre a des protéines
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(Knicker, 2007, 2000; Schnitzer and Schulten, 1995) mais aussi a des hétérocycles azotés
mais en proportion moins importante (Mertz et al., 2005; Smernik and Baldock, 2005). Pernot
et al. (2013) ont observé un rapport C/N plus faible dans la fraction limoneuse fine, par
rapport aux autres fractions granulométriques caractérisées, li¢ a la présence de CAP azotés

(N-hétérocycles) caractérisant le goudron de houille en accord avec les résultats de (Haeseler

et al., 1999)

Concernant les surfaces spécifiques (Tableau VI-1), la valeur la plus élevée est
retrouvée pour la MO majoritairement associée aux oxydes et hydroxydes de fer (>2.9),
minéraux particulierement réactifs dans les sols (Guggenberger and Kaiser, 2003). Ensuite,
pour la MO principalement liée au quartz, aux feldspaths et aux phyllosilicates dont une
smectite (la montmorillonite). Ces derniers peuvent jouer un role important dans les processus
de séquestration de la MO (Kennedy et al., 2002; Theng et al., 1986) due a leur grande
surface spécifique. La sorption des maticres organiques du sol aux argiles et aux oxydes fait
partie des mécanismes essentiels pour la préservation a long terme du carbone organique des
sols (Lehmann et al., 2007; Liitzow et al., 2006). Toutefois, la sorption de la MO réduit la
surface spécifique des constituants minéraux du sol (Kaiser and Guggenberger, 2003). La
fraction >2.9 étant faiblement concentrée en C et N, ceci peut expliquer sa surface élevée avec
des sites réactifs encore accessibles et la valeur plus basse observée pour la fraction 1.9-2.6, la
deuxieme plus concentrée en C et N. Les teneurs en Ciotal, COT et N les plus élevées ont été
retrouvées a chaque fois pour la MO majoritairement associée aux feldspaths, phyllosilicates
et quartz (1.9-2.6). Pour les deux fractions les plus denses (2.6-2.9 et >2.9) les concentrations
en Ciotal, COT et N les plus faibles ont ét¢ observées et ne different pas significativement

d’une fraction a I’autre.

Le fractionnement par densimétrie appliqué sur les sols HOM et HOM-nap semble avoir
permis une bonne séparation des associations organo-minérales qui sont facilement
reconnaissables de par leurs caractéristiques propres.

3.3. . Distribution des HAP dans la MO libre et complexée aux minéraux

Dans les sols non fractionnés HOM et HOM.nuap, une différence significative a été mise

en évidence a TO et a T15 avec des teneurs plus élevées pour HOM:nap que pour HOM di a
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I’ajout de I’extrait organique. Ceci confirme que I’apport en HAP a bien été réalisé et que de
ce fait le sol HOM-nap présente une contamination plus disponible.

Pour le sol non fractionné HOM aucune différence significative n’a été observée entre
les deux temps c’est-a-dire avant (TO) et apres (T15) la phase de stabilisation, le constat est le

méme pour le sol HOM.uap indiquant I’absence de pertes au cours de la stabilisation.

Dans les fractions densimétriques, en moyenne 80% des HAP ont été retrouvés dans la
MO non associée aux minéraux ce qui indique que la majorité des HAP ne sont pas liés ou
faiblement liés aux phases minérales. Ahn et al. (2005) ont aussi montré que la majorité des
HAP (entre 66 et 78% des HAP totaux) étaient retrouvés associés avec la matiére particulaire
carbonée de faible densité. Plusieurs études ont montré I’impact de la MO sur la dynamique
des HAP (Salloum et al., 2002; Simpson et al., 2003; Wang and Xing, 2005).

La fraction 1.9-2.6 est la 2°™ plus riche en HAP avec environ 15% de la teneur initiale
retrouvée dans laquelle la MO est principalement liée avec les feldspaths (microcline et
albite), le quartz et les phyllosilicates (kaolinite, muscovite et smectite).

Les fractions les plus denses 2.6-2.9 et >2.9 sont celles ou les HAP sont les moins
concentrés, malgré tout, ces associations organo-minérales assureraient un role de protection
vis-a-vis des polluants organiques. En effet, I’un des principaux mécanismes expliquant la
préservation des MO dans les sols serait la stabilisation par interactions avec les phases
minérales dont les oxydes et les phyllosilicates (Lutzow et al. 2006). Dans ces deux fractions,
les minéraux sont majoritaires avec des argiles associées aux deux types de MO et des oxydes
de fer dans la fraction >2.9. La plupart des minéraux ont des propriétés de sorption élevées
vis-a-vis des HAP (Hwang et al., 2002; Karimi-lotfabad and Samples, 1996; Lahlou and
Ortega-Calvo, 1999) et contribuent a la stabilisation de la MO (incluant les HAP) dans les
sols contaminés (Biache et al., 2014; Ghislain et al., 2010). Les MO principalement associées
a la calcite, gehlénite et aux phyllosilicates (2.6-2.9) de HOM et HOM.inyap ont été
caractérisées par des surfaces spécifiques plus faibles et proches de la valeur mesurée pour la
MO libre. Cependant, dans cette fraction les teneurs en HAP retrouvées sont trés faibles
(moins de 5% des teneurs en HAP totales) ce qui suggeére peu d’interactions entre les
associations organo-minérales de la fraction 2.6-2.9 et les contaminants organiques. Cette
fraction est dominée par des minéraux moins réactifs comme la calcite et la gehlénite
(CaAlxS107). Mader et al. (1997) ; Stauffer and Macintyre (1986) ; Weber et al. (1998) ont
montré une affinit¢ moins élevée de contaminants organiques hydrophobes par rapport a

certains minéraux comme des oxydes d’aluminium ou de silicates. Quant a la MO
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principalement associée aux oxyhydroxydes de fer (>2.9), les valeurs de surfaces spécifiques
retrouvées sont les plus élevées ce qui laisse supposer la présence de nombreux sites réactifs.
En effet, si I’on fait le parallele avec les teneurs en HAP on constate que <5% des HAP totaux
sont retrouvés. Les oxydes de fer sont connus pour étre réactifs cependant une grande
majorité¢ des composés présents dans ce sol historiquement contaminés sont hydrophobes. Les
surfaces polaires exposées par les oxydes sont peut-étre moins adaptées pour interagir avec ce
type de composés hydrophobes. Monserie et al. (2009) ont montré que la fraction limoneuse
fine présentait des phases minérales réactives avec les argiles et les oxydes de fer qui peuvent
étre impliqués dans des mécanismes de préservation. Ou bien les oxydes seraient moins
accessibles par formation a I’intérieur des agrégats, donnant lieu a des contacts faibles avec

I’extérieur et des interactions peu €levées entre les surfaces des oxydes des fer et les HAP.

Les HAP sont distribués de manicre non aléatoire dans le sol non fractionné et dans les
fractions densimétriques. Pour chaque distribution les HAP dominants sont les mémes, de
méme pour ceux que 1I’on n’observe pas. Pernot et al. (2013) ont également montré une
distribution des HAP similaire entre chaque fraction granulo-densimétrique avec une
prédominance des composés de 3 a 4 cycles benzéniques. Cependant, en comparant chacune
des fractions densimétriques nous avons pu observer, pour les deux sols HOM.uap et HOM,
une diminution des HAP de bas poids moléculaires (2 a 3 cycles) et une augmentation des
lourds (4 a 6 cycles) avec I’augmentation de la densité des particules. Les HAP de haut poids
moléculaire sont plus récalcitrants chimiquement et avec le temps ils auraient tendance a se
fixer aux minéraux, induisant des processus de protection physico-chimiques. Les oxydes
métalliques et les argiles font parties des phases minérales qui ont tendance a stabiliser les
MO par interactions dans les sols. Ceci suggérerait que les fractions les plus denses auraient
tendance a préserver les contaminants, et par conséquent les HAP les plus récalcitrants et
donc les plus lourds. Les travaux de Pernot et al. (2013) et Amellal et al. (2001) ont montré
des résultats similaires mais prenant en compte la taille des particules et non la minéralogie.
Cependant, Pernot et al. (2013) ont mis en avant le role protecteur de la fraction fine
limoneuse dans laquelle des argiles minéralogiques et des oxydes de fer peuvent étre
retrouvés. Ceci suggere de fortes interactions entre ces composés et les constituants minéraux

du sol (Amellal et al., 2001Db).
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3.4. . Localisation des HAP issus de la contamination fraiche

Les teneurs en HAP totaux ne sont pas significativement différentes entre les deux sols
HOM et HOM.uap (Figure VI-9). Toutefois, si I’on regarde les teneurs de chacun des 16
HAP au sein de cette fraction (Figure VI-10), une différence significative est observée entre
HOM et HOM-:nap pour la majorité des 16 HAP montrant une association préférentielle des
HAP fraichement apportés avec les MO majoritairement associées aux feldspaths, aux
phyllosilicates et au quartz. Dans cette fraction, la MO interagit avec des phases minérales
pouvant influer grandement sur le comportement des contaminants comme les phyllosilicates
et notamment la montmorillonite. En effet, les smectites possédent une surface spécifique
¢levée ce qui leur conférent une forte capacité¢ d’adsorption, des contaminants notamment
Biswas et al. (2015). Aussi, la surface spécifique retrouvée pour la fraction 1.9-2.6 semble
plus élevée dans le sol HOM que dans HOM+uap ce qui laisse supposer la présence de
davantage de sites réactifs de surface dans le premier. Ceci peut étre expliqué par 1’ajout de
composés organiques hydrophobes dans le sol HOM.nap entrainant la diminution des sites de
surfaces disponibles.

Les différences significatives sont observées entre HOM et HOM-uap pour la plupart
des HAP a I’exception du fluoréne, du benzo[k]fluoranthéne et de I’indéno[1,2,3-cd]pyrene.
En comparant la distribution des HAP dans le sol global (Figure VI-8), une différence
significative est mise en évidence entre HOM et HOM.uap pour le fluorene. En effet, le
fluoréne est un HAP léger (3 cycles) qui présente une solubilité significative (1,9 mg.L™!) par
rapport a d’autres HAP présents, le rendant plus mobilisable. Une différence significative est
observée entre les deux sols pour le benzo(a)pyréne (BaPY) dans la fraction 1.9-2.6 mais

n’est pas identifiée dans le sol global.

4. Conclusion

L’analyse granulométrique repose uniquement sur des critéres géométriques, et ne
considere pas les caractéristiques chimiques et minéralogiques (Amellal et al., 2001b; Pernot
et al.,, 2013). Dans cette étude, nous avons cherché a étudier 'impact des minéraux sur la
répartition des HAP. Les HAP ne sont pas distribués de maniére aléatoire au sein des
différentes associations organo-minérales. Les résultats obtenus pour cette étude ont montré

I’importance des MO libres dans la dynamique des HAP. En effet, la majorité des HAP sont
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retrouvés associés a la fraction 1égere, MO non liée aux minéraux, pour le sol vieilli (HOM) et
rajeuni (HOM-nap). Cependant, les HAP fraichement ajoutés au sol HOM ont été concentrés
dans la fraction MO principalement associée au quartz, aux feldspaths et aux phyllosilicates.

La procédure de séparation densimétrique a engendré des pertes importantes surtout
pour les sols qui ont été artificiellement contaminés ce qui n’est pas surprenant étant donné
que les polluants fraichement ajoutés sont plus disponibles et moins liés aux particules du sol
contrairement aux contaminants déja présents. Toutefois, cette méthode a permis d’axer
I’étude de la distribution des HAP dans les sols en fonction de la minéralogie des associations
organo-minérales produites.

Une analyse en thermodésorption pourrait s’avérer intéressante afin de préciser la
biodisponibilité des HAP en fonction de leur localisation au sein des différentes fractions
densimétriques (Biache et al., 2015). Elle permettrait d’appuyer le rdle protecteur d’une
fraction par rapport a une autre. La nature et la composition de la MO étant des parametres
importants dans la capacité de sorption des contaminants ( Pan et al., 2006; Yang et al., 2010),
il serait intéressant d’identifier la nature des phases organiques en plus des minéraux dans
chacune des fractions de sol a I’aide de méthodes analytiques telles que la pyGCMS et la

RMN par exemple.
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Chapitre VII. Discussion générale

et perspectives
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Pour I’évaluation des risques et la gestion des sols pollués, comprendre I’évolution des
contaminants est fondamentale. Les HAP font partie des polluants majoritairement retrouvés
dans les sols de friches industrielles. A ’heure actuelle, il est reconnu que de nombreux
processus biotiques et/ou abiotiques peuvent régir leur devenir et leur nature dans les sols.
Néanmoins, il existe encore de nombreux verrous a lever sur ces processus, qui conditionnent
leur disponibilité. L objectif général de la thése a donc été de préciser la dynamique des HAP
dans des sols plantés ou non plantés en se focalisant sur leur distribution et leur localisation
dans les compartiments du sol et de la rhizosphére a différentes échelles spatiales, « globale »
et micrométrique, et sur la nature des produits issus de leur transformation. Différentes
approches ont été utilisées en vue d’¢lucider le devenir des HAP avec une complexité
croissante de la pollution : a partir (i) d’un sol forestier planté et contaminé artificiellement
avec du '*C-PHE et (ii) d’un sol historiquement contaminé de facon a se rapprocher des
conditions réelles. Une des originalités de cette étude est 1’utilisation de 1’outil NanoSIMS
permettant de localiser le polluant marqué a une échelle treés fine, ainsi que 'utilisation d’une
méthode de fractionnement par densimétrie pour suivre la rétention des HAP au sein de
différentes fractions organiques et organo-minérales. A notre connaissance, ces techniques ont

peu ou pas été utilisées dans I’étude de la dynamique des HAP dans les sols.

1. Devenir du PHE et des produits issus de sa transformation dans

le sol et dans la rhizospheére

De nombreuses investigations menées ces dernieres années ont montré la présence
(Aprill & Sims, 1990; Joner & Leyval 2003; Binet et al. 2001) mais aussi 1’absence (Fang et
al., 2001; Giinther et al., 1996; Rezek et al., 2008) d’effet des plantes sur la dissipation des
HAP. Les plantes pouvant de ce fait jouer un role essentiel dans la dynamique des HAP, ont
été intégrées a 1’é¢tude. En continuité avec les études menées au laboratoire jusqu’a présent et
apres une étude préliminaire, c’est le ray-grass qui a été choisi.

La majorit¢ du PHE ajouté au sol a été dissipé a la fin de I’essai (= 90%), le constat a
¢té le méme en présence ou en absence de ray-grass. L’effet potentiel de la plante, et
indirectement de la rhizosphére, sur la dissipation des HAP n’est pas visible ici. L’absence
d’effet de la rhizospheére sur la dégradation des HAP peut étre expliqué par les conditions

expérimentales. Il a déja ét¢é démontré que I’apport d’une contamination artificielle, et
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particuliérement avec un HAP léger, et d’une microflore adaptée occasionne une dissipation
rapide des HAP (Cerniglia, 1993; Joner et al., 2004; Smith et al., 2011). L’objectif, ici, était
qu’une part significative du polluant ajouté soit biotransformée ou séquestrée, pour étudier le
compartiment non extractible. Pour cela, et d’apres les travaux de Louvel (2010) et Bourceret
(2016), le sol a été contaminé artificiellement ce qui signifie que la pollution est enticrement
disponible au temps initial (T0). De plus, le sol a été inoculé par une microflore extraite a
partir d’un sol industriel, et donc adaptée a la contamination. Pour mettre en évidence 1’effet
de la rhizosphere, il aurait sans doute fallu ajouter une source de HAP moins disponible mais
en prenant le risque d’observer une dégradation lente de celui-ci, ou d’observer la

biodégradation apres un temps de contact plus court avec les racines.

1.1. Localisation du C issu du PHE dans les microorganismes de la

rhizosphére

Un enrichissement global de la plante en '*C a été mis en évidence dans les racines et
les parties aériennes a partir de 7 jours et a ét¢ maintenu au cours du temps. Il a aussi été
observé dans les racines apres 14 jours par les analyses en NanoSIMS. Pourtant, la
concentration en '*C dans le « compartiment végétal » représente une faible proportion (<1%)
par rapport a la quantité de '*C-PHE initialement ajoutée dans le sol. Une partie du *C a pu se
retrouver adsorbée a la surface des racines via les particules de sol ou des microorganismes
adhérents aux racines. En effet, les racines analysées (exception faite pour les racines
« NanoSIMS ») ont été rincées a 1’eau, mais des particules de sol et des microorganismes ont
pu rester accrochés aux racines. Une partie du '3C pourrait étre absorbée dans les tissus
racinaires mais selon les travaux de Binet et al. (2000b), I’absorption des composés de faible
poids moléculaire par les racines est limitée, et méme plus faible que 1’adsorption.

Dupuy et al. (2016) ont montré que du PHE était localis¢é dans I’exoderme et
I’endoderme des racines de mais de méme que Wild et al. (2005). Toutefois, dans notre étude
le phénanthréne marqué au '*C n’a pas été identifié dans ce compartiment racinaire. Les
composés adsorbés sur les racines ou sur les particules de sol adhérentes aux racines peuvent
étre des produits de transformation plus réactifs que le polluant parent. Mais le C issu du PHE
a pu aussi, compte tenu de 1’activité microbienne intense, €tre utilis¢ comme source de C pour
la biosynthese de constituants cellulaires, et ainsi pu se retrouver incorporé dans la biomasse

microbienne.
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En raison de la faible solubilité des HAP, les transferts des racines vers les parties
aériennes semblent limités (Binet et al., 2000b; Burken and Schnoor, 1998), I’enrichissement
observé dans les racines n’est probablement pas di a des transferts longitudinaux (racines =
parties aériennes) mais plus probablement a 1’incorporation (par photosynthése) du '*C

minéralisé (1*C-CO,).
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Figure VII-1. Schéma d'une section de racine représentant la structure de la rhizosphére, et le devenir probable du "*C-PHE
dans la rhizospheére (adapté de McNear, (2013))

La rhizosphére des plantes est un environnement trés complexe gouverné par une
multitude de processus impliquant les racines, le sol et les bactéries (Figure VII-1). La
complexité des interactions ayant lieu entre ces différentes composantes requiert des
techniques permettant d’élucider les processus a des échelles trés fines, centimétriques
(Bourceret et al., 2015) voir micrométriques (Oburger and Schmidt, 2015) pour préciser le
devenir des HAP en présence de plantes (Figure VII-1). Plus I’échelle d’observation est fine
et plus I’hétérogénéité du milieu va se révéler, néanmoins les informations fournies seront de
plus en plus précises.

Le couplage entre I’expérimentation isotopique et 1’outil de NanoSIMS a permis de
localiser une partie du '>C mais uniquement aux alentours des racines pour lesquelles le sol
adhérent a été conservé. Les résultats de NanoSIMS ont suggéré qu’une partie du '’C a été
assimilée par les bactéries de la rhizosphére mettant en avant leur role dans la dynamique des

HAP. Une extraction de la biomasse bactérienne par la méthode Nycodenz aurait pu permettre
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de compléter et d’appuyer ces résultats, par exemple en montrant une concentration ¢élevée en

13C dans les cellules bactériennes.

1.2. Répartition du PHE et des composés issus de sa transformation dans le

sol.

Une partie considérable du C issu du PHE est retrouvée séquestrée au sol sous forme de
résidus liés non extractibles, cette fraction atteint rapidement + 40% apres 14 jours pour se
stabiliser ensuite comme 1’ont précédemment souligné Cébron et al. (2011) avec environ 30%
du C ajouté retrouvé piégé dans le sol. Parallélement, la quantit¢é de C issu du PHE
extractible diminue au cours du temps et n’est plus que de 10% apres 21 jours par rapport a la
quantité initiale. En effet, le C-PHE est entiérement biodisponible dans le sol en début
d’expérimentation (TO) et est rapidement biodégradé par la microflore active, les 14 premiers
jours, et simultanément les composés issus de la transformation du PHE vont se lier plus ou
moins fortement aux constituants organiques (MO) et inorganiques (argiles ou oxydes de fer
par exemple) (§3.2) et se retrouver séquestrés sur la phase solide induisant une réduction de
leur biodisponibilité. Il aurait été intéressant d’observer 1’évolution du C lié¢ et encore
extractible apreés les 21 jours d’expérience en prolongeant la cinétique pour observer une
stabilisation, une augmentation ou méme une diminution potentielle de la fraction non-
extractible sur un temps plus long d’étude.

Afin d’identifier les composés organiques formant la fraction résiduelle du sol, des
investigations plus détaillées ont été réalisées (§2). En effet, ces produits issus de la
transformation du PHE peuvent étre remobilisés (Gao et al., 2015) d’ou I’'importance de
déterminer leur nature pour appréhender leur toxicité et leur impact sur les milieux. Dans le
résidu solide extrait au solvant, le C issu du PHE ne semble plus étre sous la forme de
compos¢ parent puisqu’aucun signal pour le PHE n’a été observé en pyGCMS, ni pour
d’éventuels produits de cracking du PHE (résultats non présentés).

Cependant, localiser le C issu du PHE a I’échelle micrométrique sur ou a I’intérieur des
agrégats de sol au cours du temps n’a pas donné de résultats concluants probablement en
raison des limites imposées par I’appareil et des difficultés rencontrées lors de la préparation

des échantillons.
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2. Identification des composés organiques issus de la

transformation du PHE

Du fait de la complexit¢ de la matrice et du manque de sensibilit¢ de certaines
méthodes, les produits de transformation sont difficilement identifiables dans les sols. Les
techniques de dégradation thermique (pyrolyse), de thermodésorption (TD) et de
spectroscopie ('*C-RMN) ont été fréquemment utilisées pour caractériser les matiéres
organiques naturelles et anthropiques et leur dynamique dans les sols. L’avantage de leur
utilisation est qu’elles permettent de fournir des informations structurales. Mais la
caractérisation des composés organiques au moyen de ces outils nécessite des méthodes de
prétraitements.

Les premicres analyses, destinées a I’identification des métabolites dans la fraction
extractible, ont été réalisées en GCMS apres une extraction du sol au solvant. Elles n’ont pas
permis de déterminer des métabolites de type CAP oxygénés et/ou CAP azotés issus de la
dégradation du PHE au cours de I’expérience. Ceci est sans doute li¢ au fait que les produits
de dégradation ont une polarité plus élevée que le composé parent et ont ainsi pu favoriser la
formation rapide de résidus liés. Ces produits ont pu a leur tour étre dégradés, suivant leur
accessibilité vis-a-vis des microorganismes.

Les analyses du sol et des fractions densimétriques en '*C-RMN a I’état solide et en
TD/pyGCMS n’ont pas permis d’identifier de produits de dégradation marqués malgré les
traitements appliqués sur le sol. Ces résultats pourraient étre expliqués par 1’utilisation d’une
concentration trop faible en '*C-PHE qui est diluée deux fois : par la MO du sol qui présente
déja une abondance naturelle en '3C et par la dilution du '*C-PHE avec du PHE non marqué.

De plus, l'interprétation des données obtenues par pyrolyse et TD est complexe, et
nécessite une trés bonne connaissance du comportement des différents composés présents
dans les matrices étudiées. Par exemple, un grand nombre de produits de pyrolyse obtenus
peuvent provenir des composés constituant la MO naturelle (Saiz-Jimenez, 1994), d’ou les
difficultés d’interprétation des données de ce type d’analyse. Aussi, le signal du PHE est tres
fort et peut éventuellement masquer des molécules présentes mais en tres faibles quantités.
C’est pourquoi analyser le résidu solide (aprés extraction au solvant), qui ne contient plus ou
qu'une faible quantit¢ du compos¢€ parent, pourrait permettre de mettre en évidence

d’éventuels produits de dégradation qui ne sont pas visibles dans le sol.
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Toutefois, I’extraction de la MO hydrosoluble a permis de mettre en évidence des
groupements fonctionnels dans lesquels un carbone apparaitrait marqué compte tenu des
différences observées entre les spectres « témoin » et « enrichi ». D’aprés les déplacements
chimiques observés, le '°C serait retrouvé dans des groupements méthoxy, O-alkyle ou N-
alkyle principalement. Il a, de ce fait, pu étre incorporé dans des acides aminés, des bases
azotées (puriques ou pyrimidiques) ou des osamines tels que le N-acétylglucosamine et
I’acide N-acétylmuramique, oses constitutifs des parois bactériennes mais qui sont aussi
potentiellement identifiés dans les exsudats racinaires. Par ailleurs, le résidu DCM extrait a
I’eau a révélé une diminution significative des concentrations en azote et une augmentation du
rapport C/N suggérant une présence privilégiée des composés azotés dans 1’extrait aqueux
analysé en *C-RMN. Richnow et al. (2000) ont aussi montré qu’une partie du C dérivé du
phénanthréne marqué avait été transformée en composés microbiens typiques tels que des
acides aminés, des carbohydrates et des acides gras.

La mesure du carbone isotopique de I’ADN total du sol (majoritairement microbien) a
permis de mettre en évidence un léger enrichissement au cours du temps, privilégiant encore

ici I’incorporation de *C dans les cellules microbiennes.

3. Influence des phases minérales dans la distribution et la

rétention des HAP

La méthode de séparation densimétrique appliquée a permis de compartimenter les sols et
d’isoler les MO libres des associations organo-minérales en vue d’¢lucider leur impact sur la
dynamique des HAP dans un sol industriel pollu¢ aux HAP et dans un sol planté et contaminé

artificiellement par du PHE.

3.1. Une localisation différente des HAP anciens et fraichement ajoutés dans

un sol industriel

Les études portant sur les mécanismes régissant la dynamique des HAP, impliquent
d’avoir recours a des conditions expérimentales simplifiées pour étudier les processus.
Toutefois, pour comprendre comment est controlé le devenir des polluants dans un sol
industriel, il est nécessaire d’étre au plus pres des conditions réelles. La distribution des HAP

dans les sols pollués évolue au cours du temps, faisant intervenir des processus de
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vieillissement et rendant de ce fait les contaminants moins disponibles. Nous avons choisi
d’utiliser un sol historiquement contaminé avec ou sans apport d’une contamination fraiche
afin d’étudier I’influence des minéraux dans la rétention des HAP anciens et nouvellement
ajoutés. Cette étude visait a comprendre comment se distribuent les HAP au sein des
associations organo-minérales mais en axant sur la minéralogie.

Une distribution non aléatoire des HAP a été observée entre les MO libres et
complexées pour le sol industriel. La distribution entre les fractions densimétriques de chacun
des 16 HAP est identique. Il n’y a pas de répartition préférentielle pour les HAP de bas et de
haut poids moléculaire entre ces associations organo-minérales de densité variable. En
revanche, la proportion des HAP de haut poids moléculaire a tendance a augmenter avec la
densité des phases minérales contrairement aux HAP de bas poids moléculaire qui diminuent
avec I’augmentation de la densité, comme 1’ont observé Pernot et al. (2013).

Les HAP présents historiquement dans le sol d’Homécourt ont été retrouvés
majoritairement associés a la MO libre.

En revanche, les HAP qui ont été fraichement ajoutés ont été préférentiellement liés aux
assemblages dans lesquels la MO est principalement associée au quartz, aux feldspaths et aux
phyllosilicates. Les phases minérales pourraient de ce fait jouer un role dans la rétention des
HAP fraichement ajoutés au sol.

Toutefois, en raison des teneurs élevées en HAP anciens associés a la MO libre, cela
suggere probablement un acces restreint des HAP fraichement apportés vers la MO qui est
peut-&tre enfermée a I'intérieur des particules de sol et donc faiblement accessible pour les
contaminants récemment ajoutés (Ahn et al., 2005). Mais, il se peut aussi que les sites de
sorption présents sur la MO anthropique non complexée soient saturés par les fortes quantités
de HAP déja présentes. La surface spécifique mesurée pour la MO libre est déja trés basse
(3,0 = 2,1) dans le sol témoin (qui n’a pas recu de contamination fraiche). Les HAP
fraichement ajoutés aurait tendance a se sorber sur les surfaces externes des associations
organo-minérales plus disponibles vis-a-vis des contaminants. La surface spécifique mesurée
pour ces associations organo-minérales, contrairement a celle mesurée pour la MO libre, est
élevée et diminue apres apport de la contamination fraiche laissant supposer une adsorption

des contaminants sur une partie de sites de sorption des fractions en question.

La rétention des HAP dans les sols peut étre plus ou moins réversible, et selon le cas le
polluant sera plus ou moins disponible dans le sol. Pour avoir des informations sur la

biodisponibilit¢ des HAP dans les fractions de sol étudiées, I’utilisation d’une technique
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analytique comme la thermodésorption aurait pu étre intéressante. De méme que des mesures
de biodisponibilité par des extractions chimiques utilisant la cyclodextrine (Stokes et al.,
2005), le n-butanol (Ma et al., 2012) ou la résine Tenax par exemple (Ouvrard et al., 2011).
La TD aurait pu fournir des informations sur les HAP étroitement séquestrés dans ces sols
historiquement pollués et quelles associations organo-minérales contribuent davantage a la

séquestration du polluant a long terme, et donc a la préservation de la pollution.

3.2. Le PHE ajouté¢ artificiellement est li¢ aux associations organo-minérales

dans la rhizosphere.

Le C issu du *C-PHE semble s’accumuler préférentiellement aux associations organo-
minérales liant les MO aux feldspaths, au quartz et a I’illite principalement. L’illite est
reconnue comme étant un phyllosilicate exposant une grande surface spécifique, et est donc
capable d’interagir étroitement avec la MO. De plus, méme si les diffractogrammes ne
permettent pas d’identifier clairement I’ensemble des phyllosilicates présents, la plupart de
ces minéraux argileux présentent une densité < a 2.7 g.cm™. L’association préférentielle de la
MO a ces minéraux a aussi été montrée sur les images NanoSIMS pour les agrégats de sol par
une colocalisation forte entre les ions secondaires ?OFe’, 20Al,, '°O- distinguant les
minéraux et 2’CN- désignant la MO. L’illite est le seul minéral qui a été identifié¢ dans le sol
étudié, composé aussi bien de Fe, d’Al et d’O. Apres 14 jours, le C issu du PHE marqué est
associé majoritairement a cette fraction dense (1.9-2.7). Une faible proportion de °C a été
retrouvée dans la fraction organique concentrant principalement les oxydes de fer mais reste
constante dans le temps. Ce résultat peut suggérer des interactions fortes entre les minéraux
argileux et les oxydes métalliques avec la matiere organique engendrant la sorption et la
stabilisation de cette derni¢re (Eusterhues et al., 2005; Hiemstra et al., 2010; Kleber et al.,

2007).

3.3. Importance de la caractérisation des associations organo-minérales pour

comprendre la distribution et la localisation des HAP

La méthode d’analyse choisie ici pour étudier la fraction minérale (DRX) permet
uniquement de faire des mesures qualitatives, donnant une idée des phases minérales
dominantes mais ne permettant pas de les quantifier. Par ailleurs, dans certaines fractions des

minéraux trés bien cristallisés comme le quartz peuvent « cacher » le signal d’autres phases
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présentes mais moins bien cristallisées. Ainsi une analyse quantitative de la fraction minérale
pourrait étre menée par Microscopie Electronique a Transmission (MET) pour compléter cette

analyse qualitative et apporter davantage d’informations pour le compartiment inorganique.

Le caractere fortement hydrophobe des MO leur confére une forte affinité vis-a-vis des
HAP. Effectivement, il a ét¢ remarqué que les teneurs les plus €élevées ont été retrouvées dans
la fraction de MO non associées aux minéraux mettant en avant I’importance de la fraction
organique sur le devenir des HAP comme 1’ont jusqu’ici montré¢ de nombreux auteurs
(Chefetz and Xing, 2009; Murphy and Zachara, 1995; Pignatello, 1998; Simpson et al., 2003).
Toutefois, la capacité de sorption des MO va aussi dépendre de leurs interactions avec les
phases minérales du sol qui vont avoir une influence sur la surface d’échange des MO vis-a-
vis des contaminants organiques (Hwang and Cutright, 2002). Donc, la fraction organique ne
peut pas étre utilisée seule pour prédire le comportement des HAP dans le sol. En effet, les
minéraux peuvent jouer un rdle direct ou indirect dans la sorption des contaminants
organiques (Bonin and Simpson, 2007; Northcott and Jones, 2001).

Par conséquent, il est essentiel de pouvoir caractériser aussi bien les phases minérales
que les MO dans chaque fraction étudiée. Donc, afin de compléter les résultats obtenus, la
caractérisation de D’ensemble des fractions densimétriques aurait pu étre effectuée.
L’identification des MO présentes, libres ou associées aux phases minérales, aurait pu étre
réalisée par résonance magnétique nucléaire ('*C-RMN) ou py/GCMS par exemple. En effet,
la sorption des MO sur les minéraux dépend de leur réactivité mais aussi de la nature des MO.
Lu et al. (2012) ont indiqué que la MO du sol, la surface spécifique et les minéraux seraient
les 3 principaux facteurs affectant la distribution des HAP au sein des différentes particules

organo-minérales.

3.4. Intéréts de I’utilisation d’'une méthode de fractionnement densimétrique

Les méthodes de séparation physique des particules organiques et organo-minérales
sont de plus en plus favorisées dans 1’é¢tude de la dynamique des HAP dans différents
compartiments du sol (fractionnement granulométrique ou densimétrique). En effet, les
techniques d’extraction chimique peuvent induire des modifications des MO ou des structures
minérales, et de ce fait engendrer des biais dans les résultats et ne sont plus forcément

adaptées dans I’étude du devenir des contaminants organiques dans les sols (Doick et al.,

2005).
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Par conséquent, nous avons choisi de privilégier le fractionnement par densimétrie pour
¢tudier la distribution et la rétention des HAP dans les sols étudiés, qui a notre connaissance,
n’a été utilisée qu’une seule fois a ce titre par Wilck and Krauss (2005) dans un sol. Cette
méthode a aussi été utilisée pour identifier les composés organiques issus de la dégradation du
PHE (§3).

La méthode de séparation par densimétrie semble avoir bien fonctionné, cependant elle
induit des pertes importantes. Ces limites résident dans le fait qu’elle nécessite de nombreuses
étapes : sonication, centrifugation et ringage. Ces différentes étapes, et tout particuliérement
I’étape de sonication, seraient a 1’origine des pertes relativement importantes observées. La
méthode de fractionnement pourrait étre optimisée, notamment en faisant varier les temps et
la puissance de sonication. Une partie importante des pertes en HAP peut étre expliquée par la
perte de MO dissoute ou colloidale sur lesquelles aurait pu s’adsorber une quantité non
négligeable de HAP. Certains débris végétaux semblent étre des sorbants importants pour les
HAP, et peuvent se retrouver dans la suspension aqueuse sous forme de colloides (MO libre
ou associ¢e a des particules argileuses par exemple) et ainsi entrainer la perte des HAP

associés dans la phase aqueuse (Rockne, 2002).

Palludan frafche

wnHAP
Enrichissement *C dans la =40% du 12C izssu du PHE
plante = sol (E'*C =0.04 % % sequestré/sol > 12C-
at.) > absorption similaire du gﬁ méta bolites (non identifiés)
13C-PHE entre la plante et le co et'ou de *C-incorpore dans
sol. % la biomasse

Tran sormation

2C-hotspots
identifiés comme

des bactéries = HAP frichement ajoutés
ayant incomaorg majoritairement aszociés aux

du 3C iz=u du complexes MO lige aux Q, Feld.

PHE = rile etillite
ezsentiel! = HAP anciens globalement

devenir des HAP retrouvés associés 4 la MO libre

Figure VII-2. Synthése des principales conclusions obtenues au cours de ce travail de thése.
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conclusion & Perspectives

L’utilisation de I’imagerie NanoSIMS couplée a I’expérimentation marquée a permis de
suivre le devenir des HAP en descendant a des échelles tres fines dans la rhizosphere et plus
particuliérement a I’interface entre racines, microorganismes et sol. Des zones enrichies en
carbone 13 (hotspots) autour de la racine ont ainsi été mises en évidence. Le '°C localisé sur
les pourtours de la racine forme des spots de forme et de taille similaires aux bactéries
suggérant que le 1*C issu du phénanthréne a plutdt été incorporé dans les cellules bactériennes
(Figure VII-2) aprés avoir été métabolisé. Ces résultats mettent en évidence le role
significatif joué par les bactéries dans le devenir des HAP dans un sol soumis a ’influence
d’une plante.

Aussi, I’incorporation du *C dans les bactéries peut étre appuyée par les résultats
obtenus en '*C-RMN liquide qui montrent que le C marqué serait retrouvé dans des molécules
provenant, par exemple, de composés azotés comme des acides aminés, des bases azotées ou
encore des osamines (ou sucres aminés). Cette derniére famille comprend des N-
acétylosamines, composés constituant le peptidoglycane (lui-méme formant la paroi
bactérienne). Ainsi, la biomasse microbienne pourrait représenter une part significative des
40% de "*C initialement ajoutés au sol et retrouvés dans le résidu non-extractible au solvant.

Cependant, I’ADN génomique total du sol extrait représente moins de 0,01% du '*C-
résidu 1ié¢ aprés 14 jours. Et, ’ADN total n’est pas uniquement bactérien mais peut aussi
contenir des molécules d’ADN provenant de champignons ou de cellules végétales. Afin de
discriminer et d’extraire uniquement I’ADN bactérien du sol, il faudrait utiliser un protocole
permettant d’isoler les bactéries, par la méthode Nycodenz par exemple, avant de les lyser
(Courtois et al., 2001). Pour compléter ces résultats, 1’extraction de constituants majeurs des
bactéries ayant pu incorporer le 1*C pourrait étre utilisée, comme par exemple les acides gras
(biomarqueurs PLFA) (Bengtsson et al., 2010) ou les sucres aminés (Glaser et al., 2004)
suivie d’une quantification du *C par IRMS.

Il aurait été intéressant également, a partir des cellules bactériennes extraites par
Nycodenz, de mesurer le rapport isotopique permettant ainsi de préciser 1’enrichissement de
ce compartiment. De plus, les bactéries extraites auraient pu étre analysées par NanoSIMS
afin d’y localiser le carbone marqué potentiellement incorporé. Il est possible d’agrandir
davantage les images NanoSIMS (généralement de 25%25 um) a une taille de 6x6 pum pour

plus de détails (Li et al., 2008a; Schurig et al., 2014). Des études comme celles de Musat et
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al. (2012) ont démontré le potentiel de la NanoSIMS pour identifier, quantifier et visualiser
l'incorporation d’un substrat marqué par des microorganismes seuls au sein de communautés
microbiennes complexes. L’utilisation de ratios élémentaires dans le but de discriminer
différentes zones d’une image NanoSIMS pourrait étre optimisée pour localiser des bactéries
de sol.

Aussi, dans notre cas, la microscopie électronique a été envisagée mais nécessite une
préparation bien spécifique des échantillons, et plus particuliecrement en MET ou seules des
lames minces sont analysées. La microscopie ¢€lectronique permettrait de localiser les zones
d’intéréts avant passage des échantillons en NanoSIMS (Carpenter et al., 2013; Moore et al.,
2011). Et notamment de différencier les bactéries, les cellules racinaires et les particules

minérales dans la rhizosphere (Jones et al., 2013).

Aucun métabolite de dégradation connu du PHE n’a été retrouvé en spectrométrie de
masse (CG, pyrolyse et thermodésorption). Il a été difficile d’identifier les métabolites de
dégradation dans le sol étant donné la complexité de la matrice. De plus, I’inoculum bactérien
utilisé est trés probablement constitué¢ d’un mélange complexe de bactéries potentiellement
actives, ce qui suggere l’utilisation de voies métaboliques variées pouvant produire des
composés de dégradation multiples et dilués les uns par rapport aux autres, empéchant donc
leur identification. De plus, 1’ajout d’une concentration plus importante du contaminant
marqué serait préféré pour ce type d’analyse. Il est difficile a partir de matrice complexe
comme le sol, méme apres divers prétraitements, et contenant un marqueur trés dilué

d’obtenir des signaux provenant des composés marqués nouvellement synthétisés.

La méthode de fractionnement par densimétrie a été employée a deux reprises au cours
de ce travail pour comprendre I’influence des phases minérales sur le comportement des HAP
dans les sols. Sur (i) le sol forestier, contaminé artificiellement par le PHE entiérement
disponible a TO et planté, et (ii) le sol industriel qui posséde, initialement une trés faible
biodisponibilité de la pollution (< 5% des HAP totaux), mais ayant recu une contamination
fraiche. Pour les deux sols, lorsque la pollution est ajoutée fraichement elle est retrouvée
préférentiellement associée aux fractions organo-minérales dans lesquelles la MO est
principalement liée au quartz, aux feldspaths et aux phyllosilicates. En revanche, les HAP

historiquement présents sont retrouvés majoritairement associés a la MO libre (Figure VII-2).
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Toutefois, le sol naturel est composé de moins de <4% de MO naturelle alors que le sol
historiquement contaminé possede environ 20% de MO anthropique et moins de 1% de MO
naturelle. De plus, le sol historiquement contaminé et fraichement pollué, a été mis a stabiliser
a 4°C afin de favoriser les processus physico-chimiques et non les processus de dégradation
biologique majoritaires dans le sol forestier (PHE). De plus, pour ’expérimentation '*C-PHE,
ce n’est pas uniquement le PHE qui est suivi mais aussi les composés organiques associés qui
peuvent avoir des comportements tres différents dans les compartiments du sol a la différence
du composé parent. Il parait donc assez difficile de comparer le comportement des HAP au
sein des compartiments organiques et organo-minéraux de ces deux sols.

Néanmoins, la distribution des HAP au sein des MO libres et associées aux minéraux
dans le sol historiquement pollué¢ pourrait étre comparée a celle d’un autre sol présentant
¢galement une contamination ancienne mais avec une biodisponibilit¢ des HAP supérieure a

celle du sol d’Homécourt dont la biodisponibilité est trés faible.

Le sol naturel marqué au '*C-PHE est rhizosphérique a la différence du sol industriel
qui est non planté. Il pourrait étre intéressant de comparer le sol rhizosphérique au sol non
planté pour cette expérimentation pour observer 1’effet de la plante sur la distribution du C
issu du PHE dans les différents compartiments de sol. Pour le sol industriel, une plante
pourrait étre ajoutée apres la phase de stabilisation de la contamination, avec un suivi
temporel, pour comprendre le devenir des HAP fraichement ajoutés au sein des associations
organiques et organo-minérales et ’effet possible des plantes sur leur comportement, mais
aussi I’impact de la plante sur le devenir des HAP initialement présents. Effectivement, la
plante peut jouer un rdle majeur dans la dynamique des HAP et composés issus de sa
transformation dans le sol par la synthése d’exsudats racinaires notamment. L apport d’une
source de carbone supplémentaire peut diminuer la biodégradation des HAP (Louvel et al.
2010) et remobiliser une partiec des HAP et composés dérivés présents dans la fraction non-

extractible du sol (Gao et al., 2015).

L’étude du comportement et du devenir des HAP dans le sol et I’effet des plantes sur
leur dynamique reste a approfondir, et notamment concernant (i) la formation des résidus liés
et I’identification des composés associés et (ii) I’influence des particules minérales,

organiques et organo-minérales du sol sur leur distribution et leur séquestration.
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Annexe du Chapitre Il

Estimation des temps de sedimentation pour le fractionnement densimétrique. Les temps de
sédimentation (Ts) dépendent de la vitesse de sédimentation (Vs), et également de la hauteur
du liquide dans le tube a centrifugation. Celle-ci est exprimée selon la hauteur de sa verticale

(Hvt) puisque le tube est en position inclinée dans le rotor (Eq.1)

Ts=Hvw/ Vs Eq. 6

Ou Hy est exprimé en cm, Vs est en cm.min’! et Ts est donné en min.

La loi de Stokes (Eq.2) permet d'exprimer la vitesse de sédimentation en fonction du diametre

des particules (D) et des caractéristiques du milieu fluide :

Vs =D?x (dy—ds) xgo/ (18v) Eq. 7
Ou d, correspond a la densité de la particule (g.cm™), dr a la densité du fluide (g.cm™), g se
référe a la puissance de centrifugation (cm.s?) et v a la viscosité du fluide (g.cm™.s). Le
diamétre des particules D est exprimé en cm et Vs en cm.s™.
La puissance de centrifugation (gc) est obtenue a partir de 1’équation suivante :

ge=w?xr= (2xm/60xrpm) >xr  Eq. 8

Ou w exprime la vitesse angulaire (rad.s™'), r le rayon du rotor (cm) et rpm correspond au

nombre de rotations par minutes du rotor.

La vitesse de centrifugation étant fixée a 10000 rpm, la puissance de centrifugation est
constante a 14460747 cm.s. Les facteurs faisant varier la vitesse, et donc le temps de
sédimentation, sont le diametre des particules et la viscosité du fluide qui est fonction de la

densité du fluide (Figure 1).
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Figure-Annexe Il.1. Relation entre la densité et la viscosité du SPT (TC-Tungsten Compounds, 2013)

A partir des différentes équations, pour chacune des densités utilisées et pour chaque taille de
particules, la vitesse et le temps de sédimentation ont été calculés. Les temps de centrifugation
ont ét¢ estimés pour chaque densité¢ de solution de métatungstate de sodium et sont donnés
Les temps de sédimentation sont d'autant plus élevés que la taille des particules est réduite et
une forte densité de fluide est un frein au dépot. En conséquence, pour les séparations a faible
densité de fluide (1 et 1.9), des centrifugations de 70 minutes ont permis de faire sédimenter
les particules fines. Une centrifugation trop longue aurait pu rendre le culot plus complexe a
casser pour les séparations suivantes engendrant des pertes de matieres, déja importantes lors
de ce type de procédure.

Pour les densités 2.6 (ou 2.7) et 2.9, afin d'éviter des temps de centrifugation considérables
non réalisables en pratique, des temps de 110 min et 210 min ont été choisis respectivement.
Ces derniers ne permettent cependant pas de faire sédimenter des particules aussi fines que

pour les deux premicres séparations.

Annexe II.1. Estimation des temps de s€dimentation pour le fractionnement densimétrique
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Principe

Quantifier 1a microflore totale et dégradant 1es HAPs en plaques de microtitration de 96 puits
en determinant le Nombre le Plus Probable (INPP) al aide des grilles standard de Mac Grady.

1. Préparation del'inoculum bactérien par suspension—dilution

1g d’echantillon de ol est pesé et mis a agiter avec 10 mL de chlorure de sodium (NaCl) a
085%et 6gdebillesdeverred’ 1 mm dediamére (préalabl ement sténilisées) dans un

tube Falcon sterile. i
Une série de dilutions en cascade est ensuite réalisée a partir de la suspension bactérienne 10°.

2. Préparation du mélangede HAPs.

Le mélange est composé de9 mg d’anthracéne, 9 mg defluoréne 9 mg defluoranthéneet
90 mg de phénanthréne Les quatre HAPs ont été pesés dans un flacon en verre, puis 8 mL
d’hexane ont ete ajoutes. Pour que les HAPs soient bien dissous dans le solvant, on passe le

flacon en verre au bain-marie a 40°C pendant quelques minutes. Lorsque la dissolution est
compléte, le flacon en verre est entoure de papier aluminium (pour éviter 1a photodé gradati on))

et conserve a 4°C jusqu’a son utilisation.

3. Préparation desmilieux

a. LB pour lamicrofloretotale
Pour préparer 1L de milieu LB (Luna & Bertanil) sont pesés dans une bouteille shot :
v 10g de peptone
v 3g de veast extract
v 3z de NaCl
Auguel est ajoute 1L d’eau déminéralisée (ED) a 'aide d'une éprouvette graduée.
Une fois le milien fini, il est autoclave (120°C, 1 bar, 20 min.)

b. Bushnell-Haas (BH) pour la microflore dégradante.

Pour préparer 1L de milieu Bushnell Haas sont pesés dans une bouteille shot -
v 327 g de BH (DIFCO)
v 8.5 gde Na(l

+ Ajout d" 1L 4°ED al aide d une eprouvette graduee
Lorsque le milien est prét. le pH est ajustéa 7.4, puis il est autoclavé (120°C. 1 bar. 20 min.).
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a. Solution saline
Préparer du chlomre de sodium a & 5 g/'L. Autoclaver a 120°C sous 1 bar pendant 20 min.

1. Préparation desmicroplaques
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a. Microfloretotale

25 pL de suspenson d’inoculum bactérien sont inoculés dans 200ML de milieu LB pour

chaque puits. Puis les microplaques sont mises a incuber a I obscurité a 28°C. Les
microplaques 96 puits sont laissées pendant une semaine est une mesure de DO620 est faite

au bout de 48h.

b. Microflore dégradante

10 pL du mélange HAPS sont dépDEéS dans chacun des 96 puits. Les pl aques sont laissées
ouvertes pour permetire au solvant de s évaporer en totalité. Le solvant évaporé, du milieu
BH est introduit a hauteur de 200UL puis chacun des puits est ensemencé par 25 4L de
E..IWSIOI“I d'inocu um bactérien. Les microplaques sont mises a incuber pendant deux
semaines al obscurité sous 28°C. Une mesure de la densite optique (DO) a 405 et a 620 nm
(DO405-DO620) est réalisée an bout de 15 jours.
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Annexe du Chapitre V

Annexes

Annexe V-1. Teneurs en Cioa, N, 8'°C, *Conec (Moyenne + SD) dans les différentes fractions densimétriques (mg.g™' fraction, ug.g™' fraction pour la *Ceone €t mg.g™* sol ou ug.g™' sol pour la "*Ceonc) et
dans le sol non fractionné (mg.g™" sol ou ug.g™" sol pour la *Ceenc), rapport C/N et valeurs de surface spécifique (m2.g™" sol) du sol non fractionné a TO et des fractions et répartition en masse

(%Miraction), €t €N 3C (% "*Craciion) dans chaque fraction. Deux lettres différentes indiquent une différence significative entre les fractions de sol (a, b) et entre les temps (a, A) (p<0,05).

Ctotal Ntotal 5 13C 13cconc S::CT;:ES Miraction Ctotal N total CIN 13Cconc 13Cfra(:tion

mg.g” fraction %o ug.g” fraction | m?.g” % mg.g” sol pg.g™ sol %

SOL NON Planté TO 28.1+3.0 / 235407  2,1+03 | 112+14° | 228+13 /

FRACTIONNE Ti4 23,1£0,5 2,1£03 11,0+ 1,4 129+ 1

<1 TO 53,569 46+0,1 7,0£2,8 18,7+4 / 0,4+0,1 0,2+0,1 0+0 11,713 0,1 £0,0° 0,3+0,1
T14 69,0 £8,4 52402 | 29514556 | 244,7+685 0,4+0,1 0,3+0,1 040 132+1,0 0,9£0,1° 72+0,5
1-1.9 TO 351,7+48 122+0,1 408 +0,4 260,5+5,6 7117 14200 48%0,1° 02+0° | 288+0,6° 3,6£0,1° 16,2+ 0,6
FRACTIONS T14 3442 +5)1 122404 A1,7£53 94.7+19 / 14%0,1 4940,1° 02+0° | 283+0,6" 14£03° 11,6+£24
DENSIMETRIQUES 1.9-2.7 TO 169+ 13 1,9+0,2 256+1,7 941 27.6+3.0 27+13 | 123£1,1°  14+02° | 88+04° 6,9 £0,8° 283+37
T14 198435 2304 149+32 8,7£2 / 761+12 | 150+£24°  1,7+03" | 88+05° 6,6+ 14° 485+10,7
>2.7 TO 12,008 12+0,1 24.6+3 6,5+0,7 205+ 4.4 162+ 1 1,9£0,2° 02+0° | 100+1,1° [ 1,1+0,1° 47+04
T14 129+ 1,5 1,3+0,2 13,3£3,9 54+0,2 / 16,2+5,2 2,1+£0,5° 0,2+0,1° 9,9+0,4" 0,9+0,2° 52+1,9
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Annexes du Chaprtre VI

Annexe VI 1.Teneurs en Ciya, N, COT et en HAP totaux (moyenne + SD) dans les différentes fractions densimétriques (mg.g™ fraction et mg.g™ sol sec ou mg.kg-1 sol pour les 16HAP) et dans le
sol non fractionné (mg.g™' sol ou mg.kg™ sol pour les HAP), rapport C/N et valeurs de surface spécifique (m2.g™" sol) des sols non fractionnés et des fractions et répartition en masse (%Myagiion), €N C
(%Crraction), €N N (%Niraction), €N COT (%COTsaction) €t HAP (%HAPs.cion) dans chaque fraction. Les valeurs sont données pour les deux sols (HOM et HOM.uap). Deux lettres différentes indiquent une

différence significative entre les fractions de sol (a, b) et entre les sols (a,A) (p<0,05).

Cou Mo Neor  COT  16HAP |Miuon(®)| Cow  Nows  Newr  COT CN 6P | T | Cosw N COToa AP
mg.g” fraction mg.g™ sol sec mg.kg' sol sec m.g" %
o HoM 263+469° 34+06° 21404 868119 | 4275 NTA£334 4611
SoL NON HOM.,,,., / MY+138 33+04°  23+07 13484101 | 61,6177 | 94081272 / /
FRACTIONNE s HoM 2058+36,7° 45403 23£05° 989+143° B5+45 810,0 + 76,5 /
HOM, 2564+ 25° 406" 23+£09° 17661197 71,5£224 1048,7 + 38,7* /
<1 HOoM 28300 235+0 206£0 22990 0,04£0 020 0,5<0,1 0=0 0£0 040 112£0 40,20 / 030 1402 040 /
HOM,,,, 26100 17240 / / 0,00£0 02£0 0,70 0+0 0+0 0,70 1520 220 / 030 1,1£0 040 02=0
1-1,9 HoM 705442208 110436 125+1 6290£335 32+02 | 204+28 | 1481+62,1" 23=1° 26+03 1312+184"| 508+5,1 649,2 + 58,4" 3021 719+302 704+314 1327164 80,1+72
HOM,,,, 6419813 10714 118£04 6300454 35+04 | 193+17 | 124=186" 2104 23+£02° 1223=11,6° | 532+29 669,1 +115,2° / 484+73 519488 692+76 638=+1l
FRACTIONS 1,9-2,6 HOM  172,6+393 0204 1,702 862£169 0501 [ 24506 [ 42499  05£01° 04£01° 21239 S14£4 11,09 + 22°¢ 6.9£0.7 20,648 1493 215£37 14727
DENSIMETRIQUES HOM,,,. 1377+56 17+01 14+£03 742+13,1 07+01 | 261+15 | 359+£24° 04£0°  04£01°  193+£24° 52,868 175,6 £21,3¢ 41£1.1 140£09 11,0409 109409 167+2
2,629  HOM 29627 01%01 03£01 133£74 010 | 414207 | 123213 020 01=0°  55431° | 396£197 | 3L1<147 28512 | 60£06  08%07 5631 4018
HOM,., 20113 01£0 03+01 87209 0120 | 397+04 | 115406  040°  01£0° 34403 | 325497 34,0£4.2° 22£09 | 45£02 07202 19£02 3204
>2,9 HOM  684%162 09%02 0902 360%83 02201 | 97207 | 6718 010 0120 34209 | 389%29" 2,1£58° WT£44 | 32809 27208 3403 26%07
HOM.,.. 60,768 0701 09+01 43394 020, 9607 58+£1° 0,1 £0° 010 40£09° 46,5+£83" 21,369 11.7£49 23+04 1,703 2306  2,0£07

Ce tableau est une syntheése de I’ensemble des résultats obtenus pour les sols HOM et HOM.uap avant et apres fractionnement densimétrique.
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Résumé. Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont des polluants persistants retrouvés
majoritairement dans l’environnement, qui sont reconnus comme hautement toxiques pour les
organismes vivants. Les nombreux travaux réalisés sur les mécanismes controlant I’évolution des HAP
dans le sol et dans la rhizosphére ont mis en exergue le role majeur de la biodégradation par les
microorganismes et de la sorption aux constituants du sol. Néanmoins, un manque d’informations
persiste concernant le devenir de ces HAP dans le sol, et plus particuliérement leur localisation dans
les compartiments du sol ainsi que la nature et le comportement des composés issus de leur
dégradation. La thése avait donc comme principaux objectifs : (a) la localisation des HAP et des
produits dérivés dans les compartiments du sol (matiéres organiques, phases minérales,
microorganismes et plante), et (b) la quantification et I’identification des composés organiques
formant les résidus liés du sol. Pour cela, nous avons couplé deux approches :

(i) le suivi d’un HAP modéle marqué, le *C-phénanthréne ('*C-PHE), dans un sol artificiellement
contamingé planté et non planté pour notamment déterminer par IRMS et NanoSIMS la distribution du
C issu du PHE dans les compartiments et pour identifier les composés dérivés du '*C-PHE par *C-
RMN et TD/pyGCMS.

(i1) le suivi d’une contamination ancienne et récente en HAP dans un sol historiquement contaminé
pour étudier I’influence des matieéres organiques et des phases minérales (séparées par un
fractionnement densimétrique) dans la rétention des HAP.

Plus de 40% du C issu du *C-PHE est retenu dans le sol aprés 14 jours de croissance du ray-grass.
L’enrichissement en '*C observé dans la plante est du méme ordre que celui du sol (E*C = 0.04 % at.)
démontrant une incorporation homogéne du *C-PHE entre la plante et le sol. Cet enrichissement
global dans la plante est confirmé par les images NanoSIMS réalisées sur les racines. Des hotspots en
BC ont également été observés dans la rhizosphére, et a partir de leur taille, leur forme et leur
composition élémentaire en C, N et S ils ont été identifiés comme étant des bactéries, ce qui met en
avant leur role dans la dynamique des HAP du sol. Dans le sol industriel, la majorité des HAP est
retrouvée dans les MO non complexées aux minéraux. En revanche, les HAP fraichement ajoutés se
sont significativement liés aux associations organo-minérales composées de quartz, de feldspaths et de
phyllosilicates.

Mots-clés : HAP, "*C-phénanthréne, IRMS, résidus liés, NanoSIMS, rhizosphére, sol, séparation
densimétrique, associations organo-minérales.

Abstract.  Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are major persistent pollutants in the
environment that are recognized as highly toxic to living organisms. Numerous studies were carried
out on the fate of PAHs in soil and in plant rhizosphere and highlighted the major contribution of
biodegradation processes and of the sorption to soil constituents. However, a lack of knowledge
remains about the fate of PAHs in the soil and especially their location in soil compartments as well as
the nature and the behavior of degradation products. The main objectives of the thesis were: (a) to
localize PAHs and their derived products within soil compartments (organic matter, minerals,
microorganisms and plant), and (b) to quantify and identify the organic compounds forming bound
residues. For this purpose, we used two approaches:

(i) the monitoring of a labeled PAH, the '*C-phenanthrene (*C-PHE), in a spiked soil planted or not to
determine by IRMS and NanoSIMS the *C-distribution into compartments and to identify derived
compounds of *C-PHE by *C-RMN et TD/pyGCMS.

(i1) the distribution and localization of aged and freshly spiked PAH contamination in a brownfield
soil to study the impact of organic matter and minerals (using soil densimetric fractionation) in the
PAH retention.

More than 40% of C from *C-PHE remained in the soil after 14 days of ryegrass growth. The '3C-
enrichment in plant tissue was similarly to the soil enrichment (E*C = 0.04 at.%) indicating uniform
uptake of C-PHE between the soil and plant. NanoSIMS images acquired for roots confirmed this
global enrichment in the plant. *C-Hospots were also observed in the rhizosphere, and on the basis on
their size, their shape and their elemental composition in C, N and S, they were identified as bacteria,
which emphasize their contribution to the fate of PAHs in soil. In the industrial soil, most of the PAHs
were found attached to the free OM. However, the freshly spiked PAHs in the soil were significantly
associated with organo-mineral associations containing quartz, feldspars and phyllosilicates.
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densimetric fractionation, organo-minerals associations.
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