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Résumeé

Le cadmium (Cd) est un élément trace présent dans les sols agricoles qui contamine la chaine
alimentaire en étant préleve par les plantes et accumulé dans les produits végétaux consommes.
La biodisponibilité du Cd est un concept au cceur de I'évaluation des risques de transfert excessif
du Cd du sol vers les plantes. Les plantes prélevant essentiellement I'ion Cd?* dans la solution
de sol, la biodisponibilité est fonction de deux principaux processus, la spéciation du Cd en
solution (les différentes formes chimiques prises par le Cd en solution) et la distribution du Cd?*
entre la phase solide et la solution. L’objectif principal de ce travail a été d’élaborer des modéles
simples a visée opérationnelle prédictifs de la concentration en Cd?* dans la solution de sols
agricoles, en modélisant soit la spéciation du Cd en solution de sol, soit la distribution phase
solide-solution du Cd?*, celle-ci permettant de renseigner en outre la capacité de la phase solide
a réapprovisionner la solution de sol lors de l'absorption racinaire. Nous avons également
recherché des modéles pour la prédiction des teneurs en Cd?* retrouvées dans les grains de blé
dur. Nous avons développé deux approches de modélisation. La premiére, statistique, permet de
produire des modéles simples a visée opérationnelle. La seconde, géochimique, permet de
comprendre les mécanismes dominants et donc de juger de la cohérence de modéles statistiques
simples pour représenter des processus physico-chimiques complexes. Ces deux approches ont
montré de maniére cohérente que pour les sols agricoles faiblement contaminés, le Cd qui
s’échange entre la phase solide et la solution est vraisemblablement sorbé faiblement et peut-
étre estimé par le Cd extrait par NHsNO3s 1 M minoré par une fraction fixée a des oxydes de
manganese. Les modélisations ont également montré I'importance du pH et de la teneur en Ca
en solution comme variables contrdlant la solubilité de Cd?*, probablement en raison de leur réle
a régir la disponibilité des sites de sorption et de complexation vis-a-vis du Cd. Le modele
statistique le plus performant pour prédire la teneur en Cd dans le grain de blé dur reprend
également ces variables, suggérant ainsi que les modéles statistiques simples de prédiction de
la spéciation en solution et de distribution sol-solution du Cd sont des modéles pertinents pour
estimer la biodisponibilité et qu’ils peuvent permettre de classer des sols en fonction des risques
de transfert du Cd du sol vers une culture. Par rapport a I'évolution du contexte réglementaire, le
modeéle statistique prédictif de la teneur en Cd dans le grain a montré par validation croisée qu'’il
pourrait discerner de fagon assez fiable (88 %) des différences de 0.05 mg Cd.kg™" de grain et

que sa fiabilité serait moindre (65 %) pour des différences de 0.025 mg Cd.kg™.
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Abstract

Cadmium (Cd) is a trace element found in agricultural soils which can contaminate the food chain
by being taken up by plants and accumulated in consumed plant products. The bioavailability of
Cd is a concept at the centre of the risk assessment of Cd transfer from soil to plants. Plants,
taking up essentially the free form of Cd (Cd?*) in the soil solution, bioavailability is a function of
two main processes, the Cd speciation in solution (the different chemical forms taken by the Cd
in solution) and the partitioning of Cd** between the solid phase and the solution. The main
objective of this work was to develop simple predictive operational models of Cd?* concentrations
in agricultural soil solution, by modelling either Cd speciation in soil solution or Cd?* solid-solution
partitioning, the latter to further inform the ability of the phase to replenish the soil solution during
root absorption. We also looked for models for the prediction of Cd?* levels found in durum wheat
grains. We have developed two modelling approaches. The first, statistical, allows to produce
simple models for operational purposes. The second, geochemical, allows to understand the
dominant mechanisms and thus to judge the coherence of simple statistical models to represent
complex physicochemical processes. These two approaches have consistently shown that for
poorly contaminated agricultural soils, the exchanged Cd between the solid phase and the
solution is likely to be weakly sorbed and can be estimated by the Cd extracted by 1M NH4sNO3
minus a fraction attached to amorphous manganese oxides. Modelling also showed the
importance of pH and Ca content in solution as variables controlling the solubility of Cd?*, probably
because of their role in controlling the sorption site availability and Cd complexation. The best-
performing statistical model for predicting Cd content in durum wheat also picks up these
variables, suggesting that simple statistical models for speciation in solution and soil-solution
partitioning of Cd are relevant models to estimate bioavailability and that they can be used to
classify soils according to the risks of the transfer of soil Cd to a crop. Compared to the evolution
of the regulatory context, the statistical model predictive of the Cd content in the grain shown by
cross validation that it could discern relatively reliably (88%) the differences of 0.05 mg Cd.kg™" of

grain and that its reliability would be less (65%) for differences of 0.025 mg Cd.kg™.

Keywords : Cadmium, Bioavailability, Modelling, Speciation, Sorption, Partionning
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Introduction générale

La contamination des sols par les éléments traces métalliques (ETM) constitue une des
préoccupations majeures du débat sur la sécurité alimentaire et la qualité des produits végétaux
récoltés, tant au niveau européen qu’au niveau mondial.

Les ETM sont définis comme des éléments dont les teneurs dans la crodte terrestre ne dépassent
pas 1 g.kg™ (Adriano, 2001). La présence de ces éléments traces dans les sols agricoles a donc
une origine naturelle, provenant de I'altération des roches méres, mais a également des origines
anthropiques (Adriano, 2001). En effet, les ETM dans les sols agricoles proviennent aussi des
intrants agricoles comme les apports de fertilisants minéraux ou organiques, les amendements
calcimagnésiens, les produits phytosanitaires et les dépdts atmosphériques. Ainsi, la
contamination des sols agricoles, par les ETM, en France est en partie liée aux pratiques
agricoles et leur distance des villes et des installations industrielles.

Parmi ces ETM, le Cd est un élément non essentiel, particulierement étudié a cause de sa forte
toxicité. Cet élément a été classé carcinogéne pour les humains (IARC, 1993). Une exposition
chronique a cet élément peut causer des dommages a différents organes, mémes a faible

exposition (insuffisance rénale et fragilité osseuse) (Jarup, 2003).

En 2009, un inventaire relativement complet de I'état de contamination des horizons de surface
des sols francais a été réalisé et a montré que 95 % des horizons de sol étudiés ont une teneur
en Cd total inférieure a 0.9 mg.kg™" (Gis Sol, 2011). Malgré ces teneurs dans les sols relativement
faibles, le Cd peut représenter une menace pour la santé humaine puisque le principal vecteur
de contamination, excepté pour les fumeurs, se trouve étre la consommation de produits
alimentaires contaminés, la part la plus importante étant les végétaux (Satarug et al., 2003). Les
concentrations du Cd dans les produits végétaux a destination de la chaine alimentaire sont
réglementées, ce qui conditionne la commercialisation des récoltes. En 2009, a la suite
d’investigations toxicologiques réactualisées, I'Agence européenne de sécurité alimentaire
(EFSA) recommande d’abaisser la dose hebdomadaire tolérable pour I'exposition humaine au

Cd par voie alimentaire de 7 a 2.5 ug.kg™”' de poids corporel (EFSA, 2009).
Le blé fait partie des céréales parmi les plus produites et consommeées a travers le monde (FAO,

2015). Parmi les sous-especes de blé, le blé dur (Triticum turgidum subs. durum) a tendance a

accumuler prés de 10 fois plus de Cd que le blé tendre (Triticum aestivum) (Stolt et al., 2003). En
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conséquence, la communauté européenne a travaillé sur un projet d’abaissement du seuil
réglementaire pour les teneurs en Cd dans le blé de 0.2 4 0.1 mg.kg™, initialement sans distinguer
le blé tendre du blé dur puis dans un second temps, un projet de seuil spécifique au blé dur a été
envisagé a 0.15mg Cd.kg”' appliqué en deux temps avec un seuil intermédiaire a
0.175 mg Cd.kg" (DG-SANCO, 2011). Ce projet de baisse importante a créé une forte tension
dans la filiere blé dur, car on estime que 24 % de la production francaise dépassent le seuil de
0.1 mg Cd.kg™ et 8 % dépassent celui de 0.15 mg Cd.kg™" (Projet ANR CaDON, Nguyen et al.,
2017).

La teneur en Cd total du sol ne permet pas d’estimer la quantité de Cd prélevée par les racines,
cette derniére étant liée a la fraction phytodisponible, c’est-a-dire biodisponible pour la plante,
c’est-a-dire présente sous une forme assimilable par la plante : la forme libre Cd?* en solution.
L’évaluation de la fraction du Cd du sol potentiellement disponible pour I'absorption racinaire est
donc au ceceur de I'évaluation du risque de contamination cadmiée du grain de blé dur. Cette
disponibilité, variable selon les sols, a un effet 4 fois plus important sur les teneurs en Cd du grain
que les différences d’accumulation entre variétés (Projet Cadur et CaDON, Nguyen et al., 2017).
Le cadmium phytodisponible du sol est sous la dépendance trés complexe de nombreux
processus physico-chimiques dont les plus importants en sols agricoles sont la fixation plus ou
moins réversible du Cd** sur les phases solides du sol et la formation de complexes entre le Cd**

et des ligands organiques et inorganiques de la solution du sol (Lin et al., 2016).

Mon travail de thése a donc eu pour objectif de prédire le plus simplement possible ces deux
variables a partir d’'un nombre restreint de mesures agronomiques (par exemple les variables
issues d’analyses de terre, d’extractions sélectives, etc.) et didentifier les paramétres

pédogéochimiques influengant la disponibilité du métal en sols agricoles.

Pour cela nous avons décidé de nous appuyer sur des outils statistiques pour la prédiction de
ces variables d’intérét puisque cette approche reste la plus opérationnelle. Cependant,
'empirisme de cette approche fait que I'évaluation des mécanismes et l'interprétation des
variables identifiées sont rendues difficiles.

Pour pallier ces points faibles, nous avons choisi d’évaluer les modéles statistiques par des
méthodes de validation croisée pour cerner la robustesse et de les coupler a des modéles
géochimiques dans le but d’expliciter les mécanismes et vérifier la cohérence des variables a la
base des modéles statistiques.

En suivant cette démarche de dualité d’approches (modéles statistiques appuyés par la
modélisation géochimique), nous avons, dans une premiére partie (Chapitre Il), cherché a

modéliser les concentrations en Cd®** en solution de sol car cette derniére est difficilement
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accessible. Puis dans une seconde partie (Chapitre Ill), 'objectif a été de modéliser la distribution
phase solide-solution du Cd?* afin de considérer le possible réapprovisionnement de la solution
par la phase solide. Enfin, la derniere partie (Chapitre 1IV) a cherché a modéliser de fagon
empirique les teneurs en Cd dans le grain de blé dur selon I'hnypothése que les concentrations en
Cd?* et sa distribution entre les phases solides et la solution de sol sont les variables majeures
pour expliquer 'accumulation du Cd dans le grain de blé dur. Il est donc attendu que les variables
prédictives pour estimer les teneurs en Cd dans le grain soient les mémes que celles identifiées

pour la prédiction des concentrations en Cd?* en solution et de la distribution sol-solution du Cd?*












Chapitre 1. Etude bibliographique de la dynamique du Cd dans les sols

Chapitre I. Etude bibliographique de la dynamique du Cd

dans les sols

Les sols sont des milieux complexes et hétérogénes constitués de trois phases : solide (minérale
et organique), liquide et gazeuse. Les constituants solides du sol constituent environ 50 % de son

volume total tandis que I'eau et I'air vont occuper chacun entre 20 et 30 % du volume restant.

1. Concept de la biodisponibilité

Les notions de biodisponibilité et de disponibilité sont au cceur de ce travail de thése et
nécessitent donc d’étre définies. Les définitions fournies par I'lSO (Organisation Internationale de
Standardisation) permettent de décomposer le concept de biodisponibilité en trois composantes :
la disponibilité environnementale, la biodisponibilité environnementale et la biodisponibilité

toxicologique (ISO 17402:2008). Ces trois concepts sont représentés Figure I.1.

La disponibilité environnementale peut étre définie comme la fraction de métal du sol (sur la
phase solide et dans la solution de sol) résultant de processus physico-chimiques de désorption
et pouvant potentiellement étre absorbée par un organisme vivant. Cette définition comprend
donc la totalité du métal en solution et le Cd fixé de fagon réversible sur les phases solides et
pouvant donc se désorber. Cela permet de ne pas considérer la fraction de métal du sol inerte,
ne pouvant étre solubilisée que sur des temps trés longs, non représentatifs d’'un contexte
agronomique. Ainsi, cette fraction de Cd du sol désorbable est définie comme mobile (Juste,
1988), c’est-a-dire capable de passer d’'un compartiment du sol ou il est fortement retenu vers
celui ou il est moins énergiquement retenu, le compartiment ultime étant la solution du sol.

Il s’agit donc d’une vision maximisant les précautions, du systéme sol, en considérant la fraction

maximale de métal potentiellement absorbable par 'organisme vivant.
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Figure 1.1 : Biodisponibilité des métaux pour les organismes vivants, dont les plantes, a trois composantes :
disponibilité environnementale, biodisponibilité environnementale et biodisponibilité toxicologique (repris
de ISO 17402:2008).

La biodisponibilité environnementale, quant a elle, se définit comme la fraction de métal
effectivement absorbée par I'organisme vivant, ici la plante. Cette fraction sera donc différente
selon les organismes vivants considérés et la forme chimique du métal prélevée.

La sorption/désorption et la spéciation (formes chimiques de I'élément) sont au cceur de la
disponibilité et biodisponibilité environnementales.

La biodisponibilité toxicologique correspond a la fraction de I'élément absorbée par
'organisme et ayant un effet toxique. Cet aspect ne sera pas abordé dans ce travail.

2. Nature des principaux constituants du sol impliqués dans

la dynamique du Cd

Les principaux constituants solides du sol vont se répartir entre composés inorganiques et
organiques dans une proportion proche des 90/10 % (v:v) et suivant un gradient de diameétres de
particules allant des fractions les plus fines, dites argileuses (< 2 ym), aux fractions les plus
grossiéres appelées fractions sableuses (0.05 a 2 mm). Les cinq fractions couramment étudiées

en sciences du sol et en agronomie se répartissent comme indiqué Tableau 1.1 et constituent la
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terre fine du sol en opposition aux éléments grossiers (> 2 mm), comme les graviers, cailloux,

pierres et blocs.

Tableau I.1 : Classes granulométriques des terres fines

Fractions Diamétres des particules
Argiles granulométriques <2um

Limons fins 2-20 ym

Limons grossiers 20-50 pym

Sables fins 50-200 ym

Sables grossiers 200-2000 ym

Les constituants solides inorganiques, aussi appelés minéraux, peuvent étre primaires ou
secondaires. On les définit primaires lorsqu’ils n'ont pas été altérés chimiquement depuis leur
dépbt ou leur cristallisation et secondaires lorsqu’ils proviennent de 'altération de ces minéraux

primaires.

2.1. Les phyllosilicates

Les phyllosilicates sont des minéraux argileux secondaires provenant de I'altération des minéraux
primaires silicatés (feldspaths, pyroxénes, amphiboles, etc.). Ces minéraux constituent la
majeure partie de la fraction argileuse granulométrique. lls sont connus pour largement influencer
les propriétés physico-chimiques des sols grace a leur petite taille, leur grande surface spécifique
et leurs propriétés d’échanges cationiques exceptionnelles (Sparks, 2003).

Les phyllosilicates sont des silicates en feuillets composés de I'association de deux types de
couches constituées de polyedres élémentaires (tétraédriques et octaédriques) comportant des
oxygenes ou des hydroxyles a leur sommet et divers cations en leur centre. La couche
tétraédrique est constituée de tétraédres comportant quatre oxygénes a leurs sommets et un
cation central. Ce cation est principalement Si** (SiO4)*, fréquemment A" (AlO4)%, et plus
rarement Fe** (FeO.)*. Les tétraédres sont liés entre eux par la mise en commun de trois
sommets, les oxygénes basaux, le quatrieme restant libre est appelé oxygéne apical (Figure 1.2).
La couche octaédrique est formée par des octaédres jointifs dont les sommets sont soit des
oxygenes, soit des hydroxyles. Ces anions sont liés & un cation central trivalent (AI**, Fe**) ou

divalent (Fe?*, Mg?*) en coordinance 6. Les octaédres sont liés entre eux par les arétes.
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Figure 1.2 : Nomenclature des phyllosilicates (d’aprés Schulze, 1989)

La succession de la structure initiale tétraédrique peut aboutir a la formation de deux types de
structures plus complexes, appelées feuillets, tétraédriques et octaédriques. L'arrangement de
ces feuillets et I'espace interfoliaire caractérisent principalement deux types d’argiles
minéralogiques existants, de type 1:1, ou de type 2:1.

Les argiles de type 1:1 consistent en un empilement d’'un feuillet tétraédrique et d’'un feuillet
octaédrique articulés en 3 plans d’anions, le premier constitué par les oxygénes basaux de la
couche tétraédrique entourant un atome de Si, le second constitué des O apicaux de la couche
tétraédrique et d’hydroxyles (OH") provenant de la couche octaédrique et enfin un plan d’OH" qui
ensemble entoure un atome d’Al de coordinence 6 (ex. kaolinite, serpentinite).

Lorsque deux couches tétraédriques entourent un feuillet octaédrique, elles forment une argile
de type 2:1. Dans cette configuration, les couches tétraédriques peuvent inclure des cations AI**
au lieu de Si**, et induire un excés de charges dans la structure qui sera comblé par des cations
libres hydratés ou non dans I'espace interfoliaire (K*, Ca*, Mg?*...). Ces substitutions de cations
dans les différentes couches sont plus fréquentes que pour les argiles 1:1 et aboutissent donc a

une plus grande variété d’argiles de type 2:1 (ex. mica, vermiculite, smectite, illite).

2.2. Oxydes métalliques

Lors de laltération des minéraux primaires (principalement minéraux ferromagnésiens, puis
argileux), des cations et anions sont relargués en solution et tendent a se recombiner et précipiter
pour former de nouveaux minéraux. Parmi ces cations, Al, Fe et Mn vont s’associer en oxydes,
terme générique pour les hydroxydes, oxyhydroxydes et oxydes hydratés. Les processus et les
conditions physico-chimiques des sols vont conditionner I'état cristallin des oxydes formés

aboutissant soit a des oxydes cristallisés, soit a des oxydes amorphes (ordonnées a courte
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distance), la présence de matiére organique dans le milieu est un frein a la cristallisation des
oxydes (Hénin, 1956).

Ces minéraux sont principalement présents dans la fraction granulométrique argileuse du sol, de
la méme fagon que les phyllosilicates. Bien que leurs teneurs dans les sols soient généralement
faibles, les oxydes métalliques vont jouer un role prépondérant dans un nombre important de
processus physico-chimiques comme la sorption, correspondant a la fixation des métaux sur la

phase solide (détaillée dans le Chapitre 1.4.1.3.a) et I'oxydoréduction.

Dans les sols agricoles des régions tempérées, les oxydes de fer et de manganése sont les
espéeces les plus retrouvées avec une prédominance des oxydes de fer. L’'oxyde d’aluminium
naturel le plus commun est la gibbsite (AI[OH] 3) et est plus fréquemment rencontré dans des
climats tropicaux et arides ou I'altération des sols est la plus avancée. La boehmite (oxyhydroxyde
de formule y-AIOOH) est également rencontrée naturellement, mais a des teneurs beaucoup plus

faibles.

2.3. Oxydes de fer

Principaux oxydes métalliques rencontrés dans les sols tempérés, les oxydes de fer sont de
puissants pigments souvent responsables de la coloration des sols en brun rouge. La
cristallisation des oxydes de fer est rapide. L’'oxyde de fer a pour structure de base I'octaédre,
c’est-a-dire que chaque atome de Fe est entouré de 6 atomes d’O* et OH" (Sparks, 2003). La
variété de ces oxydes est liée aux arrangements et liaisons des octaedres entre eux. Une
structure basée sur un arrangement hexagonal compact sera qualifiée de a, tandis que les
phases y correspondent a un arrangement cubique. Ces dernieres sont moins stables
thermodynamiquement et le Fe*" peut étre remplacé par AP, Mn® et Cr** par substitution
isomorphe, c’est-a-dire le remplacement d’un cation par un autre de charge identique ou
différente.

La goethite est 'oxyde de fer le plus fréequemment retrouvé dans les sols non saturés. De formule
a-FeO(OH) cet oxyhydroxyde est responsable de la couleur jaunatre a brunatre des sols.
L’hématite, de formule Fe O3, Iégérement moins commune que la goethite, est souvent retrouvée
en association avec cette derniere. Ces minéraux sont stables dans un milieu oxydant, c’est a
dire dans des sols aérés, en milieu non ou peu acide. Les formes du fer présentes dans le sol
sont principalement conditionnées par le pH et le potentiel d’'oxydoréduction. Ainsi, en conditions
réductrices, comme c’est le cas des sols saturés en eau, le Fe*" peut étre réduit en Fe?* plus
soluble et donc étre transporté vers d’autres couches de sols ou les conditions d’oxydoréduction
permettront 'oxydation du Fe?* et la formation d’autres oxydes, tel que la Iépidocrocite (y-
FeO[OH)]), et la ferrihydrite (FesO7[OH],4H20), une forme amorphe.

11 -
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2.4. Oxydes de manganése

La minéralogie du Mn dans les sols est complexe, en raison de la variété des structures
minéralogiques et donc du nombre important d’oxydes et hydroxydes potentiellement formés
dans lesquels les substitutions de Mn?* et Mn* par Mn*" sont fréquentes. Deux types de
structures sont retrouvées dans les sols :

— les phyllomanganates a structure lamellaire arrangés sous forme d’une succession de
feuillets, de base élémentaire un octaedre MnOQs, lié entre eux par leurs arétes. La birnessite
([Na,Ca] Mn7014,2.8H20) et la vernadite (6-MnQO.) sont les plus fréquentes dans les sols. De la
méme fagon que pour les argiles, la succession de différents feuillets fait la diversité de ces
oxydes de manganeése. Les phyllomanganates sont les oxydes de Mn les plus courants dans les
sols.

—les structures tunnellaires (MnO., nH>O) consistent en une succession
d’octaédres MnOg partageant des arétes pour former des chaines elles-mémes liées entre elles
par partage d’angle. Ces arrangements particuliers aboutissent a la formation de structure tunnel
pouvant étre occupée par des cations et des molécules d’eau. L’exemple le plus stable est la
pyrolusite ou B-MnO, cependant moins retrouvées dans les sols que la birnessite.

Rarement cristallisés, ces oxydes se retrouvent sous forme de revétements sur d’autres minéraux

ou de concrétions, particulierement avec les oxydes de fer.

2.5. Matieres organiques du sol (MOS)

Les teneurs en MOS dans les sols varient généralement de 0.5 a 5 % en masse pour les sols
minéraux a 80 % pour les sols organiques (histosols, tourbes). Dans le cas des sols agricoles, la
MOS provient de I'héritage de pédogénése et des apports par les résidus de cultures (litieres
aériennes et racinaires, engrais verts enfouis) et par les produits organiques fertilisants (fumier,

composts, boues, etc.).

La fraction organique des sols se divise elle-méme en deux constituants. Le premier constituant
est la matiere organique (MO) vivante, appelée édaphon, qui englobe la totalité de la biomasse
animale (microfaune, mésofaune et macrofaune), végétale (végétaux supérieurs et inférieurs,
microflore), fongique (champignons) et bactérienne. Le second constituant de la fraction
organique est la MO non vivante qui englobe la totalité de la nécromasse animale (déjections,
cadavres), végétale (résidus végétaux, exsudats), fongique (champignons morts) et bactérienne

(bactéries mortes) et les produits dérivés de sa transformation. La MOS non vivante est donc
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composée de matiéres non solubles (matiere organique particulaire, précipitée et colloidale) et

solubles issues de sa transformation physique, chimique et biologique.

La matiére organique dans les sols, tant physique que soluble (exsudats racinaires,
carbohydrates), est transformée selon deux processus :

1. La minéralisation : La matiére organique est consommée par différents organismes
décomposeurs du sol (arthropodes, champignons, bactéries), éventuellement aprés
fragmentation pour produire de la biomasse, des métabolites, des minéraux, du CO- et de I'eau.
2. L’humification qui est un processus tant physico-chimique que biologique qui aboutit a la
formation de molécules de haut poids moléculaire par condensation et oxydation, qui sont

récalcitrantes a la dégradation microbienne : les substances humiques (SH).

Ces derniéres peuvent étre définies comme un ensemble de substances organiques hétérogénes
de poids moléculaires élevés, partiellement aromatiques colorant la solution de sol dans des
teintes allant du jaune au noir. Les groupes fonctionnels majoritaires des SH sont les
groupements carboxyliques (-COOH), phénoliques (¢-OH), amine (-NH.) et sulfhydriles (-SH)
(Sigg et al., 2006). En fonction de leurs degrés de condensation et d’aromaticité croissants, les
SH sont catégorisées en acides fulviques (AF), acides humiques (AH), et humine insoluble

(Schnitzer and Khan 1972). La Figure 1.3 résume cela.

Humus

(produit de decomposition de residus organiques

/ O\

Substances non-humiques Substances humiques
(protéines, polysaccharides,

acides aminés, LMWOA...) / \

OH
“Aadefulvique | Acide humique

OH (AF) (AH)

o o OH
CHs
Augmentation du degrés de polyménsation
OH o OH 2000 Augmentation du poids moléculaire 300000
(]
45 % Augmentation de la teneur en C 52 %
CH:
48 % Diminution de la teneur en O 30 %

Figure 1.3 : Classification et principales propriétés chimiques des substances humiques

La matiére organique en solution, de taille inférieure a 0.45 ou 0.2 um, peut étre définie comme
la fraction dissoute de la matiére organique (MOD). Les substances humiques en solution sont

généralement considérées comme des colloides, c’est-a-dire des particules de tailles comprises
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entre 1 et 200 nm ainsi distinctes des molécules en solution. Leurs larges surfaces spécifiques
(surface par unité de masse) leur conférent des capacités d’adsorption remarquables.

Sur le plan analytique, la quantité de MOD en solution est déterminée par la mesure du carbone
organique dissous (COD). L’hypothése générale reste que la matiére organique est constituée a
50 % en masse de carbone (Wood, 1996). Différents protocoles d’extractions permettent la
caractérisation de la MOD, en séparant 'humine des acides humiques (AH) et fulviques (AF) et
en séparant via l'utilisation de résines, les AF des espéces non humiques. Un exemple de

procédure proposée par van Zomeren and Comans, (2007) est schématisé Figure 1.4.

Solution de sol
Extrait de sol

Acidification
pH1

Centrifugation :
""" et récupératiol
du précipité

................................ Elution par du
KOH 0.1 M

-»> Acides humiques

Résine
DAX-8

................................... » Acides fulviques

Acides hydrophiles

Figure 1.4 : Représentation schématique de la procédure simplifiée proposée par van Zomeren and
Comans (2007), pour la détermination des fractions d’acides humiques, d’acides fulviques et d’acides
hydrophiles. DAX-8 (poly[méthacrylate de méthyle]) correspond a la résine utilisée pour adsorber les acides

fulviques et les séparer des acides organiques de petite taille.

Tous les colloides en solution ne sont pas organiques. lls peuvent étre également de nature
inorganique résultant des premiers stades de la précipitation d'une phase minérale,

principalement des oxydes métalliques sous l'effet d’'une sursaturation.

2.6. Minéraux carbonateés et sulfatés

Les minéraux carbonatés existent sous différentes formes. Les carbonates peuvent étre présents
sous forme de particules fines, de concrétions, de nodules et d’encroltements. Dans les sols, la
calcite (CaCQO:s) et la dolomie (CaMg[COs3] 2) sont les espéces les plus fréquentes. Ces minéraux
peuvent se retrouver dans les sols directement sous forme de petits grains provenant de
I'altération de la roche mére ou étre issus des processus de dissolution/précipitation aboutissant

a la formation de minéraux secondaires. En effet, tous les carbonates ont tendance a étre
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modérément solubles en solution de sol avec une solubilité plus forte a des pH faibles. Plus ces
minéraux seront petits, plus ils seront solubles.

Les évaporites (dépbts ou roches riches en chlorures et sulfates), sont également fréquentes
dans les sols. Elles sont facilement formées par précipitation lors d’épisodes d’évaporation ou de
dessiccation de la solution de sol et ont une solubilité supérieure a la calcite.

Concernant les minéraux sulfatés, le gypse (CaSOs) est le plus abondant dans les sols. Sa
provenance et son comportement sont similaires a la calcite.

Au cours de la formation des minéraux carbonatés et sulfatés, des éléments traces peuvent étre
incorporés au minéral. La proximité chimique du Cd avec le Ca conduit a des carbonates de

cadmium associés aux carbonates de calcium.

3. Types de charges et réactivité des constituants du sol

Les minéraux secondaires peuvent présenter deux types de charges, constantes ou variables.

Les charges constantes, ou permanentes, ne varient pas en fonction du pH et résultent de
substitutions isomorphiques au sein du réseau cristallographique, c’est-a-dire obtenues lors de
la formation du minéral. Les composants inorganiques du sol présentant majoritairement ce type
de charges sont les phyllosilicates par substitution de Si** par AP* dans les couches
tétraédriques et AI** par Fe?* ou Mg? dans les couches octaédriques (type 2:1, smectite,
montmorillonite vermiculite...) et les phyllomanganates (présence de cations hétérovalents
dans les feuillets, ou réduction du Mn** et Mn** en Mn?*). Ces substitutions induisent un déficit de

charges et donc une charge globale négative a la surface du minéral.

Les charges variables, second type de charges, viennent du caractére acido-basique des
groupements fonctionnels capables de se protoner ou déprotoner en fonction du pH (Equation
1.1 et Equation 1.2).

S-OH+H" S-0H; Equation 1.1
S-OH S—-O +H" Equation 1.2

Le terme S peut correspondre a une structure minérale ou organique. La capacité de chaque
groupement a se déprotoner est caractérisée par une constante d’acidité notée Ka. Dans le cas

de 'Equation 1.2, la constante d’acidité correspond au rapport des concentrations :
[H7][S-O0]

Ka :W Equation 1.3
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Aussi couramment exprimée par le pKa :

pK =-log,(K,) Equation 1.4

Le pKa des groupements silanol (Si-OH) est relativement élevé (pKa = 9.5) ce qui indique que
l'ionisation de ce groupement est faible pour des sols trés alcalins et donc limitée dans un
contexte environnemental, méme agronomique. Par conséquent, les argiles de type 2:1, ayant
plus de groupements silanol, vont moins contribuer aux charges variables que les argiles 1:1 ou
les oxydes métalliques (pKa de AI[OH]" = ~5, [AI-OH-Si] ¢5" = ~7).

La MOS contribue plus largement aux charges variables (~80-90%; Sparks 2003) par
déprotonation des groupes carboxyliques (R-COOH ; pK.=4-6) et phénoliques (¢-OH ; pKa=9-
11), majoritaires, ainsi que des groupes sulfurés (R-SOszH ; pKa=2) et sulfhydriles (R-SH ; pKa<7),
minoritaires (Aiken, 1985). Les amines font exception a la régle puisqu’elles sont neutres a pH
ambiant, et positivement chargées a pH basique (N-H; 8.5 < pH < 12.5). Toutefois, ce groupe
minoritaire ne peut en aucun cas inverser la charge négative de la MO qui est principalement

déterminée par les charges négatives des groupes carboxyles et phénols.

Ces charges négatives (constantes ou variables) vont caractériser la capacité d’'un sol a retenir
par force électrostatique des atomes ou molécules chargées positivement, aussi appelée
capacité d’échange cationique (CEC). Une valeur de CEC caractéristique pour chaque
constituant du sol peut également étre définie. Certaines valeurs de surface spécifique et de CEC

de minéraux présentant principalement des charges permanentes sont regroupées Tableau |.2.

Tableau 1.2 : Capacités d’échange cationique et surfaces spécifiques de différents minéraux secondaires
d’apres Sparks, 2003.

Minéral secondaire Surface spécifique (m2.g™") CEC (cmol* kg™
Kaolinite 7-30 2-15
llite 100-175 10-50
Smectite 700-800 80-150
Vermiculite 50-800 10-200

L’ensemble de ces charges, négatives et positives, et leur surface spécifique permettent de
déterminer la réactivité d’'une surface en définissant une densité de charges (charges par unité
de surface) et une charge globale de surface. On définit également le pH au point de charge nulle
(pHpcen) correspondant au pH auquel la charge globale de surface est, en moyenne, nulle.
Lorsque le pH du milieu est inférieur au pHpcn d’'un constituant, la charge globale de surface est
considérée positive et lorsqu’elle dépasse cette valeur la charge de surface négative permettra

la sorption de composés cationiques. Les valeurs de pHpcn de minéraux secondaires sont
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présentées Tableau 1.3. Ainsi lorsque le pH du sol est supérieur a ce pHecn, les oxydes

métalliques vont également contribuer a la CEC des sols.

Tableau 1.3 : Valeurs de pHpcn pour différents minéraux secondaires. Les méthodes d’estimation difféerent

(électrophorese, titration) et par conséquent ne peuvent pas nécessairement étre comparées.

Minéral pHpcn Reference
y-AlIOOH 8.2 Sparks (2003)
a-FeOOH 7.8 Sparks (2003)
a-Fe203 6.7 Sparks (2003)
06-MnO; ~1.5 Murray et al. (1968)
B-MnO 7.2 Sparks (2003)
Sites de bordures des argiles 5-7 Sposito (2008)

Cependant, malgré une légére incertitude sur les valeurs de point de charge nulle, il est clair que
les oxydes de manganése vont présenter une charge de surface négative aux pH généralement
rencontrés dans les sols, contrairement aux oxydes de fer ou aluminium. Ceci indique une
réactivité plus importante de ces surfaces vis-a-vis des cations, comparée aux autres oxydes
métalliques. Cette réactivité est renforcée par la taille typiquement nanométrique des
phyllomanganates (et notamment la vernadite) qui induit une augmentation de sa surface
spécifique. En effet, non seulement la surface spécifique des phyllomanganates est environ 5 a
10 fois supérieures a celle de la goethite (100 m2.g™ vs 10-20 m2.g™"), mais leur charge de surface
permanente est également trois fois plus élevée que celle des smectites (argile gonflante,
3 meq.g™ vs 1 meq.g™).

Ces propriétés physico-chimiques tout a fait exceptionnelles des oxydes de manganése se
traduisent dans le milieu naturel par des affinités géochimiques remarquables avec nombre
d’ETM.

4. Dynamique du Cd dans les sols

La solution du sol peut étre définie comme la phase liquide aqueuse d’un sol et ses solutés en
équilibre avec la phase solide et gazeuse. Elle est au centre de hombreuses réactions physico-
chimiques ou processus contrélant la dynamique des métaux dans les sols ainsi que leur
spéciation, c’est-a-dire leur forme chimique (Figure 1.5). En particulier, il s’agit du milieu dans
lequel les plantes vont prélever les ions, pour la majorité, nécessaires a leur développement et

libérer leurs exsudats. La dynamique des ions dans I'environnement passe par cette phase
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aqueuse. Dans le sol, les ions peuvent se sorber sur les surfaces des minéraux et de la matiére
organique, ou méme précipiter si les conditions physico-chimiques le permettent. Egalement, ils

peuvent étre transportés vers des eaux souterraines ou les eaux de surfaces par lessivage.

COMPARTIMENT PLaNTES .
BioTiQuUE MICRO-ORGANISMES FauNebusoL | PRELEVEMENT
COMPLEXATION /
2 -
SOLUTION DE SOL Cd-L <> Cd* <> CdL = Dissocarnion
orga

Mineravx  PRECIPITATION/
carsonates | CO-PRECIPITATION

SOoRPTION /
réactive DEsoRPTION
VIEILLISSEMENT /
PHASES SOLIDES ALTERATION
IncLUsION

inerte

Figure 1.5 : Schéma récapitulatif des principaux compartiments du sol et processus physico-chimiques et

biologiques impliqués dans le devenir du Cd dans les sols.

4.1. Spéciation du Cd en solution de sol
4.1.1. Solution de sol

La solution de sol telle que définie dans ce chapitre et dans le reste du manuscrit correspond a
'eau porale représentée par deux types d’eau dans le sol, définie d’'un point de vue opérationnel
selon leur distance par rapport aux phases solides du sol (Di Bonito et al., 2008). En effet, les
constituants du sol vont pouvoir retenir 'eau grace a l'attraction générée par les groupements
moléculaires des surfaces des constituants et la cohésion des molécules d’eau entre elles liée a
la formation de liaisons hydrogénes. A mesure que l'on séloigne d'une surface, la force
nécessaire pour mobiliser cette eau diminue, jusqu’a atteindre I'eau gravitaire dont la rétention
par les surfaces solides est plus faible que la force de pesanteur. Les teneurs en eau retenues
par les constituants du sol vont définir la capacité au champ qui est fonction de la texture et de la
porosité des sols. Les phyllosilicates et les matiéres organiques du sol sont généralement les

constituants du sol capables de retenir majoritairement 'eau.
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La plante peut mobiliser jusqu’a I'eau capillaire (force de succion des racines supérieures aux
forces de rétention des surfaces). D’'un point de vue biogéochimique, cette eau proche des
surfaces contrdle la diffusion dans la solution de sol de la fraction de Cd mobile sorbé tandis que

I'eau gravitaire va gouverner le transport par convection et diffusion des solutés dans le sol.

4.1.2. Spéciation du Cd en solution

La spéciation du métal en solution se définit comme I'ensemble des formes/espéces chimiques
de cet élément dans un milieu naturel donné. Ainsi la composition de la solution, notamment par
la présence de ligands, inorganiques ou organiques, va conditionner la spéciation du Cd via la
formation de complexes plus ou moins stables. Il est généralement admis que la plante préléve
le Cd principalement sous la forme ionique libre hydratée (Cd?* ou Cd[H20] ¢2*). Ainsi I'évaluation
de la spéciation du Cd en solution apparait comme essentielle pour la compréhension du transfert
du Cd du sol vers les racines la plante.
En milieu aqueux, les formes chimiques du Cd peuvent étre séparées en 2 grandes catégories
(1) Cd libre ou hydraté (Cd?* ou Cd[H20] ¢**)
(2) Cd complexé a des ligands inorganiques Cdn(Linorg)p ™ ou organiques Cdn(Lorg)m 2P
D’un point de vue général, la réaction de complexation du Cd?* et d’un ligand L (organique ou

inorganique), libre, est décrite par la réaction d’équilibre suivante :

nCd* +pL’~  Cd/(L),"™" Equation 1.5

Ces réactions sont caractérisées par une constante thermodynamique de complexation a
I'équilibre notée Kcar

cdL — E’fﬁ% Equation 1.6
Avec les concentrations en Cd et L se référant aux métal et ligand libres en solution, c’est-a-dire
pour L, non complexé a d’autres éléments. Plus cette constante est forte, plus le complexe est
considéré comme stable. Il est également possible de caractériser le complexe d’un point de vue
cinétique avec la notion de labilité. Un complexe labile se définit comme pouvant se
dissocier/associer trés rapidement.

Les complexes du Cd avec les ligands inorganiques présents en solution se font généralement
avec les ions hydroxyles (OH"), chlorures (CI'), nitrates (NO3), sulfates (SO4%), phosphates (PO4*
) et carbonates (COs%). Ces complexes ont été caractérisés et leurs constantes de complexation
thermodynamiques avec le Cd sont connues et disponibles dans les bases de données
thermodynamiques utilisées dans les logiciels de calculs de spéciation (Chapitre 1.6.3). Les

concentrations en ions hydroxyles et la formation de complexes Cd(OH)*, Cd(OH)...., en solution
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de sol sont principalement fonction du pH de la solution. Il est généralement considéré que, dans
les sols alcalins, avec un pH de la solution de sol supérieur a 7, seuls les deux premiers produits
d’hydrolyse du Cd se forment (Cd[OH]*, Cd[OH] ).

Les complexes du Cd formés avec des ligands de nature organique pouvant étre différenciés
suivant deux principales catégories :

(1) les ligands organiques de faibles poids moléculaires et de nature identifiée dont la
réactivité vis-a-vis des cations est connue, comme les acides (mono-, di- ou tri-) carboxyliques
aliphatiques (acide acétique, citrique ou oxalique...), les acides benzoiques plus ou moins
substitués ou les acides aminés de type cystéine... Ces espéces sont généralement retrouvées
en plus ou moins grandes concentrations dans les solutions de sol en fonction de l'usage des
sols, des types de végétations les recouvrant et de la gestion des sols (apports d’amendements
organiques pour les sols agricoles par exemple) (Strobel, 2001).

(2) les ligands organiques de fort poids moléculaire dont les structures sont trés
hétérogénes, la nature chimique exacte incertaine et dont la réactivité est plus difficilement
quantifiable. Ces molécules, considérées comme des polyélectrolytes, possedent un grand
nombre de groupements fonctionnels différents dont la réactivité est trés variable (Buffle et al.,
1988). Les acides humiques et fulviques en font partie.

Ces deux sous catégories (1, 2) constituent les matieres organiques dissoutes des sols (MOD).
Les principaux complexes organiques de Cd retrouvés en solution sont principalement ceux
formés avec les acides fulviques et les acides humiques présents en solution sous forme
colloidale et dans une moindre mesure ceux formés avec les molécules de plus faibles poids

moléculaires.

Les contributions respectives des différentes formes du Cd a la concentration totale peuvent
varier de fagon importante en fonction du type de sol ou méme de I'état de contamination des
sols. Sauvé et al. (2000b) ont mesuré, sur 64 sols avec des caractéristiques pédogéochimiques
variables, des teneurs en Cd total (0.1 4 38.1 mg.kg™') et en MOS (8.0 4 107.6 g C.kg™") différentes
et des usages de sol variables (forestier, urbain, agricole), les concentrations en Cd®* en solution.
La spéciation moyennée par pH est représentée Figure 1.6 avec une contribution du Cd?* en
solution s’échelonnant entre 10 et 40 % du Cd total en solution, du Cd complexé a la MOD allant
de 30 a 70 % avec des concentrations en COD comprises entre 1.4 et 180.9 mg C.kg™” et une

contribution du Cd complexé aux espéces inorganiques en solution allant de 10 a 30 %.

-20-



Chapitre 1. Etude bibliographique de la dynamique du Cd dans les sols

100 . Cd - Ligands organiques
GJ 80 . Cd2+
g . Cd - Ligands inorganiques
2 60
U}
o
s 40
o
[a T

N
(@)

0

3 4 5 6 7 8
pH de la solution

Figure 1.6 : Répartition (%) entre les différentes formes du Cd en solution mesurées dans 64 solutions de

sols en fonction du pH de la solution de sol (d’apres Sauvé et al., 2000b).

L’affinité du Cd, ou d’autres éléments traces, pour les différents ligands en solution, c’est-a-dire
leur capacité a former des complexes plus ou moins stables en solution, peut étre approchée de
fagon globale par le principe HSAB (Hard/Soft Acid/Base) de Lewis, spécifiant qu'une espéce
capable de perdre un électron est assimilée a une base et a un acide si 'espéce chimique peut
accepter un électron. La notion de « douceur/dureté » d’'un acide ou d’'une base est estimée a
partir des propriétés physico-chimiques des éléments. Ainsi, sa valence, son énergie d’ionisation
et son rayon ionique permettent I'estimation du critére de Misono (Y) (Sposito, 2008). Si ce
parameétre est fort (supérieur a 3), 'espece est considérée comme molle, car polarisable, c’est-a-
dire que son nuage d’électrons est facilement déformable. Dans le cas du Cd?*, ce paramétre est
égal a 3.03, caractérisant cet ion comme un acide mou de Lewis. Le principe HSAB énonce que
les acides durs vont avoir préférentiellement tendance a former des complexes avec des bases
dures par interactions faibles (de type électrostatique), grace a la faible polarisabilité de leurs
structures électroniques et que les acides mous et les bases molles, comme le Cd, vont former
de fagon privilégiée des complexes par formation de liaisons covalentes. Ainsi, cette théorie
explique la capacité du Cd a former des complexes plus stables que les cations majeurs, Ca, Mg
(Y égal a 1.65 et 0.96 respectivement) notamment avec des bases intermédiaires a molles
comme les sulfures, sulfates, thiocyanates, anilines ou les groupements thiols et amines des
substances humiques.

Les structures électroniques des éléments traces métalliques (ETM) jouent également un role
pour expliquer leur réactivité vis-a-vis des différents ligands, principalement en lien avec la
formation de liaison pi, plus stable (en plus d’une liaison sigma) grace a une sous-couche d

incomplete. Dans le cas du Cd, cette sous-couche est compléte ([Kr].4d10.5s2), ce qui
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expliquerait I'affinité plus grande, comparée au Cd, des autres ETM (Cu, Pb) pour les constituants

du sol.

4.1.3. Spéciation du Cd sur la phase solide

Les différents constituants organiques et inorganiques du sol présentés précédemment (Chapitre
I.2) constituent des surfaces capables de fixer de maniére plus ou moins réversible les éléments
traces et donc réduire leur présence en solution. La capacité d’un élément a passer d’une surface
solide a la solution de sol reflete sa mobilité. La fraction mobile de Cd, correspond donc a la
fraction du Cd fixé aux différents constituants du sol et capable de passer en solution.

Les types de liaisons impliquées dans la fixation du Cd sur la phase solide vont donc étre
dépendants du constituant considéré, du type de sites et du type de charges. On définit
généralement deux types de processus pour expliquer I'association du Cd avec la phase solide :
la précipitation et 'adsorption.

D’autres processus conduisent a immobiliser le Cd comme l'inclusion dans les minéraux, mais ils

ne seront pas explicités dans cette thése, car généralement considérés comme irréversibles.

4.1.3.a. L’adsorption/désorption du Cd

Dans les sols, il est généralement considéré que les processus d’adsorption et de désorption
controlent les transferts du Cd entre le sol et la solution de sol (Loganathan et al., 2012). On
distingue généralement deux types de mécanismes pour expliquer le processus d’adsorption. Le
premier correspond a la formation de complexes par des liaisons covalentes/ioniques entre le
métal et la surface, appelée chimisorption, ce sont des complexes de sphére interne. Le second
correspond a des complexes de sphére externe résultant d’interactions électrostatiques entre la
surface et le métal aussi appelé physisorption.

Dans le cas de la physisorption, aussi appelée échange d’ion ou adsorption non spécifique,
des forces d’attraction électrostatiques de type Van der Waals sont mises en jeu en lien avec la
polarisation des surfaces. Les complexes ainsi formés sont appelés de sphére externe, car dans
le cas des cations sous forme libre, une partie de la sphére d’hydratation I'entourant va se
retrouver entre la surface et le cation. Cette réaction est quasi instantanée et réversible, et a lieu,
pour les cations, avec les surfaces chargées négativement.

Pour les pH de sols généralement étudiés (3-8), les principaux constituants portant une charge
globale négative sont les phyllosilicates (charges fixes et variables), la MOS (charges variables)
et dans une moindre mesure les oxydes, principalement, de manganése (charges fixes et
variables) compte tenu de leurs pHpcn généralement faibles. Ce type de sorption n’est pas

spécifique vis-a-vis de I'ion adsorbé. Cependant, la tendance qu’a une surface a former des
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complexes de sphére externe va dépendre du potentiel ionique du cation considéré et plus
particulierement de son rayon ionique et de sa valence. Plus la valence est forte, plus la sorption
non spécifique est favorisée. A valence égale, pour les cations divalents par exemple, les
éléments ayant les rayons ioniques les plus forts, seront les plus favorablement sorbé par
complexation de sphére externe (donc Ca > Cd).

Pour la chimisorption, les liaisons impliquées sont beaucoup plus fortes que celle de la
physisorption. Cette réaction se traduit par la perte de la sphére d’hydratation du métal et implique
un échange d’électrons entre le groupement de surface et le métal, rendant cette réaction
spécifique, c’est-a-dire que I'affinité sera fonction des configurations électroniques des éléments
et plus difficilement réversible. Le processus de chimisorption se fait majoritairement sur les sites
a charges variables des constituants du sol. Ainsi, tous les constituants du sol présentés
précédemment présentant des sites de charges variables sont également capables de sorber
spécifiquement les cations. La MOS, de par son nombre de sites de complexation et ces
concentrations importantes dans le sol est généralement considérée comme la phase de sorption
maijoritaire du Cd par complexation spécifique, ensuite viennent les oxyhydroxydes métalliques
(Fer, Aluminium, Manganése) et pour finir les sites de complexation de bordures des

phyllosilicates (Violante, 2013).

Les faibles concentrations du sol en Cd semblent également influencer le type de sorption. A
fortes concentrations en Cd, par exemple dans le cas de sols contaminés, la sorption non
spécifique serait dominante tandis que pour des sols faiblement contaminés, la sorption serait

plus spécifique (Garcia-Miragaya et al., 1986; O’Connor et al., 1984).

4.1.3.b. La précipitation/sorption du Cd avec les carbonates

Il a été montré que méme pour de forts pH, mais a de faibles concentrations en Cd, le produit de
solubilité de I'otavite CdCOs3, n’est pas atteint et que ce minéral ne se forme a priori donc pas par
précipitation dans ces conditions (Papadopoulos and Rowell, 1988). En sols alcalins non
contaminés, la calcite (CaCOs3) peut jouer un réle important dans la sorption du Cd (Zachara et
al., 1991). En effet, la fraction fine du calcaire total, souvent assimilée au calcaire actif, pourrait
constituer une phase de sorption du Cd plutot pour des pH élevés, supérieurs au point de charge
nulle de la calcite proche de 8.2 (Pierre et al., 1990). De plus une forte affinité du Cd pour la
surface de la calcite est attendue, puisque ce type de réaction tend vers la formation de CdCOs3,
minéral plus stable que le la calcite (pKs CaCOs = 8.48 et pKs CdCOs = 12.0) et que le rayon
ionique de coordination 6 du Cd est proche de celui du Ca (0.095 et 0.100 nm respectivement)
(Shannon, 1976). Cependant, cet exemple est typique de la définition d’'une solution solide,
soulignant la difficulté de distinguer les différents mécanismes de rétention du Cd sur la calcite

(chimisorption, précipitation de surface, co-précipitation), puisqu’elle semble indiquer la
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succession de ces différents mécanismes. A mesure que le pH de la solution de sol augmente,
les processus d’adsorption non spécifique peuvent également prendre place, modifiant ainsi les

contributions relatives des types de liaisons impliquées dans la sorption du Cd (Li et al., 2012).

4.2. Facteurs influengant la spéciation du Cd
4.21.Le pH

Le pH est généralement le paramétre physico-chimique dont I'effet sur la spéciation du Cd est le
plus fort (Adriano, 2001).

L’'un des effets du pH sur la sorption du Cd est lié a la modification des charges de surfaces
variables du sol (Barrow, 1986; Naidu et al., 1994). En effet, a mesure que le pH de la solution
de sol augmente, la densité de charges négatives augmente également en réponse a la
dissociation des groupements hydroxyles de surface (cf. Chapitre 1.3). Cette augmentation de la
charge négative globale de la matrice solide du sol résulte dans une sorption privilégiée du Cd
par physisorption.

A partir d’expériences de sorption/désorption successives, correspondant & la sorption de Cd
ajouté ou natif du sol puis des lavages successifs pour désorber le métal, les auteurs ont montré
que plus le pH augmentait, plus la quantité de Cd désorbé était faible (Gray et al., 1999). Cette
irréversibilité de la désorption (aprés ajout de Cd) suppose que le Cd n’est plus adsorbé de fagon
non spécifique et donc qu’'une augmentation du pH favoriserait 'adsorption de Cd de fagon
spécifique. Ceci pourrait étre lié a la diminution de la compétition du proton et la complexation
favorisée du premier produit d’hydrolyse du Cd (CdOH") lié a la perte de sa sphére d’hydratation,
lui permettant de s’approcher de la surface des particules résultant dans des interactions plus
fortes et la formation d’une liaison plus stable (Hodgson et al., 1964). Des auteurs ont également
supposé que 'hydrolyse du Cd pouvait étre favorisée a la surface des particules grace a un
environnement entropique favorable. De plus, cette réaction d’hydrolyse a été supposée
contrélée par l'affinité de cette espéce avec la surface.

En solution, le pH joue également sur I'état de protonation des ligands organiques en fonction
des constantes d’acidité des groupements fonctionnels considérés (Chapitre 1.3). Plus le pH
augmente moins les groupements seront protonés. Cette augmentation de la charge globale
négative de surface augmente sa réactivité, favorisant la formation de complexes de sphéres
interne et externe.

Les interactions entre constituants du sol peuvent également étre modifiées par le pH. Par
exemple, la désorption de la MOS a pH alcalins en lien avec sa nature de polyélectrolyte chargé
négativement (Curtin et al., 2016; Tipping and Woof, 1990) conduit a la présence plus importante
de ligands en solution, favorisant la formation de complexes organiques de Cd et diminuant ainsi

la quantité de Cd présent sous forme Cd?".
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4.2.2. Les cations compétiteurs

La présence en solution de cations compétiteurs vis a vis du Cd va également influencer la
concentration en Cd?* en solution. Cette compétition peut étre & la fois pour les sites de sorption
diminuant en conséquence I'adsorption du Cd sur les différents constituants du sol, mais aussi
pour les sites de complexation en solution.

On peut distinguer deux principaux types de cations pouvant avoir une forte influence sur la
spéciation du Cd :

- les cations majeurs (Ca?*, Mg?®*), présents a des concentrations beaucoup plus élevées
que le Cd en solution de sol, surtout dans le contexte de sols non contaminés, et n’ayant pas une
affinité particuliére pour la sorption, et

- les autres éléments traces métalliques, pouvant étre en concentrations plus importantes
que le Cd mais ayant surtout une plus forte affinité (Zn®*, Cu?*, Pb?") pour les sites de sorption.
L’affinité des éléments traces pour les sites de sorption, généralement retrouvée dans la
littérature, suit I'ordre suivant : Hg?* > Pb?* > Cu?* > Zn?* > Ni* ~Co?* > Cd?* (McBride, 1994). On
voit donc que le Cd montre I'affinité la plus faible pour les sites de sorption rendant la présence
de ces cations compétiteurs capables de réduire la sorption du Cd sur le sol méme en faibles
concentrations (Christensen, 1987). Le calcium, souvent considéré comme le cation divalent
majoritaire en solution a particulierement été étudié comme compétiteur du Cd. Ainsi, de
nombreux auteurs ont montré une inhibition de la sorption du Cd en présence de Ca (Christensen,
1984; Temminghoff et al., 1995; Tiller et al., 1979).

La compétition du Ca, ou des autres especes cationiques en solution vont également impacter la

complexation du Cd par les MOD ou les complexes inorganiques (Cao et al., 2006).

4.2.3. Potentiel d’oxydo-réduction du sol

L’influence du potentiel d’oxydo-réduction sur la spéciation du Cd n’a d’importance que dans les
cas d’anoxie conduisant a des conditions réductrices. Pour les sols agricoles, le degré d’aération
d’un sol, ou son niveau de dioxygéne en solution, est majoritairement déterminé par sa texture,
les pratiques culturales et les précipitations. En effet, l'irrigation ou de forts épisodes pluvieux,
l'apport de MO biodégradables, la richesse des sols en argiles ou leur tassement sont des
conditions favorisant I'anaérobie des sols. De plus, de forts épisodes pluvieux associés a une
composition du sol riche en argiles ou MOS, peuvent favoriser la saturation en eau des sols et
donc des épisodes d’anoxie. Le potentiel d’'oxydoréduction est par exemple d’'importance dans le
cas de I'étude de la mobilité du Cd ou d’autres éléments dans les sols inondés de rizieres (de
Livera et al., 2011; Pan et al., 2015; Williams et al., 2012).
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La baisse de la concentration en oxygéne se traduit par une baisse du potentiel d’oxydo-réduction
et donc d’'une modification du nombre d’oxydation de certains éléments. Les plus impactés sont
les éléments ayant une forte amplitude dans leur degré d’oxydation ou ceux présents en quantité
importante dans le sol, comme I'azote, le phosphore, le soufre, le fer ou le manganése (Husson,
2013).

Un changement du degré d'oxydation du Mn ou Fe peut induire la dissolution des oxydes
composeés de ces éléments, avec une dissolution plus facile des oxydes de manganése comparée
aux oxydes de fer (Suda and Makino, 2016) a un potentiel d’'oxydo-réduction égal. Ainsi le Cd
présent sur ces phases porteuses, peut se solubiliser et ensuite se redistribuer sur d’autres
phases porteuses de fagon plus ou moins spécifique modifiant ainsi la spéciation solide du Cd.
Lorsque le milieu est considéré comme réducteur, le sulfate se réduit en sulfure, capable de

former un précipité trés peu soluble avec le Cd (CdS).

4.2.4. Influence des micro-organismes et des racines

Les micro-organismes présents dans les sols peuvent intervenir de fagon directe via des
processus physico-chimiques de biosorption, possibles a la fois sur la biomasse morte et vivante
et des processus de bioaccumulation du Cd par la biomasse vivante. Ces deux processus tendent
a diminuer les concentrations retrouvées en solution. Les micro-organismes peuvent également
avoir une influence indirecte sur la solubilisation du Cd par la production de ligands anioniques
capables de complexer le Cd en solution, par I'excrétion de protons augmentant la compétition
pour les phases de sorption et pour les ligands complexant ou d’autres exsudats organiques
complexant le Cd en solution (Deneux-Mustin et al., 2003).

Les racines des plantes modifient également la spéciation du Cd en solution par des mécanismes
similaires : absorption du Cd®* qui se sorbe également sur les parois des cellules racinaires,

excrétion de protons ou d’hydroxyles, sécrétion/exsudation de molécules complexantes.

5. Estimation de la distribution sol-solution

5.1. Estimation de la fraction mobile du Cd

Nous avons vu dans les parties précédentes que la totalité du Cd du sol mesuré apres dissolution
compléte des phases solides n’est pas représentative de la fraction mobile du Cd.

Afin d’étudier la distribution sol-solution du Cd et la spéciation solide du Cd, il convient donc
d’essayer de déterminer la fraction du compartiment de Cd total qui est effectivement mobile et
capable de s’échanger avec la solution dans un contexte donné.

Plusieurs méthodes sont reportées dans la littérature permettant d’estimer les différentes

composantes du Cd mobile. Ces méthodes peuvent étre catégorisées en deux grands
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ensembles, le premier s’appuyant sur des analyses chimiques et la seconde sur des analyses

physiques.

5.1.1. Les méthodes chimiques d’estimation de la fraction mobile de Cd
dans les sols

5.1.1.a. Les extractions sélectives

Ces méthodes d’estimation de la fraction mobile du Cd ne permettent pas a proprement parler
d’estimer la spéciation solide du Cd dans les sols. Ces méthodes permettent la quantification
d’'une teneur en Cd sorbé sur le sol en fonction de la nature chimique de I'extractant a laquelle
on fait correspondre des phases de sorption. Le principe consiste a mettre en contact une masse
déterminée de sol avec une solution a un ratio V/m (volume/masse) fixé. Aprés agitation de la
suspension obtenue pendant un temps déterminé, elle est centrifugée pour ensuite doser la
quantité de Cd dans le surnageant. Le choix de I'extractant va donc conditionner la fraction de
Cd estimée, et les mécanismes d’action supposés de cette solution sont utilisés pour interpréter
les teneurs en Cd obtenues.

Parmi les extractants chimiques les plus utilisées, on retrouve les solutions salines (Ca[NOs]»,
CaCly, NHsNO3, KNOs etc.) a des concentrations variables (Quevauviller et al., 1993; Sterckeman
etal., 2006; Ure, 1996). Ces extractants chimiques sont supposés désorber le Cd par compétition
des cations ajoutés pour les sites d’échanges et par la baisse de Cd?* en solution résultant de la
complexation du Cd en solution par les anions de I'extractant. Le type de sorption incriminé est
ici 'échange d’ions, permettant alors d’estimer la fraction considérée comme la plus mobile du
Cd du sol et donc la fraction de Cd du sol potentiellement assimilable par la plante (Kabata-
Pendias, 2004).

Ensuite, par ordre croissant de force d’extraction, des molécules chélatantes peuvent étre
utilisées pour estimer les fractions de Cd retenu de fagon plus forte dans les sols. Les
complexants les plus communs sont l'éthylene diamine tétra-acétique (EDTA) ou l'acide
diéthyléne triamine penta-acétique (DTPA) (Sappin-Didier et al., 1997; Sterckeman et al., 2006).
Ces molécules vont permettre la désorption non seulement du compartiment de Cd échangeable
retenue par liaisons faibles, mais aussi le Cd sorbé de fagon plus spécifique aux constituants du
sol comme la MO ou les oxydes métalliques. Ces teneurs sont rarement corrélées aux teneurs
retrouvées dans les plantes, mais permettent d’estimer la répartition du Cd sur les différentes
phases solides du sol sans considération de sa participation au réapprovisionnement de la
solution de sol. L'utilisation d’acide nitrique dilué (HNO3 0.43 M) est également répandue pour
estimer la fraction de Cd réactif du sol (Sappin-Didier et al., 1997). Cet extractant fort va dissoudre
partiellement les minéraux secondaires du sol et la MO permettant la solubilisation du Cd associé

a ces constituants.

-27 -



Chapitre 1. Etude bibliographique de la dynamique du Cd dans les sols

Pour terminer, certains extractants forts sont utilisés pour viser certaines fractions de Cd associé
a des constituants particuliers. C’est le cas du mélange oxalate d’ammonium et acide oxalique a
pH 3, supposé dissoudre les phases amorphes des minéraux des sols ou l'extraction a la
dithionite pour la dissolution des phases amorphes et cristallines (McKeague and Day, 1966).
Le pyrophosphate est quant a lui utilisé pour estimer la fraction de Cd associée a une partie de
la MOS considérée comme facilement mobilisable (Garrett et al., 1998). La fraction acido-soluble
du Cd, c’est-a-dire la fraction associée aux phases carbonatées peut également étre estimée a
partir d’'une extraction a I'acétate de sodium acidifié a pH 5.5 par de 'acide acétique (Tessier et
al., 1979).

Ces extractions n'ont de sélectif que le nom, et il est important de ne pas 'oublier lorsque ces
extractions sont réalisées. Ce manque de sélectivité constitue une des limites de cette approche
qui ne permet pas d’estimer avec certitude et en détail la spéciation du Cd sur les phases solides.
Il convient également de ne pas oublier qu’un extractant appliqué sur le sol extrait le Cd qui est
sorbé avec une force inférieure ou égale au pouvoir d’extraction de la solution chimique. Ainsi,
pour un extractant « fort», une part du Cd extrait proviendra de la fraction faiblement liée et le
reste correspondra a la fraction plus fortement liée ; il ne sera pas possible de les différencier sur
la seule base de cette extraction (Lebourg et al., 1996; Rao et al., 2008; Ure, 1991).

Les principaux avantages des extractions chimiques sont opérationnels, avec une simplicité

favorisant leur utilisation et leurs faibles codts.

5.1.1.b. Les extractions séquentielles

Pour combler en partie le probléme de sélectivité des extractions simples, il a été développé des
procédures d’extractions séquentielles basées sur I'utilisation successive de différentes solutions
d’extractions ayant une capacité de solubilisation du Cd croissante (Tessier et al., 1979).

De nombreuses procédures existent dans la littérature, variant selon le choix des différents
extractants qui ne seront pas discutés ici (Cornu and Clozel, 2000; Laveuf et al., 2009;
Quevauviller et al., 1993). Parmi ces différents protocoles, un a été normalisé par le BCR
(Community Bureau of Reference) et a été décrit par Ure (1996).

Cette méthode d’extraction séquentielle permet d’identifier le Cd sorbé a différentes fractions
supposeées étre : (a) échangeables, (b) acido-solubles c’est-a-dire liées aux phases carbonatées,
(c) facilement réductibles, c’est-a-dire liées aux oxydes de manganése, (d) facilement oxydables,
lites a la MOS réactive, (e) moyennement réductibles, associées aux oxydes de fer et
d’aluminium amorphes, (f) oxydables liees a la MOS, (g) difficilement réductibles (oxydes
métalliques cristallisés) et (h) résiduelles correspondant au Cd associé aux phases minérales non

réactives du sol.
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Ces méthodes d’extractions chimiques bien qu’entachées d’approximation sont riches en
informations si elles sont utilisées avec discernement. Elles sont une solution trés prisée pour
I'étude de la distribution du Cd sur les phases solides (Anju and Banerjee, 2011; Bakircioglu et
al., 2011; Ren et al., 2015a; Schneider et al., 2016a).

5.1.1.c. La méthode Diffusive Gradient in Thin Films (DGT)

La méthode Diffusive Gradient in Thin Films (DGT), développée par Zhang et al. (2001), permet
I'estimation de la fraction labile de Cd. L’'outil DGT est un capteur passif, exposé pendant un
temps défini au cours duquel, le métal va s’accumuler sur une résine trés complexante, induisant
un effet de puits infini a l'interface. Entre le sol et la résine, la succession d’un filtre (0.45 ym) et
d’un gel de diffusion de porosité connue permet de contraindre 'accumulation a la forme libre du
Cd, aux complexes inorganiques et organiques de petite taille capables de diffuser au sein du
gel. La DGT peut étre utilisée en solution de sol directement, mais elle nécessite alors un volume
important de solution (~60 ml). Son déploiement 8 méme le sol humide permet d’estimer, en plus,
le réapprovisionnement de la fraction libre en solution par les complexes en solution et par la
phase solide (Zhang et al., 2001). Cette méthode est souvent considérée capable de mimer le
prélévement du Cd ou d’autres éléments de la solution de sol par une racine, sous I'hypothese
(1) que la diffusion est le mécanisme de transport vers la racine largement dominant (pas ou trés
peu de convection), (2) que la concentration de l'ion libre a la surface racinaire est proche de
zéro, comme dans le cas de la résine (forte capacité d’absorption racinaire par rapport a la
diffusion du métal vers la racine) et (3) que l'état stationnaire prévaut pour le prélevement
racinaire. Ces hypothéses ne sont pas forcément vérifiées, surtout en sols trés contaminés (Luo
etal., 2014).

5.1.1.d. La dilution isotopique

La dilution isotopique est souvent considérée comme la méthode la plus attractive d’'un point de
vue conceptuel pour I'estimation de la fraction échangeable de Cd d'un sol. Cette méthode
consiste a introduire dans un systéme sol-solution a I'état stationnaire, un isotope de I'élément
étudié (stable ou radioactif ; Sivry et al., 2011) puis a suivre sa disparition de la solution au cours
du temps. La disparition de I'isotope de la solution correspond a un transfert de la solution vers
la phase solide du sol, c’est-a-dire un échange entre le traceur et I'élément stable adsorbé sur la
phase solide.

L’isotope, ajouté a une suspension de sol a I'équilibre en faible quantité pour ne pas influer sur
l'importance de la sorption, va, de la méme fagon que I'élément tracé, se distribuer rapidement

entre les phases solides et liquides (Fardeau, 1993). Il est donc possible d’estimer la quantité
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d’éléments mobiles présents sur la phase solide susceptible, dans certaines conditions, de
rejoindre la phase aqueuse aprés un temps t donné.

Cette méthode, bien que conceptuellement attrayante, est lourde méthodologiquement, car elle
fait appel a I'utilisation d’isotopes. Elle ne peut pas étre considérée comme opérationnelle en
routine. Pour pallier cette limite, cette méthode a souvent été comparée a I'extraction sélective
au CaCl; a 1 M (Sterckeman et al., 2009; Young et al., 2000) montrant une bonne adéquation
entre les valeurs mesurées par ces deux méthodes et concluant que I'extraction chimique par
CaCl; a 1 M des sols pouvait servir de proxy pour mimer la fraction isotopiquement échangeable

(considérée généralement comme la fraction échangée en une minute).

5.1.2. Méthodes physiques pour la caractérisation de la spéciation solide
du Cd

Les méthodes physiques pour I'étude de la structure des constituants et des éléments sorbés a
leurs surfaces sont nombreuses (D’Amore et al., 2005). Dans un premier temps, le fractionnement
physique permet d’apporter une légére homogénéité a I'échantillon de sol et d’identifier les
fractions granulométriques les plus a méme de contenir la majorité des phases sorbant le Cd. Ce
prétraitement est également nécessaire pour une majorité des méthodes de caractérisation.

Les méthodes spectroscopiques reposent sur les interactions entre un faisceau incident et
I'échantillon. Le faisceau peut étre soit des électrons, soit des ions, soit des rayons X avec pour
chacun, des objectifs différents (analyse élémentaire, tomographie, spéciation). Le
bombardement d’électrons sur une surface (par exemple microscopie électronique a balayage,
MEB) permet, en couplant a des analyses en énergie, d’analyser les photons réémis et permettre
'analyse élémentaire qualitative ou semi-quantitative de la surface bombardée.

Le bombardement de rayons X d’énergies variables sur la surface constitue le second groupe de
méthodes principalement utilisées pour I'étude de la spéciation des éléments sur les phases
solides : les méthodes SAX (Spectroscopie d’Absorption de rayons X et méthodes associées
EXAFS, XANES...) permettent d’identifier de fagon qualitative uniquement, le type de complexes
formés entre la surface et le Cd. L’analyse par diffraction de rayons X permet une analyse de la
structure et de la quantité des différents minéraux cristallins et peut étre utilisée pour
l'identification des types d’argiles minéralogiques présents dans I'échantillon (Ren et al., 2015a).
Toutes ces méthodes sont essentielles pour la compréhension des types de liaisons entre les
métaux et les différents constituants des sols (Spadini et al., 1994; Vasconcelos et al., 2008).
Elles favorisent le développement et I'affinement de modéles de complexation de surface

permettant une formulation plus représentative des mécanismes réels (modéle CD-MUSIC).
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Cependant, aucune de ces méthodes ne permet de déterminer de fagon vraiment quantitative et
de fagon suffisamment précise les teneurs en éléments sorbés (principale limite pour I'étude de
la spéciation solide du Cd en sols non contaminés).

Le couplage entre méthodes chimiques et méthodes physiques pour I'étude de la spéciation des
métaux permet de valider les mécanismes sous-entendus par les extractions chimiques grace a
la vision moins quantitative, mais plus réaliste apportée par les méthodes physiques (Sivry et al.,
2010).

5.2. Estimation de la fraction libre de Cd en solution

Dans les sols, il y a un consensus sur le fait que la fraction libre du Cd dans la solution est la plus
corrélée a l'adsorption d’une part et a la toxicité de cet élément pour les organismes vivants
d’autre part (Campbell, 1995; Canceés et al., 2003; Ponthieu et al., 2016).

De nombreuses techniques ont été utilisées pour déterminer les concentrations en Cd?* en
solution (Cornu et al., 2009; Kalis et al., 2007; Schneider, 2006; Sigg et al., 2006; Unsworth et
al., 2006; Zhang and Young, 2005).

On distingue parmi elles, les méthodes électrochimiques, comme la potentiométrie (électrodes
sélectives lon Selective Electrode). Cette méthode n’est cependant pas applicable au contexte
de 'étude de la fraction libre du Cd en solution de sols non contaminés a cause de faibles limites
de détection pour le Cd, d’'un manque de sélectivité et des interférences liées a la composition
de la solution. Cette méthode n’a réussi a s'imposer que pour la mesure de la fraction libre de Cu
avec une sensibilité pouvant atteindre jusqu’a 10™"°® M (Zhang et al., 2001). Une seconde méthode
retrouvée dans la littérature est la voltampérométrie (Redissolution Anodique ASV ou méthodes
impulsionnelles comme la DPV ou SWV). Cette méthode n’est pas totalement liée a la seule
forme libre du métal a I'équilibre, mais intéegre également des processus cinétiques comme le
transport du Cd complexé jusqu’a I'électrode de travail et sa dissolution dans la couche de
diffusion de I'électrode. Parat et al., (2009) ont estimé la limite de détection de cette méthode
pourle Cd a2 10 M.

L’emploi de résines échangeuses d’ions peut également permettre d’estimer la fraction libre du
Cd en solution de sol. La méthode proposée par Schneider (2006), repose sur la quantification
des formes cationiques du Cd (majoritairement Cd?*) capables de s’échanger sur une résine
échangeuse de cations, saturée en Ca. Cependant, la présence d’autres espéces en solution,
capables de désorber du Ca, et le fait que la variation de concentrations en solution du Cd est
faible, impose I'utilisation d’un traceur radioactif du Cd ('°°Cd) qui est ajouté en faible quantité

afin de suivre plus précisément la disparition du Cd en solution.
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La connaissance de la radioactivité en solution et de la concentration en Ca avant et aprés contact
(R, r et Cca;i et Ccas respectivement), permet d’estimer la fraction ionique libre de Cd échangé
avec la résine (fcq) grace a la relation :

{R_IJXC@ xV

fo= r <100 Equation 1.7
cd

%
KCdeCa’fxm

ol VKcq est le coefficient de sélectivité de Vanselow pour I'échange Ca/Cd et Rcar la quantité de
Ca restant sur la résine. YKcq est égal a 0.661 pour la résine utilisée (Schneider, 2006). Rca est
calculé suivant I'équation suivante :

V .
Rcaxf‘ = Rca,i +(CCa,i _CCa,eq)X Z Equatlon |8

avec Rca, correspondant a la quantité de Ca initialement présente sur la résine.
Cette méthode est particulierement adaptée lorsque les volumes de solution disponibles sont

faibles.

La derniére méthode souvent reportée dans la littérature est la DMT (Donnan Membran
Technique) (Cances et al., 2003; Temminghoff et al., 2000; Weng et al., 2002b). Elle connait un
intérét grandissant, car elle permet la mesure simultanée des concentrations de plusieurs
espéces cationiques en solution avec des limites de détection relativement faibles. En bref, le
principe est basé sur I'équilibre de Donnan entre une solution dite « donneur » (la solution de sol)
et une solution « accepteur » de force ionique proche de celle de la solution « donneur ». Ces
deux solutions sont séparées par une membrane échangeuse de cations. La charge négative de
cette membrane permet le passage des composés cationiques suivant leur charge et leur

rééquilibrage du cété de la solution « accepteur » (Temminghoff et al., 2000).

6. Modélisation de la distribution sol-solution

6.1. Le coefficient de distribution

Le coefficient de distribution représente un paramétre lié a des expériences de
sorption/désorption. La Figure 1.7 représente les différentes isothermes utilisées pour modéliser
la sorption du Cd sur une surface sorbante en représentant le compartiment mobile du Cd (noté
q) en fonction de la concentration en solution (notée C).

L’isotherme de Langmuir dont I'équation et la forme sont données Figure 1.7, permet de
représenter un systéme pour lequel la sorption du métal présente un palier (Qmax) qui est interprété

comme correspondant a une saturation de la surface de sorption. Ce genre de modéle est
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généralement utilisé dans les études visant a étudier la capacité de sorption d’'une surface
souvent pure et n‘est pas forcément adapté dans I'étude de la sorption du Cd sur les phases
porteuses du sol ou la faible concentration du métal rend improbable une saturation. Il lui est
généralement préféré les isothermes de Freundlich (Figure 1.7), utilisées sur des gammes de
teneurs en Cd total du sol plus représentatives de sols contaminés. Pour terminer, si I'on
considére de faibles concentrations en Cd en solution, la variation du compartiment mobile q est

suffisamment faible pour étre considérée comme linéaire et la pente est associée au K.

F‘g -
é Langmuir
5 qmax XKXC
o = fmax 0000
%} 1+KxC
3 Freundlich
=
6 n
e g=K,xC

Kd

qg=K,xC

Concentration en solution ¢ (uM)

Figure 1.7 : Différentes isothermes (Langmuir, Freundlich et Kd) utilisées pour modéliser la sorption du Cd

sur une surface sorbante.

Le Kq retrouvé dans la littérature est généralement associé au rapport de la concentration en Cd
du sol et de la concentration en solution (Figure 1.7). Dans le meilleur des cas, il est déterminé
comme étant la pente des isothermes de sorption dans le domaine de concentrations étudié.
Cependant, cette méthode dynamique pour I'estimation du coefficient de partition entre le sol et
la solution suppose une réversibilité de la sorption afin de compenser les variations solution. Cette
réversibilité de la sorption a souvent été réfutée (Loganathan et al., 2012). Parfois, le Ky est
calculé tres simplement comme l'unique rapport entre le Cd sur la phase solide et le Cd en

solution pour un rapport volume de solution:masse de sol fixé.
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Dans tous les cas, le Kq représente la distribution a I'équilibre d’'un métal en fonction de la
détermination d’'un compartiment de Cd dans le sol et de sa concentration en solution. Ce rapport
est donc dépendant des méthodes utilisées pour caractériser les fractions de Cd dans le sol et
en solution. Une des principales limites de cette approche est liée au biais induit sur le calcul du
Kq lorsque le compartiment de Cd du sol utilisé n’est pas représentatif de la fraction mobile et que
le Kq est calculé par 'unique rapport entre le Cd sur la phase solide et le Cd en solution (Figure
1.8).

Pool Mobile q (umol.kg™)

© | Pool deCd non mobile

T T
0.0 0.2 0.4 0.6 0.8 1.0
Concentration en solution C (uM)

Figure 1.8 : Représentation graphique du biais induit par le calcul du Kq lorsque le compartiment considéreé

(q) dans le calcul n’est pas le compartiment mobile de Cd.

En effet, le Kq devient la corde de l'isotherme au lieu d’étre la pente. Dans ces conditions, méme
si 'isotherme est linéaire et donc méme si le rapport compartiment mobile:Cd en solution est
constant (pente constante et donc Kq réel constant), la mesure expérimentale du Ks comme étant
le rapport Cd total (et non uniquement mobile):Cd en solution va augmenter lorsque le Cd en
solution baisse. Les valeurs de Kq mesurées vont donc étre fonction des mécanismes considérés
et de la méthode de mesure : méthodes possibles pour estimer les teneurs en Cd du sol (réactif
ou non) et les concentrations en Cd en solution (libre ou non).

Degryse et al., (2009) ont décrit les mécanismes potentiels pouvant expliquer la distribution sol-
solution du Cd et les coefficients de partition associés suivant les méthodes de détermination
(Figure 1.9).

La variabilité des valeurs retrouvées dans la littérature est trés importante et potentiellement
faussée si I'estimation du compartiment mobile n’est pas bonne.

A cela s’ajoute que la distribution du Cd en solution dépend de paramétres qui peuvent étre trés
variables pour un sol agricole: teneur en matiére organique soluble, teneur en cations

compétiteurs (Ca notamment) et pH sont les principaux.
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Figure 1.9 : Descriptions des différents modeles de Kq décrivant la distribution du métal dans un sol. (a)
correspond a la représentation la plus complexe en prenant en compte l'adsorption et la désorption du
métal sous sa forme libre (M?*) sur et de la phase solide et la cinétique d’association et de dissociation des
complexes ML en solution. Les complexes en solution sont considérés comme ne se sorbant pas. Certains
complexes sont inertes tout comme une partie du Cd de la phase solide et ne participent pas au passage
de Cd?* en solution. Les réactions sont décrites a partir de constantes cinétiques d’ordre 1 décrivant des
processus plus ou moins rapides de réapprovisionnement ou d’appauvrissement de la solution en Cd?*
(Kads, Kdes, Ka, ko, k1, k-1). (b-d) sont des visions plus simples a I'équilibre en considérant des compartiments
de Cd plus ou moins labiles du sol et de la solution du sol. Le ratio du métal mobile du sol sur le métal libre
en solution (K{2*¢) ou la concentration totale en solution (K{2°) ou pour finir le ratio du compartiment de
Cd total du sol sur la concentration totale de Cd en solution (K/°). Adapté de Degryse et al., (2009)

6.2. Modélisation empirique de la solubilité du Cd dans les sols
Dérivée de la méthode précédente, une approche empirique permet également de modéliser la

distribution du Cd. Elle consiste a établir des relations statistiques par régressions linéaires

multiples entre une teneur du sol en Cd considéré mobile (Q), les concentrations totales/libres du
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Cd en solution (C), ou méme le rapport Ky défini précédemment en fonction de variables
explicatives du sol comme le pH, la teneur en MO du sol, les concentrations en carbone organique
dissout (COD), la CEC, les teneurs en oxydes métalliques cristallisés ou amorphes, etc. (de Groot
et al., 1998; de Vries et al., 2011; Degryse et al., 2003; Elzinga et al., 1999; Groenenberg et al.,
2010b; Ivezi¢ et al., 2012; Lee et al., 1996; Romkens et al., 2004; Sauvé et al., 2000a; Tipping et
al., 2003).

Trois principaux types de relations sont retrouvées dans la littérature :

log,,(C) = a+blog,,(Q)+ D ¢, log,,(Var;) Equation 1.9
log,,(Q) = a+blog,,(C)+ Y ¢ log,,(Var) Equation 1.10
log,,(K,) =a+ Y b log,,(Var) Equation .11

Avec, les lettres a, b et ¢ correspondant aux coefficients des variables explicatives (Var;). Le pH
étant déja log transformé, les valeurs de ce paramétre sont utilisées sans transformation dans
les équations précédentes (Equation 1.9 a Equation 1.11).

Les Equation 1.9 et Equation 1.10 permettent de modéliser une sorption linéaire ou non linéaire
du métal suivant que le coefficient b est égal ou non a 1. Ces deux équations sont équivalentes
a I'équation de type Freundlich (Figure 1.7) dont le paramétre n représentant les variations de
lintensité de liaison en fonction de la teneur en métal sorbé correspond au paramétre b des
Equation 1.9 et Equation 1.10. Mathématiquement équivalentes, ces deux équations n’optimisent
pas les erreurs sur le méme terme (C ou Q) induisant des variations dans les coefficients de
détermination.

Dans le cas du Cd, les paramétres généralement reportés dans ces modeles empiriques (peu
importe I'approche) sont le pH du sol, les teneurs en Cd total (a défaut d’avoir estimé un
compartiment de Cd réactif), les teneurs en MO, la CEC ou les teneurs en Mn, Fe total du sol (de
Vries et al., 2011; Meers et al., 2005; Romkens and Salomons, 1998; Schréder et al., 2005).

Les principaux avantages de cette approche sont sa facilité de paramétrage et d’utilisation. Ce
type de modélisation requiert cependant un certain nombre de données de paramétrages qui sont
assez faciles a acquérir pour une utilisation dans un contexte régional, multipliant ainsi les études
disponibles dans la littérature.

Le principal désavantage de cette approche est le caractére conditionnel des modéles aux
données de paramétrage. En effet, ces modeles sont fortement dépendants du contexte dans

lequel ils ont été calibrés, comme le type de sols utilisés (Tipping et al., 2003), les parameétres
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incorporés aux modeéles conditionnant celles qui seront identifiées, la méthode d’ajustement
utilisée, et les méthodes de mesure des différentes variables explicatives. Il est donc primordial

de bien considérer le domaine de validité des équations empiriques avant de les appliquer.

6.3. Modélisation géochimique

Les modéles géochimiques sont des modeles de complexation de surface, élaborés dans le but
de décrire I'interaction entre les ETM et les différentes phases réactives du sol.

La distribution a I'équilibre du Cd repose donc sur les spéciations du Cd en phase solide et dans
la solution de sol. La complexité du systéme sol impose l'utilisation de codes de calculs de
spéciation afin de correctement prendre en compte les différents effets combinés de différents
parameétres physico-chimiques sur la spéciation du Cd. Ce type de modeéles permet donc une
représentation assez compléte des mécanismes contrélant la spéciation du Cd, permettant ainsi
une vision quantitative des différentes formes de Cd dans les sols, indispensables pour la

compréhension du transfert sol-solution du Cd.

6.3.1. Modeles de complexation par les substances humiques

Deux principaux modeéles sont généralement confrontés dans la littérature lorsque la
complexation des éléments traces par les substances humiques est étudiée, le modéle HIB
(Humic lon Binding, Tipping and Hurley, 1992) et le modéle de NICA-Donnan (Non-Ideal
Competitive Adsorption, Benedetti et al., 1995; Kinniburgh et al., 1996) dont le principe général

est énoncé ci-dessous.

Le modéle HIB développé par Tipping and Hurley, (1992) considére la sorption du proton et des
cations sur les substances humiques, en supposant une distribution discréte des sites de sorption
spécifique. Le modéle définit 8 sites différents, 4 assimilés a des groupements carboxyliques
(types A) et 4 a des groupements phénoliques (Type B). Dans le but de minimiser les parameétres
nécessaires au modele, la description des types de sites (densités de sites et affinités relatives)
a éteé structurée. Ainsi, les affinités de sites A et B sont égales et il y a deux fois plus de sites de
type A que de type B. Les termes définissant les constantes de complexation du proton et du
cation sont classiquement exprimés et comprennent un terme supplémentaire pour intégrer
I'hétérogénéité des affinités des sites a l'intérieur des deux types.

Selon la valence de l'espéce sorbée considérée, la formation de complexes monodentés,
bidentés et tridentés, est possible suivant une loi de probabilité permettant d’estimer la possibilité
que deux ou trois sites de sorption, aléatoirement placés sur la surface, se retrouvent a une

distance suffisamment faible (définie) pour permettre leur formation.
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Le modéle NICA (Non-ldeal Competitive Adsorption) (Benedetti et al., 1995; Kinniburgh et al.,
1996) utilise quant a lui une distribution continue pour représenter la diversité des sites de
sorption. Cela permet de considérer les SH comme une multitude de ligands ayant chacun une
affinité spécifique pour le cation considéré. L’hypothése a la base de ce modéle est que le métal
peut se complexer sur des sites capables de se déprotoner. Ce modéle considére deux sites de
complexation (1 et 2), chacun défini par une densité de sites et une distribution d’affinités
différentes rendant compte de I'hétérogénéité des substances humiques. Ces deux sites sont

associés a des groupements carboxyliques et phénoliques.

Ces deux modéles intégrent également un terme permettant de prendre en compte la sorption
non spécifique par la dissociation des protons des groupements carboxyliques et phénoliques en
fonction du pH (charges variables) créant ainsi une charge de surface négative. Le modéle simple
de Donnan considére que I'électroneutralité du systéme doit étre conservée a tout moment par
'action des contre-ions chargés positivement. Ce modéle permet de définir une couche de
Donnan, autour des substances humiques, isolée de la solution et dans laquelle les

concentrations en contre-ions sont plus élevées.

Les paramétres génériques utilisés par ces deux modéles pour représenter la complexation du
métal et du proton sur les AH et AF ont été dérivés a partir d'un nombre important de données
obtenues dans des conditions expérimentales différentes (Lofts and Tipping, 1998; Milne et al.,

2003, 2001; Tipping et al., 2011) et sont régulierement mis a jour.

6.3.2. Interactions avec les oxyhydroxydes métalliques

Les interactions des ETM avec les oxydes métalliques et plus particulierement les groupements
hydroxyles amphotériques de surfaces sont décrites par les équations de la loi d’action de masse
auxquelles s’ajoute une correction des constantes d’affinités pour la prise en compte des effets
électrostatiques causés par les charges portées par les groupements hydroxyles (Chapitre 1.3).
Ce terme de correction change entre les modéles présentés ci-dessous, mais ne fera pas I'objet
d’'une explication plus détaillée, car il n’est pas encore clair comment ces termes modifient les
calculs (Di Bonito et al., 2018).

Ces modéles considérent dans leur ensemble un systéme multicouches entre la surface et la

solution de sol pour expliquer les différentes sorptions du métal a la surface du constituant

(complexation de spheére interne, externe ou adsorption électrostatique).
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A partir de 13, plusieurs modéles ont été développés pour représenter ces interactions. Parmi eux,
les plus utilisés sont les modéles DDL (Diffuse Double Layer, Stumm et al., (1970)) et son
amélioration GTLM (Generalized Two Layer Model) par Dzombak et Morel, (1990) et le modéle
CD-MUSIC (Charge Distribution - Multi-Site lon Complexation ; Hiemstra & van Riemsdijk, 1996).
Le premier (DDL-GTLM) considére un systéme a deux couches, la premiére, proche de la
surface, dans laquelle les réactions sont assimilées a de la complexation spécifique, et la
seconde, la couche de diffusion, dans laquelle des contre-ions peuvent s’accumuler pour
compenser les charges des groupements hydroxyles de surface. Deux ionisations de surfaces
différentes sont prises en compte pour représenter le caractére amphotérique des groupements
hydroxyles, c’est-a-dire deux constantes de protonation. De plus, deux sites de surfaces sont
considérés, un plus affine, mais moins abondant et le second moins affine et plus abondant. Le
modeéle SCAMP (Lofts and Tipping, 1998) implémenté dans le logiciel WHAM utilise les mémes
bases théoriques que le GTLM en considérant cependant 3 types de sites de surfaces d’affinités
différentes, mais dont les abondances suivent la méme logique, c’est-a-dire que les plus
abondants sont les moins affines. En plus, ce modéle permet de prendre en compte la sorption

du premier produit d’hydrolyse du Cd (CdOH") ce qui n’est pas le cas du GTLM.

Le modéle CD-MUSIC développé par Hiemstra & van Riemsdijk, (1996) peut se décomposer en
deux sous-modeéles : le premier, CD (Charge Distribution) décrit l'interface sol-solution en
distinguant 3 couches : (1) la surface, (2) une couche intermédiaire et (3) une troisieme couche
extérieure. Cette représentation permet de positionner les complexes de spheére interne en
distribuant leur charge entre la couche de surface, et la couche intermédiaire et les complexes
de sphére externe avec leur charge répartie entre la couche intermédiaire et externe. La
distribution de ces charges est liée a la structure moléculaire du complexe de surface formée,
information obtenue a partir de données d’analyse spectroscopique comme I'EXAF (Ponthieu et
al., 2006). La partie MUSIC de ce modéle permet la prise en compte de la structure de la surface
et plus particulierement de la coordination des atomes d’oxygene de surface. La constante
d’affinité du proton des différents groupements de surface est prédite a partir de la charge du
complexe métal-surface et de la longueur de la liaison. La protonation est décrite a partir d’'un
modéle a 1 pK (Hiemstra and van Riemsdijk, 1996) aux pH généralement rencontrés dans les

sols.

Pour les modéles GTLM et SCAMP, les parametres génériques de complexation pour le proton
et les métaux pour différents oxydes métalliques (Fe, Al, Mn, Si) (Dzombak and Morel, 1990;
Lofts and Tipping, 1998; Tipping et al., 2011; Tonkin et al., 2004) sont disponibles pour une large
gamme de conditions expérimentales et éprouvés dans la littérature. Cependant, 'approche du

modele CD-MUSIC plus avancée pourrait potentiellement étre plus robuste.
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6.3.3. Modélisation des interactions métal-argiles

Les surfaces argileuses sont généralement modélisées comme une surface simple d’échanges
cationiques en considérant 'attraction électrostatique de composés dans la couche de diffusion
a partir des équations de Donnan (Tipping, 1994). Cette accumulation est donc supposée non
spécifique et fonction de la charge et de la concentration des éléments. Les argiles sont
caractérisées par leur abondance (teneur), leur surface spécifique (surface d’échange:unité de
masse) et par une capacité d’échange cationique spécifique (CEC). Il est généralement
considéré que cette CEC est comprise entre 0.1 mol*.kg" et 0.4 mol".kg" (Ren et al., 2015a;
Schneider et al., 2016a; Sparks, 2003; Weng et al., 2001).

Il faut souligner que, dans la modélisation de la sorption des cations par les argiles, les réactions
de complexation sur les sites de bordures sont généralement omises, ce qui peut influencer les
prédictions de la partition des métaux, et plus particuliérement pour les sols neutres a alcalins
(Weng et al., 2001).

Les modéles de complexation spécifique ont également été utilisés pour décrire les interactions
des ETM avec les argiles et plus particulierement pour les sites de bordures a charges variables.
Ces modéles se basent sur les mémes hypothéses que les modeles développés pour la
complexation avec les oxydes métalliques (CD-MUSIC, DDL) (Bradbury and Baeyens, 1997; Gu
et al., 2014; Gu and Evans, 2007). Dans ces approches, I'échange d’ion n’est plus considéré
comme une réaction non spécifique, mais caractérisé par une constante d’échange entre l'ion

sorbé a la surface et I'élément en solution (Appelo and Postma, 2005).

De par la prise en compte d’un grand nombre de mécanismes, ces modeéles semblent donc des
solutions a priori robustes pour la prédiction de la distribution sol-solution a I'’équilibre de métaux.
Cependant, ils nécessitent de nombreuses données d’entées. Pour I'exemple du Cd, il faut
renseigner : la composition chimique de la solution (concentrations totales en éléments majeurs,
anions, éléments traces), ainsi que les concentrations en AH et AF en solution; pour les
paramétres de la phase solide, les teneurs en Cd mobile ou réactif, les teneurs en argiles
(idéalement minéralogiques, obtenues a partir de la composition minéralogique déterminée par
diffraction des rayons X), les fractions réactives de substances humiques du sol, les teneurs en
oxydes amorphes ou cristallins. Dans le cas ou certaines de ces variables ne sont pas mesurées,
il faut faire des hypothéses qui s’ajoutent a celles propres au modéle portant sur les parameétres
génériques ajustables comme les surfaces spécifiques des oxydes métalliques amorphes ou

cristallins, les constantes d’affinité du Cd pour les différentes surfaces considérées qui peuvent
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varier selon le contexte... Toutes ces hypothéses constituent des sources potentielles d’erreurs

de prédiction, qu’il est important de considérer.

7. Objectifs et demarche de la thése

En contexte agricole, les teneurs totales en Cd dans les horizons supérieurs sont généralement
faibles (Toth et al., 2016). Cependant, la contamination des produits de récoltes destinés a la
consommation humaine doit étre surveillée (Anses, 2011).

Le prélevement du Cd par les racines des plantes se fait majoritairement sous sa forme libre :
Cd?* (Campbell, 1995). Ce prélévement induit une diminution des concentrations en Cd*" a
l'interface entre les racines et la solution de sol. Cet abaissement est partiellement tamponné par
la désorption du Cd?* des phases solides, par dissociation des complexes en solution et par
transport par convection et diffusion du Cd vers la racine. L’ensemble de ces processus permet
de définir la fraction phytodisponible du Cd.

Un modéle semi-mécaniste a été développé par Lin et al., (2016) dans le but de prédire le
prélévement par la plante. Ce modéle, basé sur 'approche décrite par (Barber, 1995) pour les
nutriments, considere les mécanismes de transport, de sorption/désorption et de complexation
en solution (SimTraces). Les auteurs ont hiérarchisé les principaux parametres influengant le
prélévement du Cd par les racines et ont identifi€ comme les plus importants, la concentration en

Cd* initiale et la partition du Cd entre la solution de sol et le compartiment mobile du Cd du sol.

La concentration en Cd?* dans la solution d’un sol conditionne non seulement la contamination
des cultures, mais cette forme libre étant également biodisponible pour la composante biotique
des sols, elle impacte aussi le fonctionnement biologique de ceux-ci. La mesure du Cd** dans la
solution du sol pour les faibles concentrations des sols agricoles n’est pas aisée et requiert des
méthodes difficilement transférables sur le plan opérationnel (méthode a base d’isotopes
notamment). Prédire facilement la concentration en Cd?* d’'un sol donné a partir d’'un nombre
restreint de mesures plus simples a acquérir constitue donc un enjeu agroenvironnemental fort.

Les modeles statistiques sont a cet égard intéressants, car ils permettent de prédire le
Cd?" a partir de variables issues de I'analyse agronomique de terre (texture, pH, teneur en matiére
organique du sol, etc.). Cependant, ces modeles présentent généralement le désavantage d’avoir
une variance importante : les variables explicatives et les coefficients associés varient assez
largement en fonction du jeu de données utilisé pour construire les modéles. En effet, il est difficile
d’estimer si le jeu de données utilisé est représentatif du contexte visé pour I'application du
modéle. En outre, les modéles statistiques ne sélectionnent les variables explicatives que sur la
base de la minimisation de l'erreur de prédiction et pas sur la pertinence des mécanismes

géochimiques sous-jacents.
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Le travail de thése présenté ici est une contribution a I'élaboration de modéles de prédictions
simples & visée opérationnelle de la concentration en Cd?* dans la solution des sols agricoles
pour évaluer le risque agroenvironnemental et plus particulierement celui du transfert vers les
organes végétaux consommeés.

La premiére option, la plus simple, consiste a doser le Cd total en solution et a partir de cette
mesure et de variables caractérisant la solution du sol, de prédire la concentration du Cd®*. Les
modeles sont alors des modéles prédictifs de la spéciation du Cd en solution. Cette option a fait
'objet du Chapitre Il de ce travail.

La deuxiéme option consiste a prédire le Cd®* en considérant I'équilibre du Cd?* entre la phase
solide et la solution. Les modéles prédictifs sont alors des modéles de spéciation du Cd sur la
phase solide et en solution. Les variables explicatives de ces modéles concernent la fraction du
Cd du sol échangeable avec la solution, et les variables du sol reliées a la spéciation du Cd en
phase solide et en solution. Cette approche est plus compléete que la précédente, car elle
renseigne sur la capacité de la phase solide du sol & réapprovisionner le Cd®* en solution lorsque
ce dernier est prélevé par les racines. Cette approche est I'objet du Chapitre 1.

Pour ces deux options de modélisation du Cd?* en solution de sol, 'approche a été d'utiliser des
modéles statistiques a visée opérationnelle, construits a partir d'un nombre réduit de variables
explicatives facilement mesurables, dérivées le plus possible de I'analyse de terre. Pour asseoir
la fiabilité de ces modeéles statistiques, nous avons utilisé deux approches. La premiére,
statistique, a consisté a tester la valeur prédictive des modéles par validation croisée. Le jeu de
données initial est partitionné en deux sous-ensembles, I'un utilisé pour calibrer le modéle et
'autre pour tester ses prédictions et la procédure est répétée. Un des intéréts de cette méthode
est de voir comment se comporte le modéle lorsqu’on induit des perturbations sur le jeu de
données de calibration, ce qui permet de juger de la variance des modéles. La deuxiéme
approche pour travailler sur la fiabilité des modéles statistiques a consisté a utiliser des modeéles
mécanistes géochimiques en paralléle pour modéliser la spéciation du Cd®* en solution (Chapitre
II) et en phase solide+solution (Chapitre 1ll). De la sorte, il a été possible d’examiner si les
variables sélectionnées par les modéles statistiques avaient un sens par rapport aux mécanismes

dominants révélés par les modéles géochimiques.

Le Cd?* est reconnu comme étant la principale espéce chimique du Cd absorbé par les racines.
Cependant, il n’est pas direct que la concentration en Cd?* estimée ponctuellement soit un bon
prédicteur de 'accumulation du Cd dans I'organe végétal consommeé, car cette concentration peut
fluctuer au cours de la culture sous I'action des conditions de I'environnement incluant notamment
les pratiques agricoles, la température, les précipitations, I'action de la plante. En outre, la

physiologie de la plante joue également un réle a priori important pour déterminer les teneurs en
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Cd des tissus végétaux. Le Chapitre IV traite de cette question de la valeur d’'un modéele
statistique utilisant uniquement des variables du sol pour prédire la teneur en Cd d’'un produit
végeétal, ici le grain de blé dur. Outre 'examen de la précision par rapport aux exigences des
seuils réglementaires de ces modeles fondés sur une caractérisation ponctuelle du sol, nous
avons examiné si les variables de ces modéles étaient bien cohérentes avec les variables

prédictives du Cd?" identifiées dans les chapitres Il et III.
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Chapitre Il. Modélisation de Ila spéciation du Cd en

solution

1. Contexte

Dans le cadre de I'étude du transfert sol-plante, la disponibilité du Cd peut étre définie comme le
niveau d’exposition du systéme racinaire a cet élément, c’est-a-dire la quantité de Cd présente
dans le sol potentiellement absorbable par les racines et résultant de processus physico-
chimiques de désorption. La théorie de l'ion libre et ses améliorations (FIAM modifié, Biotic Ligand
Model, Morel et al., 1993; Pagenkopf, 1983) supposent que la forme libre du métal (Cd*") est la
forme chimique majoritairement absorbée par les plantes dans la solution de sol et que les
complexes labiles en solution jouent un réle dans le réapprovisionnement en Cd?* & proximité de
la racine. De plus, Lin et al. (2016) ont montré, en sols agricoles non contaminés, que la
concentration en Cd?* initiale était le facteur le plus influent pour le prélévement du Cd par la
plante avec les propriétés de diffusion du sol (humidité, tortuosité) et le pouvoir tampon du sol
vis-a-vis du Cd. Par conséquent, I’étude de la spéciation du Cd en solution apparait comme
primordiale pour la compréhension et la modélisation du transfert du Cd du sol vers la
plante et accentue la nécessité de mesurer et de prédire le plus justement possible la

concentration en Cd libre en solution.

Dans la solution de sol, le Cd va former des complexes avec une grande variété de ligands
organiques et inorganiques (Sauvé et al., 2000b). La formation de ces complexes en solution
limite souvent I'exposition des plantes au Cd en diminuant la concentration en Cd?*. La matiére
organique dissoute (MOD) joue un rble essentiel dans la spéciation du Cd (Cornu et al., 2011;
Sauvé et al., 2000b; Weng et al., 2002a). En effet, la MOD est généralement considérée comme
le ligand majoritaire contrélant la spéciation du Cd en solution de sol.

La caractérisation expérimentale de la MOD est basée sur les solubilités a différents pH des
espéces organiques qui la composent. Elle se compose d’acides humiques (AH) et d’acides
fulviques (AF), constituant les substances humiques (SH), d’une fraction hydrophile comprenant
grossiérement des acides organiques de faibles poids moléculaires (LMWOA), des sucres, des
acides aminés et d’'une derniére fraction constituée de matiére organique hydrophobe (MOH)

(van Zomeren and Comans, 2007). En plus de leurs solubilités, les SH difféerent également par
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leur composition chimique. Ainsi, les AF ont une masse moléculaire plus faible que celle des AH,
mais une abondance de groupes fonctionnels (principalement des sites carboxyliques, CO-OH,
et phénoliques, ®-OH) plus importante (Dudal and Gérard, 2004). Ce sont ces groupements
fonctionnels qui vont conditionner les propriétés acides et complexantes des SH et donc leur
réactivité vis-a-vis des métaux.

Une multitude de facteurs peuvent influencer la MOD, tant la quantité retrouvée en solution que
sa composition. Dans le cas de sols agricoles, ces principaux facteurs sont leurs propriétés
pédogéochimiques, les espéces veégétales cultivées et les pratiques agricoles employées
(Chantigny, 2003; Raber et al., 1998). Le protocole expérimental utilisé pour la récupération de
la solution de sol peut également influencer la MOD retrouvée en solution (Fest et al., 2008;
Merckx et al., 2001; Raber et al., 1998). Il existe, dans la littérature, de nombreux protocoles de
récupération de la solution de sol (Di Bonito et al., 2008), différant par I'état initial du sol (sec ou
humide), par la nature de la solution de contact (eau ultra pure, solutions salines a différentes
concentrations) (Degryse et al., 2009), du rapport du volume de solution sur la masse de sol
utilisée (Yin et al., 2002) et de la méthode employée pour récupérer cette solution (dépression,
centrifugation) (Bufflap and Allen, 1995; Coutelot et al., 2014). Ces différentes méthodes
aboutissent a des solutions de sol de compositions possiblement différentes.

Il existe également différentes méthodes de mesure expérimentale de la fraction libre du Cd
s’appuyant sur des principes différents (Schneider, 2006; Temminghoff et al., 2000; Van Leeuwen
etal., 2005; Weng et al., 2002b; Xue and Sigg, 2002). Cependant, ces méthodes sont difficilement
transposables en routine professionnelle et ne permettent pas la mesure rapide de cette variable
d’'importance, d’ou I'intérét de pouvoir prédire les concentrations en Cd?* par modélisation & partir
de mesures facilement accessibles.

La modélisation de la spéciation du Cd en solution par informatique a été rendue plus facile grace
au développement de modéles de calculs thermodynamiques. En effet, la complexité de la
solution de sol, par la variété d’espéces la constituant et leurs interactions, nécessite des calculs
nombreux. Le cas des complexes inorganiques est assez facilement traitable, car leur nature est
accessible par analyses chimiques et leurs constantes thermodynamiques de stabilité sont
disponibles dans les bases de données (Nordstrom et al., 1990; Smith and Martell, 1976).

Les interactions des métaux avec les SH sont plus difficilement modélisables a cause de la
diversité des SH, c’est-a-dire la diversité des groupements fonctionnels qui composent leurs
structures et conditionnent leur réactivité. Pour modéliser les interactions électrostatiques et
spécifiques entre les ions et les SH, les modéles NICA-Donnan (Benedetti et al., 1996) et HIB ou
WHAM (Tipping and Hurley, 1992) font partie des plus fiables et éprouvés dans la littérature
(Guthrie et al., 2005; Kinniburgh et al., 1996; Lofts and Tipping, 2011; Ponthieu et al., 2016; Weng
et al., 2002a).

-46 -



Groenenberg et al. (2010a) ont identifié que pour des composés ayant une relative faible affinité
avec la MOD, comme le Cd, la composition de cette demiére constitue I'un des paramétres les
plus importants pour modéliser correctement leur spéciation. Ainsi, la quantité de carbone
compris dans la MOD, la quantité active de MOD et les proportions des substances humiques et
non humiques sont les points critiques a renseigner lorsque les paramétres génériques relatifs
aux propriétés intrinséques des MOD sont utilisés. L’environnement chimique joue également un
réle important dans le calcul de la spéciation des espéces en solution puisque la présence de
cations compétiteurs ou de ligands en solution influence la constante de complexation
conditionnelle d’'un métal avec un ligand donné (Ringbom, 1963).

Il est admis que les MOD sont en moyennes constituées de 50 % de carbone (Dwane and
Tipping, 1998), aboutissant a des concentrations en MOD égales a 2 fois celles du carbone
organique dissous (COD). Le rapport MOD/COD actif peut cependant varier pour prendre en
compte une part de carbone inerte dans les mesures de COD (Sjostedt et al., 2010). La variation
du rapport MOD/COD actif ou directement du pourcentage de COD actif aboutit a une gamme de
variation importante du COD actif, entre 7 % et 100 % de la MOD (Bryan et al., 2002; Cornu et
al., 2009; Ren et al., 2015b; Schneider et al., 2016b; Unsworth et al., 2006; Weng et al., 2002a).
Plus récemment, les études ayant caractérisé la MOD ont souligné la part importante de la
fraction hydrophile (Groenenberg et al., 2010a; Ren et al., 2015b; Schneider et al., 2016b). Cette
fraction est constituée de composés non humiques, c’est-a-dire un mélange de petits acides
organiques de faibles poids moléculaires, d’acides aminés, de sucres et de glucides (Merckx et
al., 2001) jouant également un réle dans la complexation des métaux en solution, en particulier
les LMWOA définis comme un mélange de mono-, di- et tri- acides (p. ex. acides acétique,
oxalique, citrique, malique...). Généralement la fraction de LMWOA représente 10 % de la
concentration en COD mesurée en solution et provient majoritairement de trois différentes
sources biotiques : les métabolites issus de la décomposition de la matiére organique du sol
(MOS), I'exsudation par les racines des plantes et les espéces mycorhizogénes du sol (Strobel,
2001).

La modélisation de la spéciation du Cd s’appuie donc sur un nombre important de paramétres

d’entrée dont les plus difficiles a caractériser sont liés a la nature et a la réactivité de la MOD.

Ainsi l'objectif de ce travail a été de modéliser la fraction de Cd libre en solution de sols agricoles
a partir d'un nombre minimal de mesures facilement réalisables afin de trouver le meilleur
compromis entre facilité de mesures et justesse et robustesse de prédiction. Dans un premier
temps, nous avons considéré un modéle statistique obtenu par régression multilinéaire de la
fraction libre en fonction de la composition de la solution de sol en tant que régresseurs candidats.
Dans un second temps, nous avons fait I'hypothése d’un ligand moyen unique issu de la

concentration en COD. Cette hypothése sera traitée en supposant une réactivité unique, puis une
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réactivité pouvant varier en fonction de caractéristiques du sol et de la solution du sol a identifier.
La troisieme approche a été basée sur la modélisation géochimique thermodynamique de la
spéciation du Cd. Elle a été basée sur la complexation des cations en solution par une MOD
constituée d’AH, d’AF et de LMWOA, dont la réactivité (nombre de sites et affinité) serait déduite
d’'une analyse simple du sol ou de la solution de sol.

Ces approches seront testées sur une base de données de sols agricoles obtenus au cours de
différents projets de recherche.

2. Matériels et méthodes

2.1. Sols et caracterisation de la solution de sol

76 sols ont été utilisés pour modéliser la spéciation du Cd en solution de sol. Ces sols ont été
sélectionnés en fonction de leurs caractéristiques pédogéochimiques afin de couvrir une large
gamme de types de sols. Les échantillons proviennent de sols agricoles répartis dans toute la
France (Figure I.1) obtenus au cours de différents projets de recherche : 23 sols prélevés en
1996 (ASPITET, Baize, 1997); 29 sols prélevés en 2011, 2013, 2015 (QUASAPROVE); 5 sols
prélevés en 2016 (QUALIAGRO); 19 sols prélevés par Arvalis Institut du Végétal en 2016
(CaDON).

Figure I1.1 : Localisation des sols utilisés pour modéliser la spéciation du Cd en solution de sol.
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Les échantillons de sols ont été séchés a I'air puis tamisés a 2 mm. La teneur en eau résiduelle
a été déterminée aprés séchage a 105 °C jusqu’a une masse constante (NF ISO 11465:1994).
Les propriétés suivantes ont été mesurées sur les échantillons de sols séchés a I'air en accord
avec les normes frangaises. Le pH du sol a été mesuré dans I'eau distillée (ratio sol:solution de
1:5 en g:ml, NF ISO 10390:2005) et dans un extrait a 0.01 M CaCl. (ratio sol:solution de 1:10 en
g:ml, Houba et al., 1990a). Les teneurs totales en CaCO3; ont été quantifiées par la méthode de
neutralisation acide (NF X 31-105). La fraction de carbone organique du sol (COS) a été mesurée
par combustion séche aprés correction du CaCOs3 (NF ISO 10694:1995). La texture du sol a été
déterminée par la méthode de la pipette dite de Robinson (NF X 31-107) et la capacité d’échange
cationique a été estimée par extraction au chlorure de cobaltihexamine au pH du sol (NF X 31-
130). La teneur totale en Cd a été quantifiee aprés solubilisation par un mélange d’acide
fluorhydrique et perchlorique (NF X 31-147). Toutes ces analyses ont été effectuées par la

Laboratoire d’Analyses des Sols d’Arras (http://www6 lille.inra.fr/las).

Afin de récupérer la solution de sol, environ 25 g de sol séché a l'air ont été réhumidifiés a
pF 1.7. La quantité d’eau ajoutée au sol sec est calculée a partir des équations proposées par
Jong et al., (1983). Ces sols sont ensuite laissés a équilibrer pendant 24 h a une température de
20 °C. La solution de sol a été récupérée par déplacement grace a I'ajout d’environ 10 g de
solvant non miscible a I'eau (C2F3Cls) avant d’étre immédiatement centrifugée a 26500 g pendant
une heure. La solution de sol a ensuite été filtrée a 0.2 um (le protocole de la récupération de sol
est renseigné en Annexe 1). Trois réplicats ont été effectués pour chaque sol.

Les propriétés chimiques suivantes ont été caractérisées sur les solutions de sol: pH,
concentrations totales en Ca et Mg (notées Cass et Mgss) par absorption atomique en flamme,
concentrations totales en Cd et Cu (notées Cdss et Cuss) déterminées par spectrométrie
d’absorption atomique en four et, fraction libre de Cd (fcq) estimée via une méthode de résine
échangeuse d’ions (méthode décrite Chapitre 1.5.2 et protocole fourni en Annexe 2). La
composition anionique (CI, NOs, SO4*) a été mesurée par chromatographie ionique et les
concentrations en carbone organique dissout (COD) et carbone inorganique dissous (CID) par
combustion oxydative catalytique.

Pour chaque sol, la composition de la solution de sol variait [égérement entre les réplicats. Ainsi,
chaque réplicat a été considéré comme un individu pour la modélisation de la spéciation en

solution du Cd.

2.2. Modélisation statistique de la fraction libre

Différentes approches de modélisation ont été développées et sont décrites par la Figure I1.3.
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2.2.1. Modélisation des concentrations en Cd?* par régression multilinéaire

Les concentrations en Cd?* ont été régressées par régression multilinéaire en fonction de 1,2,3
ou 4 variables de la solution de sol choisie parmi les groupes suivants : (1) la concentration en
Cd complexé (CdcaL), calculée comme la différence entre la concentration totale de Cd en solution
et la concentration en Cd?*, (2) le pH de la solution de sol, (3) les concentrations en Ca, Mg et Cu
agissant comme des compétiteurs en solution vis-a-vis du Cd et (4) les concentrations en ligands,
c’est-a-dire le COD et les ions carbonates, nitrates, sulfates et chlorures. Les modeéles testés

peuvent étre listés comme suit :

%)

% COD

+ @ Cam CO ss
log,,(Cd” >=f(logw(CdL)+{pHm}Hog,o g, [ T80 v )

Cuss S04ss

Cl,

La modélisation «log-log» permet de linéariser un modéle « multiplicatif » ou les variables
explicatives interviennent par leur produit et par leur puissance. Le produit permet de rendre
compte d’interactions entre variables tandis que la puissance modélise la non-linéarité possible
de l'effet d’'une variable.

Afin d’éviter le surparamétrage, les modeles ont été limités a quatre régresseurs. Le coefficient
de détermination de la régression linéaire multiple (noté r%;), le critére d’information bayésien
(BIC) et le facteur d’inflation de la variance (VIF) ont été calculés afin de sélectionner la meilleure

combinaison de régresseurs expliquant la concentration en Cd?* en solution.

2.2.2. Modélisation de la spéciation du Cd par un ligand unique dérivé de la
MOD

2.2.2.a. Modeéle conceptuel de la réactivité du ligand moyen

Le Cd peut former de nombreux complexes en solution avec des ligands inorganiques et
organiques. La principale hypothése d’une partie de ce travail est que la modélisation de la
spéciation du Cd pour I'étude du transfert sol-plante peut se simplifier en ne considérant qu’un
seul complexe issu de la MOD (CdL) capable d’approximer les nombreux complexes en solution.
Ainsi, nous considérons présents en solution le métal libre, Cd?* et CdL, résultant de I'association

du ligand libre (de concentration L) avec Cd?** (Equation 11.1)

Cd*+L" CdL Equation 11.1

-50 -



Dont la constante thermodynamique d’association s’écrit :
L]
“Cd X[ ]

En considérant également I'environnement chimique du Cd et donc la présence de cations

Equation 11.2

compétiteurs en solution (hypothése d’'un ligand unique), la constante conditionnelle de

complexation de cette réaction peut s’écrire :
[CdL]

caL = m Equation 11.3
Avec [L]’, la concentration en ligands non liés au Cd s’écrivant :
[L] =[L,1- [CdL]:[LZ’]+Z[XiL]—[CdL] Equation 11.4
avec X; les compétiteurs du Cd pour la complexation avec le ligand L.
La fraction libre de Cd, notée fcq, est donnée par I'équation :
Jea = [[CCC:ZT]] Equation 11.5
avec [Cdss] correspondant a la concentration totale de Cd en solution égale a :
[Cd, ]=[Cd**]+[CdL] Equation 11.6
Alors :
Jed = % Equation 11.7
[Cd™]+[CdL]
Ou également :
1 , .
de m Equation 11.8

Si I'on considére que le COD est le ligand majeur influengant la spéciation en solution du Cd
alors :

[L] =nx[COD] Equation 11.9
Avec n correspondant au nombre de paires de sites par quantité de COD pouvant lier le Cd et

[COD] la concentration en carbone organique dissous.

L’Equation 11.8 devient donc :

Cd

/de Equation 11.10
[COD]

Le produit K’ca.n, du nombre de paires de sites du ligand par la constante d’affinité conditionnelle

du Cd avec le ligand peut étre assimilé a la réactivité du COD.
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2.2.2.b. Modélisation des concentrations en Cd?* en fonction d’un ligand
unique de réactivité moyenne

La fraction libre fcqy et la concentration en carbone organique dissous déterminées
expérimentalement ont permis de calculer les valeurs expérimentales du produit K'cq..n, simplifié
en K’'n, et d’étudier sa variabilité.

Nous avons ensuite testé la valeur d’'un modeéle prédictif a partir d’'un ligand unique dérivé du
COD avec une réactivité unique (Figure 11.3). Pour cela, la valeur médiane de K’'n a été utilisée
pour simuler la fraction libre de Cd pour I'ensemble des sols et pour calculer les erreurs

d’estimations des concentrations en Cd?*.

2.2.2.c. Modélisation des concentrations en Cd?* en fonction d’un ligand
unique dérivé de la MOD de réactivité variable suivant I’environnement
chimique

Dans ce cas, la réactivité du ligand unique, K’'n, est autorisée a varier selon certaines propriétés
de la solution de sol afin de rendre compte le fait que certaines de ces propriétés (pH,
concentrations en Ca, etc.) peuvent modifier la compétition pour la complexation du Cd, la nature
de la MOD et son abondance.

Le produit K’'n, a donc été régressé par régression multilinéaire en fonction de paramétres de la

solution de sol (Figure 11.3). La liste condensée des modeles testés est la suivante :

%)
%)
C03ss
, Ca,
log,,(K n)= f(pH, +log,, +log,, 4 NO, 1)
Mg,
- SO4S‘S‘
Cu, -
CISS

Afin d’éviter le surparamétrage, les modéles ont été limités a un maximum de 3 régresseurs au
maximum. Le coefficient de détermination de la régression linéaire multiple, le critere
d’information bayésien (BIC) et le facteur d’inflation de la variance (VIF) ont été calculés afin de

sélectionner la meilleure combinaison de régresseurs expliquant K’n.

2.2.3. Comparaison des approches statistiques pour la prédiction des

concentrations de Cd?* en solution
La valeur prédictive de chaque modeéle a été testée par validation croisée selon la méthode k-

folds, c’est-a-dire que 10 sous jeux de données de taille équivalente ont été aléatoirement formés,

et chacun des modéles a été paramétré sur 9 sous jeux de données et testé sur le groupe restant.
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Cette action est répétée pour que chacun des sous-jeux de données serve de test, et 'ensemble
est reproduit 100 fois pour tester un nombre maximal de sous jeux de données. L’adéquation
entre valeurs observées et valeurs prédites log-transformées a été évaluée par régression
linéaire.

Différents critéres ont permis I'évaluation de la qualité de prédiction des concentrations en Cd?".
- Le coefficient de détermination de la régression linéaire log-log entre valeurs observées et
valeurs prédites, noté r’wsipred. Ce coefficient permet d’évaluer la dispersion des erreurs de
prédictions par rapport a la droite de régression.

- La pente et 'ordonnée a l'origine (Ord. Orig.) des régressions linéaires log-log entre valeurs
observées et valeurs prédites ont également permis la détection d’un possible biais dans la
prédiction des concentrations en Cd?".

Une fois le biais potentiel corrigé, les erreurs relatives définies par le rapport de la différence en
valeur absolue entre valeur observée et valeur prédite sur la valeur observée (Equation 11.11)
sont analysées et permettent la comparaison des approches de prédiction des concentrations en
Cd?.

[Cd™ 1 ponse —[Cd™]
[Cd*]

prédite

Erreur relative = Equation 11.11

observée

2.3. Modélisation géochimique par CHEAQS Next®
2.3.1. Description du modéle CHEAQS Next®

CHEAQS Next® (Release P2017.2, http://www.cheags.eu/) est un modéle de spéciation

géochimique permettant le calcul des concentrations des différentes espéces chimiques
présentes dans une solution a partir des concentrations totales en éléments mesurées en
solution.

Les calculs de spéciation ont été effectués par le modéle CHEAQS Next® avec comme variables
d’entrée : le pH de la solution de sol (pHss), les concentrations totales de Ca, Mg, Cu et Cd en
solution, les concentrations en anions inorganiques, notées Clss, NOsss, COsss, SOuss, €t la
concentration en COD.

Dans CHEAQS Next®, la complexation organique est calculée par le modéle WHAM VIl (Tipping
et al,, 2011), considérant qu’un cation est complexé a un AH ou un AF. Ce modéle prend
également en compte la physisorption du cation et du proton, correspondant aux interactions
d’attraction-répulsion entre les ions et la macromolécule organique chargée. Les constantes de
complexation du H, Ca, Mg, Cu et Cd avec les ligands oxalate et citrate (NIST 46.6, 2001) ont

été ajoutées a la base de données de CHEAQS Next®.
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2.3.2. Modélisation géochimique de Cd?* par une MOD de réactivité

constante pour tous les sols

Dans ces scénarios nous faisons I'hnypothése que la réactivité de la MOD est indépendante du
type de sol et nous cherchons quelle réactivité générique explique le mieux les concentrations en
Cd*" observées. Deux scénarios ont été testés afin de modéliser la spéciation du Cd en solution
en tenant compte de la nature et de 'abondance des ligands qui conditionnent la réactivité de la
MOD (Figure 11.2).

Le premier (Scénario 1) cherche a tester l'influence des AH sur la prédiction de Cd?*. Il teste les
compositions de MOD fréquemment reportées dans la littérature, c’est-a-dire une répartition
50/50 entre AH et AF (Weng et al., 2002a) ou une MOD uniquement composée d’AF (Unsworth
etal., 2006). La valeur maximale pour le pourcentage de COD actif utilisée est celle généralement
appliquée dans la bibliographie, il est de 50 % (Ponthieu et al., 2016; Unsworth et al., 2006). Cette
valeur a été choisie pour tester l'influence des AH sur la spéciation Cd.

Le second scénario (Scénario 2) correspond a un factoriel équilibré faisant varier la quantité de
COD actif de 10 a 50 % et la composition de la MOD séparée en substances humiques (AF
uniqguement) et substances non humiques (LMWOA) (Figure 11.2). La fraction non humique est
assimilée a une mixture de trois acides de faibles poids moléculaires, mono-, di- et tri- acides
(acides acétique, oxalique, citrique) dont les proportions individuelles varient de 0 a 100 %

(Figure 11.2). Au total, 3305 combinaisons sont testées pour chaque solution de sol.

Hypothése % COD actif Composition de la MOD
50% AF - 50% AH
Scénario 1 Infl des AH
nriuence des o> 100% AF

|

Acides Acétique/
Oxalique/Citrique

100--0-- 0

. Composition de : : .
0--0--100

n=66

Figure 11.2 : Récapitulatif des scénarios testés pour la modélisation de la spéciation de Cd par CHEAQS Next®

Pour chacune de ces combinaisons, les valeurs de Cd?* prédites ont été comparées par

régressions linéaires par rapport aux concentrations mesurées. Le coefficient de détermination,
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le biais, la pente de ces régressions et le calcul des erreurs relatives corrigées du biais de

prédiction ont permis la sélection et la comparaison de ces modéles.

2.3.3. Modélisation géochimique de Cd?* en reliant la MOD aux propriétés

du sol

Dans cette partie, la réactivité de la MOD a été autorisée a varier en fonction de propriétés du sol
que nous avons cherché a identifier. Ainsi, parmi toutes les hypothéses testées dans le
scénario 2, on sélectionne pour chaque sol les 5 % de combinaisons de composition de la MOD
produisant les erreurs de prédictions de Cd?* les plus faibles. Parmi celles-ci, il est possible que
des combinaisons % COD actif x % AF soient redondants en termes de nombre de sites
phénoliques et carboxyliques. Les modalités (% COD actif et % AF) ont donc été traduites en
nombre de sites (en mmol.L™") en utilisant les concentrations en COD mesurées et les
abondances de sites génériques utilisées par WHAM (Equation 11.12; avec pour les sites
carboxyliques : acoon = 10.7 mmol.g™ C et pour les sites phénoliques : ag-on= 5.3 mmol.g™" C).

Sites =[COD]x%COD,,,. X %o AF x(aco_oy + ¢ _on ) Equation 11.12

Afin de relier la réactivité de la MOD aux propriétés du sol nous avons modélisé le nombre de
sites en fonction des variables usuelles caractérisant les sols et par les mesures effectuées dans
la solution de sol (v. partie 2.1) par forét d’arbres de régression, ou Random Forest (Breiman,
2001). Un arbre de régression se décompose en nceuds, représentant la variable explicative
testée, en branches, dont la hauteur représente I'importance de la variable testée a réduire la
variance de la variable expliquée et se termine par des feuilles donnant les valeurs de la variable
expliquée. Cette méthode de modélisation est ici basée sur I'établissement de 100 arbres de
régression sur une fraction aléatoire du jeu de données et la prédiction sur la fraction restante.
La construction de chaque nceud de I'arbre se fait donc sur un sous ensemble du jeu de données,
mais aussi sur un sous-ensemble de variables explicatives tirées aléatoirement (cing variables
testées a chaque nceud). Cela permet de déduire 'importance des variables explicatives et de
finalement prédire le nombre de sites, en moyennant 'ensemble des prédictions établies par les
différents arbres.

Les variables explicatives du sol testées sont les pH du sol mesurés dans I'eau (rapport 1:5 m:v)
et dans un extrait de CaCl. a 0.01 M (rapport 1:10 m:v), le carbone organique du sol, le
pourcentage d’argiles granulométriques, la teneur en calcaire, la capacité d’échange cationique
et les paramétres mesurés en solution de sol.

Afin de prédire les concentrations en Cd?* par modélisation géochimique (CHEAQS Next®), il faut

renseigner les concentrations en COD, le pourcentage de COD actif et le pourcentage d’AF. A
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partir du nombre de sites prédits par Random Forest, 'Equation I1.13 permet de calculer le produit
« %CODgctif X %AF ».

Sites . .
%COD,,,, x%AF = predis Equation 11.13
‘ [CODIx(aco_on + o)

Les pourcentages de COD actif et d’AF doivent étre renseignés individuellement dans la
modélisation géochimique, mais nous ne disposons que de la valeur du produit. Le pourcentage
d’AF est alors assumé égal au pourcentage de COD actif et donc égal a la racine carrée du
produit (Equation 11.13). Les concentrations en Cd?* ont été calculées, via CHEAQS Next®, & partir
de ces nouvelles hypothéses de composition de MOD et en assimilant la fraction non humique

de la MOD restante a de I'acide acétique.

La totalité de la démarche de modélisation effectuée est résumée sur la Figure 11.3. Dans son
ensemble, elle consiste donc & modéliser les concentrations en Cd?* par 5 approches différentes,
statistiques et mécanistiques, en faisant varier ou non la réactivité du ligand considéré comme le
plus influent : la MOD.

COoD CcoD
+ COD +
Variables Variables
solution de sol l solution de sol
__Régressions Modélisation géochimique
linéaires multiples CHEAQS Next / WHAM VI

| l

Régressions
linéaires multiples

Var. solution l

/) \

Random Forest

/

Var. du sol
Variables d'entrées Modélisation géochimique
Méthodes [Cd2+] - CHEAQS Next / WHAM VI

Variable de sortie
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Figure 11.3 : Schéma récapitulatif de la démarche de modélisation des concentrations en Ca?* résumant les
différentes approches utilisées.

3. Résultats

3.1. Propriétés des sols et des solutions de sol

Argile CEC COS Calcaire
40
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Figure 11.4 : Violin plots des caractéristiques pédogéochimiques des sols utilisés dans ce chapitre. Le point
rouge correspond a la moyenne des individus, le box plot représente linterquartile (25-75 %) et les

segments le prolongeant correspondent a 1.5 fois l'interquartile.

La granulométrie des sols étudiés couvre la majorité des textures rencontrées en sols agricoles,
avec plus de 90 % des sols représentés entre les classes texturales argileuses et limoneuses
(Figure 11.4). Les sols sont majoritairement alcalins avec des pH allantde 5.1 a 8.5 et une médiane
a 7.5 (Figure 11.4). Les pH mesurés dans un extrait de CaCl, a 0.01 M (pH CaCl;) sont
globalement plus faibles avec des valeurs se trouvant entre 4.7 et 7.7 et une médiane de 6.8

(Figure 11.4). Ces gammes de variation couvrent également la gamme de pH généralement
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rencontrés en sols agricoles. Cependant, avec seulement 20 % de sols ayant des pH inférieurs
a 6.5, 'extrapolation des modéles de prédiction de Cd?* pour des pH de sol acides devra étre
faite avec précaution. Les teneurs totales en Cd sont comprises entre 0.10 et 1.03 mg.kg™ ce qui
est conforme avec les données reportées par le RMQS (Réseau de Mesure de la Qualité des
Sols) dont 95 % des valeurs sont inférieures a 0.9 mg.kg™"' (Gis Sol, 2011) (Figure 11.4). Les sols
sélectionnés ne montrent donc pas de contamination excessive en Cd. Les distributions et
fréquences des autres caractéristiques de sols (CEC, teneurs en calcaire, carbone organique)
sont présentées Figure 11.4 et sont dans la gamme régulierement retrouvée pour des sols
agricoles (de Vries et al., 2011; Gis Sol, 2011; lvezi¢ et al., 2012).

Les distributions des caractéristiques des solutions de sol obtenues par centrifugation sont
représentées Figure 11.5. Les pHss s’échelonnent de 4.8 a 8.9 avec une médiane de 8.0. La
concentration médiane de Ca en solution (Cass) (3.1 mM) est dans la gamme généralement
retrouvée en sols agricoles avec un maximum a 26.9 mM pour le sol RETARB qui est un sol trés
calcaire avec une teneur totale en CaCO; égale a 651 g.kg” (Annexe IV.2). Aprés le Ca, le
magnésium est le cation le plus concentré. Ces concentrations (Mgss) vont de 0.06 a 1.44 mM.
Le dernier cation étudié est le cuivre (Cuss), car il montre une forte affinité avec les matieres
organiques (Evans, 1989) et peut donc jouer un réle important de compétiteur pour les sites de
complexation de la MOD. Sa concentration totale en solution varie entre 0.19 et 2.29 yM. Les
concentrations en carbone organique (COD) et inorganique (COsss) mesurées en solution vont
de 59.0 4 952.4 mg C.I" et 1.3 & 112.7 mg COs?.I" respectivement. Les concentrations en COD
et le pH de la solution de sol sont corrélés négativement (r = -0.33, p-value = 9.114e-07, test de
corrélation Bravais-Pearson), ce qui se traduit par des concentrations en COD plus faibles pour
les sols ayant un pH élevé a I'exception de certains sols alcalins ayant des teneurs en COS
importantes. Les concentrations en anions présents en solution s’étalent également sur de larges
gammes de valeurs allant pour les nitrates (NOsss) de 0.3 a 2500 mg.I™", pour les sulfates (SOass)
de 0.2 4 380 mg.I"" et pour les chlorures (Clss) de 1.6 a 81.9 mg.I"". Les concentrations élevées
de NOsss et SOuss peuvent étre expliquées par un apport, peu avant le prélévement des
échantillons de sol, de fertilisants azotés, pour lesquels le soufre intervient également dans leurs
compositions. Les concentrations en Cd (Cdss) quantifiées en solution s’échelonnent sur deux
ordres de grandeur (0.17 nM a 13.9 nM) avec des fractions libres du Cd allant de 12 a 95 %. Elles
sont de I'ordre de celles couramment rencontrées en solutions de sols non contaminés (Sauvé
et al., 2000b).

Toutes les variables mesurées en solution de sol sont reportées en Annexe I1V.3.
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Figure 11.5 : Violin plots des caractéristiques chimiques mesurées en solutions de sol. Le point rouge
correspond a la moyenne des individus, le box plot représente l'interquartile (25-75 %) et les segments le

prolongeant correspondent a 1.5 fois l'interquartile.
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3.2. Modélisation par régression statistique des concenfrations en
Cd?** de la solution de sol

3.2.1. Prédiction de Cd?* en solution par régression linéaire

Dans un premier temps, les concentrations en Cd?* en solution ont été régressées en fonction
des paramétres de la solution de sol.

Les 3 meilleurs modéles pour la prédiction des concentrations en Cd?* sont résumés Tableau I1.1
(Equation 11.14, Equation 11.15, Equation 11.16). Ces modéles font intervenir en variables
explicatives, la concentration en Cd complexé en solution (égale a la différence entre le Cdss et
le Cd?*), le pH de la solution de sol, la concentration en COD et les concentrations en calcium et

jons carbonates.

Tableau 11.1 : Récapitulatif des équations obtenues pour la prédiction des concentrations de Cd?* a partir
d’un ligand moyen unique et les paramétres d’évaluation des modéles obtenus par validation croisée. r?aj
correspond au coefficient de détermination de la régression linéaire multiple, VIFmax est la valeur maximale
du facteur d’inflation de la variance, Ord.Orig. correspond a [lordonnée a [lorigine de Ila
régression logio(observé) = f(logo[prédit]) et r’ordprea au coefficient de régression entre les valeurs

observées et les valeurs prédites log-transformées.

Ord. Orig.  Pente

obs/pred obs-pred

Equation Modéle % VIFmax

rzobs/pred

log1o(Cd?*) = -2.400™
Equation +0.630" log1o(CdcaL)
11.14 -0.251" pHss

+0.365™ log1o(COD)

0.718 1.62 -0.08** 0.99***  0.710

log1o(Cd?*) = -0.093

Equation
15 +0.772  10g10(CdcaL) 0.696 1.09 -0.06* 0.99*** 0.690
' —0.270™ pHss
|Og1o(Cd2+) =-2779"
Equation +0.618" log10(CdcaL)
0.744 2.00 -0.10*** 0.98*** 0.735
.16 - 0.760  10g10(COsss)

+0.546" log1o(Cass)

*k%k

Significativité des parametres: *** p-value < 0.001, ** p-value < 0.01, * p-value < 0.05, * p-value < 0.1

L’Equation 11.14 explique 71.8 % de la variance totale des concentrations en Cd?" et fait intervenir

la concentration en Cd complexé, dont la contribution a la variance expliquée est de 28.8 %, le

pH de la solution de sol, 25.7 %, et la concentration en COD, 17.3 %. L’Equation 11.15 correspond
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a un modeéle dégradé de I'Equation 11.14, expliquant 69.6 % de la variance totale et ne faisant
intervenir que la concentration en Cd complexé, contribuant a 39.5 % de cette variance et le pH
de la solution de sol, & 30.1 %. L'Equation 11.16 explique 74.4 % de la variance totale des
concentrations en Cd?* et fait intervenir les concentrations en Cd complexé (CdL) (33.6 %), en
carbonates (36.1 %) et en calcium en solution (4.7 %). Les valeurs de VIF, inférieures ou égales
a 2, ne montrent pas de fortes colinéarités entre les régresseurs. Il est également a noter que la
concentration en carbonates log transformée est fortement corrélée négativement au pH de la
solution de sol (r=0.84, p-value = 2.2E-16, test de corrélation Bravais-Pearson) montrant que
l'effet du pH recouvre peut-&tre également celui des carbonates et réciproquement (Equation
11.16).

Les valeurs de pentes et d’'ordonnées a l'origine de la droite obs/pred obtenues par validation
croisée indiquent un Iéger biais de ces modéles di a une ordonnée a l'origine significativement
différente de zéro. La variation de la prédiction pour chaque échantillon en fonction du jeu de
données utilisé pour le paramétrage du modéle a également été calculée et la moyenne pour
chaque équation reste faible (~2.5 %). Les coefficients de détermination entre valeurs observées
et valeurs prédites sont proches de 0.7 avec le meilleur modeéle correspondant a I'Equation 11.16,
avec une valeur de 0.735. Ce dernier modéle apparait donc comme l'alternative la plus précise

et robuste pour la prédiction des concentrations en Cd?* par régression multilinéaire.

3.2.2. Prédiction de Cd?* sous I’hypothése d’un ligand moyen unique

3.2.2.a. Ligand unique de réactivité constante

On teste ici 'hypothése que chaque gramme de COD a un nombre de sites et une affinité pour
le Cd constants. Dans cette approche de modélisation, K'n correspond a la réactivité de la MOD,
c’est-a-dire au produit du nombre de paires de sites de liaison avec Cd*" (L>.g" C) par la
constante de stabilité conditionnelle (K’) rapportée au carbone organique en solution (Chapitre
1.2.2.2.a). K’'n est relié a la fraction libre du Cd par 'Equation 11.10. Ce produit varie entre 0.141 |.g°
' C et 64.41.g" C avec une valeur médiane de 5.83 1.g™ C. Cette valeur médiane renvoie a la
réactivitt moyenne d’un ligand unique pour la gamme des sols étudiés. Pour tester 'hypothése
simplificatrice d’'un unique ligand avec une réactivité par gramme de COD constante, la valeur
médiane de K'n a été utilisée pour simuler les concentrations en Cd?*" pour tous les sols en
considérant qu’ils different juste par leur teneur en COD.

La régression linéaire entre les valeurs observées et valeurs prédites avec un K'n médian montre
que le modéle est biaisé avec une ordonnée a l'origine significativement différente de zéro et une
pente différente de 1 (2.932 et 1.319 respectivement, Tableau 11.2). L'utilisation d’'une valeur

médiane de réactivité tend a surestimer les valeurs prédites de Cd?* pour les échantillons ayant
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un K’n inférieur & la médiane et réciproquement a sous-estimer les concentrations en Cd?* pour
des échantillons ayant un K’'n supérieur a cette valeur. Ceci est cohérent avec le fait d’utiliser une
valeur médiane unique ayant une variation assez forte (103.9 %) pour représenter la totalité des
échantillons de sol. De plus, les prédictions obtenues par validation croisée varient d’en moyenne

20 % pour chaque échantillon attestant de la mauvaise robustesse de cette approche.

3.2.2.b. Ligand unique de réactivité fonction de son environnement
chimique

Dans cette modélisation, on cherche a relier K'n a des propriétés de la solution du sol. Cela
revient a prendre indirectement en compte la compétition pour la complexation en autorisant K' a
varier. Comme on modélise K'n, on sous-entend que n peut également varier et donc que la
nature de la MOD est aussi autorisée a fluctuer.

Trois modéles ont été sélectionnés, dont les équations sont résumées Tableau 1.2 (Equation
11.17, Equation 11.18, Equation 11.19).

Tableau 11.2 : Récapitulatif des équations obtenues pour la prédiction des concentrations de Cd?* a partir
d’un ligand moyen unique et les paramétres d’évaluation des modéles obtenus par validation croisée. r?aj
correspond au coefficient de détermination de la régression linéaire multiple, VIFmax est la valeur maximale
du facteur d’inflation de Ila variance, Ord.Orig. correspond a [lordonnée a [lorigine de Ia
régression logio(observé) = f(logo[prédit]) et r’ordprea au coefficient de régression entre les valeurs

observées et les valeurs prédites log-transformées.

Ord. Orig. Pente

Equation Modéle 2] VIF max %obs-pred
obs/pred obs/pred

- K’'n médian - - 2188 1237 0.736
. ) logio(K'n) = - 3.214

Equation

117 - 0.933*** log1o(Cass) 0.539 1.618 0.203*** 1.023*** 0.871

' +1.007*** 10g10(CO3ss)

., logi(K'n)=-5.312

Equation

18 + 0.431*** pHss 0.445 1.319 0.368*** 1.041** 0.829

— 0.575*** IOg10(Cass)

Equation logio(K'n) = - 4.914
11.19 + 0.343"** pHss

0.369 - 0.179*** 1.020*** 0.787

Significativité des parametres, *** p-value < 0.001, ** p-value < 0.01, * p-value < 0.05, * p-value < 0.1
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Le meilleur modéle expliquant K'n, 'Equation 11.17, fait intervenir les concentrations en Ca et en
carbonates en solution. Aucune colinéarité importante entre les régresseurs n’est détectée (VIF
inférieur a 2). Ce modéle explique 53.9 % de la variance totale correspondant a 45.4 % expliqués
par la concentration en carbonates et 8.5 % par les concentrations en Ca en solution. Le second
modéle (Equation 11.18) explique 44.5 % de la variance et fait intervenir le pH de la solution de
sol, expliquant 40.5 % et la concentration en Ca en solution expliquant 4.0 %, sans colinéarité
entre ces variables. La derniére équation correspond au modéle dégradé de I'Equation 11.18 ne
faisant intervenir que le pH de la solution de sol comme variable explicative de la réactivité d’'un
ligand unique assimilé a de la MOD. Le pH de la solution de sol seul explique 36.9 % de variance

totale (Equation 11.19).

En dépit d’'une prédiction de qualité moyenne des valeurs de K'n (r%; proches de 0.5), les valeurs
calculées de Cd?" peuvent étre considérées en plutdt bonne adéquation avec les valeurs
mesurées, et plus particuliérement pour 'Equation 11.17 avec un coefficient de détermination de
0.871. Le biais observé est également plus important que précédemment, avec des ordonnées a
l'origine (Ord. Orig.) significativement différents de zéro et des pentes restant cependant trés

proches de 1.

3.2.3. Comparaison des approches statistiques

La distribution des valeurs absolues des erreurs relatives des sept précédents modéles (Equation
11.14 & Equation 11.19 et K’'n médian) sont comparées Figure I1.6. Les erreurs relatives de tous les
modéles présentés sont calculées a partir des validations croisées et aprés correction de la
prédiction par un biais éventuel. Elles prennent donc en compte a la fois l'erreur liée au
paramétrage du modele statistique (robustesse) et I'erreur liée au biais résiduel (précision et
justesse). Les distributions de ces erreurs sont représentées par des violin plots (Figure 11.6)
regroupant la distribution des erreurs, représentée par le box plot, et la densité de probabilité
représentée de chaque cdté du box plot. Plus les sections sont larges, plus forte est la probabilité
gu’un échantillon de la population prenne cette valeur donnée. Ainsi, si la densité de probabilité
est grande et proche de zéro, cela signifie que le modéle a produit une majorité des cas des
erreurs relatives faibles aprés correction du biais et atteste donc de sa justesse et en partie de

sa précision ainsi que sa robustesse.
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= Eq.ll.14: Cd?*~ CdL + pH_+ COD
= EqQ.I.15: Cd*~ CdL + pH_,
500+ ® Eq.ll.16 : Cd?>*~ CdL + COSSS+ Cass
= K'n médian
® Eq.ll.17 :K'n~Ca + CO,_
Eq.I.18 : K'n ~pH_ + Ca_
4001 Eq.Il.19 : K'n ~ pH_,
S
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Figure 1.6 : Distribution des valeurs absolues des erreurs relatives (en pourcentage) obtenues par
validation croisée des différents modéles statistiques corrigés de leur biais de prédiction (Equation II.14 &
Equation 11.19 et K’n médian). Le point rouge correspond & la moyenne des individus, le box plot représente
linterquartile (25-75 %) et les segments le prolongeant correspondent a 1.5 fois l'interquartile. La densité
de probabilité de l'erreur relative est représentée de chaque cété du box plot. La droite pointillée rouge
représente une erreur relative de 100 %.

Pour toutes les approches, la majorité des valeurs absolues des erreurs relatives se situent entre
0 et 100 %, soit une surestimation ou sous-estimation de la concentration en Cd®* d’un facteur 2.
Cependant, la queue de la distribution est plus grande pour les Equation 11.14 & Equation 11.16 et
'approche du K’n médian, ce qui signifie des erreurs relatives globalement plus fortes comparées
aux approches de modélisation de K’'n en fonction des propriétés de la solution de sol (Equation
11.17 & Equation 11.19). Parmi ces trois derniéres équations, on observe que les erreurs relatives
sont plus proches de zéro pour une plus grande quantité d’échantillons dans le cas des
prédictions obtenues & partir de 'Equation 11.17. Le meilleur modéle se base donc sur un ligand
moyen issu de la MOD dont la réactivité est variable suivant les concentrations en carbonates et

le pH de la solution (effet confondu) et les concentrations en calcium en solution (Equation 11.17).

-64 -



3.3. Modélisation géochimique de la concentration en Cd?** de la
solution de sol

3.3.1. Influence relative des acides humiques

Pour tester I'influence relative des AH sur la qualité de la prédiction des concentrations en Cd?*,
la MOD est supposée étre composée soit a 50/50 d’AH/AF, soit seulement d’AF (100 %).

La Figure 1.7 représente la distribution des prédictions des concentrations de Cd®** entre une
MOD constituée exclusivement d’AF (en gris) et une MOD constituée de 50 % d’AH/50 % d’AF
(en jaune). On observe bien que les deux distributions sont trés similaires avec des prédictions
qui ne sont pas significativement différentes si I'on considére des AH ou non dans le paramétrage
de WHAM (Test T de Wilcoxon pour échantillons appariés, p-value = 0.472).

Sur les sols testés, la simplification d’assimiler le COD actif uniquement a des AF est donc valide.

[ ]100 % AF
| |50 % AF /50 % AH

3e+09

2e+09

Densité de probabilité

1e+09

0e+00 o o s o o0

Oe+00 2e-09 6e-09

4e-09
Concentrations en Cd** (M)

Figure I1.7 : Distribution comparée des prédictions de [Cd?**] modélisées par CHEAQS Next en fonction de
la nature de la MOD considérée. Les résultats issus de 'hypothese d’une MOD composée de 100 % d’AF

sont représentés en gris et en jaune pour I'hypothése 50 % AF et 50 % AH.

3.3.2. Influence de la composition de la MOD (CODactir + AF + LMWOA) sur

les prédictions des concentrations de Cd?* en solution

Dans cette partie, I'effet de la réactivité de la MOD, c’est-a-dire des pourcentages de CODacif,
d’AF et de LMWOA, sur les prédictions des concentrations en Cd** a été testé en appliquant une
réactivité identique a tous les sols. Pour rappel, la totalité des compositions possibles sont

résumees Figure 11.2.
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D'un point de vue général, l'erreur relative générée par les différentes combinaisons est
majoritairement expliquée par le nombre global de sites de complexation considérés, liés au
pourcentage de COD actif et a la répartition de ces sites entre les AF et les LMWOA, lié au
pourcentage d’AF (Anova, F-value de 6501.2 et 1730.6 respectivement, p-value < 2.2e7°). La
composition de LMWOA a également une influence significative sur les erreurs générées (F-value
= 22.0, p-value < 2.2e'°), mais trés faible devant les effets des facteurs précédents comme
I'atteste la F-value. |l est cependant a noter que dans I'ensemble, une composition de LMWOA
avec des pourcentages d’acide acétique élevés a tendance a générer des erreurs relatives plus
faibles. Ainsi, assimiler les LMWOA a de 'acide acétique améliorerait la qualité de prédiction des

concentrations en Cd?*.

De la méme facon, I'analyse de I'effet du COD actif seul sur les erreurs relatives montre une
tendance a 'augmentation de ces erreurs lorsque le pourcentage de COD actif augmente. Cette
tendance est visible sur la Figure 1.8 représentant, pour un pourcentage d’AF de 100 %,
I'évolution de l'erreur relative de prédiction en fonction du pourcentage de COD actif. On note
bien que l'erreur relative moyenne est plus faible pour I'hnypothése de 10 % COD actif (47.8 %)
comparée aux autres modalités (68.5 % pour 20 % COD actif, 81.7 % pour 30 % COD actif,
90.1 % pour 40 % COD actif et 96.4 % pour 50 % COD actif). De la méme fagon, il est visible sur
la Figure 11.8 que la distribution des erreurs pour I'hypothése 10 % COD et 100 % d’AF est la plus

proche de zéro avec un coefficient de variation plus faible (domaine interquartile plus petit).

800

600

| Erreur relative | (%)

400

200

10 % COD actif 20 % COD actif 30 % COD actif 40 % COD actif 50 % COD actif
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Figure 11.8 : Distribution comparée des prédictions des [Cd?*] modélisées par CHEAQS Next et corrigée de
leur biais éventuel en fonction du pourcentage de COD actif et pour 100 % d’AF. Le point rouge correspond
a la moyenne des individus, le box plot représente l'interquartile (25-75 %) et les segments le prolongeant
correspondent a 1.5 fois l'interquartile. La densité de probabilité de I'erreur relative est représentée de

chaque cété du box plot.

Parmi toutes les combinaisons de composition de la MOD testées, celle permettant la meilleure
prédiction des concentrations en Cd?*, pour I'ensemble des sols, correspond a 10 % de COD
actif, dont 20 % sont constitués d’AF et 80 % de LMWOA dont la composition est 90 % d’acide
acétique et 10 % d’acide citrique.

La Figure I1.9 représente les données log transformées mesurées de Cd?* en fonction des
données log-transformées prédites en utilisant cette combinaison de paramétres de MOD et
regroupe les parameétres statistiques ayant permis sont évaluation. Le coefficient de
détermination entre valeurs observées et valeurs prédites en log est de 0.875. Ce modéle est
biaisé et tend & surestimer systématiquement les valeurs de Cd?* prédites d’autant plus pour les
faibles valeurs de log1o([Cd?"]). En effet, la pente du modéle observé=f(prédit) est égale a 1.18 et

son ordonnée a l'origine est significativement différente de zéro (1.31).

— pred=f(obs) o’
R N | .

-8.0
1

Intervalle de prédiction 0.95

10 % COD o .
o | 20% AF B2

® 1 72 % Acide acétique K
8 % Acide citrique RO

-9.0

log,([Cd*]) mesurée

-9.5

-10.0

Pente=1.184
Intercept=1.306
r2=0.875

T T T T
-9.5 -9.0 -8.5 -8.0

log,,([Cd*]) prédite

Figure I1.9 : Concentrations en Cd?* (log transformées) prédites sur I'hypothése de 10 % de COD actif, dont
20 % d’AF, 72 % d’acide acétique et 8 % d’acide citrique, en fonction de celles mesurées. La ligne noire
correspond au modéle linéaire entre valeurs observées et valeurs prédites, la ligne en pointillé rouge,

I'équation y=x et les lignes vertes a l'intervalle de prédiction a 0.95).
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3.3.3. Modélisation géochimique de Cd?* en reliant la MOD aux propriétés

du sol

La modélisation géochimique précédente était fondée sur I'hypothése d’'une composition de MOD
moyenne appliquée a tous les sols. Ici, nous avons tenté de relier cette composition de MOD aux
propriétés du sol et de la solution du sol.

Aprées avoir sélectionné, pour chacun des sols, les réactivités de MOD qui produisent les erreurs
de prédiction de Cd?* les plus faibles et aprés avoir converti les pourcentages de COD actif et
d’AF en nombre de sites, ces derniers sont reliés aux propriétés du sol par Random Forest. Les
variables identifiées comme étant les plus influentes sont le pH du sol mesuré dans un extrait de
CaCly a 0.01 M, la concentration en Ca en solution et en carbonates (Figure 11.10). La totalité des
variables reportées sur cette figure permet d’expliquer 65.1 % de la variance totale du nombre de
sites de complexation.

Afin de prédire le nombre de sites de complexation, nous avons choisi de sélectionner les deux
variables les plus influentes (pH CaClz et Cass). Elles expliquent environ le méme pourcentage
de variance du nombre de sites de complexation que la totalité des variables étudiées (64.9 %),
ce qui conforte I'idée de ne prédire les concentrations de Cd?* qu’a partir de ces deux variables.
Afin de déterminer l'influence de ces deux variables sur le nombre de sites, une régression
linéaire multiple a été effectuée donnant des coefficients positifs significatifs pour le pH CaCl. et

la concentration en Cass (1.55 e *** et 1.51 e *** respectivement, p-value < 6.4 ).
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Figure 11.10 : Importance relative des variables pour la modélisation du nombre de sites de complexation

obtenue par Random Forest. Les valeurs d’importance ont été recalculées en fixant leur somme a 100 %.
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L’adéquation entre valeurs observées et valeurs prédites par Random Forest en reliant le nombre
de sites au pH CaCl. et aux concentrations en Ca en solution est présentée Figure I1.11. Par
rapport a I'application d’'une réactivité de la MOD moyenne et unique pour tous les sols, la
modulation de la réactivité de la MOD par le pH CaCl; du sol permet une prédiction précise
(r>=0.979) et trés peu biaisée des concentrations en Cd?* en solution avec une pente proche de
1 (1.012) et une ordonnée a l'origine significativement non différente de zéro (0.003, p-value =

0.971). Il tend encore a légérement surestimer les valeurs de Cd?* en solution.

— pred=f(obs) o
-1 .

-8.0
I
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-85
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-10.0
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. . Pente=1.012
Intercept=0.003
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log,,([Cd*]) prédite

Figure I1.11 : Concentrations en Cd?* (log transformées) prédites sur I'hypothése d’un pourcentage de COD
actif et d’AF dépendants du pH CaClz, en fonction de celles mesurées. La ligne noire correspond au modele
linéaire entre valeurs observées et valeurs prédites, la ligne en pointillé rouge, I'équation y=x et les lignes

vertes a l'intervalle de prédiction a 0.95.

3.4. Comparaison des approches pour Ila prédiction des
concentrations en Cd?* en solution

La Figure 11.12 regroupe la totalité des approches retenues permettant les prédictions de Cd?* les
plus justes aprés correction de leur biais éventuel. Les approches statistiques avec I'Equation
11.16, 'Equation 11.17 et le K’n médian et les approches mécanistiques supposant une MOD de
réactivité de 10 % COD actif — 100 % AF, 10 % COD actif — 20 % AF et 80 % LMWOA et une
MOD de réactivité variable en fonction du pH CaCl, du sol et de la concentration en Ca en solution

(notée RandomForest pH CaCl, + Cass sur la Figure 11.12).
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Globalement on observe des valeurs maximales d’erreurs relatives plus grandes pour les
approches de modélisation purement statistique que pour les approches de modélisation
géochimique et statistique. Les approches pouvant étre qualifiées de plus simples (statistiques)
géneérent des erreurs plus fortes pour une plus grande quantité d’échantillons. Ainsi, 37.9 % des
individus pour I'hypothése d’une réactivité médiane et 33.9 % des individus pour I'hypothése
d’'une MOD composée de 10 % de COD actif dont 100 % d’AF générent des erreurs relatives
supérieures a 50 %.

L’approche permettant de générer des erreurs de prédiction les plus faibles pour une majorité de
sols correspond a une réactivité de MOD (déterminée par un pourcentage de COD actif et d’AF)
dépendant du pH CaCl, du sol et de la concentration en Ca en solution. En effet, pour 98.6 %
des sols, I'erreur relative générée par la prédiction est inférieure a 50 %. Les prédictions sont
nettement meilleures que pour un modéle d’'une MOD avec 10 % de COD actif dont 20 % d’AF
et 80 % de LMWOA, mais permettent surtout une prédiction beaucoup moins biaisée (Figure 11.11
et Figure 11.9 respectivement) ce qui milite pour une représentation de la MOD plus réaliste dans

les solutions de sol.

Eq.ll.16 - Cd?* ~ CdL + CO, + Ca_
Eq.l.17 - K'n ~Ca_ + CO,

K'n médian

10 % COD actif / 100 % AF

10 % COD actif / 20 % AF — 80 % LMWOA
= RandomForest — pH CaCl, + Ca_,

500

400

300+

| Erreur relative | (%)

100

P

Eq.IV.16 Eq.IV.17 K'n médian 10 % COD actif 10 % COD actif RandomForest
20% AF - 80% LMWOA pH CaCl, + Ca_,

Figure 11.12 : Distributions des valeurs absolues des erreurs relatives corrigées de leur biais de prédiction
pour les différentes approches de modélisation testées dans ce chapitre pour la prédiction des
concentrations en Cd?* en solution. Le point rouge correspond a la moyenne des individus, le box plot
représente l'interquartile (25-75 %) et les segments le prolongeant correspondent a 1.5 fois l'interquartile.

La densité de probabilité de I'erreur relative est représentée de chaque cété du box plot.
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La Figure 11.13 synthétise les meilleurs résultats obtenus par les 5 approches testées (Figure 11.3).
Elle récapitule donc, pour chaque approche, comment prédire les concentrations en Cd?* et

'erreur moyenne estimée.

Variables d'entrées
Méthodes

Variable de sortie COoD Ccob Ca, +pH

| |

Random Forest

CdL +
COs_+Ca, \

CaCl,

Régressions \’
linéaires multiples l
Y l
Régressions PH,, Ca,
linéaires multiples
Var. solution de sol
f 1 f 1

S B Jea =7 CHEAQS Next /
“ 1+Kn “ 1+K'n WHAM VI

s ca o
[Cd2+] [Cd2+] /\ [Cd2+] [Cd2+] P [Cd2+]

47.5% 52.6% 34.8% 35.9% 13.3%
CV=1136% CV=100.9% CV=106% CV=36.2% CV =90.6%

Figure 11.13 : Schéma récapitulatif des résultats obtenus pour les 5 approches de modélisation testées dans
le cadre de ce chapitre. Le résultat final, présenté en rouge, correspond a la moyenne des erreurs relatives

en valeurs absolues obtenues par validation croisée et son coefficient de variation.
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4. Discussion

4.1. Quels paramétres de MOD pour la modélisation géochimique
de la spéciation du Cd
4.1.1. Modélisation géochimique inverse pour la détermination de la
réactivité de la MOD

Considérer la présence d’AH dans la composition de la MOD ou la remplacer par des AF ne
modifie pas significativement les prédictions des concentrations en Cd?*. La constante de
complexation du Cd étant Iégérement plus élevée avec les AH qu’avec les AF, ce résultat indique
que le Cd se complexe majoritairement avec les AF. Cette complexation favorisée du Cd avec
les AF est probablement due a un nombre de sites de complexation (groupements carboxyliques
et phénoliques) plus important sur les AF qui n’est jamais limitant dans le cadre de notre étude
(méme lorsque seulement 50 % d’AF sont considérés). Lorsque les sites de complexation du Cd
sur les AF deviendront limitants, ce qui sera potentiellement le cas lorsque les concentrations en
Cd seront plus importantes, lorsque les concentrations de cations compétiteurs en solution seront
plus élevées et/ou lorsque les concentrations en COD actif seront plus faibles, les AH pourront
influencer la complexation du Cd et ne devront pas étre substitués a des AF.

Dans nos solutions de sol, les proportions d’AH sont faibles comparées a celle des AF
puisqu’aucun précipité n’a été détecté (résultat non présenté) lors de la premiére étape de
caractérisation de la MOD (Thurman and Malcolm, 1981). Un faible pourcentage d’AH en solution
de sol est également reporté dans la bibliographie, ou il représente de 0 a 4.2 % de la MOD,
tandis que les AF vont en représenter de 15 a 48 % (Amery et al., 2009; Fest et al., 2008;
Groenenberg et al., 2010a; Ren et al., 2015b; Schneider et al., 2016b). Cela pourrait étre lié au
fait que la réhumectation d’un sol sec semble favoriser la solubilisation d’'une MOD plus
hydrophile liée a la reprise de I'activité microbienne (Merckx et al., 2001), donc moins riche en
AH. Une seconde hypothése serait que la MOD ne serait pas en réalité une macromolécule, mais
une supramolécule, c’est-a-dire un ensemble de plusieurs petites molécules organiques lieées
entre elles par des interactions intermoléculaires non covalentes, de type Van der Waals et
liaisons hydrogénes (Piccolo, 2001). Ainsi, lorsque le sol est réhumecté et la solution est
récupérée par centrifugation, la stabilité de ces interactions faibles pourrait étre altérée, favorisant
la dissociation de ces supramolécules en molécules de plus faibles poids moléculaires et plus
hydrophiles expliquant ainsi les fractions hydrophiles, proches des AF, plus importantes
mesurées en solution.

Donc, il apparait raisonnable de substituer la totalité des substances humiques de la MOD a des
AF dans un contexte de sols agricoles non contaminés, sans générer de fortes erreurs sur la

prédiction du Cd?*. Ceci est uniquement valable lorsque la quantité de sites de complexation
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disponibles des AF n’est pas limitante, ce qui est le cas pour nos solutions de sol ou les
concentrations en Cd sont 107 fois celles du COD.

La part de COD actif n’étant pas des AF a été considérée dans ce travail comme un mélange de
LMWOA. La composition de ces LMWOA a peu d’influence sur la qualité de prédiction des
concentrations de Cd?* avec cependant, une prédiction globale meilleure pour des LMWOA
assimilés a des mono-acides de type acide acétique. Cette faible influence de la composition
peut également traduire une faible influence de la fraction non humique dans la spéciation du Cd.
Cette conclusion est proche des conclusions reportées dans d’autres études ou cette fraction a
été considérée comme non significative pour la spéciation du Cd. Les concentrations en COD
mesurées dans nos sols sont beaucoup plus élevées que celles retrouvées dans la bibliographie
(facteur 5 a 10), aboutissant a des concentrations en LMWOA considérées dans le modéle
géochimique plus fortes, ce qui pourrait expliquer cette influence légérement plus importante sur
la prédiction des concentrations en Cd?* (Groenenberg et al., 2010a; Ren et al., 2015b; Schneider
et al., 2016b).

La modélisation inverse de la complexation du Cd en solution de sol suggere donc un réle
prépondérant du nombre de sites de complexation des AF, et ce pour tous les pH de sol étudiés.
Du fait de la prédominance des sols alcalins dans notre étude, cette conclusion est moins certaine
pour les sols les plus acides. Cependant les conclusions similaires reportées dans la bibliographie
ou des sols plus acides ont été étudiés, permet d’accorder un degré de confiance assez fort a
cette conclusion (Groenenberg et al., 2010a).

Les pourcentages de COD actif et d’AF, représentant le nombre de sites de complexation et leur
répartition entre substances humiques (AF) et non humiques (LMWOA), sont donc les
parameétres les plus importants pour la prédiction des concentrations de Cd?* en solution de sol,
en conditionnant la quantité de sites de complexation prise en compte par le modéle géochimique.
Si I'on choisit d’appliquer une réactivité moyenne unique pour tous les sols, '’hypothése 10 % de
COD actif et 20 % d’AF permet les prédictions les plus précises, mais surestime fortement les
concentrations en Cd?* en solution pour les concentrations les plus faibles, c’est-a-dire pour les
sols les plus alcalins. Cette réactivité unique peut donc étre efficacement utilisée pour prédire les
concentrations en Cd?* en solution moyennant une correction de biais. Ce biais montre que I'on
ne modélise pas correctement la MOD pour la totalité des sols, ce qui affaiblit la robustesse du

modeéle pour de futurs sols.

4.1.2. Variabilité de la réactivité de la MOD en fonction des propriétés des

sols et solutions de sol

Pour améliorer les prédictions des concentrations en Cd?*, la réactivité de la MOD, modélisée par

approches statistique et géochimique, a été régressée en fonction des propriétés du sol afin de
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pouvoir affiner sa prédiction a partir de variables, du sol ou de la solution du sol, facilement
mesurables.

Les paramétres expliquant le mieux le produit K’n, approximant la réactivité de la MOD, sont les
concentrations en carbonates et en calcium présents en solution (Equation 11.17). L’influence
positive des carbonates en solution sur le produit K’n doit étre discutée. En effet les ligands en
solution, autre que la MOD, ont logiguement une influence négative sur la constante
conditionnelle de complexation de la MOD vis-a-vis du Cd. Cependant, les carbonates et le pH
de la solution de sol, sont fortement corrélés et on ne peut pas savoir a qui attribuer I'effet observé
sur K’n. La corrélation positive du pH de la solution du sol avec la valeur de K’n (Equation 11.18),
indique qu’a pH élevé, la réactivité de la MOD (K'n) sera plus importante qu’a pH faibles. Une
premiére explication serait que plus le pH est faible, plus les concentrations en protons en solution
augmentent, ce qui se traduit par une compétition importante des protons avec le Cd et donc une
complexation du Cd défavorisée induisant une constante conditionnelle de complexation du Cd
par la MOD (K’) plus faible. L’influence du pH peut également porter sur 'abondance de sites de
complexation de la MOD. Ainsi, plus le pH augmenterait, plus le nombre de sites de complexation
augmenterait également, se traduisant par une MOD de nature différente en fonction du pH. Cette
observation est cohérente avec le fait qu’a pH plus élevé, l'activité microbienne favorise la
dégradation des substances organiques augmentant ainsi les quantités d’AF (Roth et al., 2015)
et donc le nombre de sites de complexation.

L’approche géochimique, en considérant les effets des différentes espéces en solution sur la
constante conditionnelle de complexation du Cd avec la MOD, a permis d’identifier les effets des
différentes variables du sol et de la solution de sol sur la quantité de sites impliqués dans la
complexation. Ainsi l'effet positif du pH CaCl, sur ce nombre de sites suggere bien qu’une
quantité plus importante de sites de complexation est impliquée dans la complexation du Cd ce
qui suggere que l'effet des carbonates sur K’'n est en réalité un effet du pH de la solution de sol.
Le pH peut également influencer le nombre de paires de sites réactifs en influengant la quantité
de MOD solubilisée. Cependant, selon la littérature, deux effets opposés peuvent coexister, 'un
positif, augmentant la solubilité du COD avec I'augmentation du pH, et 'autre négatif, la réduisant
a mesure que le pH augmente. La MOD, généralement considérée comme un électrolyte
polyfonctionnel de fort poids moléculaire, doit sa solubilité a sa densité de charge. En effet, plus
une molécule sera chargée, plus les interactions entre les molécules du solvant (en solution de
sol, 'eau) de types liaisons hydrogéne et liaisons de Van der Waals, et le macro-ion permettront
sa solvatation. Cette charge globale de surface dépend des constantes d’acidités de la molécule
et donc du pH de la solution. Ainsi, la solubilité de la MOD et donc la quantité retrouvée en
solution, est réduite a mesure que sa surface est protonée, c’est-a-dire a de faibles pH (Tipping
and Woof, 1990). De plus, cet effet semble plus marqué dans le cas de solutions faiblement

concentrées en Ca (Oste et al., 2002; Temminghoff et al., 1998). Cependant, I'effet opposé du
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pH sur la quantité de MOD est visible sur notre jeu de données, tendance également retrouvée
dans la bibliographie (de Troyer et al., 2014). L'explication pourrait étre liee a une force de
sorption de la MOD sur les surfaces du sol plus faibles a pH acide, qui combinée a une MOD
protonée (pH de la solution de sol inférieur aux pKa des groupements acides de la MOD),
favoriserait sa solubilisation (Kalbitz et al., 2000).

La corrélation négative des concentrations en Ca avec K'n peut s’expliquer par 'augmentation
de la compétition du Ca en solution avec le Cd, favorisant la dissociation du Cd et sa présence
sous forme libre en solution (Cao et al., 2006; Christensen and Christensen, 2000; John et al.,
1988; Saar and Weber, 1979), baissant ainsi la constante conditionnelle de complexation. L’effet
du Ca sur le nombre de sites par unité de MOD (n) est beaucoup moins évident a expliquer d’'un
point de vue mécaniste et cette approche ne nous permet pas de cerner l'effet réel de Ca sur le
nombre de sites. La régression multilinéaire du nombre de sites (indépendant des concentrations
en MOD en solution) en fonction du pH CaCl; et des concentrations en Ca en solution montre
une influence positive de cette derniere variable sur la quantité de sites. Ceci pourrait indiquer
que l'effet observé du Ca sur K’n serait a la fois lié a un effet négatif majoritaire sur la constante
de complexation conditionnelle et un effet positif sur le nombre de sites. Ainsi, plus les
concentrations en Ca augmenteraient, plus la quantité de sites serait élevée. Ceci peut étre relié
a une augmentation de la solubilisation de la matiére organique du sol lorsque les concentrations

en Ca en solution et le pH augmente (Curtin et al., 2016).

4.2. Prédiction des concentrations en Cd?* en solution de sols
agricoles

L’approche la plus intéressante pour la prédiction des concentrations de Cd?* fait appel & un
modéle géochimique ou la densité de sites de complexation est variable en fonction du pH CaCl.
du sol et de la concentration en Ca en solution. Elle permet les prédictions les plus précises avec
un modeéle peu biaisé et des erreurs relatives plus faibles que pour les autres approches
(Figure 11.12). Cette approche suggére que malgré la complexité de la MO du sol, il est possible
de modéliser son comportement moyen a partir d’'un nombre restreint de variables (pH CaCly,
Cass). Ici, environ 98 % des sols ont une erreur relative de moins de 50 % ce qui se traduit par
des prédictions de Cd?* excellentes vu le type de sol majoritairement utilisé dans ce travail, c’est-
a-dire des sols alcalins faiblement contaminés en Cd. L’erreur quadratique moyenne de cette
approche (RMSE = 0.127 unité log) sont cependant du méme ordre de grandeur que celles
généralement retrouvées dans le cadre d’études ou la composition de la MOD a été
expérimentalement déterminée (RMSE de 0.1-0.2 unité log) (Groenenberg et al., 2010a; Ren et

al., 2015b) et largement inférieure a celle ou la MOD a été assimilée a un pourcentage d’AF fixe
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(0.26-0.67 unité log) (Ge et al., 2005; Weng et al., 2002a). Notre approche de modélisation simple

apporte donc bien une plus-value par rapport a la littérature.

5. Conclusion

Dans la littérature, la MOD est le ligand en solution reconnu comme influengant majoritairement
la spéciation du Cd. Sa caractérisation est donc primordiale pour prédire correctement les
concentrations en Cd?* en solution et plus particuliérement la densité de sites de complexation
liée a la fraction de COD actif en solution et au pourcentage d’AF composant cette fraction active.
Nous avons montré que la prédiction de la composition de ces fractions est possible a partir de
mesures simples de pH du sol (pH mesuré dans un extrait de CaCl, a 0.01 M) et concentration
en Ca en solution, et peut étre utilisée en complément de variables mesurables facilement en
solution de sol (concentrations en cations et anions majeurs, Cd, carbone organique et
inorganique dissous et pH). Cette relation doit étre validée et renforcée par la caractérisation de
la composition de la MOD sur une plus grande variété de sols. Les variables de la composition
de la solution utilisées pour paramétrer ce modéle géochimique peuvent également étre
simplifiées en étudiant leur influence sur la prédiction. De plus, ces prédictions sont dépendantes
de la méthode d’extraction de la solution de sol. Dans cette étude, en raison de la réhumectation
du sol sec, les conditions de récupération de cette solution ont pu favoriser la présence en grande
quantité de composés organiques peu réactifs en comparaison a une solution de sol «a
I'équilibre » au champ. Ainsi, il serait intéressant d’appliquer cette approche de modélisation a
des solutions de sol récupérées, au champ, par bougie poreuse, ou par centrifugation de sols
frais. Le ligand majoritaire étant la MOD, l'utilité de la composition anionique (sulfates, nitrates,
chlorures) est questionnable et une analyse de sensibilité sur ces paramétres permettrait de
potentiellement réduire les variables d’entrée nécessaires au paramétrage tout en conservant sa
qualité de prédiction. La principale limite et voie d’amélioration de cette approche concerne sa
précision qui peut avoir deux origines : la robustesse du modéle, c’est-a-dire sa dépendance au
jeu de donnée de calibration et les hypothéses simplificatrices effectuées.

Cette approche de modélisation nécessiterait donc d’étre testée sur un panel plus large de sols
afin de voir s'il est possible de réduire I'erreur liée au jeu de données tout en gardant a I'esprit
qu'un manque de précision doit étre accepté et plus particulierement lorsque les hypothéses

posées sont simples.
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Chapitre Ill. Etude de la distribution du Cd en sols agricoles

et prédictions des concentrations en Cd?* en solution

1. Contexte

La biodisponibilit¢ du cadmium (Cd) dans les sols est régie par une multitude de processus
physiques, chimiques et biologiques souvent interdépendants, tels que la convection, la diffusion, le
prélévement par les racines et les réactions physico-chimiques comme la sorption/désorption et la
précipitation/dissolution. Le Cd est considéré comme un métal relativement mobile dans les sols,
c’est-a-dire ayant une forte propension a étre solubilisé (Kabata-Pendias and Pendias, 2001). Le
caractéere mobile de cet élément conditionne sa disponibilité environnementale considérée comme
la fraction maximale du Cd du sol (phase solide et solution) susceptible d’étre absorbée par une
cible biologique.

Ainsi, la compréhension de la distribution du Cd entre le sol et la solution du sol et des
paramétres physico-chimiques l'influengant est au cceur du processus d’évaluation du

risque de contamination des cultures.

La distribution sol-solution du Cd est largement liée aux phases réactives du sol et plus
particulierement les matiéres organiques du sol (MOS), les argiles minéralogiques et les oxydes
métalliques amorphes, suivant différents processus physico-chimiques tels que I'adsorption non
spécifique (échange d’ions), I'adsorption spécifique (complexation), et la précipitation (Sparks,
2003). Dans le cas de sols faiblement contaminés, ce dernier processus est largement minoritaire
et n’affecte qu’indirectement la distribution du Cd (par exemple, via la diminution de la compétition
par précipitation du Ca) (Tiller et al., 1979). La répartition du Cd entre les différentes phases réactives
définit la spéciation en phase solide de cet élément et c’est donc la réactivité et 'abondance de ces
différentes surfaces vis-a-vis du Cd qui conditionnent sa mobilité, c’est-a-dire sa distribution entre la

phase solide et la solution de sol.

Dans le cas de la sorption non spécifique, le Cd est retenu sur les sites négativement chargés du
sol par des liaisons électrostatiques formant avec la forme hydratée (Cd?'[H.0] s) des complexes de
sphére externe supposés localisés dans la double couche de diffusion de la surface (McBride, 1994).

Le Cd sorbé par adsorption non spécifique est soumis au processus d’échange d’ions et est donc
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particulierement sujet a la compétition avec les autres cations présents en solution, notamment les
cations divalents.

La sorption spécifique du Cd est le second mécanisme influencant sa spéciation en phase solide.
Dans ce cas, le Cd forme une liaison chimique covalente avec les sites négativement chargés ou
neutres. Ce processus, aussi appelé complexation, permet la formation de complexes de spheres
internes, moins échangeables pour lesquels la compétition est fonction de la constante d’affinité du
métal avec la surface (McBride, 1994).

La sorption du Cd par les argiles est majoritairement du type sorption non spécifique par échange
d’ions sur des sites présentant des charges négatives permanentes. Cependant, a des pH alcalins,
le Cd peut également étre sorbé de fagon spécifique sur les groupements hydroxyles de bordures
des feuillets d’argiles présentant des charges variables (Gu and Evans, 2007; Schindler et al., 1987;
Serrano et al., 2009; Srivastava et al., 2005; Weng et al., 2001).

Les oxydes meétalliques vont principalement sorber le Cd par adsorption spécifique entre les
groupements hydroxyles de surface et le métal, avec seulement une faible fraction de Cd sorbé par
adsorption non spécifique (Bradl, 2004 ), tandis que les groupements réactifs de la matiére organique
du sol (MOS) vont a la fois pouvoir complexer spécifiquement et non spécifiquement le Cd (Riffaldi
and Levi-Minzi, 1975).

La complexation en solution est aussi un processus important influant la sorption du Cd. En effet,
plus elle est importante, plus le Cd®* va se désorber de la phase solide en réponse a la baisse de
Cd*" en solution générée par la complexation. Une présence importante de ligand en solution
(incluant la matiere organique soluble) va donc contribuer a augmenter le Cd total en solution méme
si la concentration de Cd?* baisse. Ce mécanisme est moindre en présence de cations compétiteurs
du Cd pour la complexation tels que le cuivre ou le plomb par exemple. En effet, en s’associant aux
ligands & la place du Cd, ces cations compétiteurs limitent la complexation du Cd?*, la concentration
en Cd?" en solution diminue alors moins, avec pour conséquence une moindre désorption a partir
de la phase solide. Ces mécanismes montrent que la modélisation de la sorption doit non seulement
considérer la nature et 'abondance des phases solides porteuses, mais également la composition
de la solution du sol qui régit la complexation.

Le pH est le parametre le plus influent pour la sorption du Cd dans les sols (Buekers et al., 2007;
Degryse et al., 2009), via son effet sur la protonation des groupements de surface (Naidu et al.,
1994). La force ionique, et donc la composition de la solution de sol, ainsi que la concentration de
Cd total dans le sol sont également attendues comme des paramétres influengant la quantité de Cd

sorbé et le type de sorption (Collins et al., 2003; Naidu et al., 1994).
Degryse et al., (2009) ont résumé les modélisations possibles de la distribution sol-solution en

considérant des fractions de Cd du sol ou de la solution de sol plus ou moins mobiles. Ces

modélisations vont d’une vision simplifiée de la distribution, en considérant les teneurs et

-80 -



concentrations totales du Cd du sol et de la solution du sol a une vision plus compléte, mais
également plus complexe qui considére les cinétiques de complexation en solution et d’adsorption
sur les différents constituants du sol. Le compartiment mobile de Cd est défini comme la fraction de
Cd du sol en équilibre avec le Cd présent en solution et donc susceptible de s’échanger
réversiblement avec le Cd en solution. Afin d’estimer ce compartiment mobile, il existe deux
principales méthodes. La premiére, la dilution isotopique, repose sur [l'utilisation d’un traceur
isotopique pour suivre I'équilibre dynamique du Cd entre la phase solide et la solution pour un laps
de temps donné (Hamon et al., 2002). Cette technique apparait comme conceptuellement la plus
attractive, mais reste encore difficilement applicable en routine d’analyse de terre. La seconde
méthode repose sur l'utilisation de solutions d’extraction permettant d’extraire différentes fractions
du Cd qui sont cependant liées a la nature de I'extractant chimique choisi. Les extractions chimiques
peuvent étre considérées comme plus ou moins sélectives, suivant que la nature de I'extractant
permet de récupérer plus ou moins spécifiquement le Cd lié a un type de phases réactives (par
exemple I'extraction CaCl, qui englobe la fraction échangeable et soluble de Cd). En combinant de
maniére séquentielle les extractants chimiques et en s’appuyant sur leurs propriétés de spécificité,
il est possible de déduire une estimation de la répartition du Cd sur les différentes phases porteuses :
échanges ions, complexation avec la MOS, les oxydes, sorption sur les carbonates (Tessier et al.,
1979). Le principal avantage de I'estimation du compartiment mobile par extraction chimique, qui est
aussi une sérieuse limite, est sa simplicité. En effet, les compartiments de Cd extraits sont
difficilement interprétables d’'un point de vue mécaniste, car I'action des solutions d’extractions n’est

pas totalement spécifique (Degryse et al., 2009).

Pour décrire la distribution sol-solution du Cd, différentes approches existent : (1) I'établissement
d’isothermes de sorption-désorption (Elzinga et al., 1999; Horn et al., 2004), (2) I'estimation de
coefficients de partition définis comme le rapport entre la teneur en Cd total ou estimé mobile du sol
et la concentration en solution pour un rapport volume:masse donné, (3) 'approche statistique qui
prédit la concentration en Cd libre (Cd?*) ou total en solution a partir de variables explicatives pouvant
étre représentatives de mécanismes de sorption, de phases sorbantes ou d’espéces chimiques en
solution, impliquées dans la mobilisation du Cd (de Vries et al., 2011; Groenenberg et al., 2010b;
Ivezi¢ et al., 2012; Romkens et al., 2004; Tipping et al., 2003) et (4) les modéles de spéciation
(WHAM, Visual MINTEQ, ORCHESTRA, etc.) s’appuyant sur différents modéles d’adsorption
décrivant la physico-chimie des surfaces du sol (Benedetti et al., 1995; Hiemstra and van Riemsdijk,
1996; Tipping et al., 2011; Tonkin et al., 2004...).

L’approche statistique est une méthode empirique reconnue pour sa simplicité. En effet, cette
méthode s’appuie sur peu d’hypothéses et requiert une faible quantité (quelques dizaines) de
données d’entrées pour étre paramétrée avec succeés (Groenenberg et al., 2010b). Les variables

utilisées pour paramétrer ces modéles peuvent aller du pH du sol uniquement a une combinaison
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de variables synthétisant les différentes phases porteuses du sol, incluant la CEC, les teneurs en
carbone organique du sol ou les oxydes et les concentrations en carbone organique dissous en
solution pour rendre compte de la complexation en solution (de Vries et al., 2011; Groenenberg et
al., 2010b; Ivezi¢ et al., 2012; Tipping et al., 2003). La principale faiblesse de cette approche est sa
robustesse, c’est-a-dire la capacité du modéle a étre utilisé dans un contexte autre que celui qui a
servi au paramétrage. Les modéles développés a partir d’'une large gamme de sols, variant dans
leurs textures, leurs pH, leurs teneurs en MOS, en oxydes métalliques et en argiles minéralogiques
constituent donc a priori les modéles les plus robustes. Malgré le développement récent de modéles
statistiques génériques par Groenenberg et al. (2010b), en utilisant de larges bases de données de
sols provenant du Royaume-Uni et des Pays-Bas, certains sols sont encore sous représentes,
comme les sols alcalins, ou les sols riches en oxydes métalliques ou pauvres en MOS. Les sols
agricoles frangais peuvent faire partie de ces catégories de sols sous représentés dans la
bibliographie, ce qui souligne la nécessité de développer des modeéles de prédictions des
concentrations en Cd en solution (total ou libre) pour ces contextes particuliers.

Le développement de modeles plus mécanistes décrivant la complexation de surface a permis
'étude des interactions complexes entre les ions et les différents groupements fonctionnels de
surface impliqués dans la sorption (Benedetti et al., 1995; Hiemstra and van Riemsdijk, 1996;
Tipping and Hurley, 1992; Tonkin et al., 2004). L’assemblage de ces modéles unisurface en modeles
multisurfaces permet donc de considérer la sorption dans son ensemble sur les principales phases
réactives du sol en prenant en compte la compétition avec les autres éléments présents et les
affinités variables du métal avec les surfaces. Ces modéles ont été largement utilisés pour étudier
la distribution du Cd entre les différentes phases du sol (Groenenberg and Lofts, 2014), avec la limite
couramment reportée de non-additivité de cette approche de modélisation, qui en considérant le sol
comme une multitude de phases distinctes de propriétés uniques, ne prend pas en compte les
interactions entre ces constituants (Alessi and Fein, 2010). La seconde limite est l'influence des
paramétres d’entrées et le choix des phases considérées sur les concentrations en Cd?" prédites

pour la solution de sol (Groenenberg and Lofts, 2014; Weng et al., 2001).

Ainsi I'objectif de ce chapitre est de modéliser la distribution du Cd en sols agricoles a partir de
variables du sol et de sa solution, facilement mesurables a partir de deux approches
complémentaires. Dans une premiére approche, nous avons établi des modéles statistiques
prédictifs des concentrations en Cd total ou libre (Cd?*) a partir d’'un nombre étendu de variables
candidates. Ainsi, en plus des propriétés du sol généralement retrouvées dans la bibliographie (pH,
MQOS, carbone organique dissout [COD], capacité d’échange cationique [CEC], teneur en Cd total
et teneur en Cd mobile mesurée par extraction HNOs ou EDTA), nous avons testé le Cd extrait par
des sels neutres (CaCl,, NH4sNO3) qui est a priori plus représentatif de la fraction échangeable. Nous

avons également utilisé les teneurs en CaCOs;, en oxydes métalliques amorphes et les
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concentrations en Ca, Mg en solution en tant que compétiteurs majeurs vis-a-vis du Cd pour la
sorption et la complexation (aprés le proton). Ces variables permettent de prendre en considération
différents compartiments de Cd mobiles, les processus de sorption non spécifique, de complexation
de surface et en solution ainsi que les compétitions. L’approche statistique minimalise les
hypothéses de modélisation (un maximum de variables explicatives est testé) et le modéle est
construit pour minimiser I'écart par rapport aux valeurs mesurées. Dans une seconde approche,
nous avons mis en ceuvre l'utilisation de la modélisation mécaniste multisurfaces en considérant
différents compartiments de Cd mobile en lien avec différentes phases réactives (MOS, argiles
minéralogiques et oxydes métalliques). Les modéles ont été examinés par rapport a la qualité de
prédiction des concentrations en Cd?*, ce qui a permis d’inférer certaines conclusions quant aux
meécanismes majeurs régissant la mobilité du Cd dans les sols agricoles étudiés. L’approche de
modélisation mécaniste géochimique est centrée sur les hypothéses faites quant aux mécanismes
du transfert sol-solution du Cd. C’est donc une approche radicalement différente de la modélisation
statistique centrée sur la minimisation de I'erreur. S’il y a une certaine cohérence au sujet des
mécanismes suggéres par les modéles statistiques et ceux qui produisent les meilleures prédictions
par la modélisation géochimique, la robustesse des modéles statistiques et géochimiques s’en
trouve renforcée. Appuyer des modeéles statistiques sur des mécanismes inférés a partir de la

modélisation géochimique était également I'objectif de cette partie de notre travail.

2. Matériels et méthodes

2.1. Prélevements des sols

Les sols ont été sélectionnés en fonction de leurs caractéristiques pédogéochimiques afin de couvrir
une large gamme de sols utilisés en agriculture. Il s’agit, en partie, des mémes sols que ceux utilisés
dans le chapitre précédent. lls proviennent de sols agricoles répartis dans toute la France et ont été
obtenus au cours de différents projets de recherche : 25 sols prélevés en 1996 (ASPITET, Baize,
1997); 29 sols prélevés en 2011, 2013, 2015 (QUASAPROVE);5 sols prélevés en 2016
(QUALIAGRO); 46 sols prélevés par Arvalis Institut du Végétal en 2013 et 2016 (CaDON, Cadur).
Soit un total de 105 sols.

2.2. Analyses des sols

Les échantillons de sols ont été séchés a I'air puis tamisés a 2 mm. La teneur en eau résiduelle a
été déterminée aprés séchage a 105 °C jusqu’a une masse constante (NF ISO 11465:1994). Les
propriétés suivantes ont été mesurées sur les échantillons de sols séchés a I'air en accord avec les
normes frangaises. Le pH du sol a été mesuré dans I'eau distillée (ratio sol:solution de 1:5, NF
ISO 10390:2005) et dans un extrait a 0.01 M CaCl. (ratio sol:solution de 1:10, Houba et al., 1990).
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Les teneurs totales en CaCOs ont été quantifieées par la méthode de neutralisation acide (NF X 31-
105). La fraction de matiére organique du sol (MOS) a été mesurée par combustion séche aprés
correction du CaCOs (NF I1ISO 10694:1995). La texture du sol, et plus précisément les teneurs en
argiles, limons fins, limons grossiers, sables fins et sables grossiers, a été déterminée par la
méthode de la pipette dite de Robinson (NF X 31-107). La capacité d’échange cationique a été
estimée par extraction au chlorure de cobaltihexamine (NF X 31-130) au pH du sol. Les teneurs en
oxydes métalliques amorphes (AIO, MnO, FeO) ont été estimées sur 39 sols par extraction au réactif
de Tamm a l'obscurité (mélange équimolaire, 0.2 M, d’acide oxalique et d’oxalate d’'ammonium) a
un rapport volume de solution d’extraction sur masse de sol de 40.

Toutes ces analyses ont été effectuées par le Laboratoire INRA d’Analyses des Sols d’Arras

(http://www@é.lille.inra.fr/las).

2.3. Cd extrait par difféerentes solutions d’extraction

Les teneurs en Cd total du sol ont été quantifiées aprés dissolution compléte du sol dans une solution
constituée d’'un mélange d’acides fluorhydrique et perchlorique (NF X 31-147) par ICP-MS
(inductively coupled plasma - atomic emission spectrometry). Sur le méme extrait, les teneurs en Fe
et Mn totaux ont également été dosées, par ICP-AES (inductively coupled plasma — atomic emission
spectrometry).

Cing extractions différentes ont été effectuées de maniére indépendante et donc non séquentielle
sur sols séchés a lair et tamisés a 2 mm. Elles sont décrites dans le Tableau Ill.1. A la fin des
extractions, les suspensions de sol ont été centrifugées a 10395 g a 20 °C pendant 15 min et les
surnageants ont été filtrés a 0.2 uym et acidifiés a 2 % en volume par de I'acide nitrique. Pour chaque
extractant chimique, trois répétitions ont été effectuées pour chaque sol. Les concentrations en Cd
ont été déterminées dans chaque extrait par ICP-MS et le Fe, Al et Mn dans les extraits Tamm par
ICP-AES.

Toutes les extractions chimiques n’ont pas pu étre réalisées sur tous les sols sélectionnés. Ainsi,
les extractions a I'eau et par une solution a 1 M NH4sNO3 ont été réalisées sur 57 sols, et les
extractions aux réactifs de Tamm et Pyrophosphate sur 20 sols.

Nous avons retenu ces différentes extractions chimiques en fonction des compartiments de Cd
mobile supposés extraits. L’eau ultra-pure (UP) a été utilisée pour estimer les compartiments de Cd
solubilisables tandis que les solutions salines de CaCl; et de NH4sNO3 sont supposées comprendre
en plus le Cd complexé par adsorption non spécifique (échange d’ions). L’extraction Tamm a été
réalisée pour estimer de fagon additionnelle la fraction de Cd complexé aux minéraux secondaires
amorphes dissous. Un tel extractant est supposé inclure également les compartiments de Cd plus
faiblement liés aux constituants du sol. De la méme fagon, le pyrophosphate de sodium, va par

chélation, estimer la part de Cd complexé a la MOS ainsi que les fractions du Cd plus faiblement lié.
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Tableau I1l.1 : Résumé des méthodes d’extraction pour évaluer la fraction de Cd mobile des sols.

Ratio

sol/solution Durée

Solution d’extraction Référence ) d’agitation

(mg]:v (h)

[mi])
Extraction totale par HF/HCIO4 NF X 31-147 - -
gﬂ %Na“Pz@ (Pyrophosphate)a | | o12nd and Digby, (1984) 1:100 16
0.2 M acide oxalique + 0.2 M
d’oxalate d’ammonium (Réactif de McKeague and Day, (1966) 1:40 4
Tamm) a pH 3 a l'obscurité
. Symeonides and McRae,

1 M NHsNO3 a pH 5 (1977) 1:25 1
0.01 M CaClz au pH du sol Houba et al., (1990 b) 1:10 2
Eau Ultra-Pure (UP) au pH du sol Reportee par Lebourg et al., 1:5 1

(1996)

2.4. Récupération de la solution de sol

Environ 25 g de sol séché a 'air ont été réhumidifiés a pF 1.7, assimilé a la teneur en eau légérement
supérieure a la capacité de rétention maximale en eau du sol. Ces sols ont été ensuite laissés a
équilibrer pendant 24 h a une température de 20 °C. La solution de sol a été récupérée par
déplacement grace a I'ajout d’environ 10 g de solvant non miscible a I'eau (C2F3Cls) avant d’étre
immédiatement centrifugée a 26500 g pendant une heure. La solution de sol a ensuite été filtrée a
0.2 ym. Le protocole de cette méthode est fourni Annexe 1.

Les propriétés chimiques suivantes ont été caractérisées sur les solutions de sol: pH,
concentrations en Ca et Mg total (notées Cass et Mgss) mesurées par spectrométrie d’absorption
atomique en flamme, concentrations en Cd et Cu total (notées Cdss et Cuss) déterminées par
spectrométrie d’absorption atomique en four et fraction libre de Cd (notée fcq) estimée via une
méthode de résine échangeuse d’ions (méthode décrite Chapitre 1.5.2 et protocole fourni Annexe 2)
qui permet le calcul des concentrations en Cd libre (notée Cd?*). La composition en anions des
solutions de sol (CI, NOs", SO4%) a été mesurée par chromatographie ionique et les concentrations
en COD et carbone inorganique dissout (CID) par combustion oxydative catalytique.

Trois répétitions ont été effectuées pour chaque sol et les résultats obtenus pour les répétitions ont

été moyennés.
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2.5. Modélisation de la concentration en Cd?* de la solution de sol par
régressions linéaires multiples

Le logarithme des concentrations en Cd** de la solution du sol résultant de la sorption et de la
complexation en solution a été modélisé par régressions linéaires multiples en fonction du logarithme
des variables relatives aux propriétés du sol et de la solution de sol en tant que régresseurs

candidats.

Les variables explicatives candidates ont été classées dans différentes catégories suivant leur réle
sur les concentrations en Cd?* en solution. Cela permet a la fois de minimiser a priori la redondance
de certains régresseurs dans les modéles (et donc la multicolinéarité), mais aussi de tester des
modéles qui ont un sens par rapport aux connaissances du fonctionnement du sol. Ainsi, 6 groupes

de variables explicatives ont été créés et sont représentés sur 'équation générique suivante :

Cdy o > > % %
Cdoza2 17 %} MOS Ca, CcoD
2t Cd NH, P Argile Mg, Co,,,

log,,(Cd™") = f(a+blog, +c pHCnC/z +dlog,, +elog,, | FeO ¢+ flog, +glogy,
CdTamm H ArgLF AlO Cu.yy NO3SS
cd. j2: CEC MnO Fe, SO,
yro . m
log,,(Calcaire) Mn clr
Cdmt t s§

La construction des modéles s’est faite de fagon hiérarchique. La premiere catégorie de régresseurs
testée représente la teneur en Cd total ou mobile du sol estimée par extractions chimiques (Tableau
[11.1). Cette catégorie de régresseurs est imposée dans la régression, c’est-a-dire que tous les
modeéles testés ont comporté un régresseur appartenant a ce groupe. Ensuite des modéles a deux,
trois et quatre régresseurs ont été testés en sélectionnant une variable dans une, deux ou trois des
autres groupes de I'équation générique. Les modéles étant limités a 4 régresseurs au maximum, le
symbole @ correspond au cas ou aucun régresseur du groupe n’est sélectionné pour créer le modéle.
Ces groupes de régresseurs sont: (i) I'acidité/alcalinité du sol (pH, calcaire), (ii) la capacité de
sorption non spécifique (argiles, CEC, avec une variable ArgLF correspondant a la fraction
granulométrique inférieure a 20 um des argiles + limons fins), (iii) la capacité de sorption spécifique
(MOS, FeO, AlO, MnO), (iv) la complexation en solution (COD, COsss, NOsss, Clss, SOuss) et (v) les
cations en solution impliqués dans la compétition pour la sorption et la complexation (Cass, Mgss,
Cuss, Fet, Mny). Il est a noter que les teneurs en Fe et Mn total du sol (Fe; et Mn;) ont été utilisées en
tant que proxy des concentrations en Fe et Mn de la solution de sol. Au total, 5520 modeéles différents
ont été testés.

Les modéles ont été évalués a l'aide des coefficients de détermination de la régression linéaire

multiple (noté r?%;), de la régression entre valeurs observées et valeurs prédites log-transformées
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(noté rZupsipred), du critere d’information bayésien (BIC) pour pénaliser le surparamétrage des modeles
et du facteur d’inflation de la variance (VIF) permettant de détecter des cas de colinéarité entre
régresseurs.

La valeur prédictive des meilleurs modéles sélectionnés a été testée par validation croisée selon la
méthode k-folds, 10 sous-ensembles de taille équivalente sont créés, et chacun des sous-jeux sert
successivement a tester le modeéle qui aura été paramétré sur les 9 autres. Cette action est répétée
100 fois. L’adéquation entre valeurs observées et prédites log-transformées a été évaluée par
régression linéaire.

Les modeles ont également été évalués par rapport a leurs erreurs relatives de prédictions, définies
par le rapport des valeurs prédites sur les valeurs observées en valeurs naturelles (non

transformées) (Equation 111.1).

[Cd * ] preédites

[Cd™]

Erreur relative = Equation 1111

observée

2.6. Modélisation mécaniste de la distribution du Cd

Les concentrations en Cd?* en solution ont été modélisées via un modéle géochimique multisurfaces
WHAM 7 (Tipping et al., 2011) basé sur la mise en équilibre d’'un systéme formé d’un compartiment
solide constitué de différentes surfaces de réactivité et dont la taille (quantité de Cd sorbé) est
estimée par extraction chimique, et d’'un compartiment liquide composé de substances impliquées

dans la spéciation du Cd en solution.

2.6.1. Compartiment en solution

Le modéle de complexation en solution inclus dans WHAM v7 a été utilisé pour modéliser le
compartiment liquide du sol. Les concentrations en calcium (Cass), magnésium (Mgss), cuivre (Cuss),
carbonates (COsss), chlorures (Clss), nitrates (NOass) et sulfates (SOass) et COD mesurées dans la
solution de sol ainsi que son pH ont été utilises comme données d’entrée pour le calcul de la
spéciation du Cd en solution. Le modéle conceptuel WHAM VIl a été utilisé pour décrire les
interactions entre la MOD et les autres éléments présents en solution. La MOD a été supposée
constituée de 50 % en masse de carbone et uniquement par des acides fulviques (AF),
conformément aux résultats obtenus dans le Chapitre Il.

La partie de MOD n’étant pas des substances humiques, a été assimilée a de I'acide acétique. La
base de données générique de WHAM v7 a été utilisée pour les calculs de spéciations inorganiques

et organiques (pour la complexation avec I'acide acétique). Les parameétres relatifs a la réactivité
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des acides fulviques et a I'affinité des éléments pour ces acides n’ont pas été modifiés (Tipping et
al., 2011).

2.6.2. Test de différentes surfaces réactives du sol

Afin de prédire la distribution du Cd entre la solution et la phase solide du sol, sans considérer une
éventuelle dissolution ou formation de phases carbonatées, nous avons testé différentes
hypothéses, résumées Figure Ill.1. Les hypothéses sont construites selon un modéle d’assemblage
dans lequel les différents sous-modéles d’échange d’ions et de complexation de surface ont été

progressivement additionnés en suivant la logique suivante :

e Hypothése 1 : Echange d’ions

e Hypothése 2 : Echange d’ions + Complexation par la MOS

e Hypothése 3 : Echange d’ions + Complexation par un oxyhydroxyde amorphe (FeO ou AlO
ou MnO)

e Hypothése 4 : Echange d’ions + Complexation par la MOS + Complexation par FeO ou AlO
ou MnO

e Hypothése 5 : Echange d’ions + Complexation par la MOS + FeO + AlO + MnO

Avec : MOS (teneur du sol en matiére organique), FeO (teneur du sol en oxyhydroxyde de fer), AlO
(teneur du sol oxyhydroxyde d’aluminium), MnO (teneur du sol en oxyhydroxyde de manganése).
Pour modéliser le compartiment de Cd mobile du sol pouvant s’échanger avec la solution, nous
avons testé les teneurs en Cd issues des différentes extractions chimiques (Tableau 11I.1).
L’objectif est donc d’identifier la meilleure combinaison de surfaces réactives (Hypothése 1 a 5),
avec l'estimation du compartiment de Cd mobile (extractions chimiques) pour prédire les

concentrations de Cd?* en solution.

2.6.2.a. Modélisation de I’échange d’ions

Le modele d’échange d’ions utilisé pour estimer la fraction de Cd sorbé de fagon non spécifique aux
surfaces d’échanges (accumulation électrostatique) est celui décrit a partir des équations de Donnan
(Tipping, 1994) ou 'accumulation de composés neutres et ioniques a la surface de la matrice solide
du sol n’est dépendante que de la charge et du nombre de sites réactifs.
La modélisation de la surface échangeuse d’ions s’est faite de deux fagons :
e a) en ne faisant aucune hypothése explicite sur la nature des constituants et en travaillant
sur une quantité globale de charges qui a été assimilée a la capacité d’échange cationique

estimée par I'extraction par la cobaltihexamine (noté « CEC mesurée » dans la Figure 11l.1);
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e b) en considérant que la surface échangeuse d’ions est constituée d’argiles et de matieres
organiques dont les teneurs fluctuent d’un sol a l'autre (noté « Argiles » dans la Figure 111.1).
Suivant leur nature minéralogique, les argiles ont une capacité d’échange d’ions variable. Or,
nous ne disposons que de la teneur en argiles granulométriques. Nous avons donc utilisé la
carte décrivant pour la France le type d’argiles minéralogiques dominant dans les horizons
supérieurs suivant la localisation géographique (Gis Sol, 2011). A partir des coordonnées
GPS des sols étudiés, nous avons pu attribuer a chacun d’eux un des 5 groupes dominants :

= 1) Kaolinites avec une capacité d’échange fixée a 0.1 mol*.kg™

= 2) Kaolinite et illites avec une capacité d’échange fixée a 0.15 mol* kg™

3) lllites, vermiculites, et chlorites avec une capacité d’échange fixée a
0.2 mol* kg™
= 4) Smectites et illites avec une capacité d’échange fixée a 0.3 mol* kg™

= 5) Smectites avec une capacité d’échange fixée a 0.4 mol*.kg™

2.6.2.b. Complexation de surface par la matiére organique solide

La sorption du métal a la MOS a été décrite par le modéle de complexation spécifique de surface
WHAM VIl (Tipping et al., 2011). La MOS réactive a été supposée étre constituée uniquement d’AH
(Dijkstra et al., 2004; Weng et al., 2001). Le nombre de sites de complexation par les AH a été estimé
a partir de la contribution de la MOS a la CEC du sol. Si I'on considéere que la CEC totale du sol est
principalement due aux argiles et la MOS, il est possible de différencier la charge portée par les
MOS et celle portée par les argiles (Weng et al., 2001) :

La capacité d’échange cationique liée a la matiére organique (CECwos, en mol*.kg™ de sol) s’obtient

a partir de la CEC totale mesurée :

CEC,,,s = CEC,,~T, xCEC,, Equation 111.2

Arg

Avec la CECuos, la CEC attribuée a la MOS, CEC::, correspondant a la CEC estimée par la
cobaltihexamine (en mol*.kg™ de sol), et CECas, étant la CEC du groupe d’argile du sol (en mol*.kg"
" d’argile), et Tar, la teneur du sol en argile granulométrique (en kg d’argile .kg™ de sol).

Le modéle WHAM accepte comme variable d’entrée la teneur du sol en acides humiques réactifs
(Tan) et non la CEC de la MOS. Pour une densité générique de sites des AH (San) de 5.1 mol*.g”
d’AH (Tipping et al., 2011), la teneur en AH, Tax, en g AH.kg™" de sol est égale a :

T = _Z=-MOS Equation 111.3
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Le calcul montre que l'estimation de la teneur en MOS active (Tan) est conditionnée par une
hypothése concernant la charge globale des argiles (CECar).

Le reste des paramétres relatifs a la complexation du Cd par les AH n’a pas été modifié. En effet,
ces parameétres ont été largement éprouvés dans la littérature et ont fourni des performances

correctes sur une large gamme de conditions environnementales (Tipping et al., 2011).

2.6.2.c. Complexation de surface par les oxydes métalliques

La sorption du Cd aux oxydes métalliques amorphes a été modélisée par le modele SCAMP
implémenté dans WHAM v7. Les teneurs en oxydes de fer, d’aluminium et de manganése amorphes
ont été estimées a partir des teneurs mesurées aprées extraction par le réactif de Tamm (Oxalate
d’ammonium et acide oxalique), dont le protocole a été détaillé Tableau II1.1.

Les paramétres génériques ont été utilisés pour le paramétrage de ces surfaces. Le sous-modéele
relatif aux oxydes de fer suppose une surface spécifique de 'oxyde égale a 600 m?.g™" et égale a

400 m2.g™" pour les oxydes d’aluminium et de manganése (Tipping et al., 2011).
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Approche a Approche b

Hypotheése 1

Cd CaClz
Cd NH4NOs
Cd H20

Hypothése 2 /3
Cd CaClz E Cd CaClz Cd NH4NOs
H Cd Tamm
Cd Pyro

Hypotheése 4

Cd NHaNOs E Cd NHaNOs

Cd Tamm H Cd Tamm

Cd Pyro H Cd Pyro
Hypothése 5

Cd NHaNOs H Cd NHaNOs
(€ RE] H Cd Tamm

Cd Pyro : Cd Pyro

Figure Ill.1 : Schéma récapitulatif des hypothéses faites pour la modélisation du compartiment solide du sol,
surfaces de complexation et compartiments de Cd mobiles pour prédire les concentrations en Cd?* en

solution.

2.6.3. Evaluation des hypothéses testées par le modéle multisurfaces

La modélisation multisurfaces a été évaluée sur sa capacité a prédire le Cd?* en solution. Les
prédictions issues des différentes hypothéses de modélisation (Figure Ill.1) ont été évaluées par
différents critéres. Nous avons tout d’abord examiné la qualité d’ajustement, via le coefficient de
détermination r’wsipred de la régression des valeurs log-transformées observées en fonction des
valeurs log-transformées prédites. Ce critére permet d’évaluer la précision du modéle. La pente et
'ordonnée a l'origine de la droite de régression ont permis de détecter des biais éventuels (pente
différente de 1 et ordonnée a l'origine différente de 0, évaluées par t-test). Les erreurs relatives de
prédiction de la concentration en Cd®* par modélisation géochimique multisurfaces, ont été calculées
par le rapport des concentrations prédites sur les concentrations mesurées (Equation I11.1). Ceci

permet de prendre en considération la capacité du modéle a sous-estimer ou surestimer la sorption
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du Cd. Les valeurs d’erreurs relatives supérieures a 1 signifient une surestimation de la
concentration en Cd?* en solution et donc une sous-estimation de la sorption. Inversement si I'erreur
relative est inférieure a 1, la sorption est surestimée.

Les erreurs relatives pour valeurs naturelles non log-transformées ont été également calculées

apres correction de la prédiction par le biais éventuel déduit de la droite de régression obs=f(prédit).

3. Résultats

3.1. Caracteristiques des sols

Les valeurs minimales, médianes et maximales des propriétés physico-chimiques des sols étudiés
sont données Tableau III.2.

Les sols sélectionnés montrent une large variabilité sur une grande partie des propriétés physico-
chimiques mesurées. La texture des sols est majoritairement entre la classe texturale des argiles et
celle des limons avec peu de sols sableux (4 sols). Les sols sont en majorité alcalins, avec un pH
médian de 8.1. Les teneurs en MOS sont caractéristiques des sols agricoles et des sols
généralement observés dans la bibliographie, avec une gamme de variation cependant plus élevée.
Elles sont comprises entre 10.8 et 77.2 g.kg™" avec une valeur médiane de 26.2 g.kg™'. Les valeurs
de CEC sont également variées avec des valeurs s’étalant entre 3.4 et 41.9 cmol* kg™ avec une
médiane de 15.6 cmol*.kg™". Les CEC observées sont significativement plus corrélées aux teneurs
en argiles granulométriques (r = 0.84, p-value < 0.001, test de corrélation Bravais-Pearson) qu’aux
teneurs en MO du sol (r=0.46, p-value < 0.001, test de corrélation Bravais-Pearson).

Les teneurs du sol en Fe total varient de 4.9 a 78.0 g.kg™" avec une valeur médiane de 22.3 g.kg™".
Les teneurs en Mn total sont comprises entre 0.12 et 7.36 g.kg™'. Les valeurs de Fe et Mn sont
généralement liées aux oxydes métalliques cristallisés et amorphes présents dans les sols. Cette
variabilitt montre donc une gamme large de valeurs avec certains sols riches en oxydes de

manganése et de fer permettant de tester leur influence sur la dynamique du Cd.

Tableau 111.2 : Tableau récapitulatif des caractéristiques physico-chimiques des sols étudiés. N=105.

Argiles Limons Sables MOS Calcaire CEC pH pH Fer  Mn{

% g.kg™ cmol*.kg™ eau CaClz g.kg' g.kg’

Min. 5.3 4.2 2.7 10.8 0.0 3.4 5.1 4.7 4.9 0.12
Méd. 26.0 48.7 18.8 26.2 31.0 15.6 8.1 7.1 223 0.53
Max. 56.9 83.5 62.8 77.2 841.9 41.9 8.5 7.7 780 7.36

24 données sont manquantes sur les variables annotées d’un astérisque.
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3.1.1. Caractéristiques chimiques des solutions de sol

De la méme fagon que pour les caractéristiques pédogéochimiques, les solutions de sols obtenues
par déplacement assisté par centrifugation montrent une proportion plus importante de solutions de
sol alcalines, avec des pH mesurés allant de 4.9 a 8.8 et une médiane a 8.2. Les concentrations en
cations majeurs (Cass, Mgss) sont de I'ordre du millimolaire avec des valeurs allant de 0.8 a 25.8 mM
et une médiane a 3.3 mM pour le Ca et des concentrations environ dix fois moindres pour le Mg
(0.08-1.44 mM). Les valeurs élevées de Ca en solution sont liées aux sols trés riches en calcaire.
Les concentrations en cuivre total en solution (Cuss) s’étalent entre 0.2 uM et 2.2 yM. Les
concentrations en COD mesurées en solution sont plus élevées que celles généralement
rencontrées dans la bibliographie (de Vries et al., 2011; Sauvé et al., 2000b) et du méme ordre de
grandeur que celles obtenues a partir de sols organiques (Tipping et al., 2003). Ceci pourrait étre lié
au protocole employé pour récupérer la solution de sol et plus particulierement au faible rapport
volume/sol, de 'ordre de la capacité de rétention en eau, mais aussi au fait que les sols aient été
séchés a l'air avant réhumectation (Cornu et al., 2009). Les concentrations en carbonates mesurées

2 I, Les carbonates,

varient de 1.6 a 108.9 mg CO3?.I" avec une valeur médiane de 38.8 mg CO;
présents majoritairement dans les solutions de sols alcalins, ne sont pas corrélés aux teneurs en
calcaire du sol. Ceci pourrait étre lié a des réactivités différentes des calcaires en fonction des sols
et au fait que la majorité du calcaire ne serait pas actif. Les concentrations en anions présents en
solution s’étalent également sur de larges gammes de valeurs allant pour les nitrates (NOsss) de 0.9
a 2445.1 mg.I", pour les sulfates (SOuss) de 0.6 a 383.0 mg.I"" et pour les chlorures (Clss) de 1.8 &
79.2 mg.I"". Les concentrations élevées de NOsss et SOuss pourraient étre expliquées par un apport,
peu avant le prélevement des échantillons de sol, de fertilisants azotés qui contenaient également

du soufre.

Tableau 111.3 : Résumé des caractéristiques de solutions de sols étudiées. Les valeurs minimales, médianes et

maximales du jeu de données complet (105 sols) sont renseignées.

pHss Cass Mgss Cuss* CO D* CO3SS* NO355 SO455 Clss

mmol.|”’ umol.I"! mg.I"
Min. 4.9 0.8 0.08 0.2 62.9 1.6 0.9 0.6 1.8
Méd. 8.2 3.3 0.27 0.5 233.7 38.8 23.2 32.3 13.9
Max. 8.8 25.8 1.44 2.2 917 .4 108.9 24451 383.0 79.2

Les variables annotées d’un astérisque ont un nombre d’échantillons différent de la taille du jeu de données
total. N = 78 pour le COD et COass, N = 76 pour Cuss
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3.1.2. Teneurs en Cd du sol obtenues par extractions sélectives et totale et

concentrations en Cd mesurées en solution de sol

Les teneurs en Cd total obtenues par dissolution compléte du sol dans un mélange d’acides
fluorhydrique et perchlorique varient entre 0.08 et 1.03 mg.kg™ ce qui, comme dans le chapitre
précédent, ne témoigne d’aucune contamination anormale (Gis Sol, 2011).

Les teneurs en Cd du sol extrait par les différentes méthodes sont résumées Tableau Ill.4. Comme
attendu, les teneurs en Cd extraits par I'eau ultra-pure sont les plus faibles, représentant de 0.005 %
a 0.96 % du Cd total du sol. Les teneurs en Cd extrait par les sels neutres, s’échelonnent de 0.01 %
a 29.5 % du Cd total pour le CaCl, et entre 0.03 % et 37.7 % pour le NHsNO3 avec des valeurs
médianes respectivement a 0.29 % et 0.38 %, ce qui reste encore faible. Le principal mécanisme
chimique expliquant le mode d’action de ces extractants est la désorption du Cd sorbé par échange
d’ions en raison de la compétition pour les sites de sorption par les cations apportés (Ca®" et NH4").
Les autres mécanismes chimiques pouvant expliquer I'extraction plus forte du NH4sNO3 seraient la
diminution modérée du pH (pH de la solution d’extraction a une valeur d’environ 5) qui favoriserait
la formation de complexe Cd-amine dans des sols alcalins (Gryschko et al., 2005).

Le réactif de Tamm a été choisi pour sa capacité a dissoudre les oxydes métalliques amorphes et a
relarguer le Cd sorbé sur ces constituants. La solution de contact étant a pH 3, I'action du proton
peut également induire une désorption du Cd complexé a d’autres constituants. Les teneurs en Cd
obtenues varient entre 0.1 et 32.5 % avec en moyenne environ 9.5 % du Cd total extrait. Le
pyrophosphate de sodium permet la plus importante extraction du Cd. Les teneurs extraites vont de
1a 75 % du Cd total du sol. En plus du Cd faiblement li¢ aux constituants du sol (par sorption non
spécifique), cet extractant peut induire une légére dissolution des oxydes métalliques amorphes et
permet surtout I'extraction du Cd complexé a la MOS. La phase organique du sol semble donc étre

dans notre cas plus impliquée dans la complexation du Cd que les oxydes métalliques.

Les valeurs médianes des concentrations totales en Cd total en solution sont de I'ordre du
nanomolaire, comprises entre 0.25 et 13 nM. Les concentrations en Cd?* en solution varient sur trois
ordres de grandeur avec des valeurs entre 0.06 et 11.10 nM représentant entre 15.2 et 85.0 % du
Cdss, ce qui est cohérent avec les concentrations généralement rencontrées en solution de sols non

contaminés (de Vries et al., 2011; Sauvé et al., 2000b).
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Tableau 111.4 : Résumé des teneurs en Cd extrait par extractions sélectives, extraction totale et des concentrations en
Cd mesurées en solution de sol. Le nombre d’échantillons disponibles (N) pour chaque extraction est indiqué entre

parentheses. Les valeurs minimales, médianes et maximales obtenues sur les N valeurs sont reportées.

Cd Cd Cd NH4N Cd Cd

Cd total Cdss (;d2+
H-O CaCl Os Tamm  Pyrophosphate
_ (N=105) (N=105) (N=105)
(N=86) (N=105) (N=86) (N=47) (N=47)
ug.kg! mg.kg’ nmol.I"!
Min. 0.01 0.03 0.09 0.19 10.00 0.091 0.25 0.06
Méd. 0.30 1.55 1.72 26.50 73.32 0.284 1.58 0.53
Max. 1.45 44 .50 56.95 133.94 197.23 1.030 13.00 11.10

3.1.3. Teneurs en phases réactives

Dans la bibliographie, les densités de charges généralement utilisées pour les argiles
minéralogiques s'étalent entre 0.1 et 0.4 mol* kg™ d’argile (Weng et al., 2001). Bien que cela soit
souvent utilisé par simplification, appliquer une valeur unique de densité de charges d’argile peut
fortement influencer la CEC imputable aux argiles, mais aussi par voie de conséquence celle de la
MOS (Equation 11.2). C’est pourquoi nous avons envisagé que les argiles minéralogiques des sols
aient une réactivité moyenne pouvant varier entre 0.1 mol*.kg™" et 0.4 mol*.kg™ (Tableau I11.5) en
fonction de leur nature minéralogique que nous avons estimée a partir de leur origine géographique.
A partir de la CEC du sol et de la part de celle-ci imputable aux argiles, nous avons calculé une
estimation de la teneur des sols en acides humiques réactifs (AH) (Equation 111.3). Les teneurs en
AH calculées vont de 1.45 & 34.20 g AH.kg™' de sol (Tableau 1lIl.5) ce qui correspond a des
pourcentages de MOS active (ratio des teneurs en AH sur les teneurs mesurées en MOS) allant de
6 % a 69.6 %. Ces pourcentages s’étalent sur une gamme plus large que ceux généralement
reportés dans la bibliographie (Ren et al., 2015a; Weng et al., 2001). Ceci peut étre di en partie a
une diversité plus importante des sols utilisés dans notre étude. Cependant, certains pourcentages
de MOS active estimés prennent des valeurs peu vraisemblables (supérieurs a 80 %). Pour ces
échantillons (10 sols), un pourcentage plafond de 63 % de MOS active a été utilisé, ce seuil
correspondant a la valeur du 9° décile des données. Ces pourcentages d’activité supérieurs a 100 %
pourraient étre liés a la sous-estimation de la réactivité des argiles minéralogiques (CECay) si celles-

ci étaient supérieures a 0.4 mol*.kg™' d’argile (Equation 111.2)

Les teneurs en Fe, Al et Mn, provenant de la dissolution des oxydes métalliques amorphes,
mesurées dans les extraits Tamm, varient entre 0.4 et 20.7 g Fe.kg™" pour les oxydes de fer, entre
0.29 et 12.8 g Al.kg™" pour les oxydes d’aluminium et entre 0.05 et 5.40 g Mn.kg™" pour les oxydes

de manganése (Tableau Il1.5). La totalité du Fe, Al, Mn extrait par réactif de Tamm a été attribuée a
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des oxydes métalliques amorphes, négligeant donc la part de Fe, Al et Mn sorbée aux constituants
impactés par I'extraction Tamm (Fe, Al, Mn échangeables ou solubilisables) considérée comme trés

faible (<1 %) (Rennert et al., 2017).

Tableau 111.5: Teneurs et réactivité des phases réactives prises en compte dans cette étude. CECarg
correspond a la capacité d’échange cationique supposée de la phase argileuse. Les teneurs en AH ont été
calculées selon \Weng et al., (2001) (Equation 111.3) et les termes FeO, AIO, MnO renvoient aux teneurs en Fe,

Al et Mn mesurées dans un extrait Tamm.

CECag  AH FeO AlO MnO

mol.kg™’! g.kg™
Min. 0.1 1.45 0.40 0.29 0.05
Méd. 0.3 12.15 1.43 1.26 0.30
Max. 0.4 34.20 20.73 12.78 5.40

3.2. Prédiction des concentrations en Cd?** et Cd total en solution par
régressions linéaires multiples

Les concentrations en Cd?* en solution ont été modélisées en fonction des caractéristiques du sol
et de la solution de sol par régressions linéaires multiples dans le but d’identifier ce qui explique au
mieux les différences de partition sol-solution du Cd®* et donc les variations des concentrations en
Cd*" mesurées en solution en fonction des sols.

Les meilleurs modéles a 4, 3, 2 et 1 régresseurs (respectivement Equation 1ll.4, Equation 1.5,

Equation 111.6 et Equation 111.7) sont présentés Tableau I11.6.
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Tableau I11.6 : Récapitulatif des équations obtenues pour la prédiction des concentrations en Cd?* et Cdss et

les paramétres d’évaluation des modeles obtenus par validation croisée.

, VIF  Ord. Orig. Pente r2
Equation Modéle ra; N
max obs/pred obs/pred obs/pred
, logo(Cd?") = -8.40"* + 0.38"*
Equation
qu4 log1o(Cdnw,no,) - 0.26™* pH 0.828 47 2.33 -0.26™*  0.971*  0.793
' + 0.52*** log1o(Cass) - 0.15" log1o(MnO)
, logro(Cd?*) = -10.46 ***
Equation .
LS +0.58 |Og1O(CdNH4NO3) 0.772 47 1.16  -0.33*** 0.964*** 0.729
' +0.53*** logo(Cass) - 0.16" logo(AlO)
, logo(Cd?*) = -10.35%**
Equation
|||q6 +0.98*** |Og10(CdNH4No3) 0.755 86 1.16  -0.21*** 0.976*** 0.734
' + 0.47*** log1o(Cass)
Equation logio(Cd*") = -9.32***
0695 86 -  -0.17"*  0.982"*  0.681
.7 +0.63"** log1o(Cdnh,no,)
. log10(Cdss) = -8.33 *** + 0.53***
Equation e
L8 log1o(Cdnw,no,) -0.95*** log1o(ArgLF) 0.845 47 1.28 -0.32***  0.963*** 0.809
' + 0.46*** log1o(Cass) - 0.12" log1o(MnO)
. log10(Cdss) = -9.82*** + 0.55***
Equation .
Lo log1o(Cdnn,no,) + 0.41%** log1o(Cass) 0.787 47 1.16  -0.23***  0.974*** 0.765
' - 0.27** log1o(AIO)
Equation l0g10(Cdss) = -9.65*** + 0.56***
0721 86 1.14 -0.18"* 0.979**  0.703
[1.10 log1o(Cdnn,no,) + 0.34*** log1o(Cass)
Equation l0g10(Cdss) = -8.91*** + 0.51***
0.676 86 - -0.13*** 0.985*** 0.663
.11 log1o(Cdnw,nos)

Significativité des parameétres :

*kk

des ordonnées a l'origine a 0 et la pente a 1.

p-value < 0.001, ** p-value < 0.01, * p-value < 0.05, * p-value < 0.1. Comparaison

Le modéle le plus performant (Equation I11.4) pour expliquer les concentrations en Cd?* en solution

explique 82.8 % de variance totale et comporte quatre variables explicatives : les teneurs en Cd

obtenues par extraction au NHsNO3; a 1 M, le pH du sol, les concentrations en Ca en solution de sol

et les teneurs en oxydes de manganése amorphes. La contribution a la variance expliquée de ces

régresseurs est respectivement de 38.7 %, 28.9 %, 13.0 % et 2.2 %. La valeur maximale de VIF de
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cette équation est de 2.33 témoignant d’une Iégére corrélation négative entre le pH du sol et les
teneurs en Cd extraites par NH4sNOs. La quantité de Cd extraite par NHsNO3 diminue donc a mesure
que le pH augmente. En supposant que NH4NO3 extrait principalement le Cd sorbé de maniére non
spécifique, cela pourrait indiquer que la part relative de la sorption non spécifique par rapport a la
complexation diminue lorsque le pH du sol augmente.

La Figure 111.2 représente la régression log-log entre les valeurs observées et les valeurs prédites
par validation croisée k-folds de en solution. La pente, 'ordonnée a I'origine (Ord. Orig.) et la part
de variance expliquée sont également reportées Tableau I11.6. Ces valeurs montrent un trés Iéger
biais dans les prédictions avec une ordonnée a l'origine significativement différente de zéro (p-value

< 0.001) et une pente significativement différente de 1 (p-value < 0.001).

— pred=f(obs) °
R

Intervalle de prédiction 0.95

-9.0

log,(Cd?*) mesuré

Pente=0.97
Y Intercept=-0.242
L. r2=0.792

T T T T T T T T
-9.8 -9.6 -9.4 -9.2 -9.0 -8.8 -8.6 -8.4

log,,(Cd*) prédit

Figure Ill.2 : Concentrations en Cd?* (log transformées) prédites par I'équation V.4, en fonction de celles
mesurées. La ligne noire correspond au modéle linéaire entre valeurs observées et valeurs prédites, la ligne

en pointillé rouge, I'équation y=x et les lignes vertes a l'intervalle de prédiction a 0.95).

Le meilleur modéle a 3 paramétres, comprend deux des régresseurs du modele précédent (teneurs
en Cd obtenues par extraction au NH4sNOs, concentrations en Ca en solution) auquel s’ajoutent les
teneurs en oxydes d’aluminium amorphes (Equation 111.5). Ce modéle ne fait plus intervenir le pH du
sol et explique un peu moins de 5 % de variance en moins par rapport au meilleur modéle. Pour ce
modeéle a trois variables, la contribution des oxydes d’aluminium amorphes a I'explication de la
variance est faible et du méme ordre de grandeur que celle des oxydes de manganése identifiés
dans le modéle a quatre variables (3 % de la variance expliquée), si bien que si ce régresseur est
6té (Equation 111.6) le modéle est trés peu dégradé et explique encore 75 % de la variance des
concentrations en Cd?" avec seulement deux variables explicatives. Le dernier modéle comporte

uniqguement le Cd obtenu par extraction au NH4sNO3; 1 M comme variable explicative et la baisse du
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Pobsipred PAr rapport aux modéles précédents n’est pas trés importante (robsprea=0.68), ce qui illustre
l'importance du compartiment de Cd extrait par le NHsNO; pour expliquer les concentrations en Cd?*
en solution.

Un biais faible, mais significatif est a noter sur ces quatre équations, li¢ aux ordonnées a l'origine
significativement différentes de zéro (p-value < 0.001) et aux pentes significativement différentes de
1.

Les concentrations en Cd total en solution ont également été prédites suivant la méme approche
(Tableau I11.6, Equation 111.8 & Equation I11.11). Le modéle le plus performant (Equation 111.8) identifie
les mémes régresseurs que I'Equation 1l1.4 & I'exception du pH du sol qui est remplacé par la variable
sommant teneurs en argiles granulométriques et en limons fins (ArgLF). Il faut noter la proportion
élevée de la variance expliquée par le compartiment de Cd extrait par NH4sNO3 : 66.3 % comparé au
38.7 % pour I'Equation 1ll.4 avec les régresseurs restants expliquant seulement 18.1 % de la
variance totale. Cette proportion importante de variance expliquée par le compartiment de
Cd NH4NOs3 est conservée sur les modeles plus simples a 3 et 2 parameétres. Il faut retenir que le
compartiment de Cd extrait par NHsNOs demeure la variable explicative majeure devant les
concentrations en Ca en solution et les oxydes d’aluminium ou de manganése amorphes lorsqu’il

s’agit de prédire la partition phase solide-solution du Cd?* ou du Cd total.

La Figure 111.3 regroupe la valeur absolue des erreurs relatives de tous les modéles présentés
calculées a partir des validations croisées et aprés correction du biais éventuel de prédiction. Elles
rendent compte essentiellement de I'erreur liée au paramétrage du modele statistique (manque de
précision) puisque le biais (manque de justesse) a été corrigé si nécessaire. Le modele le plus
robuste sera donc caractérisé par la plus faible variance des erreurs de prédictions lors de la
validation croisée. Les distributions de ces erreurs sont représentées par des violin plots (Figure
[11.3) regroupant la distribution des erreurs, qui est représentée par le box plot, et la densité de
probabilité des erreurs entourant le box plot. Un modéle robuste sera représenté par un box plot et
une courbe de densité de probabilité des erreurs trés étroits, centrée sur une valeur d’erreur la plus
proche de 1.

En moyenne, nous observons que les concentrations en Cd®* ou Cd total en solution sont mieux
prédites par un modéle a 3 ou 4 régresseurs (Equation I11.4, Equation 111.5, Equation 111.8, Equation
[11.9, représentés en violet et bleu sur la Figure 111.3). La variance des erreurs relatives corrigées est
légérement plus faible pour la prédiction des concentrations en Cd total en solution comparé a la
prédiction des concentrations en Cd?*. Ce qu’il est intéressant de noter est la forme des distributions
des erreurs relatives. Dans le cas des concentrations en Cd total, la courbe est de forme bimodale
avec une partie des concentrations sous-estimées (rapport inférieur a 1) et une autre partie ou les

concentrations sont surestimées (rapport supérieur a 1). Les erreurs relatives des prédictions de
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Cd?*" sont plus de forme unimodale ou le plus grand nombre d’erreurs relatives se trouve centré
autour de 1. Ainsi, 'Equation I1l.4 semble étre le meilleur modéle lié a la distribution normale centrée
sur 1, valeur pour laquelle la prédiction est égale a I'observation. Pour un nombre réduit de sols (2-
3 sols), ce modéle va cependant surestimer d’un facteur trois au maximum la valeur mesurée.
Cependant, vu la faible différence de qualité entre les modéles a 4 et 3 variables, si 'on considére
en plus comme critére de choix le principe de parcimonie qui nous oriente vers le modéle le plus

économe en variables a renseigner, les modeéles a 4 ou 3 variables sont proches d’étre équivalents.

Erreur relative

Equation lll.4 Equation I8 Equation Il.5 Equation I.9 Equation I.6 Equation 110 Equation IIl.7 Equation III.11

Figure 111.3 : Violin plots des erreurs relatives corrigées du biais de prédiction pour les 8 meilleurs modéles
statistiques a 1, 2, 3 et 4 régresseurs pour les prédictions des concentrations totales de Cd en solution et les
concentrations en Cd libre (Cd?*) en solution. Le point rouge correspond & la moyenne des individus, le box
plot représente l'interquartile (25-75 %) et la droite grise verticale correspond a 1.5 fois l'interquatrtile. La ligne
en pointillé rouge représente un ratio de 1 entre valeurs prédites et valeurs observées montrant une prédiction
égale a la valeur mesurée. Les ratios inférieurs a 1 indiquent que les valeurs prédites sont sous-estimées et
inversement. Les couleurs distinguent le nombre de régresseurs utilisés pour la calibration des modeles : violet
pour des modeéles a 4 régresseurs, bleu, pour 3 régresseurs, vert pour 2 régresseurs et jaune pour les modéles

a 1 régresseur.
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3.3. Prédiction des concentrations de Cd?** par un modéle
multisurfaces

Afin de prédire les concentrations en Cd?* en solution de sol en considérant le compartiment solide
du sol, nous avons également testé I'approche géochimique ou multisurfaces. Nous avons ainsi
supposé que différents constituants du sol et différentes extractions chimiques pourraient permettre

la prédiction de ces valeurs.

La Figure lll.4 regroupe les erreurs relatives de prédiction de la totalité des hypothéses testées
(résumées Figure II.1). Les box plots correspondent aux différentes hypothéses testées. Chaque
hypothése est notée de la fagon suivante : hypothése sur les phases réactives (de H1 a H5),
extractant du Cd considéré et enfin hypothése sur la sorption non spécifique (approche «a»
ou «b»):
- Enrouge : Hypothése 1 (Echange d’ions) (noté H1)
- En vert : Hypothése 2 (Echange d’ions + Complexation par la MOS) (noté H2)
- En jaune : Hypothése 3 (Echange d’ions + Complexation par oxyhydroxyde amorphe [FeO
ou AlO ou MnQ]) (noté H3)
- Enbleu : Hypothése 4 (Echange d’ions + Complexation par la MOS + Complexation par FeO
ou AlO ou MnO) (noté H4)
- Enorange : Hypothése 5 (Echange d’ions + Complexation par la MOS + FeO + AlO + MnO)
(noté HS5)
- Approches « a » (sites de sorption non spécifiques calculés a partir de la CEC mesurée) et
- Approches « b » (sites de sorption non spécifiques calculés a partir des teneurs en argiles

granulométriques estimées).
La totalité des hypothéeses est classée par ordre croissant d’erreurs relatives médianes.

On note tout d’abord que pour une méme hypothése, les approches «a» et « b » générent des
erreurs de prédiction similaires, et cela pour la quasi-totalité des hypothéses testées, avec
seulement une différence notable dans les distributions des erreurs de prédictions pour quelques

modalités de 'hypothése 3 (Figure I11.4).

A partir des box plots rangés par erreur relative médiane croissante, on peut distinguer les familles
suivantes :
Les paramétrages générant les surestimations les plus fortes (médiane du rapport prédit/observé >

100) correspondent aux hypothéses 1 (en rouge) ou seule la sorption non spécifique est considérée.
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La concentration modélisée de Cd** est largement surestimée, indiquant donc que la modélisation

de Cd sorbé est beaucoup trop faible pour expliquer les concentrations en Cd?* en solution.

Les paramétrages générant des prédictions surestimées fortes (valeur médiane du rapport
prédit/observé comprise entre 1 et 100) correspondent tous aux hypothéses 3 (en jaune) (sorption
non spécifique + complexation par un oxyde) avec les extractions Tamm et pyrophosphate. Il faut
toutefois noter que pour cette hypothése, en fonction de I'extractant ou des phases réactives, I'erreur
de prédiction peut étre ponctuellement faible (voir paragraphe suivant). De fagon générale, avec
cette hypothése H3, les concentrations de Cd?* modélisées en solution sont encore surestimées,
cependant moins que dans le cas de I'hypothése 1. Les quantités de Cd extraites par les extractants
Tamm et pyrophosphate sont fortes (entre 15 et 75 % du Cd total) et surestiment probablement le
Cd de la phase solide qui s’échange réellement avec la solution. En outre modéliser la sorption par
la sorption non spécifique et la complexation par un seul oxyde sous-estime vraisemblablement la

quantité de Cd sorbé et donc surestime celle en solution.

Les paramétrages générant en moyenne des erreurs faibles ou dans ces cas la modélisation du
Cd? en solution est la plus proche des valeurs réelles, correspondent a deux familles
d’hypothéses (Figure 111.4) :

1/le Cd extrait au NH4sNO3; avec de la sorption non spécifique complétée par de la
complexation par un oxyde métallique MnO ou AlO mais pas FeO (Hypothéses 3) et

2/le Cd extrait par le pyrophosphate a condition de considérer la MOS comme phase
sorbante, seule (hypothése H2) ou avec un (hypothése H4) ou plusieurs (Hypothése H5) oxydes.
Dans le cas de I'extraction au pyrophosphate, les oxydes seuls sont donc peu influents, ce qui est
important c’est d’inclure la MOS pour sorber par complexation le compartiment important de Cd
supposé mobile par I'extraction pyrophosphate et ainsi de ne pas surestimer le Cd®** en solution
comme c’est le cas lorsque I'extraction du Cd par le pyrophosphate n’est pas associée a la MOS

(hypothése H3, cf. paragraphe précédent).
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Figure 1ll.4 : Box plots des erreurs relatives de prédiction (prédit/observé) pour les concentrations en Cd?* en solu

considérées lors de la modélisation multisurfaces de la distribution phase solide/solution du Cd?* dans le sol. Chaque coult

(H1 en rouge, H2 en vert, H3 en jaune, H4 en bleu et H5 en orange). Pour chacune de ces familles, I'extractant du Cd e

et la fagon dont est considérée la sorption non spécifique : par la CEC mesurée (approche a), par modélisation de la

minéralogique des argiles (approche b).
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Ensuite viennent les paramétrages sous-estimant la concentration en Cd?* en solution et donc
surestimant la sorption du Cd et donc sous-estimant le Cd®* en solution (troisiéme quartile des
erreurs relatives inférieures a 1). Il s’agit quasi exclusivement des scénarios pour lesquels la MOS
est considérée comme phase sorbante mais ou le Cd supposé mobile est sous-estimé
relativement a la capacité de sorption de la MOS. Dans ce cas le Cd mobile étant sous-estimé,
la fraction du Cd mobile sorbé par la MOS est trop importante et le Cd?* en solution est sous-
estimé. |l s’agit des scénarios associant la MOS avec une extraction du Cd plus faible que celle
du pyrophosphate (hypothéses H2, H4, H5 croisées avec les extractions CaCl,, NH4sNO3 et
Tamm). De maniére logique, le Cd®* en solution est d’autant plus sous-estimé (et donc la sorption
surestimée) que I'extractant est faible (erreur Tamm inférieure a I'erreur CaCl, et NHsNO3).

On notera que le Cd?* en solution est également sous-estimé pour le scénario ou le Cd mobile
est estimé par I'extraction a NH4sNO;3 et la sorption par complexation uniqguement lié a FeO
(Hypothése H3). Dans la mesure ou le Cd®* en solution est correctement estimé lorsque FeO est
remplacé par MnO ou AIO (Figure 111.4), on peut en déduire que les FeO vont complexer plus de

Cd que MnO ou AIO ou que la complexation est plus forte.

En conclusion, nous avons pu observer que la sorption non spécifique seule sous-estime la
sorption et surestime les concentrations en Cd* mesurées en solution et cela pour les
compartiments de Cd mobiles estimés par trois extractants différents (eau UP, CaCl, et NHsNO3).
La modélisation de la distribution sol-solution du Cd doit donc considérer la complexation

spécifique en plus de la sorption non spécifique.

Dans ce cas, il est nécessaire que la taille du compartiment de Cd considéré mobile soit en
adéquation avec le nombre et la nature des sites de sorption considérés dans le modéle. A titre
d’illustration, si 'on considére un compartiment de Cd mobile trés important comme celui extrait
par le pyrophosphate, la MOS doit étre incluse dans la modélisation, car la complexation par les
oxydes seuls ne suffit pas a sorber le Cd et le Cd en solution est alors surestimé.

Parmi les différents paramétrages testés, les modéles permettant des prédictions les plus justes
des concentrations en Cd®" en solution se basent, soit sur une extraction NHsNO; 1 M, de la
sorption non spécifique, et de la complexation par un oxyde métallique amorphe (AlO, MnO) ou
soit sur une extraction pyrophosphate (NasP-O7) 0.1 M en considérant I'adsorption non spécifique
et la complexation par la MOS avec ou sans oxydes meétalliques amorphes. De maniéere
synthétique, pour les sols agricoles étudiés, le partage phase solide-solution du Cd** peut se
modéliser par les couples compartiments mobiles/phases réactives suivants :

Extraction pyrophosphate/sorption non spécifique CEC + sorption spécifique par la MOS

ou
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Extraction par NH4NOs/sorption non spécifique sur la CEC et sorption spécifique par les

oxydes de manganése et d’aluminium amorphes.

3.4. Spéciation solide du Cd en sols agricoles non contaminés
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Figure 1.5 : Distribution du Cd entre les phases solides modélisées par modéle géochimique WHAM a
partir des teneurs en Cd obtenues par extraction au Pyrophosphate de sodium. Les argiles (échanges

d’ions), la MOS et les oxydes métalliques amorphes du sol (H5).

L’hypothése 5 est par construction 'hypothése qui permet de considérer le maximum de phases
de sorption : sorption non spécifique par la CEC (argiles + MOS), sorption spécifique par
complexation par la MOS et les oxydes de Fe, Mn et Al amorphes. En considérant le
compartiment mobile équivalent au Cd extrait par le pyrophosphate, les prédictions du Cd?* en
solution pour cette hypothése sont proches de celles mesurées malgré une faible sous-
estimation. Ce scénario peut donc étre utilisé pour examiner la répartition du Cd sorbé entre les
différents sites de sorption tel qu'il est modélisé par WHAM. La Figure Ill.5 représente la
distribution du Cd entre les différentes phases réactives du sol considérées par I'Hypothése 5
(Surface d’échange, oxydes d’aluminium, de manganése et de fer amorphes et MOS) pour 20
des sols agricoles étudiés.

On note que la complexation du Cd par la MOS est majoritaire dans la quasi-totalité des sols,
avec une fraction de Cd moyenne complexée par la MOS de 82 % [36 % - 95 %] puis vient la
fraction complexée aux oxydes de fer en moyenne de 8.6 % [1.2 % - 8 %] et aux oxydes de Mn
amorphes, avec une moyenne a 6.3 % [0.3 % - 46.6 %]. La fraction de Cd sorbé sur les oxydes
d’aluminium amorphes est en moyenne plus importante sur les sols dont le pH est supérieur a

8.1 comparé aux sols neutres et acides (3.3 % contre 0.9 %), avec une gamme de variation
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globale de 0.15 a 5.9 %. La fraction de Cd sorbé par échange d’ions semble relativement faible
allant de 0.3 % a 6.3 % du Cd extrait par pyrophosphate de sodium. La répartition du Cd dans
les différents compartiments de la Figure .5 ne renseigne pas sur la nature du/des
compartiments qui réapprovisionnent la solution du sol lorsque le Cd** dans cette derniére
diminue suite au prélévement racinaire. Formulé différemment, il n’est pas possible de savoir
quels compartiments sont disponibles méme si la fraction sorbée de maniére non spécifique en

fait sGrement totalement partie.

4. Discussion

4.1. Cd extrait par extractions sélectives

Les quantités de Cd extraites par les différents extractants nous renseignent déja sur la
distribution probable du Cd dans les sols suivant logiquement le type de réactions ciblé et la force
d’extraction des différentes solutions. Les extractions faibles comme I'eau UP vont permettre la
solubilisation du Cd faiblement lié aux phases solides du sol. En effet, 'eau UP a une force ionique
trés faible induisant un déséquilibre ionique entre la solution de contact et le sol. Ainsi le sol va
désorber des éléments afin de rééquilibrer la solution.

Les solutions salines (CaClz, NHsNO3) permettent I'extraction du compartiment de Cd considéré
comme échangeable (Houba et al., 1990) via la désorption du Cd par augmentation de la
compétition par les cations (Ca®* et NH,") apportés. Dans une moindre mesure, la présence plus
importante des ligands CI" ou NO3™ en solution favorise également la complexation du Cd en
phase liquide ce qui favorise aussi la désorption par abaissement de la concentration du Cd®* en
solution. Nous avons observé que la désorption du Cd était légérement supérieure lors de
l'utilisation du NHsNO3s comparé au CaCl; et cela pourrait étre attribué au fait que la majorité des
sols étudiés sont alcalins. En effet, en sols neutres a alcalins, 'ammonium est rapidement
transformé en amines qui favorisent la formation d’'amino-complexes de Cd en solution, induisant
une désorption du Cd plus importante (Gryschko et al., 2005). Par ailleurs, le pH de la solution
de NH4NOs, plus faible que celui de la solution de CaCl,, pourrait induire une désorption plus
élevée de Cd en favorisant la protonation des sites de sorption. Cet effet pourrait étre exacerbé
par la désorption des protons sorbés faiblement aux constituants du sol par échange avec les
ions ammonium, avec une acidification de la solution potentiellement plus forte pour les sols ayant
un pouvoir tampon du proton élevé (différence entre pH du sol et pH CaCly). Cette diminution du
pH peut également favoriser la dissociation des complexes en solution et libérer du Cd*
susceptible de se sorber sur les phases solides. L’extraction du Cd par NHsNO3 1 M pourrait étre
également plus efficace que I'extraction CaCl, 0.01M, car I'ion ammonium est plus concentré (1
M) que le Ca?* (0.01 M). En outre en sols alcalins, les concentrations en Ca en solution sont déja

élevées, proches de 0.01 M, rendant peu efficace I'extraction par le CaCl, 0.01M. Suivant ce

- 106 -



raisonnement, les différences de quantités de Cd extraites sont attendues étre plus marquées
pour les sols acides.

Le réactif de Tamm, constitué d’acide oxalique a 0.2 M et d’oxalate d’ammonium a 0.2 M, a extrait
plus de Cd que les précédentes solutions. Ceci est lié a la dissolution des oxydes métalliques
amorphes permettant la solubilisation du Cd complexé a ces surfaces. En plus de I'action sur les
oxydes peu cristallisés, le réactif de Tamm via son faible pH (aux alentours de 3) pourrait
solubiliser une partie de la MOS et également altérer les argiles minéralogiques (Beckett, 1989)
en plus de dissoudre une fraction plus importante de minéraux carbonatés et de dissocier les
complexes avec le Cd par compétition du proton.

Le pyrophosphate de sodium agit comme chélateur des cations qui maintiennent la MOS dans
un état floculé et donc insoluble. En immobilisant ces cations, le pyrophosphate permet la
solubilisation d’'une partie de la MOS considérée comme facilement mobilisable (Garrett et al.,
1998). La MOS solubilisée complexant le Cd, le pyrophosphate contribue a solubiliser également
fortement le Cd. En outre, le pyrophosphate semble également capable de dissoudre les oxydes
de manganese permettant la solubilisation du Cd y étant sorbé sans cependant avoir d’effet sur
les oxydes de fer amorphes (Beckett, 1989).

Ainsi les quantités de Cd solubilisées sont plus faibles pour 'eau UP < CaCl; = NHsNO3; < Tamm
< Pyrophosphate, indiquant une distribution du Cd comme suit : solubilisable < échangeable <
complexé par des oxydes métalliques amorphes < complexé par la MOS. La modélisation
géochimique par le modéle WHAM prédisant correctement le Cd?* en solution prédit également
qu’en moyenne la distribution du Cd s’organise par ordre d’importance selon I'ordre solubilisable
< échangeable < complexé par des oxydes métalliques amorphes < complexé par la MOS (Figure
[11.5). Il'y a donc bien cohérence entre les extractions chimiques et la modélisation géochimique

concernant les estimations de la répartition du Cd sur les différentes phases sorbantes.

4.2. Adéquation entre la quantité de Cd extrait et les surfaces de
sorption a considérer dans un modéle géochimique

Afin de prédire correctement les concentrations en Cd?* en solution via l'utilisation de modéles
géochimiques, nos résultats montrent qu’il est primordial que la taille du compartiment de Cd
estimé mobile soit en adéquation avec les phases de sorption considérées et les mécanismes de
sorption représentés. En effet, si le compartiment de Cd mobile considéré dans le modéle est
trop important par rapport au nombre de sites de sorption modélisés et a leur affinité vis-a-vis du
Cd, le modéle sous-estime la sorption du Cd et donc surestime les concentrations en Cd?*, et
vice-versa. Suivant ce raisonnement, nous en déduisons que le NH4NOs, le CaCl; et méme I'eau

UP semblent extraire plus de Cd qu'il est possible d’en sorber sur les phases de sorption non

-107 -



spécifique, définies par la CEC mesurée ou calculée a partir des teneurs en argiles et MOS
(Figure lll.4, hypothése H1).

Lorsque seule la sorption non spécifique est considérée dans la modélisation, la quantité de Cd
sorbé est donc sous-estimée. L'ordre de grandeur de la teneur en Cd du sol est 0.1 mg.kg™ soit
1.8 10 cmol*.kg™' de sol ce qui est trés nettement inférieur & la CEC des sols étudiés (médiane
de 15.6 cmol*.kg™). On peut donc écarter 'hypothése que le nombre de sites de sorption non
spécifiques soit limitant pour le Cd dans I'absolu. En revanche, par rapport au Cd, les teneurs en
Ca sont trés élevées, de I'ordre de 3 mM de Ca en solution (Tableau 111.3). Si on considére un
coefficient de partition du Ca aux environs de 100 (Sheppard et al., 2009), cela correspond a un
ordre de grandeur de 300 mmol.kg™" de Ca sorbé sur la phase solide soit, 60 cmol* Ca/kg de sol.
Les interactions électrostatiques de la sorption non spécifique se font au prorata des rapports de
concentrations (Tipping et al., 2011) et le Cd étant minoritaire par rapport au Ca, les estimations
précédentes montrent que la CEC du sol est trés probablement dominée par le Ca et aussi
probablement par Mg, et que le rapport des concentrations est trés défavorable a la sorption du
Cd. C’est probablement la raison pour laquelle la sorption du Cd est sous-estimée (et la
concentration en Cd** en solution surestimée) lorsque seule la sorption non spécifique est

considérée dans la modélisation.

De la méme fagon, un oxyde métallique amorphe (Mn, Al ou Fe) ajouté aux phases de sorption
non spécifiques ne semble pas pouvoir suffire a sorber la totalité du Cd extrait par extraction
Tamm ou pyrophosphate (Figure Ill.4, hypothése H3). Ceci est cohérent avec le mode d’action
du pyrophosphate expliqué précédemment qui suppose que cet extractant solubilise une partie
de la MOS et donc le Cd qui y est complexé. Le mode d’action du réactif de Tamm, dissolvant
les phases amorphes des minéraux secondaires du sol semble également extraire plus de Cd
qu’il est possible d’en sorber sur des oxydes métalliques amorphes et sur la CEC. Cela peut
provenir du faible pH de la solution Tamm (pH égal a 3), qui peut également décomplexer du Cd
provenant d’autres constituants du sol par compétition du proton ou dissoudre une plus grande
partie du calcaire du sol sur lequel le Cd est sorbé et non considéré dans la modélisation.

A Tinverse, lorsque I'on considére la sorption du Cd sur les MOS, si 'on ne met pas en regard le
Cd extrait par pyrophosphate, le compartiment mobile de Cd sera trop faible pour estimer la
distribution du Cd sur les phases solides et la concentration en Cd?* en solution de sol sera sous-

estimée d’autant plus que le compartiment de Cd est faible.

Parmi les paramétrages testés, deux semblent correctement expliquer les concentrations en
Cd*". Le premier considére le compartiment de Cd extrait par pyrophosphate avec comme
phases de sorption les surfaces d’adsorption non spécifiques, la MOS et les oxydes métalliques,

ces derniers ayant une faible influence. Le second paramétrage simulant des valeurs justes de
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Cd?* en solution comprend un compartiment de Cd extrait par une solution de NH4sNO3 &4 1 M
beaucoup plus faible que celui obtenu par le pyrophosphate, avec pour surface sorbant le Cd,
des sites non spécifiques et un oxyde métallique amorphe (AlIO, MnO) et donc sans considérer
la complexation par la MOS.

Le fait de devoir ajouter une surface de complexation spécifique (AlIO ou MnO) pour modéliser la
répartition du compartiment en Cd extrait par NHsNO3 pourrait signifier que cet extractant désorbe
du Cd ne provenant pas de la fraction considérée comme échangeable. Ceci est probable si la
diminution du pH est favorisée par la désorption de proton. Cette modification de pH pourrait
modifier la charge globale de surface des oxydes métalliques amorphes et favoriser la désorption
du Cd sorbé de fagon spécifique. Cette explication permettrait d’expliquer I’hypothése avec AlO
puisque le pH de point de charge nulle (pHrcn) est élevé (aux alentours de 8). Cette explication
est moins appropriée pour expliquer I'hnypotheése avec MnO puisque le pHpcn est beaucoup plus
bas, donc les sites a charges variables devraient étre chargés négativement méme en
considérant I'influence de la solution d’extraction. La conclusion sur les oxydes de manganése
reste cependant a débattre puisque des oxydes, considérées moins présentes dans les sols

(pyrolusite ou B-MnO-) ont un pHecn plus élevé, aux alentours de 7.2 (Sparks, 2003).

4.3. Convergences des approches statistiques et géochimiques
pour la modélisation de la partition sol-solution du Cd en sols
agricoles ?

Pour comprendre la spéciation du Cd sur la phase solide, c’est-a-dire sa distribution entre les
différents constituants réactifs du Cd, nos résultats ont montré que I'utilisation d’'un compartiment
de Cd estimé par une extraction forte comme le pyrophosphate semblait la plus appropriée, car
un compartiment mobile dérivé de cet extractant a permis de simuler correctement le Cd®* en
solution lorsque toutes les phases porteuses étaient considérées dans le modéle (non spécifique,
complexation par la MOS, et par les oxydes amorphes). Dans la littérature, les études de
distribution sol-solution considérent généralement des compartiments de Cd extraits par solution
d’EDTA, d’'HNO3 a différentes concentrations, ou méme la fraction totale de Cd, avec des erreurs
de prédictions des concentrations en solution (Cd total ou libre) (valeurs médianes des erreurs
quadratiques moyennes, RMSE) allant de 0.3 a 0.6 (Bonten et al., 2008a; Dijkstra et al., 2009,
2004; Groenenberg et al., 2012; Gustafsson et al., 2003; Izquierdo et al., 2012; Khai et al., 2008;
Marzouk et al., 2013; Rennert et al., 2017; Schroder et al., 2005). Ces travaux aboutissent a la
méme conclusion que la nétre, a savoir que le Cd dans le sol est majoritairement complexé a la
MOS.
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Cependant, ce n’est pas forcément le Cd lié a la MOS qui régit le Cd?* en solution en condition
naturelle, méme si ce compartiment Cd-MOS est majoritaire. Si 'on envisage une vision plus
dynamique du systéme sol en prenant en considération le réapprovisionnement de la solution en
Cd?" par la phase solide lors du prélévement du Cd par les racines des plantes et donc
I'appauvrissement de la solution de sol en Cd, il est peu probable que les phases complexant le
Cd de fagon spécifique par formation de liaisons fortes de type covalent puissent participer de
maniére importante au réapprovisionnement de la solution de sol. Physiquement, le
réapprovisionnement de la solution par la phase solide se fera vraisemblablement
préférentiellement a partir des liaisons électrostatiques faibles du Cd avec les sites non
spécifiques. Ainsi, dans le cadre de la modélisation de la biodisponibilité, conceptualiser la
dynamique de la distribution sol-solution du Cd a partir d’'un compartiment mobile relativement
faible, extrait par le NHsNO3 en y associant de la sorption non spécifique et de la sorption
spécifique sur seulement un oxyde de manganése ou d’aluminium amorphe serait probablement
plus proche de la réalité qu’en considérant un compartiment biodisponible plus large extrait par

le pyrophosphate associé a de la complexation a la MOS en plus de la sorption non spécifique.

Cette hypothese est confortée par la modélisation statistique. Les modéles les plus performants
pour prédire les concentrations en Cd** mesurées en solution comprennent notamment le Cd
extrait par NHsNO3 et les teneurs en oxydes de manganése et/ou d’aluminium amorphes
(Equation 111.4, Equation 111.5) en plus du pH du sol et des concentrations en Ca en solution. Entre
les deux possibilités de paramétrage du modéle géochimique pour prédire correctement le Cd**
en solution (Cd-NH4sNO3 + sorption CEC + un oxyde Mn/Al et Cd-Pyrophosphate + sorption CEC
+ MOS), la modélisation statistique plaiderait pour le paramétrage basé sur le Cd extrait par
NHsNOs.

Dans la modélisation statistique, I'influence négative du pH sur les concentrations en Cd?* en
solution (Equation 111.4) est attendue, car largement documentée dans la littérature (de Vries et
al., 2011; Groenenberg et al., 2010b; Ivezi¢ et al., 2012; Rieuwerts et al., 2006; Rémkens et al.,
2004; Sauve et al., 2000a, 2000b; Tipping et al., 2003). En effet, le pH joue un réle important sur
la majorité des processus influengant la distribution du Cd entre les phases solides et la solution
de sol et sa fraction libre (Loganathan et al., 2012; Rieuwerts et al., 1998). Il a été montré que
augmentation du pH induisait une augmentation du potentiel de surface négatif du sol favorisant
la sorption du Cd. L’'augmentation du pH favorise également la complexation spécifique du Cd
sur les MOS, argiles ou oxydes métalliques amorphes au détriment de la sorption non spécifique
(Christensen and Christensen, 2000; Tiller et al., 1979; Wang et al., 2009). Le pH en solution peut
également influencer la spéciation en solution du Cd en favorisant la complexation avec les

matiéres organiques dissoutes (Sauvé et al., 2000b). La légere corrélation négative entre le pH
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du sol et la quantité de Cd extraite par NHsNO3 pourrait expliquer son absence dans les modéles
comportant moins de variables explicatives (Equation 1Il.5 - Equation 11.7) et la plus faible
significativité de l'effet de cette variable dans nos modéles comparé aux travaux des auteurs
précédents qui, pour la plupart, ont utilisé les teneurs en Cd total. Cette corrélation négative
pH/Cd en solution est cohérente avec I'action du pH sur le type de sorption, puisqu’a pH faible,
les teneurs en Cd extrait par NH4sNO3, donc sorbé de fagon non spécifique, sont plus importantes
gu’a pH alcalins, ou le Cd sera complexé de fagon plus spécifique.

Toujours dans la modélisation statistique, la concentration en Ca en solution influence
positivement la concentration en Cd*" en solution. Cette influence positive est également
cohérente avec le réle connu de compétiteur de cet élément a la fois pour les sites de sorption et
pour la complexation en solution du Cd (Chapitre Il). Le pH des sols étudiés étant en moyenne
plutdt élevé, les surfaces de sorption ont un potentiel de surface négatif plus important et la
compétition Cd/Ca pour compenser ces charges négatives en est exacerbée. L'influence du Ca
sur la distribution sol-solution du Cd est peu reportée dans la littérature et son influence
significative dans notre étude pourrait étre liée a la proportion plus importante de sols calcaires
et alcalins.

Le dernier paramétre identifié par modélisation statistique est la teneur en oxydes de manganese
(Equation I11.4) ou d’aluminium (Equation 111.5) amorphes, avec une influence négative indiquant
qu’ils limitent les concentrations en Cd?* en solution. La présence de ces régresseurs dans les
modéles statistiques, malgré une faible contribution a expliquer la variance (~2 %), reste
significative. Les oxydes de manganése amorphes dans les sols sont considérés comme des
phases sorbantes importantes pour les éléments traces. Ceci est la conséquence de leur grande
surface spécifique et leur pH de point de charge nulle trés faible (Sparks, 2003), due a la réduction
des cations Mn** en Mn?* induisant un déficit de charges de surface indépendant du pH. Ces
particularités induisent chez ces oxydes une plus grande capacité a sorber le Cd que les oxydes
de fer ou d’aluminium.

Le cas des oxydes d’aluminium est moins évident. Dans les sols agricoles des régions tempérées,
les oxydes d’aluminium ne sont théoriquement pas naturellement abondants (Sparks, 2003).
Dans notre étude, la fraction d’AlO estimée par extraction Tamm pourrait représenter d’autres
types de minéraux faiblement cristallisés également constitués d’aluminium comme des
phyllosilicates. Il est généralement considéré que les sites de bordures de ces minéraux peuvent
constituer, a des pH alcalins, des sites potentiels de complexation spécifique pour le Cd (Gu et
al., 2014; Gu and Evans, 2007; Lackovic et al., 2004). Ainsi les extractions par le réactif de Tamm
pourraient dissoudre une partie de ces sites de bordures (Deb, 1942) représentant ainsi une
surface de complexation spécifique du Cd. Néanmoins, la fraction de sites de bordures sur les
phyllosilicates est généralement faible comparée a la densité de sites basaux, majoritairement

impliqués dans les processus de sorption non spécifique du Cd (Sparks, 2003). L’altération de
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surface des phyllosilicates par la MOS comme proposée par Basile-Doelsch et al., (2015)
permettrait aussi d’expliquer la contribution des oxydes d’aluminium amorphes pour prédire les
concentrations en Cd?* en complément des phases de sorption non spécifique. En effet, la MOS
sorbée en fine couche a la surface des phyllosilicates pourrait permettre I'altération de ces
minéraux et 'augmentation de sites de sorption a charges variables, cette altération pouvant étre

favorisée par la présence de défauts dans la structure des argiles.

La distribution du Cd entre la phase solide et la solution pourrait donc étre correctement prédite
a partir des teneurs en Cd extrait par NHsNOs3, représentatif d’une fraction échangeable du Cd du
sol, par une surface d’échange représentée par la valeur de CEC mesurée et par une surface de
complexation assimilée a des oxydes d’aluminium ou de manganése amorphes (Figure I11.4). Les
bonnes performances de prédiction, a la fois statistique et géochimique, des modéles fondés sur
le Cd extrait par NH4sNO3 et la présence d’oxyde de Mn ou d’Al amorphes comme phase sorbante,
laissent penser que ces variables sont bien représentatives des mécanismes de sorption du Cd
dans les sols. Ainsi, les surfaces réactives participant réellement a I'approvisionnement de la
solution de sol pourraient étre résumées aux surfaces d’échanges non spécifiques (interactions
électrostatiques en lien avec la CEC) et aux surfaces de complexation des oxydes amorphes
(Mn, Al). Le compartiment de Cd réellement mobile du sol est alors plus proche des teneurs
extraites par NHsNOs3 que par le pyrophosphate.

Il est bien sOr possible de modéliser géochimiquement le Cd?* en solution en forgant I'intervention
de la complexation par la matiere organique et le Cd extrait par le pyrophosphate. Cependant,
comme la matiére organique du sol et le Cd extrait par le pyrophosphate n’apparaissent pas
comme des régresseurs performants dans les modéles statistiques, sans que ce soit une preuve,
cela suggeére que la complexation du Cd par la MOS est trop forte pour significativement

contribuer au Cd?* retrouvée dans la solution de sol.

La limite de ce paramétrage (NH4sNO3+AlIO/MnO+surface d’échange) du modele géochimique est
visible pour deux sols, D4 et RETARB pour lesquels, la concentration en Cd?* en solution est
largement sous-estimée et donc la sorption surestimée. Ces sols sont respectivement riches en
oxydes de fer amorphes (5.40 g.kg™") et en calcaire (841.9 g.kg™) et pourraient impliquer des
mécanismes de sorption différents nécessitant I'utilisation d’'un compartiment de Cd différent de

celui extrait par une solution de NH4NOs.

5. Conclusion

L’objectif de ce chapitre a été de prédire les concentrations en Cd?" en solution & partir de

variables facilement mesurables du sol et d’utiliser la modélisation géochimique pour tenter de
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comprendre les phases solides qui seraient le plus a méme de contribuer au Cd en solution. Les
modélisations statistique et géochimique permettent de prédire assez bien la distribution sol-
solution du Cd?* (RMSE = 0.170 pour I'approche géochimique et RMSE = 0.160 pour 'approche
statistique) avec pour la modélisation statistique, un nombre de variables a mesurer restreint (3
avec [Cd NH4NOs3, Cass, AlO] a 4 avec [Cd NH4NOs3, pH, Cass, MnQ]). Les bonnes performances
des modéeles statistiques testés par validation croisée et le domaine assez vaste des sols étudiés
autorise a priori un degré de confiance plutot satisfaisant concernant la robustesse des modeéles
statistiques qui de, par leur simplicité, seront privilégiés dans l'objectif de la prédiction. Il faut
cependant garder en mémoire que les sols acides dans cette étude sont sous-représentés, mais
c’est une situation classique en sols agricoles.

L’apport de la modélisation géochimique est intéressant, car parmi les scénarios performants
pour prédire le Cd?* en solution, celui supposant que le Cd en équilibre avec la solution était
essentiellement sorbé sur la CEC et les oxydes s’est avéré étre également suggéré par les
meilleurs modéles statistiques. La modélisation géochimique a donc permis de mieux
comprendre les variables des meilleurs modéles statistiques et de renforcer la confiance dans la
valeur prédictive de ces variables en y adossant des mécanismes. |l est tout de fois important de
noter que ces conclusions reposent sur des hypotheses fortes concernant la réactivité des phases
de sorption. En effet, le choix de la densité de charges des argiles se base sur le type d’argiles
minéralogiques dominant et peut donc facilement étre critiqué. Il serait donc important de valider
les hypothéses de modélisation par des caractérisations physiques des phases de sorption du
Cd et plus particulierement des argiles, qui semblent jouer un réle important dans la spéciation
du Cd en sols agricoles. Par exemple, des analyses par diffraction de rayons X permettraient
d’identifier les types d’argiles minéralogiques dominants de maniére plus controlée et ainsi
estimer les fractions d’AH de fagon plus juste.

En perspective, deux approches peuvent étre considérées pour estimer la fraction de Cd mobile
du sol et la confronter a notre estimation. La premiére serait de réaliser des expériences de
sorption/désorption en conditions contrélées (concentrations en Ca dans la solution de contact
équivalente a celles mesurées en solution de sol, et rapport volume:masse défini) avec différentes
concentrations en Cd en solution, afin d’estimer le compartiment de Cd réellement mobile. Pour
respecter la linéarité, les variations de Cd induites doivent étre relativement proches de la
concentration en Cd?* & I'équilibre du sol. Une fois ce compartiment de Cd mobile estimé pour
des sols contrastés, il pourrait étre régressé en fonction des paramétres pédogéochimiques des
sols afin de pouvoir le prédire plus simplement et pour essayer d’identifier les constituants du sol
qui I'expliquent.

Pour aller encore plus loin, il faudrait prendre en compte les cinétiques de sorption/désorption du
Cd et des cations compétiteurs sur les différents constituants du sol dans un modéle géochimique

multi-surfaces. Ce genre de modeéles permettrait d’étudier comment les cinétiques de sorption

- 113 -



influent sur la contribution individuelle de chaque type de surfaces réactives au
réapprovisionnement global en Cd de la solution de sol. Une étude récente, réalisée par Peng et
al. (2018) considére cette approche mécaniste et dynamique de modélisation du
réapprovisionnement car certaines cinétiques non prises en compte actuellement pourraient étre
limitantes. Cette approche cinétique est pertinente pour la prédiction du Cd prélevé par une
culture. En effet, la hiérarchie des phases solides assurant le réapprovisionnement de la solution
du sol en Cd?* doit étre raisonnée par rapport aux échelles de temps du prélévement par les

racines.

- 114 -



Chapitre IV. Modélisation statistique des teneurs en Cd dans le grain de blé dur

- 115 -



Chapitre IV. Modélisation statistique des teneurs en Cd dans le grain de blé dur

- 116 -



Chapitre IV. Modélisation statistique des teneurs en Cd dans le grain de blé dur

Chapitre IV. Modélisation statistique des teneurs en Cd

dans le grain de blé dur

Dans ce chapitre, nous avons cherché a élaborer un modéle simple de prédiction des teneurs en
Cd dans les grains de blé dur a partir de parameétres du sol. Pour rappel (cf. Chapitre 1.7), I'objectif
de cette partie est double : i) examiner la valeur d’'un modele statistique utilisant uniquement des
variables du sol pour prédire la teneur en Cd du grain de blé dur par rapport aux seuils
réglementaires actuel et en projet, ii) étudier si les variables d’'un modéle prédictif du Cd dans le
grain étaient bien cohérentes avec les variables prédictives du Cd®* en solution, identifiées dans
les chapitres Il et lll, conformément au fait que cette forme du Cd est celle prélevée par les racines

et la mieux corrélée a la phytodisponibilité.

Ce travail a été réalisé en deux phases dépendantes de la chronologie de deux projets de
recherche.

La premiére phase porte sur I'élaboration de modéles statistiques prédictifs de la teneur en Cd
du grain de blé dur a partir d’'un premier jeu de données issues du projet Arvalis-Inra Cadur (2012-
2014) qui était déja disponible au début de mon travail de these. Ce jeu de données a permis de
faire une premiere exploration de la démarche de modélisation. Dans une deuxiéme phase, le
nombre de sols a été augmenté grace aux enquétes de terrain du projet ANR CaDON
(Compréhension de la co-contamination du blé dur par le Cd et la mycotoxine deoxynivalenol).
Les sols complémentaires ont été sélectionnés pour compléter le premier jeu de données afin de

couvrir une gamme de situations la plus large possible.
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Partie 1 - Premiére élaboration de modéles statistiques
prédictifs de la teneur en Cd dans le grain de blé dur

Ce premier travail de modélisation du Cd dans le grain de blé dur est présenté sous la forme de

l'article tel que publié dans Environmental Science and Pollution Research en 2017.

Viala, Y., Laurette, J., Denaix, L., Gourdain, E., Méléard, B., Nguyen, C., Schneider, A., Sappin-
Didier, V., 2017. Predictive statistical modelling of cadmium content in durum wheat grain
based on soil parameters. Environ. Sci. Pollut. Res. https://doi.org/10.1007/s11356-017-
9712-z

Predictive statistical modelling of cadmium content in

durum wheat grain based on soil parameters

Yoann Viala?, Julien Laurette?, Laurence Denaix?, Emmanuelle Gourdain®, Benoit Méléard®,

Christophe Nguyen?®, André Schneider® Valérie Sappin-Didier®

#I1SPA, INRA, Bordeaux Sciences Agro, 33140, Villenave d’Ornon, France

® Arvalis-Institut du végétal, Station Expérimentale, 91720, Boigneville, France

1. Abstract

Regulatory limits on cadmium (Cd) content in food products are tending to become stricter,
especially in cereals, which are a major contributor to dietary intake of Cd by humans. This is of
particular importance for durum wheat, which accumulates more Cd than bread wheat. The
contamination of durum wheat grain by Cd depends not only on the genotype but also to a large
extent on soil Cd availability. Assessing the phytoavailability of Cd for durum wheat is thus crucial
and appropriate methods are required. For this purpose, we propose a statistical model to predict
Cd accumulation in durum wheat grain based on soil geochemical properties related to Cd
availability in French agricultural soils with low Cd contents and neutral to alkaline pH (soils
commonly used to grow durum wheat). The best model is based on the concentration of total Cd
in the soil solution, the pH of a soil CaCl, extract, the cation exchange capacity (CEC), and on
the content of manganese oxides (Tamm’s extraction) in the soil. The model variables suggest a

maijor influence of cadmium buffering power of the soil and of Cd speciation in solution. The model
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successfully explains 88% of Cd variability in grains with, generally, below 0.02 mg Cd kg™
prediction error in wheat grain. Monte-Carlo cross-validation indicated that model accuracy will
suffice for the European Community project to reduce the regulatory limit from 0.2 to 0.15 mg
Cd.kg™ grain, but not for the intermediate step at 0.175 mg Cd.kg™". The model will help farmers
assess the risk that the Cd content of their durum wheat grain will exceed regulatory limits, and
help food safety authorities test different regulatory thresholds to find a trade-off between food

safety and the negative impact a too strict regulation could have on farmers.

Keywords: Cadmium, Durum wheat, Soil contamination, Statistical predictive model, chemical

extraction

2. Introduction

Cadmium is a non-essential, highly toxic metal, and was classified by the International Agency
for Research on Cancer (IARC, 1993) as carcinogenic for humans. Chronic exposure to Cd,
including through food, can cause damage to different organs as well as cancer (Cho et al., 2013;
Jancic and Stosic, 2014; Nawrot et al., 2006). Cd occurs naturally in agricultural soils and its
concentration generally depends on the parent material (Kabata-Pendias, 2004). Although Cd
contents are usually low in agricultural soils, they sometimes tend to increase due to
anthropogenic inputs, including atmospheric deposition and mineral fertilizers (Hutton, 1983).
Despite these low or moderate contents, Cd can represent a threat to human health because the
main pathway of exposure for the general population is consuming food made from contaminated
plant products (Satarug et al., 2003). Therefore, in Europe, some regulatory limits have been
established for maximum Cd content in some but not all foodstuffs (European Union, 2006). For
cereal grains except rice and wheat, the maximum Cd contentis 0.1 mg kg™ (15% water content).
For rice and wheat, the limit is 0.2 mg.kg™” (European Union, 2006). Wheat is one of the most
widely produced and consumed cereals worldwide (FAO, 2015) and, among wheat subspecies,
durum wheat (Triticum turgidum subsp. durum) has been shown to accumulate much more Cd
than bread wheat (Li et al., 1997; Stolt et al., 2003). Consequently, durum wheat, which is widely
consumed as semolina and pasta, is an important contributor to the dietary intake of Cd by
European populations. Following the recommendation of the European Food Safety Authority to
reduce the dietary exposure of humans to Cd almost 3 fold (EFSA, 2009), the European Union
proposed to reduce the maximum Cd content of durum wheat grain from 0.2 to 0.15 mg kg™ with
an intermediate limit of 0.175 mg kg™" (DG-SANCO, 2011). These new limits call for simple
predictive models to assess the risk of contamination of durum wheat grain by Cd.

Cadmium uptake by plants mainly depends on the plant genotype, but also on Cd availability in

soils, which is driven by different mechanisms, and which, in turn, can be affected by agricultural
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practices including crop rotation and tillage (Oliver et al., 1993). Total cadmium content in the soil
is usually a poor indicator of the quantity of metal transferred to plants, as it is well established
that only part of the total content can be transferred from the solid phases of the soil to the soil
solution from which it is taken up by roots as free Cd®* (Campbell, 1995). Exchanges of Cd
between the soil solid phase and the soil solution are controlled by different mechanisms including
ion exchange, specific adsorption or complexation involving chemical bonds of variable strength
like Van der Waals interactions or covalent bonds. Clay minerals, organic matter, metallic oxides
or oxi-hydroxides are the main constituents involved in the sorption of Cd onto the soil solid phase.
In alkaline pH conditions, the availability of Cd for root uptake can decrease due to the
precipitation of the metal, particularly with carbonates. In solution, Cd speciation is governed by
complexation with organic and inorganic ligands. Protons and other cations (mainly Ca®* and
Mg?*) compete with Cd?* for both sorption and complexation in solution (Del Castilho and
Chardon, 1995; Naidu et al., 1994; Ross, 1994).

In France, durum wheat is usually cultivated on alkaline and calcareous soils with low Cd contents
(median of 0.3mg Cdkg' dry soil) (Arvalis, personal communication,

https://www.english.arvalisinstitutduvegetal.fr/index.html). Although Cd phytoavailability could be

expected to be lower due to the high pH values and carbonate contents, durum wheat crops can
accumulate Cd in grains at levels close to the regulatory limit (Arvalis, personal communication).
This means that a significant part of the soil Cd is probably solubilised and taken up by wheat,
but is not taken into account by the statistical models used to predict the soil-solution partitioning
of total or free Cd (Degryse et al., 2009). In the literature, plant available Cd is typically based on
a single extraction or on sequential extractions, using chemical extractants that differ in their ability
to selectively extract metals bound to different soil fractions (Harmsen et al., 2005; Lebourg et al.,
1996; Meers et al., 2007; Tessier et al., 1979). However, these extractions cannot perfectly mimic
resupply of Cd?* from the solid phase to the soil solution during depletion resulting from root
uptake. Yet, because of the initial low concentration of soluble Cd?*, resupply is expected to play
an important role in soils with alkaline pH and should therefore also be taken into account in the
models. This can be accomplished by testing the cationic exchange capacity and the clay and
organic matter contents as explanatory variables in the model used to predict Cd accumulation in
the grain. Another possibility is to test the predictive value of the diffusion gradient in the thin film
(DGT) technique developed by Zhang et al. (2001). DGT is a passive device that acts, like a root,
as a sink for Cd?". It creates Cd depletion at the interface with the soil solution and can hence
account for resupply from the solid phase. Finally, in the modelling approach, competition for
sorption and complexation with soil cations can be included by considering the pH and the
concentrations of Ca and Mg in the soil solution.

Most statistical models which predict Cd content in wheat grain from soil variables are designed
for bread wheat (Adams et al., 2004; Baize et al., 2009; Brus et al., 2005; Francois et al., 2009;
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Gray et al., 2001; Hough et al., 2003; Liu et al., 2015; Mench et al., 1997; Nan et al., 2002; Ran
et al., 2016; Zogaj and During, 2016), whereas few are devoted to durum wheat (Garrett et al.,
1998; Norvell et al., 2000). Furthermore, in the latter above-cited durum wheat models, the
goodness of fit (r? of 0.74 and 0.84, respectively) was likely linked to specific soil characteristics.
Garrett et al. (1998) postulated that in their soils, Cd availability was mainly controlled by Cd-
organic matter complexes and their model only included the Cd and the soil organic C extractable
by pyrophosphate. In the study by Norvell et al. (2000), the authors reported highly variable soil
salinity in their soils. The first goal of the present work was thus to extend the number of candidate
variables to build a predictive model of the availability of Cd for durum wheat. In addition to
classical extractions and soil characteristics (soil total Cd content, clay, loam and organic carbon,
pH), we tested the concentration of Cd in the soil pore water, the free ionic fraction of Cd in
solution, contents of calcareous and amorphous material, the Cd accumulated by DGT during a
48-h test, dissolved organic carbon, and finally concentrations of soluble Ca, Mg and K. These
variables were tested in multiple linear models to account for soil-solution Cd partitioning, the
buffering capacity of the soil, speciation in solution, the carbonated fraction of Cd, and competition
with major cations in the soil. The second goal of this work was to assess the predictive value of
the models by cross validation in order to estimate the error of prediction with respect to the
current project of lowering the regulatory limits from 0.2 to 0.15mg Cd/kg grain with an
intermediate step at 0.175 mg Cd/kg (DG-SANCO, 2011).

3. Materials and methods

3.1. Sampling and preparation

Nine French agricultural sites were chosen for this study. Each site corresponded to a cultivar
comparison trial with three blocks, of 1000m?, per cultivar. Paired samples of topsoil and wheat
(Triticum turgidum subsp. Durum, Miradoux) were collected at the heading stage (around 60 days
after sowing) from each of the three blocks. The soil was sampled in the 0-30 cm ploughed layer
where most of the root system developed. A total of 27-paired samples of soil and wheat were
used. Soil samples were air dried and sieved at 2 mm. The residual water content was determined
after drying at 105 °C until constant weight (NF ISO 11465:1994).

The plants were also sampled at maturity (around 90 days after sowing) to determine the grain
Cd content and in the immediate vicinity of the previous sampling (soil and plants) so that soil
conditions are assumed to be homogeneous. The plants were divided into shoots (stems and
leaves) and grains for the last sampling. Four to five plants were collected for each sampling and
a composite sample was made. Plant parts were carefully rinsed with permuted water and then
with distilled water. These samples were dried at 60 °C for 48 hours to constant weight and ground

(<1 ym) using a Retch Planetary Ball Mill PM 400. Aliquots of powdered samples were digested

-121 -



Chapitre IV. Modélisation statistique des teneurs en Cd dans le grain de blé dur

using a mixture of HNO3 69% (Aristar® for trace analysis, VWR Chemicals) and H.O2 30%
(Ultratrace®, ppt-trace analysis grade, Scharlau) and the Cd in the extracts was quantified by
furnace atomic absorption spectrometry (PinAAcle 900T, PerkinElmer). Grains sampled at
maturity were air dried to a final constant water content of 15% as stated for the regulatory limit
for Cd. The Cd contents of grains were determined by atomic absorption spectrometry after wet

digestion (http://www.capinov.fr/).

3.2. Soil characteristics

The following parameters were determined from air-dried soil subsamples according to French
standardized procedures. Soil pH was determined in a distilled water (1:5 soil to solution ratio)
and 0.01 M CacCl, extract (1:10 soil to solution ratio) (NF ISO 10390:2005). Total CaCOs3 content
was quantified using the acid neutralisation method (NF X 31-105). The total soil organic carbon
fraction (SOC) was determined by dry combustion after correction for carbonate (NF ISO
10694:1995). The soil texture was determined using the Robinson pipette method (NF X 31-107)
and the cationic exchange capacity (CEC) was measured at soil pH using the cobaltihexamine
chloride method (NF X 31-130). The concentration of dissolved organic carbon (DOC) was
measured in the 0.01 M CaCl, extract by oxidative combustion (TOC-VCSH, Shimadzu).

3.3. Soil and soil solution extraction and analyses

Total Cd soil content was quantified after solubilisation by fluorhydric and perchloric acids (NF X
31-147). After complete dissolution, the concentrations of Ca and Mg in the extracts were also
analysed by ICP-AES (inductively coupled plasma atomic emission spectrometry) and in Cd by
ICP-MS (inductively coupled plasma mass spectrometry).

Seven soil extractions were performed, the procedures, reagents and soil:solution ratios are
detailed in Table IV.1. At the end of the extraction, the soil suspensions were centrifuged at
7,500 rpm at 20 °C for 15 min and the supernatants were filtered through a 0.2 um cellulose
acetate filter. The Cd was then quantified by ICP-MS, and Mn, Al and Fe on Tamm'’s extracts by
ICP-AES. All trace metal analyses and soil characterisations were performed by the INRA soil-

testing laboratory (http://wwweé.lille.inra.fr/las).

Table 1V.1: Summary of the extraction methods used as single extractants to evaluate the phytoavailability

of Cd for durum wheat.

Soil:solution Extraction

Extracting solution References ratio (w:v) time (h)
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HF/HCIO4 acid extraction (total

extraction) NF X 31-147 ) )

0.05M EDTA atpH 7 Ure, 1996 1:10 1

1M sodlu.m aqetate adjusted to pH 5 Tessier et al., 1979 18 3
with acetic acid

gf' '\1"0N34P207 (pyrophosphate) at | ojand & Digby, 1984 1:100 16
0.2M oxalic acid + 0.2M ammonium .

oxalate (Tamm’s reagent) at pH 3 McKeague & Day, 1966 1:100 4
1M NH4NO3 at pH 5 Symeonides & McRae, 1977 1:2.5 1

0.01M CacCl; at soil pH Houba et al., 1990 1:10 2
Ultra-pure (UP) water at soil pH Reported by Lebourg et al., 1996 1:5 1

The soil pore solution was obtained by centrifugation as described by Schneider (2006). Briefly,
soils were moisturised to pF 1.7, using the model from Jong et al. (1983) to calculate the right
amount of ultra-pure water to add. After equilibrating overnight, approximately 12 ml of the non-
water miscible organic solvent CF3Cl; (ACS, Reag. Ph. Eur, Merck) were added to displace the
soil solution during centrifugation at 13,000 rpm for 1 h. The aqueous supernatants were carefully
separated from the solvent and filtered through a 0.2 ym cellulose acetate filter.

These solutions were used to determine the pH using a microelectrode (pHC4000-8, Radiometer
analytical), and to quantify the major cations, Ca, Mg and K by flame-AAS, and Cd by furnace-
AAS (Solaar M6, TJA Solutions). The free fraction of Cd (Cd?*) in these soil solutions was
measured using the ion-exchange method developed by Schneider (2006). This method is based
on the Ca/Cd exchange properties of a cation exchange resin (Amberlite IR-120, Aldrich)
converted to Ca form. The soil pore-solution (around 2 ml) was mixed with the Ca-resin at a 500:1
v:w solution:solid ratio (determined precisely) and shaken at 20 °C for 24 h, after which 0.2 ml of
the soil pore-solution was sampled to determine the concentration of Ca after contact. Next, a
known amount of radioactive '%°Cd (Perkin-Elmer) was added to the resin:solution mixture. The
vials were shaken at 20 °C for 24 h, after which the radioactivity remaining in solution was
quantified in a 0.5 ml aliquot of solution by liquid scintillation counting (Tri-Carb 2100TR, Packard
BioScience), after addition of 2.5 ml of scintillation cocktail (Instagel-Plus, Packard BioScience)
and correction for quenching. The fraction of free Cd (Fcq) was calculated from the resin Vanselow
selectivity coefficient for Cd/Ca exchange (YKcaica), using Equation V.1 :

(R—IJXCCG xV
_\r %100 Equation 1V.1

14
KCdeCaJ,xm

Cd
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where R/r is the ratio of added (R) to remaining (r) radioactivity, Cca is the concentration of calcium
in the solution after contact, V/m is the soil solution:resin ratio and Rcay is the content of Ca on

the resin after contact calculated by Equation IV.2.

V
RCa,f = RCa,i + (CCa,i - CCa,eq)x Z Equatlon |V2

Free Cd (Cd?") concentrations were calculated using this fraction of free Cd and the concentration
of total Cd in the soil pore-solution obtained by centrifugation, with Equation IV.3 :

| F

[C - %)OX[Cd]pomwaler Equation V.3

3.4. DGT experiments

DGT experiments were performed in the laboratory using fresh soils stored at 4 "C. Approximately
700 g of fresh soil were weighed and ultra-pure water was added to reach approximately 50% of
the maximum water holding capacity (WHCnax). The soils were incubated at 28 °C for 24 h in
closed plastic containers. Next, the soils were moistened to 100% of their WHCnax and allowed
to equilibrate at 28 °C in the dark for 24 h. Then, three DGT devices were applied to each sail,
avoiding any free air space between the filter and the soil surface. The containers were closed
and left at 28 °C in the dark for 48 h before collecting the DGTs. The 48-h period of contact
between the DGT and the soil was chosen to obtain a quantifiable amount of Cd on the resin
while minimising changes in the soil conditions during the contact (Harper et al., 1998). Each resin
was individually bathed in 2 ml of 1 M HNO3 for 24 h to eluate the sorbed Cd. In addition, after
the DGTs had been used, the soil solutions from the containers were sampled with Rhizon
microcups (Rhizosphere Research Products, Wageningen) inserted horizontally. Cadmium in the
soil solutions and in the resin eluates was quantified using furnace-AAS (PinAAcle 900T,
PerkinElmer).

An indicator of the Cd buffering power of the soil can be derived from DGT data (Zhang et al.,
2001). Indeed, the ratio (b) between the calculated Cd concentrations at the interface between
the gel and the resin of the DGT (Cobet) and the Cd concentrations in the soil solution obtained by
the rhizons (Cinizon, Equation 1V.4) reflects the capacity of the solid phase to resupply the soil

solution with Cd.

C
b=—2¢ Equation IV .4

rhizon

If the resupply is fast, and the solid phase contains a large amount of mobile Cd, the concentration
at the interface will not diminish significantly and b will be close to one. Conversely, if little is
resupplied from the solid phase, Cper Will tend to zero because the resin behaves as an infinite

sink and b also tends to zero (Harper et al., 1998; Zhang et al., 2001).
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3.5. Testing statistical models from the literature

We conducted an extensive search of the literature to find statistical models based on soil
properties for the prediction of Cd contents in wheat grains that could be tested on our dataset.
The following models were found for bread wheat (Adams et al., 2004; Baize et al., 2009; Brus et
al., 2005; Francois et al., 2009; Gray et al., 2001; Hough et al., 2003; Liu et al., 2015; Mench et
al., 1997; Nan et al., 2002; Ran et al., 2016; Zogaj and Diring, 2016) and for durum wheat (Garrett
et al., 1998; Norvell et al., 2000). We discarded all the models which included soil variables not
measured in our study. Finally, four models were retained and are detailed in Table IV.2. These
models include total Cd, pH and in one model, soil organic matter, all these variables being highly
relevant to explain Cd partitioning from soil to solution (Degryse et al., 2009; Sauvé et al., 2000a).
Unfortunately, the selected models were developed for bread wheat, but we hypothesised that if
the models are valid, the effect of the species (bread wheat versus durum wheat) would possibly
affect the slope of the relationship between the predicted and the measured Cd content in grains,

but not the strength of the relationship.

Table 1V.2: Models found in the literature to predict Cd contents in bread wheat grains. N is the number of
observations used to parameterize the model; r?q: adjusted r-squared; a is the slope of the regression
between observed and predicted values for each model; RMSE: root mean square error; r* r-squared of

the regression between observed and predicted values.

Model Reference N ad) a (Eg/lsge) r2
l0g10(Cdgrain) = 0.28 + 0.44 log1o(Cdiotal) Adams et al.,

~0.18 pH (2004) 162 049 1.81 0033 042
Iog10(Cdgrain) =1.022 + 0.749 IOg10(CdtotaI)

-0.257 pH - 0.277 log1o(SOM) Brusetal., (2005) 84 NA 2 0.041  0.44
Iog10(Cdgrain) =1.386 + IOg10(CdtotaI) .

-0.279 pH Liu et al., (2015b) 14 0.85 0.67 0.029 0.45
Iog10(Cdgrain) =0.703 +1.04 |Og10(CdtotaI)

-0.175 pH Ran et al., (2016) 99 0.61 0.47 0.038 0.44

3.6. Statistical modelling
The content of Cd in durum wheat grain was modelled by multiple linear regressions with the soil

variables as regressors. The models tested included one to a maximum of four regressors to

avoid over-parameterization. The rationale used to select the regressors in a hierarchical way
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was the following. For the one-regressor models, we selected variables that could reflect the soll
available Cd, namely, the Cd in soil derived from the different extractions (Table I1V.1). For the
two-regressor models, we crossed the previous models with the soil pH, measured in water, in
CaCl, extract, or in the soil pore solution. Indeed, the proton competes with Cd for both the
complexation and the sorption of Cd and is therefore expected to be among the most influential
parameters in soils (Adriano, 2001). The 3- and 4-regressor models crossed the 2-regressor
models with one or two additional variables, respectively. The additional variables were related
to sorption, speciation in solution and competition for sorption and complexation: SOC, contents
of carbonates and amorphous oxides, CEC, texture, DOC, and cations and anions in solution. A
total of 3,065 models were tested.

The models were individually tested by leave-one-out cross-validation (LOOCV). The models
were parameterized on (N-1) observations and the remaining observation was used to calculate
the error of prediction. The process was repeated N=27 times and the root mean square error of
predictions (RMSELoocv) was then calculated for each model. Models was evaluated using the
following criteria: adjusted multiple correlation coefficients (%) calculated from the multiple linear
regressions and from the simple linear regression between predicted and observed values, the
Bayesian information criterion (BIC) to penalise over-parameterization of the models, the
RMSE_oocv and the variance inflation factor (VIF) to detect multicollinearity between predictors.
In order to test if the dataset used to parameterize was sufficiently big, a second cross-validation
was performed based on the approach of Shao (Shao, 1993). This procedure involves the random
selection of n, data to validate the model, while the remaining data (N-n,) are used to parameterize
the model. The size of validation subset (n,) ranged from 1 to a maximum of 21. This left a

minimum of 6 observations for parameterization of the largest models with 4 regressors. The case

(Nj
where n,=1 corresponds to the leave-one-out cross-validation. There were up to 20 million nv

subsets and a maximum of 10° distinct possibilities were consequently randomly chosen and
tested. The RMSE was calculated for each validation subset and compared to the RMSE of the
corresponding model parameterized on the whole dataset. All statistics and data treatments were

conducted using R software version 3.3.2. (R Core Team, 2016).

4. Results and discussion

4.1. Soil properties and Cd contents in plant materials
All the soils were alkaline with pH values ranging between 8.0 and 8.7 (Table 1V.3.a). From field

surveys (Arvalis, pers. comm.), this range was estimated to cover the 60% upper range of the

French agricultural soils used to cultivate durum wheat. For durum wheat cropped in France, soll
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pH generally ranges from 6 to 8.7, meaning that 40% of the cases where pH is between 6 and
8.0 were not tested in our models, so our results should be extrapolated with caution to these
situations.

The total Cd contents of the soils we studied ranged from 0.14 to 1.00 mg.kg™ (Table IV.3.b),
which we consider covered about 80% of the soils under durum wheat, for which the Cd content
ranged between 0.09 and 1.44 mg kg™ soil according to the above-mentioned field surveys
(Arvalis, pers. comm.).

The other soil characteristics, including texture, CEC, organic carbon and calcareous contents,
were typical of French agricultural soils and displayed the necessary variability so that these
characteristics could be used as explanatory variables (Table 1V.3.a).

Plant Cd contents ranged from 0.125 to 0.652 mg.kg"' DW (dry weight) in the shoots and from
0.009 to 0.144 mg.kg™" in the grains at 15% water content (Table 1V.3.c). These values are within
the range of Cd contents previously reported in durum wheat grains (Adams et al., 2004; Li et al.,
2011) and are below the maximum admissible content (0.2 mg.kg”') set by the European

Commission (European Union, 2006)
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Table 1V.3: Summary of the characteristics of the soils used in this study (a), of the Cd pools estimated by a single ext

and of Cd measured in different wheat organs, roots, shoots and grains (c).

(a) Soil characteristics

Ca px
Granulomet CEC SOC CaCOs DOC
Value  Soil pH pI—(I;ICa puaag:e i 3 wate
2 Clay Silt Sand
% cmol*/kg  g/kg g/kg mg/ll  mmc
Min. 8 6.8 8.2 186 152 11 10.7 9.21 271 33.9 2.0:
Median 8.4 7.3 8.4 30.1 356 287 18.4 15.7 208.6 49.6 3.1
Max. 8.7 7.5 8.5 53 54 59.4 33.5 40.3 426 704 10.8
(b) Soil Cd content according to the extraction
Value cd HF Cd Cd sodium  Cd pyro- Cd CdNH:N CdCaCl CdUP Cd %?(
EDTA  acetate phosphate  Tamm O3 2 water DGT vfl)ate
Hg/kg  Hglkg Hg/kg Hg/kg Hg’kg  ugl/kg Hg’kg  uglkg Hglkg g/
Min. 135 63.7 70.05 10.18 0.19 0.3 0.03 0.01  0.003 0.03
Median 318 146 129.4 51.29 22.69 0.96 0.24 0.05 0.009 0.10
Max. 999 355 259.8 197.2 84.49 2.3 0.89 0.14 0.065 0.32
(c) Cd contents in different wheat organs
Shoot Cd Grain Cd
Value
mg/kg DW mg/kg?®
Min. 0.125 0.009
Median 0.329 0.063
Max. 0.652 0.144

@ Grain Cd contents are expressed at 15% water content
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4.2. Is it possible to predict Cd content in durum wheat grains at
maturity from shoot Cd content at the early heading stage?

Early diagnosis of the contamination of the grain by Cd would be possible if the Cd content of
wheat shoots at heading stage is correlated with that of grains at maturity. This correlation was
positive and significant, but too weak to be used as a valid model of risk assessment (r> = 0.25,
p-value <0.05). From the plant physiological point of view, the weak correlation between the Cd
in the shoot at heading and the Cd content of the grain at maturity could mean that the Cd
accumulated in the grains does not always originate from remobilisation from shoots but could
also be the result of direct uptake during post-heading growth. The balance between
remobilisation and uptake for the allocation of Cd to the grain could mirror that of Zn, due to the
fact that these two elements could behave similarly in plants (Khan et al., 2014). Remobilisation
of Zn from vegetative tissues to the grain is favoured when the availability of Zn for root uptake is
low (Sperotto, 2013). Therefore, assuming that Cd and Zn behave similarly, we introduced the
indicator of the buffer power for Cd b in the regression model between the grain Cd at maturity
and the Cd in the shoot at heading, and the goodness of fit increased greatly (r* = 0.78, p-value
<0.001, N=26).

seksk ek

=-0.047"+0.242"Cd

shoots

+0.2307h—-0.405"Cd, xb Equation IV.5

shoots

cd,,,,
The sign of the coefficients of Equation IV.5 are consistent with the above-mentioned hypotheses.
The coefficients of Cdsheots @and of b are positive because they could be a source of Cd from
remobilisation and uptake, respectively. The negative coefficient of the interaction between
Cdshoots and b could mean that the remobilisation of Cd from shoots to grains is greater in soils
with low buffering power for Cd (low b-values). Conversely, when soils have high buffering power

for Cd, grain Cd might mainly result from direct uptake and remobilisation could be minimum.

4.3. Soil Cd extractions

In unpolluted agricultural soils with low Cd contents, the availability of Cd and not the root uptake
capacity generally limits accumulation of the metal by the plant (Lin et al., 2016). Consequently,
different extractions were tested to identify the one that best reflects the amounts of Cd potentially
available to durum wheat: the amounts of Cd recovered in the soil pore- solution, by DGT and
Rhizon samplers and by different chemical extractants applied separately and not sequentially
(Table IV.3.b).

As expected, the least Cd was extracted by ultra-pure (UP) water, from 0.005 to 0.04% of the

total Cd (HF/HCIO4 extraction) since water only extracts Cd weakly bound to the soil matrix. The

-129 -



Chapitre IV. Modélisation statistique des teneurs en Cd dans le grain de blé dur

0.01 M CaCl; solution extracted three times more Cd than the ultra-pure water because this salt
also extracted Cd sorbed onto the soil matrix by ion exchange due to the substitution of Cd by Ca
(Houba et al., 1990). NHsNOs3 extracted on average 4.1 times more Cd than CaCl,. The chemical
mechanisms reported to explain the action of 1 M NH4sNO3 are a moderate drop in pH values
(around pH 5) and the formation of metal amine complexes, which is favoured in alkaline soils
due to the dissociation of NH4* (Gryschko et al., 2005). The high concentration of NH4* strongly
competes with cations for sorption (Barrow, 1986) and consequently favours Cd desorption.
NH:NOs extraction also estimates the content of exchangeable-Cd but extracted more
exchangeable-Cd due to the higher molarity of the competitive cation NH4* (Table IV.1). Tamm’s
reagent was chosen for its ability to dissolve amorphous metallic oxides and to release the Cd
sorbed on these constituents into solution. This extractant retrieved from 0.08% to 21.3% of the
total Cd, much less than the Cd extracted by the sodium-pyrophosphate solution, which ranged
from 2.8% to 47.4% of the total Cd. In addition to the Cd weakly sorbed onto the soil, sodium-
pyrophosphate enables the extraction of Cd complexed with organic matter and can slightly
dissolve amorphous metallic oxides. This shows that in our cases, complexation of Cd by the
solid organic matrix was likely to dominate. This is in agreement with the literature on the
modelling of the soil-solution partitioning of Cd which clearly shows that soil organic carbon is a
much more frequent significant regressor than oxides (de Vries et al., 2011; Degryse et al., 2009;
Groenenberg et al., 2010b; Sauvé et al., 2000a).

Sodium acetate/acetic acid at pH 4.5 released more Cd, from 25% to 55% of the total Cd, than
the previous extractants. This can be explained by the fact that, in addition to the weakly sorbed
Cd, this extractant dissolved Cd-carbonates, which were likely an important fraction because of
the high pH and calcareous contents of the soils. Finally, the 0.05 M EDTA solution extracted the
most Cd, i.e., from 35% to 64% of the total Cd. EDTA is a strong complexing ligand anion which
can chelate the Cd complexed with organic matter and with metallic oxides (Ure, 1996), like
sodium pyrophosphate but with a greater extraction strength.

The soil pore water solutions collected by centrifugation contained higher concentrations of Cd
than the solutions collected by the Rhizons, 118 versus 56.5 ng Cd.I"", respectively. One possible
explanation for this difference could be the length of the period of equilibration after rewetting the
soil: overnight for the centrifugation method compared to four days for the Rhizon method.
Rhizons extract water poorly held by the soil constituents, mainly the gravitational water of the
macro porosity, whereas centrifugation also extracts the capillary water. Due to the buffering
capacity of the solid phase and due to soil tortuosity, four days after rewetting may not have been
long enough to reach equilibrium between the Cd concentration in the capillary water and in the
water in the macroporosity. Furthermore, rewetting a soil generally results in a transient burst of
microbial activity accompanied by the release of soluble organic matter (Merckx et al., 2001),

which can complex and therefore desorb part of the Cd sorbed onto the solid phase. The soils
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used for the extraction by centrifugation were incubated wet for a shorter time than the soils used
for Rhizon extraction. Consequently, the former might have more soluble organic ligands that may
have desorbed more Cd (Cornu et al., 2007).

The free fractions of Cd measured in soil solutions obtained by centrifugation ranged from 18%
to 78% with a median of 44% corresponding to Cd®* concentrations ranging from 14.53 to 147.50
ng.I"". The high values obtained for the free fractions were not expected because of the alkaline
pH values. They might be explained by the high concentrations of competitive cations including

Ca compared to the concentration of ligands.

4.4. Testing models from the literature for the prediction of grain
Cd in durum wheat

The models from the literature tested on our dataset (Adams et al., 2004; Brus et al., 2005; Liu et
al.,, 2015; Ran et al., 2016) explained less than half the variability of the observed grain Cd
contents, and underestimation by the models was not systematic, as we had expected from the
fact that they were parameterized for bread wheat (Figure 1V.1 a to d). This shows that the soil
total Cd, pH, and soil organic matter can enable a rough estimate of how Cd in grain is expected
to change when these variables vary, but that the parameterization in the literature was not robust.
Several explanations are possible. First, the range of data used for their calibration may not cover
the soils tested in our work. Indeed, the model proposed by Brus et al. (2005) was parameterized
on soils with SOM contents ranging from 1.4 to 42 g.kg™ and tested on soils with SOM contents
ranging 15.9 to 69.8 g.kg™ The accumulation of Cd in grain also depends on the plant genotype,
which is not explicitly taken into account in the models in the literature, as they were
parameterized for bread wheat, whereas we tested them on durum wheat. Furthermore, within
the same subspecies (bread wheat or durum wheat), differences in accumulation between
cultivars can reach a x2 to x3 factor (Perrier et al., 2016; Zimmerl et al., 2014). Finally, in models
only based on total Cd, pH and soil organic carbon, the speciation and the buffer capacity of Cd
in the soil are poorly taken into account. Total Cd is unlikely to always be fully mobile. Only pH
and soil organic carbon could be partly linked with the speciation of Cd in solution but these

variables also reflect sorption and desorption.
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Figure IV.1: Comparison of grain Cd contents in this study and the corresponding predictions made by the
model of Adams et al. (2004) (a), Brus et al. (2005) (b), Liu et al. (2015) (c) and Ran et al. (2016) (d) and
the best model from this study (Equation IV.8) (e). The black line represents the regression between

observed and predicted values; the red dashed line is the 1:1 line; the green dotted line represents the
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4.5. Statistical models to predict Cd in durum wheat grain at
maturity

Among the one-variable models, those with HF/HCIO4, EDTA, sodium acetate and Tamm
extracted Cd showed poor goodness-of-fit with r-squared values around 0.15 (Table 1V.4). The
Cd recovered in the soil pore-water by centrifugation or by the Rhizon samplers and even the
concentration of the free ion Cd®* did not produce good models (Table 1V.4).

Intermediate goodness of fit was obtained for the one-variable models based on the Cd recovered
by the DGT (r? = 0.40, p-value <0.001) or extracted by water, 0.01 m CaCl, or pyrophosphate
solutions (Table 1V.4).

Table 1V.4: Adjusted r-squared for the linear regressions between the grain Cd (log) contents and the Cd

contents (log) recovered using different extraction methods.

Extraction method ad)
HF/HCIO; acids 0.176°
0.05M EDTA 0.153"

Sodium acetate atpH5 0.133
Pyrophosphate at pH 10 0.579™
Tamm’s reagent 0.164"

1 M NHsNOsat pH 5 0.624™

0.01 M CacCl; 0.543™
Ultra-pure water 0.490™
DGT 0.3977
Pore-.water by 0467
centrifugation

Free Cd (Cd?") 0.493™

Statistical significance: ™ for p-value <
0.001, ™ for p-value < 0.01, " for p-value <
0.05

The 1 M NH4NOs solution was the best extractant, reflecting Cd bioavailability for durum wheat in
the soils studied here (r> = 0.62, p-value <0.001). The effectiveness of 1 M NH4sNO3 extraction in
correlating with Cd accumulation in the plant has also been reported for wheat, carrot, spinach
and lettuce (Knoche et al., 1997 reported in Gryschko et al., 2005). As a whole, even if a particular

one-variable model can give a satisfactory goodness of fit, the robustness of these simple models
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is -or can be expected to be- low because the complexity of the mechanisms governing the

phytoavailability of Cd in soils.

The best two-variable model included Cd from the DGT and the CaCl, pH (r*= 0.66, Equation
IV.6, Table IV.5), which showed that adding the CaCl, pH to the Cd from the DGT notably
improved the predictive value of the model. One possible explanation could be that, in alkaline
soil, roots can reduce the pH in the rhizosphere to increase the availability of nutrients (Hinsinger
et al., 2003) which is not taken into account if only the Cd DGT is used in the model.

When the number of regressors was increased to three, the r? of the best model was 0.79
(Equation IV.7, Table IV.5).

The model with the best predictive value included the total Cd in the soil solution obtained by
centrifugation, the pH measured in the CaCl. extract, the CEC and the amount of Mn extracted
by Tamm’s reagent (Equation IV.8, Table IV.5). This model explained 88% of the total variance
of the grain Cd contents. The variance inflation factor (VIF) did not identify strong correlations
between the regressors following the rule of thumb that suggests examining collinearity for value

above 2.

Table 1V.5: Best models to predict Cd contents in durum wheat grains and associated statistics: raq
adjusted r-squared; RMSE: root mean square error; RMSELoocv root mean square error from the leave-

one out cross-validation; VIFmax: maximum value of the variance inflation factor; N number of observations.

RMSE
Eq. Model adi RMSEioocy VIFmax N

(mg.kg™")

IOg10(Cdgrain) =7.359 + 0697*H
Equation V.6 logio(Cdoor) 0.66 00219 00254 22 26
-1.014™ pH CaCl,

log10(Cdgrain) = -3.584" + 0.339"
log1o(Cd?")

Equation IV.7 0.79 0.0184 0.022 3.0 27
+1.722" log1o(CEC) - 0.864

IOg1O(MnTamm)

IOg10(Cdgrain) =-1.979 + 0553***
IOg10(Cdpore water) - 0347* pH CaCI2

Equation IV.8 0.88 0.0102 0.0125 2.2 27
+1.630™ log1o(CEC)

-0.685™ IOg10(MnTamm)

Statistical significance: ™ for p-value < 0.001, ™ for p-value < 0.01, " for p-value < 0.05
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Figure IV.1.e shows the regression between observed grain Cd contents and predictions made
by Equation IV.8. The slope is close to one (1.012) with a non-significant intercept (p-value = 0.9)
and 91% of the variance was explained, showing that the model was accurate and not biased.
Equation 1V.8 had a RMSE of 0.013 mg.kg™, which is quite low and accurate for the prediction of
grain Cd contents whose values ranged from 0.09 to 0.144 mg. kg™.

Figure IV.2 presents the RMSE values for each different size of the subset tested for validation
(nv). Equation IV.8, when parameterized with N = 27 soils, produced a low value of RMSE (Table
IV.5), represented by the red line in Figure IV.2. When the size of the parameterizing subset
decreased (n. increases), the prediction errors of the models increased. However, no excessive
increase in the RMSE was observed with a validation subset of less than 13 soils (Figure 1V.2).
This suggests that when the model is parameterized with 14 soils and tested on the remaining
13, the model uncertainty remains acceptable. Consequently, 26 soils were considered to be

enough to select variables to produce a robust model.

—— RMSE =0.0102 mg.kg™

1e+64 -

Te+47-

1e+30

RMSE (mg.kg)

1e+13- 4

1e-04

T T T
5 10 15 20
nv values for validation subset

Figure IV.2: RMSE of predictions from the best model (Equation IV.8) for different sizes (n,) of validation
subset from a Monte Carlo cross validation. The red line corresponds to the value of RMSE of the model

parametrized with 27 soils (nv = 0)

The contributions of each regressor of Equation IV.8 model to the total sum of squares were 38%
for the concentrations of Cd in the pore water, 5.7% for pH CaCl,, 43.8% for the CEC and 12.5%
for the Mn Tamm’s contents. It is worth noting that the two main contributors are the initial
availability of Cd in the soil solution (pore water Cd) and the CEC, which can be interpreted as
the buffering capacity of the solid phases by ion exchange. Therefore, the importance of the CEC
in the model is in agreement with the fact that, among the extractions tested, those that gave the

best correlations with grain Cd were those that used low strength extractants. The importance of
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the CEC in the model is also consistent with the mechanistic modelling of Cd phytoavailability,
which showed that desorption is generally the main mechanism buffering Cd in the soil solution
compared to dissociation of the complex, the latter being limited by kinetics (Lin et al., 2016).
Therefore, the two main explanatory variables of the model with their positive coefficients could
illustrate the fact that plant roots take up Cd from the soil solution, which is in part replenished by
the solid phase. However, it is generally assumed that only the free Cd ion is taken up by plants
(Campbell, 1995); this would mean that the total Cd in solution and the CaCl. pH in Equation IV.8
can be interpreted as variables representing the free Cd?* concentration in the soil solution
because Cd speciation is strongly governed by pH. Following this rationale, we examined a model
derived from Equation 1V.8 by replacing the total Cd in solution and the CaCl, pH by the free Cd
concentrations (Equation 1V.7). The performances of the resulting model were significantly lower
(F2.025=18.05, p-value < 0.001 for the model comparison) with an r-squared that decreased from
0.88 to 0.79. This could mean that the total Cd in solution and the pH did not only represent the
free Cd in solution. The dissociation of Cd complexes might have helped to buffer Cd** availability
during uptake of the metal by roots. As indicated above, the contribution of the complexes to the
buffering of Cd?" in the solution is likely to have been much less than buffering by the CEC since
the drop in the r-squared between Equation IV.7 and Equation 1V.8 was only 0.09, whereas
removing the CEC from Equation IV.8 results in a drop of 0.32 (r* = 0.56, RMSE = 0.033 mg.kg"
1)_

There was no improvement in the overall goodness-of-fit of Equation 1V.8 when the DOC was
added to the regression (r?=0.87, RMSE = 0.01 mg.kg™). This could mean that due to the relatively
high buffering capacity of the solid phase (CEC) and therefore, the limited contribution of Cd
complexes to Cd uptake, the concentration of organic Cd complexes associated with the DOC
was not limiting. A second possible hypothesis is that the contributing complexes were not organic
but inorganic, including those with HCO3 (McLaughlin et al., 1999), maybe because the latter
were more labile.

In Equation IV.8, when the pH measured in a 0.01M CaCl, was replaced by the pH H>O or by the
pH of the soil pore water extracted by centrifugation, the r? dropped from 0.88 to 0.84 with RMSE
equal to 0.015 mg.kg™ for both. The slightly better predictive value of the CaCl, pH can be
explained as follows: the CaCl, pH reflects the proton buffering power of the soil because it gives
the amount of protons desorbed due to Ca competition (Miller and Kissel, 2010) and is therefore
lower than the pH of H>O or the pH of the soil pore water obtained by centrifugation. The pH which
influences Cd uptake by roots is the pH of the rhizosphere, which is affected by excretion of
organic acids or protons by the roots resulting from the differential rates of cation and anion uptake
and/or from micronutrient mobilisation, particularly in alkaline soils (Nye, 1981), like in our study.
The pH of the rhizosphere can also change due to fluctuating environmental conditions, including

drying of the soil during the grain-filling period which takes place in late spring and early summer
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(June-July). Compared to the pH of H2O, or to the pH of the soil pore water, because it takes into
account the proton buffering capacity of the soil, the pH CaCl. is probably a better proxy of the
mean rhizosphere pH. Finally, regarding pH, it should be noted that the range of variation in our
study was narrow (8.0-8.7) and predictions should be used with caution when the soils are more
acidic.

Manganese extracted from amorphous materials by Tamm’s reagent explained more than 12%
of the total variability in the grain Cd (p-value <0.001). Its negative coefficient shows that Mn
oxides reduce Cd availability for root uptake (Wenzel et al., 1996). Mn oxides are one of the most
reactive sorbing phases for Cd (Dong, 2000) due to their large specific surface areas and their
low zero-point charge pH, the pH value at which the oxides are mainly negatively charged and
not associated with cations (Feng et al., 2007). Mn oxides have already been shown to be an
efficient stabilizing amendment for Cd, Pb and Zn in contaminated soils by significantly reducing
metal mobility and uptake by plants (Sappin-Didier et al., 1997).

With absolute errors of around 0.02 mg.kg™ (Figure 1V.3), the best model (Equation 1V.8) was
able to discriminate grain Cd contents of 0.15 mg.kg™ from those of 0.2 mg.kg™. Therefore, the
model could be useful for the project of the European Union to lower the regulatory limit of durum
wheat grain from 0.2 to 0.15 mg Cd.kg™ grain (DG-SANCO, 2011). However, the model is not
sufficiently accurate to distinguish the intermediate step of 0.175 mg kg™ between 0.2 and
0.15 mg Cd kg, which underlines the need to produce more mechanistic models to help set

realistic regulatory limits.
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Figure IV.3: Residual errors (observed minus predicted values) of Equation IV.8 for each soil in the dataset.

All grain Cd data are expressed at 15% water content.
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5. Conclusion

Predictions of Cd contents in durum wheat grains were obtained from a regression model
including the concentration of the Cd in the soil solution obtained by centrifugation, the soil CaCl.
pH, CEC and Tamm’s Mn oxide content. The predictive model, parametrized on 27 agricultural
soils, explains 88% of the variation in Cd in durum wheat grains and has a reasonably low RMSE
value of around 0.01 mg.kg™. The regressor variables of the model suggest that Cd availability in
the alkaline soils tested here was controlled by the initial concentration of Cd in the soil solution
and by CaCl, pH and by the CEC, which can be interpreted as the buffering capacity of the solid
phase. Amorphous manganese content appears to be the main soil phase restraining Cd
availability.

This model will be useful to detect cases where grain Cd exceeds the planned regulatory limit for
durum wheat of 0.15 mg Cd.kg™ compared to the current limit of 0.20 mg Cd.kg™". However, the
model is not sufficiently accurate for the intermediate step of 0.175 mg Cd.kg™ and the limited
predictive accuracy of this model as well as the limited accuracy of the models taken from the
literature should be taken into account when revising the regulatory limits. Nevertheless, this
simple predictive model will be useful not only for farmers to assess the risk that the Cd contents
in their durum wheat grain exceed the regulatory limit, but also for food safety authorities to test
different regulatory thresholds to identify a trade-off between food safety and the negative impact

on farmers of a lower limit.
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Partie 2 - Elargissement du domaine de variabilité des sols
étudiés pour augmenter la robustesse des modéles

1. Contexte

Dans cette seconde partie du travalil, le jeu de données disponible pour élaborer des modéles de
prédiction du Cd dans le grain a été élargi de maniére a compléter le jeu de données initial par
des données acquises plus récemment et choisies pour couvrir la majorité des sols agricoles
cultivés en blé dur. Le but était alors d’augmenter la robustesse des modéles et aussi leur
précision. En effet, le meilleur modeéle identifié précédemment présente une relativement bonne
capacité de prédiction des teneurs dans le grain (RMSE égale a 0.0102 mg Cd.kg™), mais sa
précision est insuffisante pour son utilisation dans le cadre de la révision des seuils maximums
de Cd autorisés dans les grains. Pour une diminution progressive du seuil actuel de 0.2 mg Cd.kg"
' dans le grain & 0.175 puis 0.15 mg Cd.kg™", I'erreur du modeéle sur les prédictions est encore
trop importante, car du méme ordre de grandeur que la diminution du seuil réglementaire.

La robustesse des modéles précédemment établis, c’est-a-dire leur valeur prédictive pour de
nouveaux sols, peut également étre discutée, car il est difficile d’apprécier si les sols ayant servi
a les calibrer sont représentatifs de la majorité des sols cultivés en blé dur. La dépendance de ce
type de modéles aux caractéristiques du jeu de données utilisé pour leur élaboration est une
limite bien connue de ce genre de modéle et elle est & prendre en considération lorsque ces
équations sont appliquées a d’autres contextes (Bonten et al., 2008b; Groenenberg et al., 2012).
La robustesse des modéles est généralement testée en utilisant pour la prédiction un jeu de
données indépendant, c’est-a-dire n’ayant pas servi a paramétrer le modéle, et en étudiant les
erreurs de prédictions générées.

Dans cette seconde phase du travail, la valeur prédictive du meilleur modéle a d’abord été testée
sur les nouveaux sols. Ensuite, nous avons utilisé 'ensemble des données pour réitérer la
démarche de recherche de modéle statistique sur un domaine de sols plus vaste et représentatif
des situations réelles en espérant augmenter la précision des modéles évaluée par validation

croisée.
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2. Matériels et méthodes

Le jeu de données initial a été complété par 21 cas supplémentaires pour lesquels nous
disposions de I'échantillon de terre associé a I'échantillon de grain sur lequel la teneur en Cd
avait été déterminée. Ces échantillons ont été choisis parmi les échantillons du programme ANR
CaDON dans lequel des campagnes de prélévements appariés terre+grain ont été réalisées par
Arvalis et FranceAgrimer auprés d’agriculteurs volontaires. Par rapport aux contraintes de
calendrier, nous avons choisi les échantillons uniquement parmi ceux de la campagne de
prélévement 2016. Un total de 21 sols supplémentaires ont été sélectionnés afin d’élargir les
types de sols et de couvrir le domaine correspondant aux sols cultivés en blé dur. Le nombre de
sols retenus a été optimisé par rapport a la charge de travail et par rapport au codt financier
généré par les analyses qui ont été sous-traitées.

Les méthodes de mesure des caractéristiques des sols sur ce jeu de données sont les mémes
que celles présentées dans I'article (section Chapitre 1V.3.1). Les caractéristiques de ce nouveau
jeu de données sont présentées Table IV.6. Ces données additionnelles permettent de travailler
sur une plus grande variabilité du pH du sol qui s’échelonne entre 6.1 et 8.4 avec une valeur
médiane de 8.0. Il est a noter qu’en France, les sols utilisés pour la culture du blé dur sont en
grande majorité alcalins (Arvalis Institut du végétal, communication personnelle), justifiant que la

quantité de sols acides choisie soit plus faible.

La modélisation statistique a été effectuée de fagon hiérarchique comme décrite dans l'article,
c’est-a-dire en intégrant les régresseurs 1 a 1 a partir de groupes de variables suivant leur effet

supposeé sur la teneur en Cd du grain.

Table IV.6 : Récapitulatif des parametres pédogéochimiques principaux des sols du jeu de données
complémentaire (ANR CaDON, N=21)

Argiles  MOS  Calcaire = MnO CEC pH pH Cdt Cdss  Cdgrain
% g.kg™ g.kg™ gkg' cmolkg' €au CaClk P mg.kg? nM  mgkg!

Min. 16.1 13.1 0.0 0.051 8.3 6.1 5.2 6.7 0.127 0.25 0.026
Méd. 28.1 25.1 31.0 0.305 17.7 8.0 7.3 7.9 0.259 0.96 0.079

Max. 53.9 46.1 442.0 0.908 37.7 8.5 7.6 8.2 0.542 5.10 0.300
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Les paramétres et groupes de paramétres sont notés sur I'équation suivante.

%) %)

cd* %) %)
. Cd Argile NO,,,
log,,(Cd,,,,) = f(log,, . (* PHy,  (+log, ArgLF +log,,y Aly,,, ¢+log,y Ca, +log, s0,. )
2 pH MnTamm MgW h
cd 55 CEC - I
log,,(Calcaire) Fer,,,

La différence par rapport a la démarche décrite dans I'article (section Chapitre IV.3.6) repose sur
le fait que le groupe de variables représentant I'acidité/alcalinité du sol (pH, pH CaCl,, pHss et
calcaire) n’est plus forcé en tant que deuxiéme régresseur dans le choix des variables et que la
variable Calcaire, montrant une corrélation avec le pH du sol (r = 0.66, p-value < 0.01, test de

corrélation de Bravais-Pearson), a été incluse dans ce groupe de variables.

3. Résultats & discussion

3.1. Test du modéle de prédiction du Cd grain (Equation IV.8) sur
un jeu de données indépendant du jeu de calibration

Le modéle établi sur 27 données pour prédire le Cd grain (Equation IV.8) a été testé sur un jeu
de données de 21 nouveaux sols. La Figure 1V.4 présente les valeurs observées en fonction des
prédictions. Il apparait que la précision n’est pas excellente sans étre trés mauvaise, mais le

principal défaut est une sous-estimation de prédiction trés marquée.

0.30

“-- Mesuré = f(prédit)

0.25

0.20

esuré (mg.kg™)

ur en Cd grain m
015

0.10

0.05

Figure IV.4 : Comparaison entre les teneurs en Cd dans le grain simulées par I'Equation IV.8 pour le jeu
de données indépendant et les teneurs mesurées. La droite pointillée rouge représente la droite 1:1

correspondant a une adéquation parfaite entre valeurs observées et valeurs prédites.
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Lorsque ce méme modéle (Cdss, pH CaClz, CEC, MnO) est recalibré sur 43-44 sols et testé sur
les 4-5 restants par validation croisée k=10-folds (100 répétitions), le biais n’existe plus, mais la
précision n’est pas beaucoup améliorée (Equation 1V.9 versus Equation IV.8, Table IV.7). La
disparition du biais illustre que le jeu de donnée initial de 27 sols manquait de représentativité.
En comparant les coefficients du modele entre la calibration sur 27 sols et celle sur 48 sols, nous
constatons que seuls les coefficients de la CEC et surtout de MnO varient. Ces deux variables
n’étant pas corrélées (r = 0.29, p-value = 0.05, test de corrélation de Bravais-Pearson), cela
indique que les deux jeux de données sont différents concernant la distribution des valeurs de
CEC et MnO (Figure 1V.5). Effectivement, pour ces deux variables, le jeu de 21 données
supplémentaires compléte mieux la distribution de ces deux variables. En conséquence, les
coefficients de ces variables dans les modéles sont fortement affectés par I'addition de nouvelles
données (Equation 1V.8, Equation IV.10).

Cette partie de nos résultats démontre et rappelle 'importance du jeu de données de calibration
vis-a-vis de la robustesse des modéles statistiques de prédiction. Le fait d’avoir élargi le domaine
couvert par le modele pour la CEC et les teneurs en MnO ne prouve pas que ce domaine soit au
final parfaitement représentatif des sols cultivés en blé dur. Cette information est difficile a obtenir,
plus spécifiquement pour MnO, car ce n’est pas une variable analysée de fagon systématique,

car peu proposée par les laboratoires d’analyses de terre.
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Figure IV.5 : Distributions comparées de la capacité d’échange cationique (a gauche) et des teneurs on
oxydes de manganeses amorphes (a droite) en fonction des deux jeux de données. Le jeu de données

initial (27 sols) est représenté en jaune et le jeu de données additionnel (21 sols) est représenté en gris.
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3.2. Recherche du meilleur modéle de prédiction des teneurs en Cd
dans le grain a partir du jeu de données étendu a 48 sols

Nous avons utilisé les deux jeux de données précédents pour tester a nouveau la totalité des
combinaisons de variables afin d’identifier les variables expliquant le mieux les teneurs en Cd
dans le grain sur un plus grand nombre de sols, ayant des propriétés physico-chimiques
légérement plus variables.

Sur un total de 48 sols, le modéle permettant les meilleures prédictions des teneurs en Cd dans
le grain est construit a partir des concentrations totales de Cd en solution (Cdss), des teneurs en
calcaire du sol, de la capacité d’échange cationique (CEC) et des teneurs en Mn extrait par le
réactif de Tamm, assimilée aux oxydes de manganese amorphes (MnO) (Equation IV.10,
Table IV.7). Ce modeéle correspond a une variable prés au méme modele que précédemment
(Cdss+CEC+MnO), mais le pH a été remplacé par le Calcaire. Ces deux variables sont corrélées
et nous pouvons donc considérer que I'effet du calcaire est en grande partie inclus dans celui du
pH CaCl, et inversement. Le fait que ce soit le calcaire qui soit sélectionné a la place du pH peut
avoir deux explications. La premiére, mathématique, serait la gamme de variation légérement
plus large du logio(calcaire) (3 unités) comparée a celle du pH (2.4 unités). La deuxieme
explication serait d’ordre géochimique. Le calcaire aurait un effet négatif sur les teneurs en Cd
du grain en raison de sa capacité a sorber fortement le métal, au méme titre que les oxydes de
manganése amorphes (coefficients négatifs dans I'Equation 1V.10). A pH alcalins, la précipitation,
ou coprécipitation, du Cd avec les ions carbonates et calcium présents en solution, pourrait étre
invoquée. Cependant, les faibles concentrations en Cd en solution, retrouvées par rapport aux
concentrations en Ca en solution et en ions carbonates ainsi que les produits de solubilité de la
calcite et de I'otavite, respectivement égaux a 8.34 et 11.39 (Fujino et al., 1976), ne favorisent
pas cette hypothése pour nos sols. Par contre, il a été observé que le Cd a faibles concentrations
pourrait étre capable de se sorber a la surface de la calcite et former une phase ayant un
comportement proche d’'un complexe de sphére interne, c’est-a-dire dont la désorption est faible
(Li et al., 2012; Papadopoulos and Rowell, 1988; Zachara et al., 1991).

Dans le modele, le cadmium en solution et le pH (masqué par le calcaire) définiraient la
concentration en Cd?* en solution, la forme phytodisponible.

Dans ce modéle plus performant (Equation IV.10, Table IV.7), nous retrouvons que le coefficient
de la CEC est positif, favorisant donc 'accumulation du Cd dans le grain. Cela peut s’expliquer
par le fait que la CEC permet le réapprovisionnement de la solution du sol en Cd?" lors du
préléevement racinaire par désorption du métal des sites de sorption a faible capacité de rétention,
notamment les sites non spécifiques de sorption. Nous pouvons expliquer I'influence du role
négatif des oxydes de Mn sur le Cd dans le grain en nous référant a ce que nous avons conclu

au Chapitre Il sur la modélisation mécaniste de la sorption du Cd?*. Nous avons conclu que le
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Cd?** de la phase solide, échangeable avec la solution, était trés probablement en majorité le Cd
faiblement lié sur la phase solide, notamment sur les sites non spécifiques. Il alors est possible
que la CEC estimée par la cobaltihexamine surestime le nombre de sites échangeables pour le
Cd en considérant également des sites de complexation spécifiques dépendant du pH. Dans ce
cas, les oxydes de manganése sont nécessaires au modeéle pour réduire le nombre de sites
estimés par la CEC pour I'échange phase solide solution du Cd®* lors du réapprovisionnement
(effet négatif de MnO).

L’'importance du réapprovisionnement de la solution de sol pour prédire la teneur en Cd du grain
est également illustrée par le fait que seule, la concentration en Cd®* en solution ne permettent
pas de prédire correctement les teneurs en Cd dans le grain, méme s'’il est généralement

considéré que seule la fraction libre est prélevée (Campbell, 1995).

L’augmentation de I'erreur résiduelle du meilleur modeéle lorsque le jeu de données de calibration
augmente de 27 a 48 (0.0102 a 0.0345) n’est pas totalement surprenante. En effet,
'augmentation du nombre de sols s’est aussi accompagnée d’une augmentation du domaine de
variabilité des variables explicatives avec en conséquence une plus forte probabilité d’avoir des
situations plus marginales surtout pour un modéle simple a 4 variables qui n’est pas capable

d’expliquer la totalité de I'information.

3.3. Analyse des erreurs de prédictions du Cd grains issues de la
validation croisée

Les erreurs générées par I'Equation V.10, correspondant a la différence en valeurs absolues
entre les teneurs en Cd, dans le grain, observées et les teneurs prédites, sont représentées
Figure IV.6.

La précision avec laquelle un modele prédit les teneurs en Cd dans le grain va conditionner son
utilisation. Le projet de révision de la réglementation européenne de la teneur en Cd du blé dur
(DG-SANCO, 2011) prévoyait une baisse du seuil 0.2 a 0.15 mg Cd/kg de grain avec une étape
intermédiaire a 0.175 mg/kg. Pour qu’un modeéle prédictif puisse étre utile dans ce contexte, il faut
que l'erreur de prédiction soit inférieure a 0.025 pour permettre de discriminer les valeurs 0.15,
de 0.175 et 0.175 de 0.2. En effet, seule une erreur inférieure a 0.025 permet de savoir si une

valeur prédite entre 0.15 et 0.175 est supérieure a 0.15 ou inférieure a 0.175.
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Table IV.7 : Meilleurs modeles pour la prédiction des teneurs en Cd dans le grain de blé dur et parametres
statistiques pour leur évaluation : r’aq de la régression multiple ; RMSEcy : racine de I'erreur quadratique
moyenne obtenue par validation croisée ; VIFmax : valeur maximale du facteur d’inflation de la variance ; N :
nombre d’observations utilisées pour le paramétrage du modele. La pente et 'ordonnée a l'origine concerne

la régression des valeurs observées en fonction des valeurs prédites

2 RMS Ecv Ord.
Eq MOde| r adj VIFmax Rzobslpred Pente .
(mg.kg™) Orig.

N

log10(Cdgrain) = -1.979
+0.553"" log10(Cdss)
Equation IV.8  -0.347 pH CaCl, 0.878 0.010 2.20 0.847 0.948 -0.067
+1.630" log1o(CEC)
-0.685" log1o(MnO)

log10(Cdgrain) = 4.068™"
+0.489" log1o(Cdss)
Equation IV.9  -0.346" pH CaCl, 0.654 0.044 2.03 0.616 0.930 -0.083
+1.097" log:o(CEC)
- 0.343" log1o(MnO)

log10(Cdgrain) = 1.39
+0.426" 10g10(Cdss)
Equation IV.10 -0.303" log1o(Calcaire) 0.811 0.0345 1.96 0.778 0.965 -0.04
+1.1457 log+o(CEC)
-0.596™ 10g10(MnO)

27

48

Statistical significance: ™ for p-value < 0.001, ™ for p-value < 0.01, " for p-value < 0.05

La méme condition s’applique pour lintervalle 0.175-0.2 mg Cd.kg™" de grain. L’Equation IV.10
génére des erreurs s’échelonnant de 2.10%” 4 0.1636 mg Cd.kg™". La validation croisée indique
que 64.5 % d’entre elles sont inférieures a 0,025 ce qui confére au modéle une fiabilité de 64.5 %
pour pouvoir évaluer le risque de dépassement du seuil réglementaire dans le contexte d’'une
baisse progressive de 0.2 a 0.175 puis 0.15mg Cd.kg" de grain. En omettant le seuil
intermédiaire et en raisonnant sur une baisse de 0.2 a 0.15 mg Cd/kg de grain, la condition sur

I'erreur est d’étre inférieure a 0.05 et le taux de fiabilité du modeéle augmente alors a 88 %.
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Figure IV.6 : Distribution cumulée des erreurs absolues (|observé-prédit|) de prédictions générées par
I’Equation IV.10. Trois zones de couleur différentes sont définies a partir du projet de diminution de la valeur
maximale autorisée dans les grains de blé (DG-SANCO, 2011). La zone verte correspond a une diminution
du seuil actuel de 0.025 mg.kg"' (passage 0.2 a 0.175 mg.kg'). La zone orangée pour une diminution du
seuil de 0.05 mg.kg”' (passage de 0.2 & 0.15mg.kg') et la zone rouge pour représenter les erreurs

supérieures a ces deux paliers.

4. Conclusion

La premiére partie de ce chapitre a permis la calibration d’'un modéle prédictif des teneurs en Cd
dans les grains de blé dur a partir de 27 sols. Ce modéle statistique ne nécessite de renseigner
que 4 variables identifiées comme les plus représentatives de la phytodisponibilité du Cd. La
validation sur jeu de données indépendant a permis de nuancer la robustesse du modéle initial
et de montrer 'importance du jeu de données de calibration vis-a-vis de cette robustesse. Ceci
souligne la nécessité de paramétrer les modeéles statistiques, en fonction du contexte, sur des
gammes de propriétés suffisamment étendues. Cependant, plus le jeu de données de calibration
est grand, plus I'erreur du modéle risque d’étre importante puisque le risque est grand de tomber
sur des sols dont le fonctionnement est particulier (par exemple lié a un apport récent de MO
fraiche ou d’engrais modifiant la phytodisponibilité du Cd).

Cette seconde partie a également permis de recalibrer le modeéle sur un nombre de données plus

grand, et nous a permis d’identifier des paramétres proches de ceux identifiés précédemment.
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Les concentrations en Cd total en solution, les teneurs en calcaire du sol, en oxydes de
manganése amorphes et la capacité d’échange cationique, constituent donc les variables a
renseigner pour prédire correctement les teneurs dans le grain. Méme si les performances de ce
modeéle ne sont pas mauvaises, il reste que pour 35.5 % des sols, il ne sera pas possible de
discriminer les baisses progressives (de 0.2 a 0.175 puis a 0.15 mg Cd.kg™). Par rapport au
contexte réglementaire, il serait intéressant de tester des modéles logistiques d’évaluation de la
probabilité qu’a un sol d’induire une teneur en Cd dans le grain, supérieure a un seuil fixé. Ces
modeéles prédisent non plus la teneur en Cd du grain, mais la probabilité que cette teneur dépasse
un seuil donné. Ces modeéles pourraient avoir de meilleures performances et devraient étre
testés. Nous ne l'avons pas fait par manque de temps, mais aussi parce que le nombre
d’observations est faible (n=48) ce qui conduit a ce que le nombre de cas positifs (supérieurs au
seuil) soit tres faible.

Pour terminer, il est important de considérer que le transfert sol-plante intégre un nombre
important de processus, la spéciation du Cd dans le sol et |a solution, le réapprovisionnement, le
prélévement et également la répartition du Cd dans la plante. Certains d’entre eux n’étant pas
dépendant du sol, mais de la plante, les modéles statistiques centrés sur les variables du sol ne
permettront jamais de prédire parfaitement les teneurs dans le grain ce qui souligne l'intérét de
développer des modéles de transfert sol-plante semi-mécanistique ou mécaniste couplant a la

fois les mécanismes propres au sol et ceux relatifs a la physiologie de la plante.
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Discussion générale

Discussion générale

1. Cohérence des modeéles statistiques de prédiction des
principaux processus impliqués dans la
phytodisponibilité du Cd en sols agricoles et apport de la

modélisation géochimique

L’étude de la disponibilité du Cd est au cceur de I'évaluation de la phytodisponibilit¢ de cet
élément. Pour rappel, la disponibilité et la phytodisponibilité sont deux concepts trés proches, le
premier étant défini comme la fraction maximale du Cd du sol (phase solide et solution)
susceptible d’étre absorbée par une cible biologique et le second comme la quantité de Cd qui

est effectivement prélevée par la plante durant un temps d’exposition donné.

Nous avons observé a travers les différents chapitres que I'équilibre phases solides/solution, la
complexation en solution et 'accumulation du Cd dans le grain de blé dur pouvaient étre prédits
statistiquement a partir d’'un nombre restreint (4-5) de variables. Vu la complexité réelle de la
géochimie du Cd que I'on peut apprécier en examinant la structure conceptuelle des modéles
géochimiques, il est assez remarquable de constater que le comportement global du systéme
dans le contexte étudié se résume par un modéle mathématique de 3 a 4 variables sachant que
la gamme de sols couverte est tout de méme large. Une explication pourrait étre que nous avons
travaillé sur des sols peu contaminés. Il est imaginable que si le Cd était plus abondant dans le
sol, les phases pour lesquelles la sorption du Cd est significative seraient plus nombreuses. Les
modeéles statistiques additif log-log établis dans ce travail correspondent en valeurs naturelles a
des modeles multiplicatifs qui traduisent bien les interactions et la non-linéarité du comportement

du systéme telle qu'on peut la constater dans les modéles mécanistes géochimiques.

Il est également remarquable que parmi les modéles statistiques élaborés, certaines variables
étaient de maniére récurrente communes entre les modéles : le pH, la concentration en Ca, les
oxydes de manganése. Dans le modéle de prédiction du Cd dans le grain (Chapitre V), en

considérant que la variable Calcaire qui est corrélée au pH représente ce dernier, le pH est une
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variable retrouvée dans les 3 modéles statistiques. Le coefficient de cette variable est toujours
négatif, ce qui montre que plus les pH des sols augmentent, plus les teneurs en Cd?* en solution
ou en Cd dans le grain diminuent. Cette observation est conforme a ce qui est largement
documenté dans la littérature. Les explications sont multiples et les plus importantes sont liées
au fait que 'augmentation du pH favorise la déprotonation i) des sites de surface favorisant la
sorption du Cd?* et ii) des ligands favorisant la complexation du métal en solution.

La concentration du Ca en solution a également été identifi€e dans les modéles statistiques a la
fois pour la spéciation du Cd?* en solution et pour la distribution entre les phases solides et la
solution de sol. La distribution sol-solution est dépendante de la complexation du Cd en solution,
mais cette derniere n’est généralement pas le mécanisme majeur gouvernant la distribution du
Cd. En conséquence, la présence de la concentration du Ca en solution dans le modele
statistique de distribution ne peut pas étre uniquement attribuée a I'effet de la complexation et
conformément a ce que modélise les modéles géochimiques, le Ca intervient également
directement sur la sorption du Cd sur les phases solides en tant que compétiteur. Le méme
raisonnement tient pour le pH qui est également une variable commune a nos modéles
statistiques pour la spéciation du Cd?* en solution et pour sa distribution entre les phases solides
et la solution de sol.

Bien que le Ca soit clairement considéré dans la littérature comme trés influent vu son statut de
compétiteur majeur du Cd, la teneur en Ca dans la solution de sol n’est généralement pas
retrouvée dans les modéles statistiques de distribution (Kg¢) ou de phytodisponibilité. La
récurrence de cette variable dans les modéles que nous avons développés est donc un élément
original par rapport a la littérature. Ceci est probablement lié a la nature alcaline et calcaire des
sols étudiés. En effet, la variation des concentrations en Ca en sols alcalins, plus grande que
celle généralement retrouvé en sols acides, peut favoriser l'identification de cette variable dans
les modéles statistiques.

Dans le modéle de prédiction du Cd dans le grain, le calcaire du sol pourrait aussi étre considéré
représentatif des concentrations en Ca en solution de sol puisqu’une partie du calcaire total est
considérée comme actif donc facilement dissociable. Cependant le coefficient négatif du calcaire
dans la régression n’est pas cohérent avec cette hypothése. Si le calcaire représentait I'effet du
Ca, il devrait avoir un coefficient positif puisque le Ca en tant que compétiteur vis-a-vis du Cd
pour la sorption ou la complexation en solution augmente la concentration en Cd®* en solution et
donc théoriquement le prélevement par la plante et 'accumulation dans le grain. Ceci plaide en
faveur du fait que dans le modéle de prédiction du Cd dans le grain, le calcaire total du sol est
une variable probablement plus représentative du pH en solution que des concentrations en Ca,

ou au moins que l'effet du pH serait plus important que celui du Ca en solution.
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La troisiéeme variable récurrente de nos modéles statistiques est la teneur en oxydes de
manganése (MnO) amorphes, que I'on retrouve dans les modéles statistiques de distribution sol-
solution et de teneurs en Cd dans le grain. Le coefficient négatif est cohérent avec la modélisation
géochimique qui considére MnO comme une phase de sorption, probablement spécifique,
diminuant les concentrations en Cd?* en solution et donc par voie de conséquence les teneurs
retrouvées dans le grain. Les oxydes métalliques sont effectivement généralement considérés
comme des phases de sorption importantes du Cd sans pour autant étre systématiquement
identifiées dans les modéles statistiques. Par exemple, de Groot et al. (1998) ont identifié les
oxydes d’aluminium amorphes dans un modeéle statistique de prédiction du coefficient de partition
Kq. La modélisation géochimique de la distribution sol-solution du Cd?** nous a montré que les
oxydes d’aluminium (AIO) pouvaient étre substitués aux MnO en donnant quasiment les mémes
qualités de prédiction. Il est difficile de savoir si dans les modéles statistiques la sélection des
MnO plutét que celle des AlO a une réalité géochimique. Cela pourrait étre le cas puisque selon
la littérature, le point de charges nulles des MnO (1.5, Murray et al., 1968) comparé a celui des

AlO (8.2, Sparks, 2003) indique qu’ils sont sirement plus dissociés que les AlO.

Comme cela a été exposé ci-dessus, les modeéles géochimiques ont permis de donner un sens
et une interprétation mécaniste aux variables identifiées par les modéles statistiques. La
cohérence des deux approches (statistique et géochimique) a été plus loin. En effet, lors de la
modélisation géochimique de la spéciation du Cd?* en solution (Chapitre 1), nous avons fait
'hypothése que la MOD était le ligand majoritaire en solution contrélant la spéciation du Cd et
par modélisation inverse, nous avons trouvé que le Ca et le pH étaient les principaux parameétres
expliquant la variabilité de la réactivité de la MOD en solution vis a vis du Cd. La modélisation
statistique de cette réactivité (modélisation de K’'n) a également identifié le Ca et le pH comme
variables explicatives. De méme, I'approche géochimique de modélisation de la distribution sol-
solution du Cd (Chapitre 1ll) a montré que I'on pouvait correctement prédire le Cd®* en solution &
partir d’'un compartiment échangeable correspondant au Cd extrait par NHsNOs3 et deux surfaces
de sorption, une surface d’échange cationique non spécifique et une surface de complexation
spécifique par des oxydes de manganése, ce qui donne un sens au « meilleur» modeéle
statistique prédictif de la distribution construit a partir du Cd extrait par NHsNOs, du pH, du Ca en

solution et de la teneur en MnO.
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2. Considérations sur les simplifications inhérentes aux

modeéles statistiques

Un des objectifs de ce travail était de développer des modeéles statistiques prédictifs simples,
mais assez robustes mettant en ceuvre un nombre restreint de variables. Cela suppose de faire
des simplifications assez drastiques par rapport au fonctionnement réel du systéeme modélisé.
Concernant la robustesse des modeéles, nous avons largement utilisé la validation croisée pour
tester nos modéles statistiques afin d’examiner leurs performances de prédiction suivant une
légére modification du jeu de donnée de calibration réalisée par échantillonnage. En aucun cas,
les résultats des validations croisées ne permettent cependant de statuer de la robustesse de
nos modéles pour des contextes sortant du domaine des sols étudiés. Ce domaine est entre autre
délimité par les propriétés des sols qui nous ont servis et qui ont été présentées comme élément
de bonne utilisation des modéles développés.

Le domaine de validité de nos modéles est également lié a une simplification majeure que nous
avons faite concernant la notion de dynamismes. Nous avons travaillé sur des sols qui lors de
leur prélevement au champ étaient relativement a I'équilibre. Cependant, les sols agricoles
peuvent subir des apports, pouvant modifier cet état d’équilibre auquel ils ont été prélevés. En
effet, I'apport de fertilisants minéraux ou organiques peuvent modifier la disponibilité du Cd dans
les sols (Bolan and Duraisamy, 2003; Grant and Sheppard, 2008) et modifier la nature de la MOD
en solution (apports de MO fraiche de composition différente de la MOD supposée
essentiellement composée d’acides fulviques) ou la spéciation du Cd en solution par
complexation ou précipitation du Cd avec les ligands inorganiques ajoutés en grandes quantités
dans les sols (par exemple la chaux). Dans la littérature, ces interventions ont un effet avéré sur
'accumulation du Cd par les cultures (Gao et al., 2010). En dehors des interventions humaines,
les conditions de température et de précipitation modifient aussi continuellement la disponibilité
des éléments du sol. En outre, la teneur en Cd dans le grain résulte de l'intégration temporelle
de la disponibilité du Cd dans le sol au cours de la culture, de la croissance de la plante et de
I'écophysiologie de la répartition du métal entre les organes. Cette teneur a été modélisée a partir
de variables du sol mesurées a I'équilibre. Le modéle statistique de prédiction du Cd dans le grain
de blé dur développé dans ce travail n’a pas pris en compte les interventions agronomiques
diverses opérées sur les cultures ni la physiologie de la plante et présente cependant des
performances correctes. Cela confirme que les différences de disponibilité du Cd entre sols sont
en général plus importantes que les variations induites par les la physiologie de la plante pour
expliquer les variations de teneurs du contaminant dans le grain. Il est possible également que
les modifications de disponibilité du Cd liées au pratiques aient assez peu de conséquences une
fois intégrées sur la durée de la culture en raison d’une certaine capacité de pouvoir tampon du

sol.
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Concernant la non prise en compte explicite de la dynamique des processus pour la
phytodisponibilité, on peut penser que certaines variables statiques peuvent partiellement rendre
compte de phénomeénes dynamiques. Le modéle statistique de prédiction du Cd dans le grain ne
fait pas uniquement intervenir le Cd en solution, mais également la CEC comme variable ayant
un effet positif. La CEC a deux effets antagonistes, elle réduit le Cd en solution, mais assure aussi
le réapprovisionnement de la solution du sol en Cd?" lors du prélévement racinaire (pouvoir
tampon pour le Cd?"). Dans le modéle statistique, le Cd en solution étant déja identifié comme
variable explicative, la CEC interviendrait donc pour rendre compte du réapprovisionnement de

la solution du sol et rendrait ainsi compte d’un processus dynamique.

3. Utilité et améliorations possible des modéles statistiques

de prédictions

Malgré toute la complexité des mécanismes régissant la teneur en Cd du grain de blé dur, un
modeéle statistique assez simple de 4 variables prédictives relatives aux propriétés du sol présente
tout de méme une fiabilité de 65 % ou 88 % selon que I'on veuille discriminer des seuils a 0.025
ou 0.05 mg Cd.kg™ prés. De la méme maniére, il ne faut pas plus de 4 variables pour prédire
correctement la concentration en Cd®* ou en Cd total dans la solution du sol avec des erreurs
pour la plupart assez faibles (environ 25 % en médiane pour les modeles de prédiction a 3 et 4
parameétres). Cela permet de comparer de maniére relative des sols agricoles vis-a-vis du risque
de transfert vers les organismes vivants y compris les cultures (prédiction de la disponibilité
environnementale) sans pour autant pouvoir chiffrer dans I'absolu I'accumulation du Cd par ces
organismes.

Ces conclusions issues de notre travail montrent que malgré la complexité du sol et des
mécanismes qui y régissent la dynamique du Cd, cette derniére peut étre modélisée assez
simplement de maniére statistique. Les modeles géochimiques mécanistes semblent confirmer
la pertinence d’'un comportement global statistiquement modélisable. Nos résultats plaident donc
pour la constitution de bases de données permettant aux modéles statistiques de poursuivre leur
apprentissage et de gagner en robustesse pour des contextes toujours plus larges.
Concretement, cela signifie que les analyses de terre doivent étre élargies pour inclure des
variables propres a la dynamique des ETM dans les sols. En effet, au-dela du cas particulier du
Cd, la contamination des sols par les ETM, est une problématique a la fois environnementale et
sanitaire qui ne se résoudra pas dans les quelques années a venir. Cependant, compte tenu de
la complexité de la problématique, les approches statistiques, comme nous en avons développé
et qui se perfectionnent par auto-apprentissage sont nécessaires pour fournir des outils de

diagnostic assez rapidement. lls doivent s’appuyer sur les modéles mécanistes qui méme s'ils
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sont plus complexes et éloignés de I'opérationnel, demeurent essentiels pour comprendre et pour

donner du sens aux modéles statistiques.

Pour illustrer ce besoin d’accumuler des données pour renforcer les modeéles, nous rappelons
que la fiabilité du modele de prédiction du Cd dans le grain de blé n’est que de 65 % si I'on
souhaite discriminer des seuils réglementaires ne différant que de 0.025 mg Cd.kg™. Il y a donc
un manque de cohérence entre les autorités sanitaires qui souhaite réguler les teneurs en Cd a
des pas de variations de 0.025 mg Cd.kg™ les outils d’évaluation qui sont assez peu précis pour
ces variations. |l est nécessaire d’accumuler des données par les plans de surveillance et que
ceux-ci doivent inclure des mesures assez simples sur les sols appariés aux échantillons de
grains. Il sera alors possible de savoir jusqu’ou les modéles statistiques peuvent gagner en

fiabilité, en précision, en robustesse et donc d’identifier les limites de modéles aussi simples.

Il est important de garder a I'esprit que 'accumulation de données provenant de contextes
différents (dans le but d’augmenter la robustesse des modéles) pourrait également tendre vers
une diminution de leur précision et vers une augmentation de leur biais. En effet, I'élargissement
de la base de données de calibration a d’autres contextes pourrait favoriser la nécessité de
prendre en compte de nouvelles variables influentes et la disparition de certaines autres. Les
modeéles statistiques reposant sur des effets multiplicatifs tels que nous les avons développés
font I'hypothése forte d’'une relation de type puissance (y=a.x") entre la variable a expliquer et
une variable explicative particuliére. Cela permet de représenter une réponse linéaire ou courbe,
mais dans ce cas avec un seul rayon de courbure ce qui est assez générique pour des domaines
d’études assez restreints. Pour des contextes trés larges, ou la relation pourrait étre plus
complexe, nos modeéles seraient inadaptés. Dans ce cas, une possibilité serait de diviser le large
domaine d’étude en sous-domaines, ou les modéles puissance peuvent s’appliquer. La difficulté
est de trouver les variables et les seuils de segmentation du domaine. Une autre approche moins
contraignante, consisterait a utiliser des méthodes statistiques sans a priori sur la relation entre
la variable prédite et les variables explicatives (Breiman, 2001). Les arbres de
classification/régression sont des approches de ce type. Dans cette approche, la prédiction d’une
variable y se fait sur la base d’'une combinaison de choix par rapport aux valeurs des variables
explicatives x (si xi < sj alors si xj<s;j alors si.... Alors y=yx).

Le défaut de ces arbres est d’avoir une variance forte, c’est-a-dire que les variables entrant dans
les choix, leur ordre et les seuils de choix dépendent beaucoup du jeu de données. Pour pallier
ce probleme, les foréts d’arbres aléatoires (« random forests », Breiman (2001)) sont
intéressantes. La prédiction se fait a partir de la valeur médiane issue des prédictions d’'un grand
nombre d’arbres, tous différents, construits a partir d’'un échantillonnage de données sur le jeu

initial et en sélectionnant au hasard un nombre déterminé de variables explicatives candidates.
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Ces algorithmes, sans a priori sur la nature de la relation mathématique, se sont déja montrés
trés performants dans la littérature et sont particulierement adaptés a la modélisation statistique
des systémes complexes comme ceux qui régissent les concentrations en Cd?* en solution ou
dans les plantes. Cette approche apprend en permanence en fonction de nouvelles données et

plaide également pour I'acquisition de données appariées sol-plante.
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Conclusion générale

L’objectif principal de ce travail de thése a été I'élaboration de modeles de prédictions simples a
visée opérationnelle de la concentration en Cd®* dans la solution des sols agricoles pour évaluer
le risque de transfert du Cd vers les organes végétaux consommeés, en particulier le grain du blé

dur.

Dans un premier temps (Chapitre 11), nous avons cherché a prédire les concentrations en Cd** &
partir de variables de la solution de sol, car cette derniére est facilement échantillonnable et donc
la prédiction est a priori assez directe. Nous avons élaboré un modéle statistique simple pour
lequel la médiane des erreurs relatives de prédictions par validation croisée des concentrations
en Cd?* est trés correcte, aux environs de 13 %. Ce modeéle est basé sur la prédiction de la
réactivité¢ de la MOD, considérée comme le ligand majoritaire en solution, a partir des
concentrations en Ca en solution et du pH CaCl, du sol. De plus, en faisant 'hypothése que la
complexation du Cd avec la MOD contrélait la spéciation du métal en solution, la modélisation
géochimique a montré qu’'au-dela de la concentration de la MOD, ce qui déterminant était la
disponibilité des groupements pour la complexation du Cd. La modélisation géochimique a
montré que cette disponibilité était principalement gouvernée par le pH qui régit la protonation
des groupements complexants et par le Ca en solution qui intervient comme compétiteur du Cd
pour la complexation. Ces mécanismes ont permis de comprendre que le modéle statistique soit

fondé sur la concentration en carbonates (corrélée au pH de la solution) et en calcium en solution.

Dans un second temps (Chapitre I11), nous avons cherché a prédire la concentration en Cd?* dans
la solution du sol a partir de son équilibre avec les constituants de la phase solide sur lesquels le
métal se sorbe. Dans la perspective de comparer des sols vis-a-vis de la biodisponibilité du Cd,
cette approche est plus compléte, car en plus de la concentration en Cd?" en solution, elle
s'intéresse également au Cd mobile sorbé sur la phase solide, capable de tamponner en partie
la baisse de Cd?* en solution lors du prélévement par des organismes biologiques, comme une
culture. A nouveau, nous avons pu élaborer un modéle statistique assez simple (modéle a 4
variables) générant des erreurs relatives par validation croisée tout a fait acceptables (~25 % en
médiane). Les variables explicatives de ce modele sont le compartiment de Cd (échangeable)
extrait par une solution de NHsNOs a 1 M, le pH du sol, les teneurs en oxydes de manganése

(MnO) et la concentration en Ca en solution. La pertinence de ces variables a été démontrée par
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la modélisation géochimique puisque le Cd®* en solution est correctement prédit par un modeéle
mécaniste fondé, entre autres, sur le Cd extrait par une solution de NH4sNO; associé au
compartiment de Cd sorbé sur la phase solide par sorption non spécifique sur la CEC et
spécifique sur les oxydes de Manganése MnO. Le modéle géochimique inclut également la
compétition par le proton (effet du pH) et la compétition par le Ca en solution. Ces résultats
permettent de conclure que dans le contexte des sols faiblement contaminés, le partage du Cd**
entre les phases solides et la solution est gouverné par i) le Cd faiblement sorbé, probablement
essentiellement de maniére non spécifique (extrait par NHsNO:3), ii) par la protonation des sites
de surfaces et des ligands en solution, iii) par la compétition du Ca pour les sites de sorption et
pour la complexation. La modélisation géochimique a aussi permis de comprendre que le Cd
extrait par NHsNO3 surestimait probablement le Cd véritablement en équilibre avec la solution ce
qui nécessitait de considérer les MnO comme une phase de sorption corrigeant cette
surestimation. Le Cd extrait par NHsNO3 corrigé par sa sorption sur les oxydes de manganése
amorphes serait donc un proxy pour I'estimation du compartiment de Cd réellement mobile du

sol dans la prédiction de la biodisponibilité.

Dans la derniére partie (Chapitre 1V), nous avons cherché a prédire les teneurs en Cd dans le
grain de blé dur (Cd effectivement absorbé et alloué au grain) a partir de variables du sol par
modélisation statistique. Un modéle basé sur les concentrations en Cd total en solution, sur la
CEC du sol, surla teneur en calcaire du sol et sur les teneurs en oxydes de manganése amorphes
du sol ont permis la prédiction des teneurs en Cd dans le grain de blé dur, avec des erreurs
relatives par validation croisée relativement faibles, environ 25 % d’erreur en médiane. Nous
avons estimé que la fiabilité de ce modéle était de 65 % pour discerner une différence minimale
de teneurs dans le grain de 0.025 mg Cd.kg™' et de 88 % pour une différence de 0.05 mg Cd.kg"
. Le modéle montre donc ses limites par rapport au projet de baisse intermédiaire du seuil
réglementaire pour le Cd dans le grain de blé dur de 0.2 & 0.175 mg Cd.kg™, mais pourrait étre
utilisé pour discerner la conformité du blé dur entre le seuil actuel de 0.2 mg Cd.kg™ et le seuil
envisagé de 0.15 mg Cd.kg™.

Le modéle statistique est construit a partir du Cd total en solution, de la CEC (compartiment de
Cd échangeable), de la teneur en oxydes de manganése amorphes, du calcaire qui est corrélé
au pH et du Ca en solution. A partir des résultats des deux précédents chapitres, l'identification
de ses variables par le modele statistique suggére que la phytodisponibilité du Cd pour le grain
de blé dur en contexte de faible contamination est en grande partie gouvernée par la sorption-
désorption du Cd a partir d'un compartiment facilement échangeable et que le pH et le Ca

modulent la disponibilité des sites de sorption et celle des groupements complexants en solution.
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La premiére perspective de ce travail porte sur la poursuite du test de nos modéles statistiques.
Les bonnes performances par validation croisée, la pertinence des variables retenues suggérée
par la modélisation géochimique encourage a accumuler davantage de données pour étendre les
évaluations des modéles, affiner leur paramétrage et examiner leurs limites. Comme indiqué dans
la discussion générale, nous pensons qu’il serait important d’ajouter de nouvelles déterminations
dans les analyses de terre (les variables retenues dans ce travail) et d’organiser la collecte de
données de terrain pour coupler les analyses de terre avec les analyses des produits végétaux
appariés. Dans ce contexte, le mouvement actuel de science participative est trés favorable a

'accumulation de données qui reste cependant dépendante de financements pour les analyses.

Une seconde perspective concerne le modéle de prédiction du Cd?* en solution & partir de la
distribution phase solide-solution (Chapitre 1ll). Ce modeéle fournit la concentration en Cd** en
solution du sol ainsi que sa corrélation avec un proxy du compartiment mobile de Cd
correspondant au produit entre le Cd extrait par NH4sNO3, le pH, le Ca en solution et la teneur en
MnO (aux puissances des variables prés). En faisant I'hypothése qu’aux faibles concentrations
de Cd, la sorption est linéaire, le rapport entre le proxy du compartiment mobile de Cd et la
concentration en Cd?* en solution fournit un proxy du pouvoir tampon du sol pour Cd**. Ces
variables et proxys peuvent renseigner un modeéle de transport réactif fondé sur I'approche
développé par Barber (1995) tel que celui qui est implémenté dans le modéle de transfert sol-
plante Simtraces (wwwé6.inra.fr/simtraces). Ce modéle de transfert sol-plante permet d’associer
les mécanismes géochimiques et physiologiques pour comprendre et prédire I'accumulation
d’ETM par les organes végétaux consommés. Notre travail permet donc de renseigner deux des
variables d’entrées du modeéle (concentration initiale en Cd?* en solution et proxy du pouvoir

tampon) a partir de mesures simples sur le sol.

Une derniére perspective porte sur I'utilisation des modéles statistiques de prédiction du Cd®* en
solution a partir de I'analyse de la solution de sol (Chapitre IlI) ou a partir de la distribution phase
solide-solution (Chapitre Ill). Les variables explicatives de ces modéles sont cohérentes avec
celles qui ont été retenues pour prédire le Cd dans le grain de blé dur. Cela signifie que les
modéles statistiques de prédiction du Cd?* ont une valeur prédictive de la phytodisponibilité, au
moins pour le blé dur. Les modéles statistiques de prédiction du Cd?* développés dans notre
travail ne peuvent pas prédire 'accumulation du Cd par une plante, car, méme implicitement, ils
ne considéerent pas les spécificités du végétal. lls peuvent par contre étre utilisés pour classer
des sols vis-a-vis du risque de transfert du Cd vers une culture. Il faudrait donc en paralléle étudier
pour ces sols I'accumulation du Cd par un méme type de culture et examiner si le classement
obtenu sur la prédiction du Cd?* en solution est cohérent avec celui résultant de la teneur en Cd

de la plante.
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Annexe 1: Protocole de récupération de la solution de sol

Principe de la méthode

La méthode consiste a déplacer par forte centrifugation la colonne d’eau d’'une suspension de sol
et la séparer de la matrice solide a l'aide d’'un solvant apolaire aprotique, donc fortement
hydrophobe.

Matériels nécessaires

- Coupelles en aluminium

- Tubes en polypropyléne a centrifuger + Bouchons a ailettes

- Seringues BD, 10mL Luer-Lok Tip. Référence : 300912

- Filtres VWR International : “25mm Syringe Filter, 0.2um, Cellulose Acetate Membrane”. N°514-
0060

- Flacons Snaptwist, 6.5mL

- Eau ultra pure (18.2 MQ)

- 1,1,2-Trichloro-1,2,2-trifluoroéthane

Contenu du mode opératoire

1 — Mesure de 'humidité résiduelle du sol (NF ISO 11465 :1993)
- Faire sécher deux coupelles en aluminium dans une étuve a 105°C, puis les laisser
refroidir pendant 45min. Peser 'ensemble des coupelles et noter la masse mo.
- Peser environ 10 g de sol séché a l'air et tamisé a 2mm dans une coupelle en
aluminium. Peser le récipient fermé et noter la masse initiale (m1).
- Faire sécher 'ensemble dans une étuve a 105°C jusqu’a masse constante (~48h).
Noter la masse finale (m2), aprés 45min hors de I'étuve.

m, —m,

%HR = x100

m, —m,

2- Récupération des solutions de sol :
- Peser 25g équivalent sec (tenir compte de I’humidité résiduelle) de sol dans un tube
a centrifuger.
Noter la masse de sol et la masse totale (tube + bouchon + sol).
- Ajouter le volume V d’eau UP (résistivité 18.2Q) nécessaire pour humidifier la masse
m sol a pF 1.7, correspondant a une force de succion d’environ 50cm, c’est-a-dire a
la capacité de rétention du sol.

Afin de minimiser la modification des caractéristiques de la SOM et de la stabilité des agrégats,
il est conseillé d’humecter le sol par capillarité lente i.e. par dessous.

Le volume d’eau ajoutée est calculé en fonction de la capacité maximale de rétention en eau,
préalablement mesurée ou obtenue par fonction de pédotransfert (De Jong et al., 1983).

- Laisser 24h au repos a température constante. (Rester constant entre les différents

sols).
- Ajouter environ 10mL de solvant (1,1,2-Trichloro-1,2,2-trifluoroéthane).
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Immédiatement aprés ajout du solvant, centrifuger a 13000 rpm pendant 1h. (6 tubes
a la fois)

A Tlaide d’'une seringue 10mL récupérer la phase surnageante en veillant & ne pas
prélever du solvant. Filtrer la solution a 0.2um dans un flacon Snaptwist préalablement

taré. Noter la masse de solution récupérée.
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Annexe 2 : Protocole d’estimation de Ia fraction libre

Principe de la méthode

La solution de sol est mise en contact avec une résine échangeuse d’ion de type Amberlite.

Le cadmium présent en solution sous sa forme libre va s’échanger avec le calcium présent sur la
résine suivant un coefficient spécifique a ce couple d’élément appelé coefficient de Vanselow
(YKcarca)-

L'utilisation d’un traceur radioactif ('®Cd), se comportant de la méme fagon que Cd?**, va
permettre de suivre I'évolution de la concentration en Cd®* en solution de maniére plus sensible
en comptant le "®Cd restant en solution.

Matériels nécessaires

- Amberlite IR-120(plus) cation exchange resin (Na form; Aldrich, St. Louis, MO)
- Snaptwist Scintillation Vials 6.5m, 16mm*57mm PolyEthyléne Tube

- Tubes en PC 5mL

- Agitateur a rouleaux

- Tubes 12mL en PP pour dilutions et mesures Ca avant/aprés contact

- Compteur a scintillation liquide

- Matériel de radioprotection (écran, plateau a rebord,...) et appareil de détection (MIP 10 sonde
X) de rayonnements ionisants

- Solution de Ca(NOs), Suprapur

- Solution de NaOH

- Solution d’HNO3 79%

- Liquide de scintillation Perkin Elmer

- Solution de '®Cd Perkin Elmer Amersham (CUSR74246)

- Eau ultra pure (18.2Q)

Contenu du mode opératoire

1 — Préparation de la résine :

- Peser 100g de résine séche et la mettre en suspension dans 1L d’eau UP
- Acidifier la suspension de résine avec HNO3 a un pH de 0.5 puis rincer a I'eau UP.
- Alcaliniser avec NaOH a un pH de 11 puis rincer a 'eau UP.
Répéter I'opération deux fois.
- Faire tremper la résine dans une solution de Ca(NOs3). 0.5M pendant 2h puis rincer a I'eau
UP au-dessus d’un tamis nylon 200pum.
Répéter 'opération 4 fois
- Reépéter ensuite ce cycle 4 fois avec une solution de Ca(NO3z)2 0.1M.
- Rincer abondamment a I'eau UP puis sécher dans un four a convection a 40°C.

2 — Préparation de la solution radioactive de marquage :

- Apartir de la solution commerciale de '%°Cd, préparer un volume suffisant de solution de
marquage pour tracer les N échantillons. L’activité dans 10uL, volume injecté dans la
suspension, de cette solution doit étre d’environ 150 Bq.

- Le volume initial de solution commerciale prélevée doit étre faible (~100uL)
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3 — Contact solution du sol-résine :

Mettre en contact environ 2mL de solution de sol (obtenue par centrifugation ou bougie
poreuse) avec une masse connue de résine d’environ 4mg. Augmenter la masse de résine
pour des fortes concentrations en Ca en solution tout en respectant le rapport V/m de 0.5.
Aprés un temps de contact de 24h, prélever 0.5 mL de solution dans un flacon a
scintillation Snaptwist en veillant a ne pas récupérer de résine. Mettre de cbété pour
analyse de la concentration en Ca en solution

Dans la solution restante (avec la résine), ajouter 10uL de '®Cd de la solution de
marquage puis laisser 24h sur un agitateur a rouleaux (~40 rpm)

Note : le rapport volume masse (solution de sol/résine) doit étre le plus proche possible
entre les contacts avec et sans radioactivité pour un échantillon.

4 — Comptage de la radioactivité :

Aprés 24h de contact, prélever 0.5 mL de solution dans un flacon a scintillation Snaptwist
en veillant a ne pas récupérer de résine

Ajouter 2.5 mL de liquide scintillant Instagel-Plus

Préparer 5 blancs de mesure (0.5mL d’eau mQ + 2.5mL d’Instagel-plus) et 5 solutions
contenant 10uL de solution injectée + 490uL d’eau mQ et 2.5mL d’Instagel-plus
Compter les différents échantillons

5 — Mesure du calcium aprés contact :

Aprés 24h, prélever 0.5 mL de la solution non radioactive et la diluer avec une solution de
lanthane a 50 g/L afin d’obtenir une dilution par 50 de I'’échantillon, un volume final de 10
mL et une concentration finale en La de 1 g/L

Analyser par AAS flamme la concentration en Ca aprés contact.
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Annexe 3 : Modéles statistiques obtenus au cours des différents ci

Les tableaux suivants sont un extrait des sorties de modélisation statistique. Le meilleur modéle ainsi qu

détermination ne variant pas de plus de 5 % de la valeur maximale sont présentés. Les signes des coefficients

Chapitre Il : Prédiction des concentrations en Cd** en solution ou des K’n permettant le calcul des co

MOD)

Modele

Cd?*~ Cdca.+DOC+Cass+CO3ss
Cd?*~ Cdca.+DOC+CaMgss+CO3ss
Cd?*~ Cdcqr+Cass+CO3ss

Cd?*~ Cdca+CaMgss+CO3ss
Cd?*~ CdcdL+pHss+DOC+S04ss
Cd?*~ CdcaL+pHss+Cuss+S04ss
Cd?*~ CdcdL+pHss+CaMgss+504ss
Cd?*~ CdcaL+pHss+Cass+S04ss
Cd?*~ CdcdL+pHss+SO04ss

Cd?*~ CdcdL+pHss+DOC+CaMgss
Cd?*~ CdcdL+pHss+DOC+Mgss
Cd?*~ CdcaL+pHss+DOC+Cass
Cd?*~ CdcL+DOC+Cuss+CO3s
Cd?*~ CdcdL+pHss+DOC+NO3ss
Cd?**~ CdcaL+pHss+DOC

Cd?*~ CdcaL+DOC+Mgss+CO3ss
Cd?*~ Cdca.+DOC+CO3ss

Cd?*~ CdcdL+pHss+CaMgss

Cd?*~ CdcdL+pHss+Cass

rzobs/pred
0.74978718
0.74848568
0.7458876
0.74427102
0.74435017
0.74106569
0.73566675
0.73560415
0.73055554
0.727645
0.72730549
0.72707573
0.72565355
0.72444696
0.72027161
0.72058837
0.71649725
0.71492113
0.71401093

rzaj
0.74626306
0.74494322
0.74351272
0.74188103
0.74074947
0.73741873
0.73194374
0.73188026
0.72803737
0.72380902
0.72346472
0.72323173
0.72178952
0.72056593
0.71765732
0.71665299
0.71384769
0.71225684
0.71133814

RMSE
0.2545964
0.25523214
0.25527216
0.25605905
0.25695298
0.25827526
0.26058103
0.26061839
0.26207665
0.26518296
0.26544416
0.26548797
0.26710871
0.26648625
0.26746319
0.26906049
0.26977788
0.26918813
0.26964279
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BIC
42.79088369
43.92189101
40.77772792
42.16017677
47.47719158
50.26012735
54.75882405
54.81044251
53.54938964
61.27609151
61.54767648
61.73127468
62.86430054

63.8209737
61.71497664
66.85247235
64.63677194
65.84537228
66.54029376

pmax
0.06986021
0.06021686
2.02E-10
4.04E-10
0.0008323
0.00364039
0.04365766
0.04497874
6.65E-07
0.01719358
0.02000144
0.02216482
0.00825886
0.07382756
4.34E-05
0.07882976
3.59E-05
0.00037136
0.00053473

Vi
2.457
2.387
1.99
.952,
.6891
.224
.515!
.500

[ L UL U G

1.836
1.686:
1.832:

1.64
1.776
1.624
1.676

1.62
1.429
1.434



Modéle

K’n ~Cass+CO3ss

K’n ~CaMgss+CO3ss

K’n ~pHss+CaMgss+NO3ss
K’n ~pHss+Cass+NO3ss
K’n ~pHss+CaMgss+SO04ss
K’n ~pHss+Cass+504ss
K’n ~pHss+Cuss+504ss
K’n ~pHss+CaMgss

K’'n ~pHss+Cass

Chapitre Il : Modéles statistiques de distribution du Cd?*

Modéle

Cd?*~Cd NH4+pHss+ArgLF+Cass
Cd?*~Cd NH4+pHss+Argile+Cass
Cd?*~Cd NH4+pH+MnO+Cass
Cd?*~Cd NH4+pHss+MOS+Cass
Cd?*~Cd NH4+pHss+CEC+Cass
Cd?*~Cd NH4+pHss+COS+Cass
Cd?*~Cd NH4+pHss+Cass

Cd?*~Cd NH4+Calcaire+MnO+Cass
Cd?*~Cd H20+pH+CEC+MnO
Cd?*~Cd Pyro+pH CaCl2+NO3ss+Cass
Cd?*~Cd NH4+pHss+AlO+Cass
Cd?*~Cd H20+pH+CEC+ALO
Cd?*~Cd Pyro+pHss+NO3ss+Cass

rzobs/pred

0.86073933
0.85945218
0.84597182
0.84322915
0.83016439
0.83007512

0.81959234
0.8190433

0.81782527

rzobs/pred
0.83806115
0.83779029
0.83983872

0.8344529
0.83240683
0.83204732
0.82229413
0.82856985
0.81544498
0.81019519
0.80862534
0.80015637

0.7955028

rlaj
0.55396621
0.5488392
0.5252696
0.51842127
0.49571868
0.49549811

0.47001841
0.46551834
0.46252564

rzaj
0.83206342
0.83178252
0.82839863
0.82832153
0.82619967
0.82582685
0.81795984
0.81632484
0.80226248
0.7966377
0.79495572
0.78588182
0.78089586

RMSE

0.18733277
0.18817235
0.19800193
0.19975678
0.20663783
0.20669687
0.21255794
0.21378606
0.21454052

RMSE
0.1900954
0.18977241
0.16901842
0.19153627
0.19393277
0.19296263
0.19741353
0.1746921
0.18156335
0.17984719
0.18371532
0.18786145
0.19183098
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BIC
178.1522185
180.746623
196.7154887
199.9667325
210.42339
210.5226551

204.9725966
219.2171308

220.4846168

BIC
-24.2845344
-24.1408086
-23.4690423
-22.3893576

-21.332956
-21.1486716
-20.7485351
-20.2732969
-16.8060266
-15.4877412
-15.1006107
-13.0654087
-11.9835131

pmax
1.30E-15
4.76E-15
1.68E-07
4.59E-07
0.00030703
0.00032341

9.22E-05
3.63E-07
6.93E-07

pmax
0.00623936
0.00672387
0.05901908
0.01691009
0.02987005
0.03302962

5.25E-07
0.08539028
0.00731796
0.00012348
0.03861831
0.04859733

1.99E-06

VIF mé

571
.502.
.494
.506
.485

.094
.310

.319

U QL UL UL I (I L G

Vi
2.319
2.328
2.334
2.320
2.336
2.320
2.315

2.08
2.440
1.420
1.629.
1.961
1.405



Modeéle

Cdss~Cd NH4+ArgLF+MnO+Cass
Cdss~Cd NHa+ArgLF+AlO+Cass
Cdss~Cd H20+Calcaire+CEC+FeO
Cdss~Cd H20+Calcaire+AlO+Mn_t
Cdss~Cd H.0+Calcaire+CEC+MnO
Cdss~Cd H20+pH+CEC+MnO
Cdss~Cd NHs+Argile+FeO+Cass
Cdss~Cd NH4+NO3ss+AlO+Cass
Cdss~Cd NHs+Argile+MnO+Cass
Cdss~Cd H20+pH+CEC+ALO
Cdss~Cd H20+pH+CEC+FeO
Cdss~Cd NH4+NO3ss+MnO+Cass
Cdss~Cd H20+Calc+CEC+ALO

rzobs/pred
0.85494738
0.85308517
0.83233615

0.8309984
0.82627217
0.82500728
0.82438361
0.82164365
0.82147044

0.8208743

0.8190832
0.81657253
0.81434683

rzaj
0.84458647
0.84259126
0.82036016
0.81892686
0.81386304
0.8125078
0.81183958
0.80890392
0.80871833
0.80807961
0.80616057
0.80347057
0.80108589

RMSE
0.14491465
0.14555872
0.15285116
0.16106724
0.15911296
0.15830365
0.15438472
0.16005249
0.15511344
0.16019467
0.15907141
0.16069801
0.16465394

BIC

-38.4229713
-37.8234209
-31.6143405
-31.2408286

-29.944488

-29.6035251
-29.4363176
-28.7086879
-28.6630648
-28.5063861
-28.0387612

-27.391004

-26.8241411

pmax
0.07020877
0.09733799
0.00125315

0.0812079

0.0027975
0.00280909
0.02053552
0.01836349
0.03046595
0.03972544
0.00601703
0.01779625
0.09763064

Vi
1.275
1.475
1.933
1.841!
2.070
2.440
1.640
1.552!
1.230!
1.961
1.979
1.448
1.914

Chapitre IV : Modéles statistiques de prédiction de la teneur en Cd dans les grains de blé dur

Modele

Cd grain~Cd_ss+Calcaire+CEC+MnO
Cd grain~-Cd CaClz+CEC+MnO+NO3ss
Cd grain~Cdss+pH+CEC+MnO

Cd grain~Cd CaClz+CEC+MnO+504ss
Cd grain~-Cd CaCl2+CEC+ALO+Mgss
Cd grain~-Cd CaClz+CEC+MnO+Mgss
Cd grain~Cd?*+Calcaire+CEC+MnO
Cd grain~Cd CaCl2+CEC+Mg_ss+S04ss
Cd grain~-Cd CaClz+Argile+MnO+NO3;ss
Cd grain~Cd?*+pH+CEC+MnO

Cd grain~-Cdss+Calcaire+Argile+MnO
Cd grain~Cd CaClz+pHss+CEC+Mgss

rzobs/pred
0.82351523
0.82032137
0.81669977
0.81331555
0.81189882
0.80933457
0.80796156
0.80047702
0.79961068

0.7994198
0.79885676
0.79683218

rzaj
0.81120234
0.80778565
0.80391138
0.80029106
0.79877548
0.79603233
0.79456353
0.78655681
0.78563003
0.78542583
0.78482351
0.78265768

RMSE
0.03422531
0.03602845
0.04181363
0.03491231
0.04471748
0.03608196
0.03506492
0.02953821
0.03646627
0.04706426
0.04595189
0.03161554
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BIC

-27.2117745
-26.3508816

-25.393014

-24.5148877
-24.1519951
-23.5020648
-23.1576484
-21.3224229
-21.1144558
-21.0687542
-20.9342042
-20.4534816

pmax

2.24E-05
0.00520503
0.00112337
0.01291633
0.00641419
0.02152887
0.00014937
0.02648829
0.00434399
0.00920946

1.15E-05
0.04152969

N = N =

N = N =
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Abstract Regulatory limits on cadmium (Cd) content in food
products are tending to become stricter, especially in cereals,
which are a major contributor to dietary intake of Cd by
humans. This is of particular importance for durum wheat,
which accumulates more Cd than bread wheat. The contami-
nation of durum wheat grain by Cd depends not only on the
genotype but also to a large extent on soil Cd availability.
Assessing the phytoavailability of Cd for durum wheat is thus
crucial, and appropriate methods are required. For this pur-
pose, we propose a statistical model to predict Cd accumula-
tion in durum wheat grain based on soil geochemical proper-
ties related to Cd availability in French agricultural soils with
low Cd contents and neutral to alkaline pH (soils commonly
used to grow durum wheat). The best model is based on the
concentration of total Cd in the soil solution, the pH of a soil
CaCl, extract, the cation exchange capacity (CEC), and the
content of manganese oxides (Tamm’s extraction) in the soil.
The model variables suggest a major influence of cadmium
buffering power of the soil and of Cd speciation in solution.
The model successfully explains 88% of Cd variability in
grains with, generally, below 0.02 mg Cd kg ™' prediction error
in wheat grain. Monte Carlo cross-validation indicated that
model accuracy will suffice for the European Community
project to reduce the regulatory limit from 0.2 to 0.15 mg
Cd kg™ grain, but not for the intermediate step at 0.175 mg
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Cd kg". The model will help farmers assess the risk that the
Cd content of their durum wheat grain will exceed regulatory
limits, and help food safety authorities test different regulatory
thresholds to find a trade-off between food safety and the
negative impact a too strict regulation could have on farmers.

Keywords Cadmium - Durum wheat - Soil contamination -
Statistical predictive model - Chemical extraction

Introduction

Cadmium is a non-essential, highly toxic metal, and was clas-
sified by the International Agency for Research on Cancer
(IARC 1993) as carcinogenic for humans. Chronic exposure
to Cd, including through food, can cause damage to different
organs as well as cancer (Cho et al. 2013; Jancic and Stosic
2014; Nawrot et al. 2006). Cd occurs naturally in agricultural
soils, and its concentration generally depends on the parent
material (Kabata-Pendias 2004). Although Cd contents are
usually low in agricultural soils, they sometimes tend to in-
crease due to anthropogenic inputs, including atmospheric
deposition and mineral fertilizers (Hutton 1983). Despite these
low or moderate contents, Cd can represent a threat to human
health because the main pathway of exposure for the general
population is consuming food made from contaminated plant
products (Satarug et al. 2003). Therefore, in Europe, some
regulatory limits have been established for maximum Cd con-
tent in some but not all foodstuffs (European Union 2006). For
cereal grains except rice and wheat, the maximum Cd content
is 0.1 mg kg ™' (15% water content). For rice and wheat, the
limit is 0.2 mg kg (European Union 2006). Wheat is one of
the most widely produced and consumed cereals worldwide
(FAO 2015), and, among wheat subspecies, durum wheat
(Triticum turgidum subsp. durum) has been shown to
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accumulate much more Cd than bread wheat (Li et al. 1997,
Stolt et al. 2003). Consequently, durum wheat, which is wide-
ly consumed as semolina and pasta, is an important contribu-
tor to the dietary intake of Cd by European populations.
Following the recommendation of the European Food Safety
Authority to reduce the dietary exposure of humans to Cd
almost threefold (EFSA 2009), the European Union proposed
to reduce the maximum Cd content of durum wheat grain
from 0.2 to 0.15 mg kg ' with an intermediate limit of
0.175 mg kg ' (DG SANCO 2011). These new limits call
for simple predictive models to assess the risk of contamina-
tion of durum wheat grain by Cd.

Cadmium uptake by plants mainly depends on the plant
genotype but also on Cd availability in soils, which is driven
by different mechanisms, and which, in turn, can be affected
by agricultural practices including crop rotation and tillage
(Oliver et al. 1993). Total cadmium content in the soil is usu-
ally a poor indicator of the quantity of metal transferred to
plants, as it is well established that only part of the total con-
tent can be transferred from the solid phases of the soil to the
soil solution from which it is taken up by roots as free Cd**
(Campbell 1995). Exchanges of Cd between the soil solid
phase and the soil solution are controlled by different mecha-
nisms including ion exchange, specific adsorption, or com-
plexation involving chemical bonds of variable strength like
Van der Waals interactions or covalent bonds. Clay minerals,
organic matter, metallic oxides, or oxi-hydroxides are the
main constituents involved in the sorption of Cd onto the soil
solid phase. In alkaline pH conditions, the availability of Cd
for root uptake can decrease due to the precipitation of the
metal, particularly with carbonates. In solution, Cd speciation
is governed by complexation with organic and inorganic li-
gands. Protons and other cations (mainly Ca®* and Mg”*)
compete with Cd** for both sorption and complexation in
solution (Del Castilho and Chardon 1995; Naidu et al. 1994;
Ross 1994).

In France, durum wheat is usually cultivated on alka-
line and calcareous soils with low Cd contents (median of
0.3 mg Cd kg ' dry soil) (Arvalis, personal communica-
tion, https://www.english.arvalisinstitutduvegetal.fr/index.
html). Although Cd phytoavailability could be expected to
be lower due to the high pH values and carbonate
contents, durum wheat crops can accumulate Cd in
grains at levels close to the regulatory limit (Arvalis,
personal communication). This means that a significant
part of the soil Cd is probably solubilized and taken up
by wheat, but is not taken into account by the statistical
models used to predict the soil-solution partitioning of
total or free Cd (Degryse et al. 2009). In the literature,
plant available Cd is typically based on a single extraction
or on sequential extractions, using chemical extractants
that differ in their ability to selectively extract metals
bound to different soil fractions (Harmsen et al. 2005;
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Lebourg et al. 1996; Meers et al. 2007; Tessier et al.
1979). However, these extractions cannot perfectly mimic
resupply of Cd** from the solid phase to the soil solution
during depletion resulting from root uptake. Yet, because
of the initial low concentration of soluble Cd**, resupply
is expected to play an important role in soils with alkaline
pH and should therefore also be taken into account in the
models. This can be accomplished by testing the cationic
exchange capacity and the clay and organic matter con-
tents as explanatory variables in the model used to predict
Cd accumulation in the grain. Another possibility is to test
the predictive value of the diffusion gradient in the thin
film (DGT) technique developed by Zhang et al. (2001).
DGT is a passive device that acts, like a root, as a sink for
Cd?*. It creates Cd depletion at the interface with the soil
solution and can hence account for resupply from the
solid phase. Finally, in the modelling approach, competi-
tion for sorption and complexation with soil cations can
be included by considering the pH and the concentrations
of Ca and Mg in the soil solution.

Most statistical models which predict Cd content in wheat
grain from soil variables are designed for bread wheat (Adams
et al. 2004; Baize et al. 2009; Brus et al. 2005; Francois et al.
2009; Gray et al. 2001; Hough et al. 2003; Liu et al. 2015;
Mench et al. 1997; Nan et al. 2002; Ran et al. 2016; Zogaj and
Diiring 2016), whereas few are devoted to durum wheat
(Garrett et al. 1998; Norvell et al. 2000). Furthermore, in the
latter above-cited durum wheat models, the goodness of fit (+*
of 0.74 and 0.84, respectively) was likely linked to specific
soil characteristics. Garrett et al. (1998) postulated that in their
soils, Cd availability was mainly controlled by Cd-organic
matter complexes and their model only included the Cd and
the soil organic C extractable by pyrophosphate. In the study
by Norvell et al. (2000), the authors reported highly variable
soil salinity in their soils. The first goal of the present work
was thus to extend the number of candidate variables to build
a predictive model of the availability of Cd for durum wheat.
In addition to classical extractions and soil characteristics (soil
total Cd content, clay, loam, and organic carbon, pH), we
tested the concentration of Cd in the soil pore water, the free
ionic fraction of Cd in solution, contents of calcareous and
amorphous material, the Cd accumulated by DGT during a
48-h test, dissolved organic carbon, and finally concentrations
of soluble Ca, Mg, and K. These variables were tested in
multiple linear models to account for soil-solution Cd
partitioning, the buffering capacity of the soil, speciation in
solution, the carbonated fraction of Cd, and competition with
major cations in the soil. The second goal of this work was to
assess the predictive value of the models by cross-validation
in order to estimate the error of prediction with respect to the
current project of lowering the regulatory limits from 0.2 to
0.15 mg Cd/kg grain with an intermediate step at 0.175 mg
Cd/kg (DG SANCO 2011).
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Materials and methods
Sampling and preparation

Nine French agricultural sites were chosen for this study. Each
site corresponded to a cultivar comparison trial with three
blocks, of 1000 m?, per cultivar. Paired samples of topsoil
and wheat (T turgidum subsp. durum, Miradoux) were col-
lected at the heading stage (around 60 days after sowing) from
each of the three blocks. The soil was sampled in the 0-30-cm
ploughed layer where most of the root system developed. A
total of 27 paired samples of soil and wheat were used. Soil
samples were air dried and sieved at 2 mm. The residual water
content was determined after drying at 105 °C until constant
weight (NF ISO 11465:1994).

The plants were also sampled at maturity (around 90 days
after sowing) to determine the grain Cd content and in the
immediate vicinity of the previous sampling (soil and plants)
so that soil conditions are assumed to be homogeneous. The
plants were divided into shoots (stems and leaves) and grains
for the last sampling. Four to five plants were collected for
each sampling, and a composite sample was made. Plant parts
were carefully rinsed with permuted water and then with dis-
tilled water. These samples were dried at 60 °C for 48 h to
constant weight and ground (<1 wm) using a Retsch Planetary
Ball Mill PM 400. Aliquots of powdered samples were
digested using a mixture of HNO; 69% (Aristar® for trace
analysis, VWR Chemicals) and H,O, 30% (Ultratrace®, ppt-
trace analysis grade, Scharlau), and the Cd in the extracts was
quantified by furnace atomic absorption spectrometry
(PinAAcle 900T, PerkinElmer). Grains sampled at maturity
were air dried to a final constant water content of 15% as
stated for the regulatory limit for Cd. The Cd contents of
grains were determined by atomic absorption spectrometry
after wet digestion (http://www.capinov.fi/).

Soil characteristics

The following parameters were determined from air-dried soil
subsamples according to French standardized procedures. Soil
pH was determined in a distilled water (1:5 soil to solution
ratio) and 0.01 M CaCl, extract (1:10 soil to solution ratio)
(NF ISO 10390:2005). Total CaCO5 content was quantified
using the acid neutralisation method (NF X 31-105:2014).
The total soil organic carbon fraction (SOC) was determined
by dry combustion after correction for carbonate (NF ISO
10694:1995). The soil texture was determined using the
Robinson pipette method (NF X 31-107:1983), and the cat-
ionic exchange capacity (CEC) was measured at soil pH using
the cobaltihexamine chloride method (NF X 31-130:1999).
The concentration of dissolved organic carbon (DOC) was
measured in the 0.01 M CaCl, extract by oxidative combus-
tion (TOC-VCSH, Shimadzu).

Soil and soil solution extraction and analyses

Total Cd soil content was quantified after solubilisation by
fluorhydric and perchloric acids (NF X 31-147:1996). After
complete dissolution, the concentrations of Ca and Mg in the
extracts were also analysed by ICP-AES (inductively coupled
plasma atomic emission spectrometry) and in Cd by ICP-MS
(inductively coupled plasma mass spectrometry).

Seven soil extractions were performed; the procedures, re-
agents, and soil/solution ratios are detailed in Table 1. At the
end of the extraction, the soil suspensions were centrifuged at
7500 rpm at 20 °C for 15 min and the supernatants were filtered
through a 0.2-um cellulose acetate filter. The Cd was then quan-
tified by ICP-MS, and Mn, Al, and Fe on Tamm’s extracts by
ICP-AES. All trace metal analyses and soil characterisations
were performed by the INRA soil testing laboratory (http:/
wwwo lille.inra.fi/las).

The soil pore solution was obtained by centrifugation as
described by Schneider (2006). Briefly, soils were moisturized
to pF 1.7, using the model from Jong et al. (1983) to calculate
the right amount of ultra-pure water to add. After equilibrating
overnight, approximately 12 ml of the non-water miscible
organic solvent C,F;Cl; (ACS, Reag. Ph. Eur, Merck) was
added to displace the soil solution during centrifugation at
13,000 rpm for 1 h. The aqueous supernatants were carefully
separated from the solvent and filtered through a 0.2-pum cel-
lulose acetate filter.

These solutions were used to determine the pH using a mi-
croelectrode (pHC4000-8, Radiometer Analytical), and to quan-
tify the major cations Ca, Mg, and K by flame-AAS, and Cd by
furnace-AAS (Solaar M6, TJA Solutions). The free fraction of
Cd (Cd®*) in these soil solutions was measured using the ion
exchange method developed by Schneider (2006). This method
is based on the Ca/Cd exchange properties of a cation exchange
resin (Amberlite IR120, Aldrich) converted to Ca form. The soil
pore solution (around 2 ml) was mixed with the Ca resin at a
500:1 v/w solution/solid ratio (determined precisely) and shaken
at 20 °C for 24 h, after which 0.2 ml of the soil pore solution was
sampled to determine the concentration of Ca after contact. Next,
a known amount of radioactive '°°Cd (Perkin-Elmer) was added
to the resin/solution mixture. The vials were shaken at 20 °C for
24 h, after which the radioactivity remaining in solution was
quantified in a 0.5-ml aliquot of solution by liquid scintillation
counting (Tri-Carb 2100TR, Packard BioScience), after addition
of 2.5 ml of scintillation cocktail (Insta-Gel Plus, Packard
BioScience) and correction for quenching. The fraction of free
Cd (Fcq) was calculated from the resin Vanselow selectivity co-
efficient for Cd/Ca exchange Kegea)s using Eq. (1)

R
(——1) X Ccy XV
Fog= —~ x 100 (1)

N
ch X RCa,f X m
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Table 1 Summary of the
extraction methods used as single
extractants to evaluate the

phytoavailability of Cd for durum
wheat

Extracting solution References Soil/solution Extraction
ratio (w/v) time (h)
HF/HCIO, acid extraction (total extraction) NF X 31-147 - -
0.05 M EDTA at pH 7 Ure 1996 1:10 1
1 M sodium acetate adjusted to pH 5 Tessier et al. 1979 1:8 3
with acetic acid
0.1 M NayP,0- (pyrophosphate) at pH 10 Loveland and Digby 1:100 16
1984
0.2 M oxalic acid + 0.2 M ammonium oxalate McKeague and Day 1:100 4
(Tamm’s reagent) at pH 3 1966
1 M NH4NO;3 at pH 5 Symeonides and 1:2.5 1
McRae 1977
0.01 M CaCl, at soil pH Houba et al. 1990 1:10 2
Ultra-pure (UP) water at soil pH Reported by Lebourg 1:5
et al. 1996

where R/r is the ratio of added (R) to remaining () radioactivity,
Cc, 1s the concentration of calcium in the solution after contact,
V/m is the soil solution/resin ratio, and R, is the content of Ca
on the resin after contact calculated by Eq. (2).

|4
RCa,f = RCa,i + (CCa,i_CCa,eq) X Z (2)

Free Cd (Cd**) concentrations were calculated using this
fraction of free Cd and the concentration of total Cd in the soil
pore solution obtained by centrifugation, with Eq. (3):

[Cd2+} = FCd/lOO X [Cd}porewater (3)

DGT experiments

DGT experiments were performed in the laboratory using
fresh soils stored at 4 °C. Approximately 700 g of fresh soil
was weighed, and ultra-pure water was added to reach approx-
imately 50% of the maximum water holding capacity
(WHC,,2x). The soils were incubated at 28 °C for 24 h in
closed plastic containers. Next, the soils were moistened to
100% of their WHC,,,,« and allowed to equilibrate at 28 °C
in the dark for 24 h. Then, three DGT devices were applied to
each soil, avoiding any free air space between the filter and the
soil surface. The containers were closed and left at 28 °C in the
dark for 48 h before collecting the DGTs. The 48-h period of
contact between the DGT and the soil was chosen to obtain a
quantifiable amount of Cd on the resin while minimising
changes in the soil conditions during the contact (Harper
et al. 1998). Each resin was individually bathed in 2 ml of
1 M HNOsj for 24 h to eluate the sorbed Cd. In addition, after
the DGTs had been used, the soil solutions from the containers
were sampled with Rhizon microcups (Rhizosphere Research
Products, Wageningen) inserted horizontally. Cadmium in the
soil solutions and in the resin eluates was quantified using
furnace-AAS (PinAAcle 900T, PerkinElmer).
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An indicator of the Cd buffering power of the soil can be
derived from DGT data (Zhang et al. 2001). Indeed, the ratio
(b) between the calculated Cd concentrations at the interface
between the gel and the resin of the DGT (Cpg7) and the Cd
concentrations in the soil solution obtained by the rhizons
(Crhizons Eq. (4)) reflects the capacity of the solid phase to
resupply the soil solution with Cd.

Cper
b=—""— 4
Crhizon ( )

If the resupply is fast, and the solid phase contains a large
amount of mobile Cd, the concentration at the interface will
not diminish significantly and b will be close to 1. Conversely,
if little is resupplied from the solid phase, Cpsrwill tend to be
0 because the resin behaves as an infinite sink and b also tends
to be 0 (Harper et al. 1998; Zhang et al. 2001).

Testing statistical models from the literature

We conducted an extensive search of the literature to find
statistical models based on soil properties for the prediction
of Cd contents in wheat grains that could be tested on our
dataset. The following models were found for bread wheat
(Adams et al. 2004; Baize et al. 2009; Brus et al. 2005;
Francois et al. 2009; Gray et al. 2001; Hough et al. 2003;
Liu et al. 2015; Mench et al. 1997; Nan et al. 2002; Ran
et al. 2016; Zogaj and Diiring 2016) and for durum wheat
(Garrett et al. 1998; Norvell et al. 2000). We discarded all
the models which included soil variables not measured in
our study. Finally, four models were retained and are detailed
in Table 2. These models include total Cd and pH, and in one
model, soil organic matter, all these variables being highly
relevant to explain Cd partitioning from soil to solution
(Degryse et al. 2009; Sauvé et al. 2000). Unfortunately, the
selected models were developed for bread wheat, but we hy-
pothesized that if the models are valid, the effect of the species
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Table 2 Models found in the literature to predict Cd contents in bread wheat grains

Model Reference N rzadj o4 RMSE ”
log0(Cdgrain) = 0.28 + 0.44 log;o(Cdiora) — 0.18 pH Adams et al. 2004 162 0.49 1.81 0.033 0.42
logo(Cdgrain) = 1.022 + 0.749 log;¢(Cdyoa) — 0.257 pH — 0.277 log;o(SOM) Brus et al. 2005 84 NA 2 0.041 0.44
logo(Cdgrain) = 1.386 + logo(Cdiora) — 0.279 pH Liu et al. 2015 14 0.85 0.67 0.029 0.45
log0(Cdgrain) = 0.703 + 1.04 log;¢(Cdora) — 0.175 pH Ran et al. 2016 99 0.61 0.47 0.038 0.44

N number of observations used to parameterize the model, «qj adjusted 7-squared, a slope of the regression between observed and predicted values for
each model, RMSE root mean square error, 7 r-square of the regression between observed and predicted values

(bread wheat versus durum wheat) would possibly affect the
slope of the relationship between the predicted and the mea-
sured Cd content in grains, but not the strength of the
relationship.

Statistical modelling

The content of Cd in durum wheat grain was modelled by
multiple linear regressions with the soil variables as regres-
sors. The models tested included one to a maximum of four
regressors to avoid over-parameterisation. The rationale used
to select the regressors in a hierarchical way was the follow-
ing. For the one-regressor models, we selected variables that
could reflect the soil available Cd, namely, the Cd in soil
derived from the different extractions (Table 1). For the two-
regressor models, we crossed the previous models with the
soil pH, measured in water, in CaCl, extract, or in the soil
pore solution. Indeed, the proton competes with Cd for both
the complexation and the sorption of Cd and is therefore ex-
pected to be among the most influential parameters in soils
(Adriano 2001). The three- and four-regressor models crossed
the two-regressor models with one or two additional variables,
respectively. The additional variables were related to sorption,
speciation in solution, and competition for sorption and com-
plexation: SOC, contents of carbonates and amorphous ox-
ides, CEC, texture, DOC, and cations and anions in solution.
A total of 3065 models were tested.

The models were individually tested by leave-one-out
cross-validation (LOOCYV). The models were parameterized
on (N — 1) observations, and the remaining observation was
used to calculate the error of prediction. The process was
repeated N = 27 times, and the root mean square error of
predictions (RMSE; gocv) was then calculated for each mod-
el. Models were evaluated using the following criteria: adjust-
ed multiple correlation coefficients (rzadj) calculated from the
multiple linear regressions and from the simple linear regres-
sion between predicted and observed values, the Bayesian
information criterion (BIC) to penalize over-parameterisation
of the models, and the RMSE; oocvand the variance inflation
factor (VIF) to detect multicollinearity between predictors.

In order to test if the dataset used to parameterize was
sufficiently big, a second cross-validation was performed
based on the approach of Shao (1993). This procedure in-
volves the random selection of #, data to validate the model,
while the remaining data (N-#,) are used to parameterize the
model. The size of validation subset (n,) ranged from 1 to a
maximum of 21. This left a minimum of six observations for
parameterisation of the largest models with four regressors.
The case where n, = 1 corresponds to the leave-one-out
cross-validation. There were up to 20 million ( N n,) subsets,
and a maximum of 10° distinct possibilities were consequent-
ly randomly chosen and tested. The RMSE was calculated for
each validation subset and compared to the RMSE of the
corresponding model parameterized on the whole dataset.
All statistics and data treatments were conducted using R soft-
ware version 3.3.2. (R Core Team 2017).

Results and discussion
Soil properties and Cd contents in plant materials

All the soils were alkaline with pH values ranging between 8.0
and 8.7 (Table 3 (a)). From field surveys (Arvalis, pers.
comm.), this range was estimated to cover the 60% upper
range of the French agricultural soils used to cultivate durum
wheat. For durum wheat cropped in France, soil pH generally
ranges from 6 to 8.7, meaning that 40% of the cases where pH
is between 6 and 8.0 were not tested in our models, so our
results should be extrapolated with caution to these situations.

The total Cd contents of the soils we studied ranged from
0.14to 1.00 mg kgf1 (Table 3 (b)), which we consider covered
about 80% of the soils under durum wheat, for which the Cd
content ranged between 0.09 and 1.44 mg kg ' soil according
to the above-mentioned field surveys (Arvalis, pers. comm.).

The other soil characteristics, including texture, CEC, or-
ganic carbon, and calcareous contents, were typical of French
agricultural soils and displayed the necessary variability so
that these characteristics could be used as explanatory vari-
ables (Table 3 (a)).
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Table3  Summary of the characteristics of the soils used in this study (a), of the Cd pools estimated by a single extraction and measured in soil solutions (b), and of Cd measured in different wheat organs,

roots, shoots and grains (c)

(a) Soil characteristics

Value  Soil pH pH CaCl, pH pore water Granulometry CEC SOC CaCO; DOC Ca pore water Tamm extractions
Clay Silt Sand Al Fe  Mn
% cmol/kg  g/kg g/kg mg/l mmol/l gkg gkg mgkg

Min. 8 6.8 8.2 18.6 15.2 11 10.7 9.21 27.1 339 2.02 029 0.54 0.11

Median 8.4 7.3 8.4 30.1 35.6 28.7 18.4 15.7 208.6 49.6 3.11 1.15  1.10 0.30

Max. 8.7 7.5 8.5 53 54 59.4 335 40.3 426 70.4 10.88 281 1.79 0.69

(b) Soil Cd content according to the extraction

Value  Cd HF Cd EDTA Cd sodium acetate Cd pyro-phosphate Cd Tamm Cd NH4NO3; Cd CaCl, Cd UP water Cd DGT Cd pore water Cd rhizon Ccd**

ngkg ngkg ngkg ng/kg ngkg ngkg ng/kg ug/kg ngkg  pgl g/l mg/l

Min. 135 63.7 70.05 10.18 0.19 0.3 0.03 0.01 0.003 0.032 0.014 0.014

Median 318 146 129.4 51.29 22.69 0.96 0.24 0.05 0.009 0.101 0.041 0.040

Max. 999 355 259.8 197.2 84.49 2.3 0.89 0.14 0.065 0.327 0.184 0.148

(c) Cd contents in different wheat organs
Value Shoot Cd ~ Grain Cd
mg/kg DW  mg/kg”

Min. 0.125 0.009
Median 0.329 0.063
Max. 0.652 0.144

#Grain Cd contents are expressed at 15% water content

9%90C
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Plant Cd contents ranged from 0.125 to 0.652 mg kg ' DW
(dry weight) in the shoots and from 0.009 to 0.144 mg kg™ in
the grains at 15% water content (Table 3 (c)). These values are
within the range of Cd contents previously reported in durum
wheat grains (Adams et al. 2004; Li et al. 2011) and are below
the maximum admissible content (0.2 mg kg™") set by the
European Commission (European Union 2006).

Is it possible to predict Cd content in durum wheat grains
at maturity from shoot Cd content at the early heading
stage?

Early diagnosis of the contamination of the grain by Cd would
be possible if the Cd content of wheat shoots at the heading
stage is correlated with that of grains at maturity. This corre-
lation was positive and significant, but too weak to be used as
a valid model of risk assessment (* = 0.25, p value <0.05).
From the plant physiological point of view, the weak correla-
tion between the Cd in the shoot at heading and the Cd content
of'the grain at maturity could mean that the Cd accumulated in
the grains does not always originate from remobilisation from
shoots but could also be the result of direct uptake during post-
heading growth. The balance between remobilisation and up-
take for the allocation of Cd to the grain could mirror that of
Zn, due to the fact that these two elements could behave sim-
ilarly in plants (Khan et al. 2014). Remobilisation of Zn from
vegetative tissues to the grain is favoured when the availability
of Zn for root uptake is low (Sperotto 2013). Therefore, as-
suming that Cd and Zn behave similarly, we introduced the
indicator of the buffer power for Cd b in the regression model
between the grain Cd at maturity and the Cd in the shoot at
heading, and the goodness of fit increased greatly (+* = 0.78, p
value <0.001, N = 26).

Cdgrain = *0047** + 0-242***Cdshauts

sekeok

4 0.230"75—0.405""Cdghooss X b (5)

The sign of the coefficients of Eq. (5) are consistent with
the above-mentioned hypotheses. The coefficients of Cdgpoos
and of b are positive because they could be a source of Cd
from remobilisation and uptake, respectively. The negative
coefficient of the interaction between Cdgpoos and & could
mean that the remobilisation of Cd from shoots to grains is
greater in soils with low buffering power for Cd (low b
values). Conversely, when soils have high buffering power
for Cd, grain Cd might mainly result from direct uptake and
remobilisation could be minimum.

Soil Cd extractions

In unpolluted agricultural soils with low Cd contents, the
availability of Cd and not the root uptake capacity generally

limits accumulation of the metal by the plant (Lin et al. 2016).
Consequently, different extractions were tested to identify the
one that best reflects the amounts of Cd potentially available
to durum wheat: the amounts of Cd recovered in the soil pore
solution, by DGT and Rhizon samplers and by different chem-
ical extractants applied separately and not sequentially
(Table 3 (b)).

As expected, the least Cd was extracted by ultra-pure (UP)
water, from 0.005 to 0.04% of the total Cd (HF/HCIO,4 extrac-
tion), since water only extracts Cd weakly bound to the soil
matrix. The 0.01 M CaCl, solution extracted three times more
Cd than the ultra-pure water because this salt also extracted Cd
sorbed onto the soil matrix by ion exchange due to the substi-
tution of Cd by Ca (Houba et al. 1990). NH4NO; extracted on
average 4.1 times more Cd than CaCl,. The chemical mecha-
nisms reported to explain the action of 1| M NH4NO; are a
moderate drop in pH values (around pH 5) and the formation
of metal amine complexes, which is favoured in alkaline soils
due to the dissociation of NH,* (Gryschko et al. 2005). The
high concentration of NH4" strongly competes with cations
for sorption (Barrow 1986) and consequently favours Cd de-
sorption. NH4NOj; extraction also estimates the content of
exchangeable Cd but extracted more exchangeable Cd due
to the higher molarity of the competitive cation NH4*
(Table 1). Tamm’s reagent was chosen for its ability to dis-
solve amorphous metallic oxides and to release the Cd sorbed
on these constituents into solution. This extractant retrieved
from 0.08 to 21.3% of the total Cd, much less than the Cd
extracted by the sodium pyrophosphate solution, which
ranged from 2.8 to 47.4% of the total Cd. In addition to the
Cd weakly sorbed onto the soil, sodium pyrophosphate en-
ables the extraction of Cd complexed with organic matter and
can slightly dissolve amorphous metallic oxides. This shows
that in our cases, complexation of Cd by the solid organic
matrix was likely to dominate. This is in agreement with the
literature on the modelling of the soil solution partitioning of
Cd which clearly shows that soil organic carbon is a much
more frequent significant regressor than oxides (De Vries et al.
2011; Degryse et al. 2009; Groenenberg et al. 2010; Sauvé
et al. 2000).

Sodium acetate/acetic acid at pH 4.5 released more Cd,
from 25 to 55% of the total Cd, than the previous extractants.
This can be explained by the fact that, in addition to the weak-
ly sorbed Cd, this extractant dissolved Cd carbonates, which
were likely an important fraction because of the high pH and
calcareous contents of the soils. Finally, the 0.05 M EDTA
solution extracted the most Cd, i.e., from 35 to 64% of the
total Cd. EDTA is a strong complexing ligand anion which
can chelate the Cd complexed with organic matter and with
metallic oxides (Ure 1996), like sodium pyrophosphate but
with a greater extraction strength.

The soil pore water solutions collected by centrifugation
contained higher concentrations of Cd than the solutions
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collected by the Rhizons, 118 versus 56.5 ng Cd 1!, respec-
tively. One possible explanation for this difference could be
the length of the period of equilibration after rewetting the
soil: overnight for the centrifugation method compared to
4 days for the Rhizon method. Rhizons extract water poorly
held by the soil constituents, mainly the gravitational water of
the macro porosity, whereas centrifugation also extracts the
capillary water. Due to the buffering capacity of the solid
phase and due to soil tortuosity, 4 days after rewetting may
not have been long enough to reach equilibrium between the
Cd concentration in the capillary water and in the water in the
macroporosity. Furthermore, rewetting a soil generally results
in a transient burst of microbial activity accompanied by the
release of soluble organic matter (Merckx et al. 2001), which
can complex and therefore desorb part of the Cd sorbed onto
the solid phase. The soils used for the extraction by centrifu-
gation were incubated wet for a shorter time than the soils
used for Rhizon extraction. Consequently, the former might
have more soluble organic ligands that may have desorbed
more Cd (Cornu et al. 2007).

The free fractions of Cd measured in soil solutions obtained
by centrifugation ranged from 18 to 78% with a median of
44% corresponding to Cd** concentrations ranging from
14.53 to 147.50 ng I"". The high values obtained for the free
fractions were not expected because of the alkaline pH values.
They might be explained by the high concentrations of com-
petitive cations including Ca compared to the concentration of
ligands.

Testing models from the literature for the prediction
of grain Cd in durum wheat

The models from the literature tested on our dataset (Adams
et al. 2004; Brus et al. 2005; Liu et al. 2015; Ran et al. 2016)
explained less than half the variability of the observed grain
Cd contents, and underestimation by the models was not sys-
tematic, as we had expected from the fact that they were pa-
rameterized for bread wheat (Fig. 1a—d). This shows that the
soil total Cd, pH, and soil organic matter can enable a rough
estimate of how Cd in grain is expected to change when these
variables vary, but that the parameterisation in the literature
was not robust. Several explanations are possible. First, the
range of data used for their calibration may not cover the soils
tested in our work. Indeed, the model proposed by Brus et al.
(2005) was parameterized on soils with SOM contents ranging
from 1.4 to 42 g kg ' and tested on soils with SOM contents
ranging 15.9 to 69.8 g kg '. The accumulation of Cd in grain
also depends on the plant genotype, which is not explicitly
taken into account in the models in the literature, as they were
parameterized for bread wheat, whereas we tested them on
durum wheat. Furthermore, within the same subspecies (bread
wheat or durum wheat), differences in accumulation between
cultivars can reach a X2 to %3 factor (Perrier et al. 2016;
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Zimmerl et al. 2014). Finally, in models only based on total
Cd, pH, and soil organic carbon, the speciation and the buffer
capacity of Cd in the soil are poorly taken into account. Total
Cd is unlikely to always be fully mobile. Only pH and soil
organic carbon could be partly linked with the speciation of
Cd in solution, but these variables also reflect sorption and
desorption.

Statistical models to predict Cd in durum wheat grain
at maturity

Among the one-variable models, those with HF/HCIO,,
EDTA, sodium acetate, and Tamm extracted Cd showed poor
goodness of fit with r-squared values around 0.15 (Table 4).
The Cd recovered in the soil pore water by centrifugation or
by the Rhizon samplers and even the concentration of the free
jon Cd** did not produce good models (Table 4). Intermediate
goodness of fit was obtained for the one-variable models
based on the Cd recovered by the DGT (+* = 0.40, p value
<0.001) or extracted by water, 0.01 m CaCl,, or pyrophos-
phate solutions (Table 4). The 1 M NH4NO; solution was the
best extractant, reflecting Cd bioavailability for durum wheat
in the soils studied here (r2 = 0.62, p value <0.001). The
effectiveness of 1 M NH4NO; extraction in correlating with
Cd accumulation in the plant has also been reported for wheat,
carrot, spinach, and lettuce (Gryschko et al. 2005). As a
whole, even if a particular one-variable model can give a sat-
isfactory goodness of fit, the robustness of these simple
models is—or can be expected to be—Ilow because of the
complexity of the mechanisms governing the
phytoavailability of Cd in soils.

The best two-variable model included Cd from the DGT
and the CaCl, pH (r2 =0.66, Eq. (6), Table 5), which showed
that adding the CaCl, pH to the Cd from the DGT notably
improved the predictive value of the model. One possible
explanation could be that, in alkaline soil, roots can reduce
the pH in the rhizosphere to increase the availability of nutri-
ents (Hinsinger et al. 2003) which is not taken into account if
only the Cd DGT is used in the model.

When the number of regressors was increased to three, the
7 of the best model was 0.79 (Eq. (7), Table 5).

The model with the best predictive value included the total
Cd in the soil solution obtained by centrifugation, the pH
measured in the CaCl, extract, the CEC, and the amount of
Mn extracted by Tamm’s reagent (Eq. (8), Table 5). This

Fig. 1 Comparison of grain Cd contents in this study and the P
corresponding predictions made by the model of Adams et al. (2004)
(a), Brus et al. (2005) (b), Liu et al. (2015) (¢), and Ran et al. (2016)
(d) and the best model from this study (Eq. (8)) (e). The black line
represents the regression between observed and predicted values; the
red dashed line is the 1:1 line; and the green dotted line represents the
prediction interval at 95%. All grain Cd data are expressed at 15% water
content
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Table 4 Adjusted
r-square for the linear
regressions between the

Extraction method ” adj

grain Cd (log) contents HF/HCIO; acids 0.176%*
and the Cd contents (log) 0.05 M EDTA 0.153%
recovered using different Sodium acetate at pH 5 0.133%*
extraction methods
Pyrophosphate at pH 10 0.5797%%*
Tamm'’s reagent 0.164*
1 M NH4NO; at pH 5 0.624%**
0.01 M CaCl, 0.543 %%
Ultra-pure water 0.4907%**
DGT 0.397%**
Pore water by centrifugation ~ 0.467%**
Free Cd (Cd**) 0.493 %

*p value <0.05; **p value <0.01; ***p
value <0.001 (statistical significance)

model explained 88% of the total variance of the grain Cd
contents. The variance inflation factor (VIF) did not identify
strong correlations between the regressors following the rule
of thumb that suggests examining collinearity for values
above 2.

Figure 1e shows the regression between observed grain Cd
contents and predictions made by Eq. (8). The slope is close to
1 (1.012) with a non-significant intercept (p value = 0.9), and
91% of the variance was explained, showing that the model
was accurate and not biased. Equation (8) had a RMSE of
0.013, which is quite low and accurate for the prediction of
grain Cd contents whose values ranged from 0.09 to
0.144 mg kg .

Figure 2 presents the RMSE values for each different size
of the subset tested for validation (#,). Equation (8), when
parameterized with N = 27 soils, produced a low value of
RMSE (Table 5), represented by the red line in Fig. 2. When
the size of the parameterizing subset decreased (n,, increases),
the prediction errors of the models increased. However, no
excessive increase in the RMSE was observed with a valida-
tion subset of less than 13 soils (Fig. 2). This suggests that
when the model is parameterized with 14 soils and tested on

the remaining 13, the model uncertainty remains acceptable.
Consequently, 26 soils were considered to be enough to select
variables to produce a robust model.

The contributions of each regressor of Eq. (8) to the total
sum of squares were 38% for the concentrations of Cd in the
pore water, 5.7% for pH CaCl,, 43.8% for the CEC, and
12.5% for the Mn Tamm’s contents. It is worth noting that
the two main contributors are the initial availability of Cd in
the soil solution (pore water Cd) and the CEC, which can be
interpreted as the buffering capacity of the solid phases by ion
exchange. Therefore, the importance of the CEC in the model
is in agreement with the fact that, among the extractions test-
ed, those that gave the best correlations with grain Cd were
those that used low-strength extractants. The importance of
the CEC in the model is also consistent with the mechanistic
modelling of Cd phytoavailability, which showed that desorp-
tion is generally the main mechanism buffering Cd in the soil
solution compared to dissociation of the complex, the latter
being limited by kinetics (Lin et al. 2016). Therefore, the two
main explanatory variables of the model with their positive
coefficients could illustrate the fact that plant roots take up Cd
from the soil solution, which is in part replenished by the solid
phase. However, it is generally assumed that only the free Cd
ion is taken up by plants (Campbell 1995); this would mean
that the total Cd in solution and the CaCl, pH in Eq. (8) can be
interpreted as variables representing the free Cd** concentra-
tion in the soil solution because Cd speciation is strongly
governed by pH. Following this rationale, we examined a
model derived from Eq. (8) by replacing the total Cd in solu-
tion and the CaCl, pH by the free Cd concentrations (Eq. (7)).
The performances of the resulting model were significantly
lower (F, go5 = 18.05, p value <0.001, for the model compar-
ison) with an r-square that decreased from 0.88 to 0.79. This
could mean that the total Cd in solution and the pH did not
only represent the free Cd in solution. The dissociation of Cd
complexes might have helped to buffer Cd** availability dur-
ing uptake of the metal by roots. As indicated above, the
contribution of the complexes to the buffering of Cd** in the
solution is likely to have been much less than buffering by the

Table 5 Best models to predict

Cd contents in durum wheat Equation  Model rzadj RMSE RMSE;pocy VIF N
grains and associated statistics
[6] logo(Cdgrain) = 7.359 + 0.697** 0.66 0.0219 0.0254 22 26
log10(Cdpgr) — 1.014*#* pH CaCl,
[7] logo(Cdgrain) = —3.584%** + (.339* 0.79 0.0184 0.022 30 27
log o(Cd>*) + 17223
10g10(CEC) — 0.864%%* logIO(MnTamm)
[8] logo(Cdgrin) = =1.979 + 0.553%** log, 0.88 0.0102 0.0125 22 27

(Cdpore water) = 0.347* pH CaCl, + 1.630%***
log;o(CEC) — 0.685™** log;o(Mamm)

” adj adjusted r-square, RMSE root mean square error, RMSE; oocyroot mean square error from the leave-one-out
cross validation, VIF variance inflation factor, N number of observations

*p value <0.05; **p value <0.01; ***p value <0.001 (statistical significance)

@ Springer



Environ Sci Pollut Res (2017) 24:20641-20654

20651

—— RMSE =0.0102 ?
<t
«©
+
2
N~
<
+
(]
w
)
s
X o
[sel
+
2
o0
T 4 [}
2 /
‘?" ............. e—a—0—9
o 7 T T T T
5 10 15 20

nv values for validation subset

Fig. 2 RMSE of predictions from the best model (Eq. (8)) for different
sizes (n,) of validation subset from a Monte Carlo cross-validation. The
red line corresponds to the value of RMSE of the model parametrized
with 27 soils (n, = 0)

CEC since the drop in the r-square between Egs. (7) and (8)
was only 0.09, whereas removing the CEC from Eq. (8) re-
sults in a drop of 0.32 (#? = 0.56, RMSE = 0.033).

There was no improvement in the overall goodness of fit of
Eq. (8) when the DOC was added to the regression (+* = 0.87,
RMSE = 0.01). This could mean that due to the relatively high
buffering capacity of the solid phase (CEC) and therefore the
limited contribution of Cd complexes to Cd uptake, the con-
centration of organic Cd complexes associated with the DOC
was not limiting. A second possible hypothesis is that the
contributing complexes were not organic but inorganic, in-
cluding those with HCO3; (McLaughlin et al. 1999), maybe
because the latter were more labile.

In Eq. (8), when the pH measured in 0.01 M CaCl, was
replaced by the pH of H,O or by the pH of the soil pore water
extracted by centrifugation, > dropped from 0.88 to 0.84 with
RMSE equal to 0.015 for both. The slightly better predictive
value of the CaCl, pH can be explained as follows: the CaCl,
pH reflects the proton buffering power of the soil because it
gives the amount of protons desorbed due to Ca competition
(Miller and Kissel 2010) and is therefore lower than the pH of
H,O or the pH of the soil pore water obtained by centrifuga-
tion. The pH which influences Cd uptake by roots is the pH of
the rhizosphere, which is affected by excretion of organic
acids or protons by the roots resulting from the differential
rates of cation and anion uptake and/or from micronutrient
mobilisation, particularly in alkaline soils (Nye 1981), like
in our study. The pH of the rhizosphere can also change due
to fluctuating environmental conditions, including drying of
the soil during the grain filling period which takes place in late
spring and early summer (June—July). Compared to the pH of

H,O0, or to the pH of the soil pore water, because it takes into
account the proton buffering capacity of the soil, the pH CaCl,
is probably a better proxy of the mean rhizosphere pH. Finally,
regarding pH, it should be noted that the range of variation in
our study was narrow (8.0—8.7) and predictions should be
used with caution when the soils are more acidic.

Manganese extracted from amorphous materials by
Tamm’s reagent explained more than 12% of the total vari-
ability in the grain Cd (p value <0.001). Its negative coeffi-
cient shows that Mn oxides reduce Cd availability for root
uptake (Wenzel et al. 1996). Mn oxides are one of the most
reactive sorbing phases for Cd (Dong 2000) due to their large
specific surface areas and their low zero-point charge pH, the
pH value at which the oxides are mainly negatively charged
and not associated with cations (Feng et al. 2007). Mn oxides
have already been shown to be an efficient stabilising amend-
ment for Cd, Pb, and Zn in contaminated soils by significantly
reducing metal mobility and uptake by plants (Sappin-Didier
etal. 1997).

With absolute errors of around 0.02 mg kg™ (Fig. 3), the
best model (Eq. (8)) was able to discriminate grain Cd con-
tents of 0.15 mg kg ' from those of 0.2 mg kg™ '. Therefore,
the model could be useful for the project of the European
Union to lower the regulatory limit of durum wheat grain from
0.2 t0 0.15 mg Cd kg grain (DG SANCO 2011). However, the
model is not sufficiently accurate to distinguish the interme-
diate step 0f 0.175 mg kg ' between 0.2 and 0.15 mg Cd kg ',
which underlines the need to produce more mechanistic
models to help set realistic regulatory limits.

SPA1 o |
T T T T T
-0.02 -0.01 0.00 0.01 0.02 0.03

Prediction Error (mg Cd.kg™")

Fig. 3 Residual errors (observed minus predicted values) of Eq. (8) for
each soil in the dataset. All grain Cd data are expressed at 15% water
content
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Conclusions

Predictions of Cd contents in durum wheat grains were ob-
tained from a regression model including the concentration of
the Cd in the soil solution obtained by centrifugation, the soil
CaCl, pH, CEC, and Tamm’s Mn oxide content. The predic-
tive model, parametrized on 27 agricultural soils, explains
88% of the variation in Cd in durum wheat grains and has a
reasonably low RMSE value of around 0.01 mg kg '. The
regressor variables of the model suggest that Cd availability
in the alkaline soils tested here was controlled by the initial
concentration of Cd in the soil solution and by CaCl, pH and
by the CEC, which can be interpreted as the buffering capacity
of the solid phase. Amorphous manganese content appears to
be the main soil phase restraining Cd availability.

This model will be useful to detect cases where grain Cd
exceeds the planned regulatory limit for durum wheat of
0.15 mg Cd kg ' compared to the current limit of 0.20 mg
Cd kg ™' However, the model is not sufficiently accurate for
the intermediate step of 0.175 mg Cd kg ' and the limited
predictive accuracy of this model as well as the limited accu-
racy of the models taken from the literature should be taken
into account when revising the regulatory limits.
Nevertheless, this simple predictive model will be useful not
only for farmers to assess the risk that the Cd contents in their
durum wheat grain exceed the regulatory limit but also for
food safety authorities to test different regulatory thresholds
to identify a trade-off between food safety and the negative
impact on farmers of a lower limit.
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