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Résumé

La rhizosphère, fraction du sol soumise à l’influence des racines, est une zone
dans laquelle se déroulent d’importants processus physico-chimiques gouvernant les
transferts de nutriments du sol à la plante. Elle constitue donc un lieu d’entrée
privilégié pour les contaminants parmi lesquels les éléments-traces métalliques. Etant
données les ressemblances existant entre nutriments et contaminants, il n’est pas
rare que les mécanismes physiologiques mis en place au niveau des racines pour
subvenir aux besoins nutritifs des végétaux soient détournés de leur fonction d’origine
favorisant ainsi l’absorption d’éléments toxiques néfastes pour leur développement.

L’étude proposée s’inscrit dans un contexte de contamination croissante de la
pédosphère et fait le choix d’appréhender cette problématique au travers d’une ap-
proche centrée sur la rhizospère et sur les mécanismes qui gouvernent son évolution.
Ces travaux se focalisent plus particulièrement sur la relation entre l’uranium – un
métal naturel ubiquiste non-essentiel – et le citrate – un acide organique de faible
poids moléculaire exsudé par certaines espèces végétales lorsqu’elles poussent sur un
milieu carencé en phosphore. Parmi ces espèces particulières le lupin blanc (Lupi-
nus albus) fait office de plante modèle et a donc été choisi en tant que tel. Afin de
replacer le travail dans un contexte environnemental, un sol naturellement riche en
uranium prélevé à l’affleurement d’une veine de pechblende a été utilisé.

L’objectif principal de cette thèse a donc été de savoir si l’activité racinaire
du lupin blanc est suffisante pour provoquer la remobilisation de l’uranium dans
la solution du sol et favoriser son transfert à l’organisme. Pour répondre à cette
problématique, le système sol/plante a été étudié dans son ensemble sur rhizotest et
de manière découplée en hydroponie et en réacteurs fermés.

Il a ainsi été démontré que la présence d’uranium dans un milieu de culture
contrôlé (hydroponie) stimule l’exsudation de citrate chez les lupins blancs qui ne
sont pas carencés en phosphore et que cette exsudation de citrate favorise la solu-
bilisation de l’uranium dans la solution du sol sous certaines conditions en réacteur
fermé. Ces résultats ont pu être confirmés par les observations faites sur rhizotest
même si les valeurs obtenues dans ce cas étaient plus nuancées, vraisemblablement à
cause de la complexité du sol. Ceci justifie les approches utilisées et met en évidence
leur cohérence et leur complémentarité.

Les résultats obtenus ont également permis d’apporter des informations concer-
nant la toxicité de l’uranium, son internalisation dans les cellules racinaires ainsi
que sur son transfert des racines aux parties aériennes.

Mots-clés : uranium, phytodisponibilité, citrate, phosphore, rhizosphère, spécia-
tion, lupin blanc (Lupinus albus)
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Abstract

The rhizosphere, a soil fraction influenced by roots, is an area in which occur
important physico-chemical processes that govern the transfer of nutrients from
soil to plant. It is therefore an ideal entry point for many contaminants including
metals. Indeed, given the similarities between nutrients and contaminants, it is not
uncommon that the physiological mechanisms involved in crop nutrition are diverted
from their original function to enhance the absorption of toxic and harmful elements.

The present study is related to the context of pedosphere contamination increa-
sing and chose to consider this issue through a focus on rhizosphere and mechanisms
that govern its evolution. This work will be oriented on the relation between uranium
– a non-essential ubiquitous metal – and citrate – a low molecular weight organic
acid exudated by specific species when grown on a phosphorus-deficient environ-
ment. Among these particular species white lupine (Lupinus albus) is considered as
a model species which explains why it was chosen to carry out this work. Further-
more, a natural soil containing huge amounts of uranium has been collected at the
outcrop of a pitchblende vein and used during some experiments.

The main aim of this PhD thesis was to determine if the root activity of white
lupine is sufficient to cause the remobilization of uranium into soil solution and so
to promote the transfer of this contaminant to the plant. To answer this problema-
tic, the soil/plant system has been studied with rhizotests (whole system) and by
combining datas obtained with hydroponics experiments and closed reactors tests
(decoupled system).

Thereby, it has been demonstrated that the presence of uranium in a controlled
growth medium (hydropony) stimulates citrate exudation in P-sufficient white lu-
pine. More, this citrate exudation enhances uranium solubilization in soil solution
under specific conditions in batches. These results have been confirmed by obser-
vations on rhizotest even if the values in this case were more nuanced, probably
because of soil complexity. This justifies the employed approaches and highlights
their coherence and complementarity.

The results also allowed to provide additional information concerning uranium
toxicity, its internalization in root cells as well as its transfer from roots to aerial
parts.

Keywords : uranium, phytoavailability, citrate, phosphorus, rhizosphere, specia-
tion, white lupine (Lupinus albus)
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Les sols sont à la fois un outil de production (aliments et biomasse), un réacteur

et un filtre (stockage et transformation des minéraux, de matières organiques, d’eau

et de substances chimiques) et une source de matières premières (mineraux, tourbe,

etc.). En ce sens ils font l’objet d’une surveillance régulière permettant d’évaluer leur

fertilité et leur qualité biologique et de suivre l’évolution de leurs stocks (matière

organique, éléments traces, etc.) et des flux de contaminants.

Dans ces sols, l’uranium est un actinide présent à l’état de traces (0.5 et 5

mg kg−1) dont la teneur peut fortement augmenter naturellement pour atteindre

plusieurs centaines de mg kg−1 de sol dans les zones uranifères (Ragnarsdottir et

Charlet, 2000). Les activités anthropiques telles que l’utilisation militaire d’uranium

appauvri ou les activités liées au cycle du combustible nucléaire peuvent égale-

ment augmenter le stock du sol. De la même manière, l’utilisation intensive dans

les agrosystèmes d’engrais issus de roches phosphatées est une source majeure de

contamination. En effet, ces dernières peuvent contenir plusieurs centaines de mg U

kg−1 entre autre impureté (Romero Guzmán et collab., 2002). Les sols deviennent

ainsi un réservoir potentiel de contamination en uranium pour les organismes qui

interagissent avec lui, en premier lieu les plantes supérieures terrestres.

Le transfert de l’uranium aux plantes est très variable. Les valeurs de facteur

de transfert sont globalement comprises entre 10−5 et 10−2. Sheppard et collab.

(2006) proposent des valeurs moyennes de 2×10−3 ou de 8×10−4 pour les végétaux

consommés et de 3×10−3 pour les fourrages et la végétation naturelle. La répartition

dans le végétal est de plus très hétérogène. L’uranium présente en effet une très

grande affinité pour les racines des plantes et des concentrations pouvant atteindre

10 à 15 mg U g−1 MS racinaires sont parfois observées (Dushenkov et collab., 1997;

Laroche, 2005).

L’uranium n’a aucune fonction physiologique connue et a des effets toxiques avé-

rés. Ceux-ci concernent principalement une inhibition des paramètres de croissance

et de développement tels que le rendement (Sheppard et Evenden, 1992) ou l’élon-
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gation racinaire (Laroche, 2005). D’autres études ont aussi montré un effet sur les

chlorophylles (Aery et Jain, 1997), le stress oxydant (Vandenhove et collab., 2006;

Vanhoudt et collab., 2008) ou la perturbation de l’homéostasie phosphatée (Mis-

son et collab., 2009). L’analyse critique des données disponibles montre qu’il existe

un manque criant de données pertinentes relatives à la dynamique du devenir de

l’uranium à l’interface sol/racine et à sa biodisponibilité environnementale, pouvant

expliquer à la fois le large éventail de concentrations d’uranium dans le sol décrit

pour un même niveau d’effet mais aussi la difficulté d’extrapoler une teneur en ura-

nium dans le sol prévue sans effet utilisable dans le cadre d’une analyse de risque.

Selon les espèces et les caractères observés, les concentrations provoquant un effet

toxique peuvent effectivement varier de 0.5 à 1000 mg U kg−1 de sol sec (Sheppard

et collab., 2005). Le fait que les doses d’irradiation correspondant à ces valeurs pon-

dérales soient nettement inférieures aux doses connues pour avoir un effet néfaste

sur les végétaux justifie de considérer l’uranium en tant qu’élément trace métallique

(ETM) dans cette étude.

L’absorption des éléments par les racines découle d’un ensemble de processus

parmi lesquels on retrouve l’alimentation de la solution du sol par la phase solide

pendant la durée de culture de la plante (fourniture), le transport vers la racine

et l’absorption à proprement parler. Comme pour d’autres métaux, les paramètres

gouvernant le devenir de l’uranium dans le sol en absence de plante sont relative-

ment bien connus mais la capacité du sol à réalimenter la phase liquide sous forme

phytodisponible l’est beaucoup moins, bien que ce processus soit considéré comme li-

mitant cinétiquement le transfert. De plus, les mécanismes d’absorption de l’uranium

restent inconnus. Dans les rares cas où les méthodes, les concepts ou les modèles

développés dans le cadre des études de transferts des métaux lourds aux plantes

ont été appliqués à l’uranium, les résultats concernant la biodisponibilité de l’ura-

nium dans le sol et le lien avec son transfert n’ont pas été concluants (Vandenhove

et collab., 2007b,c).
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Concernant la description des processus, il est admis que les conditions physico-

chimiques et biologiques dans la rhizosphère sont différentes de celles du sol non

rhizosphérique. Celles-ci sont influencées de manière dynamique par l’activité des

racines (respiration, absorption d’éléments, relargage de molécules organiques, quan-

tité de microorganismes (Hinsinger et collab., 2006)) et il est probable que ces va-

riations dans la rhizosphère puissent avoir des conséquences sur la biodisponibilité

de l’uranium, notamment en modifiant sa spéciation, sa solubilité ou la labilité de

ses complexes avec la phase solide ou en solution. Il n’est donc pas étonnant que

les méthodes basées sur la modélisation de la spéciation théorique à l’équilibre de

l’uranium dans le milieu conduite à l’aide de logiciels dédiés (CHESS par exemple)

montrent leurs limites lors de l’application dans un système sous influence de racines.

Malgré tout, au niveau conceptuel comme au niveau de la modélisation, l’influence

potentielle de la plante sur la dynamique du système est rarement prise en compte.

C’est par exemple le cas lors de l’utilisation des facteurs de transfert qui est subor-

donnée au respect de certaines hypothèses dont une est l’absence d’effet de la plante

sur son milieu.

Comme le suggèrent les données récentes acquises sur le cuivre par Bravin (2008),

il semble nécessaire d’aller au-delà de ces approches classiques intégratrices. Cela

implique d’une part de prendre en compte l’influence des racines sur leur milieu

pour mieux comprendre la biodisponibilité et d’autre part d’intégrer la dimension

cinétique des différents processus.

Ce manuscrit est composé de cinq parties principales découpées en 17 chapitres.

La première partie bibliographique (chapitres 1 à 6) présente le radionucléide ura-

nium, quelques généralités sur ses origines et son utilité dans l’industrie, ainsi que

les propriétés physico-chimiques qui gouvernent son comportement dans les sols et

influencent son transfert aux plantes. Les concepts de disponibilité et de biodisponi-

bilité ainsi que les méthodes expérimentales permettant de les évaluer sont ensuite

exposés. Après un bref rappel de ce que représente la rhizosphère, les mécanismes

5



physiologiques susceptibles d’influencer la phytodisponibilité de l’uranium dans ce

compartiment du sol sont détaillés. Cet état de l’art s’achève sur un rappel des

connaissances actuelles, sur les questions qu’elles suscitent et sur les hypothèses qui

en découlent pour finalement décrire les perspectives de recherche qui font l’objet

des travaux conduits au cours de la thèse.

La deuxième partie méthodologique (chapitres 7 à 11) regroupe des informations

génériques et décrit les techniques analytiques qui ont amené à l’acquisition des ré-

sultats présentés dans le mémoire. Les différents protocoles ayant permis d’étudier

le comportement du lupin blanc en hydroponie, le rôle du citrate sur la remobili-

sation de l’uranium en réacteurs fermés, et la phytodisponibilité de l’uranium en

rhizotest sont également détaillés. Ces trois dispositifs ont été choisis pour répondre

de la manière la plus adéquate possible aux différentes questions posées. L’hydro-

ponie favorise en effet un contrôle précis des conditions de culture et des facteurs à

étudier (nutrition, contamination, etc.), les réacteurs fermés permettent l’étude de

la mobilité des éléments chimiques dans un sol via la détermination du coefficient de

partage sol/solution (Kd) tout en maîtrisant précisément les paramètres expérimen-

taux (OECD, 2000), et enfin le rhizotest est un outil spécialement développé pour

l’étude des transferts sol/plante au niveau de la rhizosphère (Chaignon et Hinsinger,

2003).

Les troisième, quatrième et cinquième parties constituent le cœur du manuscrit.

Les résultats des différentes expériences y sont présentés, analysés et discutés sur la

base des connaissances recueillies dans la littérature. Les trois parties suivent l’ordre

logique de la réflexion menée au cours des travaux et décrivent dans un premier temps

les résultats relatifs au système découplé – d’abord le système solution/racines en

hydroponie (chapitres 12 et 13) puis le système sol/solution en réacteurs fermés (cha-

pitres 14 et 15) – et dans un second temps le système complet sol/solution/racine

avec les rhizotests (chapitres 16 et 17). Ce découpage permet d’apporter respecti-

vement les informations relatives à l’effet de l’uranium sur l’exsudation de citrate
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(hydroponie) et à l’effet du citrate sur la remobilisation de l’uranium dans la solution

du sol (réacteur fermé) pour finalement chercher à voir s’il existe une logique entre

ces résultats et ce qui est observé lorsque sol et tapis racinaire sont mis en contact

(rhizotest).

La discussion de la partie consacrée à l’étude sur rhizotests fera office de discus-

sion transverse. Les résultats obtenus au cours de cette dernière expérience y seront

analysés et discutés sur la base des diverses conclusions que nous avons pu tirer des

expériences en hydroponie et en réacteurs fermés.
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Première partie

État de l’art
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Cette première partie consacrée à la synthèse bibliographique est articulée autour

des différentes notions permettant d’aborder le travail de recherche qui fait l’objet

de ce manuscrit. Sans se prétendre exhaustif, il permet toutefois de faire un état

des lieux global des connaissances ayant trait au vaste sujet des transferts entre sol

et plante. Cet état de l’art apporte tout d’abord des informations d’ordre général

au sujet de l’uranium (chapitre 1) et sur les connaissances relatives à son transfert

aux plantes (chapitre 2). Il aborde ensuite les concepts de disponibilité et de biodis-

ponibilité (chapitre 3), les différentes méthodes permettant de les estimer (chapitre

4) et les différents mécanismes racinaires susceptibles de les influencer (chapitre 5).

Cette étude bibliographique a notamment permis de mieux appréhender le sujet de

recherche initial, d’en définir les bornes et de formuler un certain nombre d’hypo-

thèses quant au rôle que peuvent avoir les racines sur le transfert du contaminant

du sol à la plante. En outre, il a permis de choisir l’espèce modèle que nous avons

étudiée – le lupin blanc – et de nous focaliser sur l’exsudation de citrate comme

potentiel acteur de la phytodisponibilité de l’uranium dans un sol. Le dernier cha-

pitre de cette partie est consacré à une rapide conclusion de cet état de l’art, aux

perspectives de recherche qui en découlent et à l’énoncé des objectifs de recherche

que nous nous sommes fixés.
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Chapitre 1

L’uranium, un radionucléide

naturel

1.1 Quelques généralités

1.1.1 Origines naturelles et anthropiques

L’uranium (U) est un élément naturel, ubiquiste et radioactif de la famille des

actinides découvert en 1789 par Martin Heinrich Klaproth. Présent en quantités

variables dans les roches, l’eau, l’air et la biosphère, il est très répandu dans les ma-

tériaux acides tels que les roches plutoniques, les roches volcaniques et les sédiments

volcanoclastiques. Il entre également dans la composition de certains minéraux tels

que la pechblende (variété amorphe du minéral) et l’uranite (UO2) dans des concen-

trations variables (Ragnarsdottir et Charlet, 2000). Depuis 1939 et la découverte

de la fission nucléaire, il est devenu un élément essentiel aux activités humaines.

Son champ d’utilisation s’étend du domaine de la production d’énergie civile à ce-

lui de l’armement militaire. Il permet notamment la production d’armes, de blin-

dages et d’électricité. Tous ces domaines consommateurs d’uranium sont autant de

sources potentielles de contamination de l’environnement et des différentes chaînes
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trophiques. En agriculture, l’utilisation d’engrais phosphatés produits à l’aide de

roches contenant parfois plusieurs centaines de mg U kg−1 sous forme d’impuretés

est également une source de contamination des écosystèmes (Shishkunova et collab.,

1989). L’uranium est caractérisé par une double toxicité chimique et radiologique. À

l’instar de l’industrie du nucléaire, le risque radiologique (émission de radon notam-

ment) préoccupe le grand public. Le risque chimique qui est beaucoup moins mis en

avant fait toutefois l’objet de nombreuses études scientifiques.

1.1.2 Concentrations naturelles dans les écosystèmes

La teneur moyenne en uranium est supposée équivalente à celle des chondrites

carbonatées, une catégorie de météorites dont la composition chimique est considérée

comme étant représentative de la composition chimique initiale de la nébuleuse

planétaire. En se basant sur cette hypothèse, la teneur moyenne en uranium de la

Terre avoisinerait 0.01 à 0.02 g t−1. La croûte terrestre contient à elle seule 46 à 77

% de l’uranium total, soit une concentration moyenne de 3 g t−1 (Bonin et Blanc,

2001). Peu présent dans les roches basiques, l’uranium est en revanche concentré

dans les roches sédimentaires saturées en silice et les granites (3 à 4 g t−1) et dans

les roches phosphatées (20 à 120 g t−1) (Langmuir, 1978). Dans les sols, la teneur

en uranium est généralement faible, de l’ordre de 3 mg kg−1 de sol sec, néanmoins

certains sols riches en phosphates présentent des concentrations pouvant atteindre 7

à 25 mg kg−1 (Plant et collab., 2003). Dans les eaux de surface oxygénées, l’uranium

est mobile et peu concentré avec une teneur moyenne de 0.02 à 0.6 µg l−1 dans les

rivières et océans (Bonin et Blanc, 2001). Enfin, selon l’Organisation Mondiale de

la Santé (2001), l’air contient de 0.02 à 0.45 ng m−3.

1.1.3 L’exploitation minière en France

L’exploitation minière a débuté après la seconde guerre mondiale et a pris fin

en juin 2001 avec la fermeture du site de Jouac (Haute-Vienne). Au total, 210 sites
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répartis sur 25 départements ont été concernés par cette activité dont 8 sites avec

usine (extraction de minerai) et 15 sites de stockage des résidus de traitement.

Comparés aux gisements kazakhs, canadiens et australiens – les plus prolifiques

du monde en 2011 comme l’indiquent les données du tableau 1.1 ci-dessous – les

gisements exploités en France présentaient des teneurs relativement faibles de l’ordre

du kg t−1 de minerai. Ils ont produit près de 76 kt d’uranium ce qui a nécessité

l’extraction de 52 Mt de minerai et 200 Mt de roches stériles c.-à-d. des roches

sans intérêt économique. Comme le montrent les cartes de la figure 1.1 page 16,

les gisements se distribuent principalement sur le pourtour du Massif-Central, en

Vendée, en Bretagne, en Alsace et dans une moindre mesure dans les Alpes et en

Aquitaine.

Table 1.1: Tonnes d’uranium produites en 2011. Les pays pour lesquels les données sont des esti-
mations sont suivis de la mention « est ». Données fournies par l’Association Mondiale
du Nucléaire (2011).

Pays 2004 2005 2006 2007 2008 2009 2010 2011

Kazakhstan 3719 4357 5279 6637 8521 14020 17803 19451
Canada 11597 11628 9862 9476 9000 10173 9783 9145
Australie 8982 9516 7593 8611 8430 7982 5900 5983
Niger 3282 3093 3434 3153 3032 3243 4198 4351
Namibie 3038 3147 3067 2879 4366 4626 4496 3258
Russie 3200 3431 3262 3413 3521 3564 3562 2993
Ouzbékistan 2016 2300 2260 2320 2283 2657 2874 3000
États-Unis 878 1039 1672 1654 1430 1453 1660 1537
Ukraine (est) 800 800 800 846 800 840 850 890
Chine (est) 750 750 750 712 769 1200 1350 1500
Malawi – – – – – 104 670 846
Afrique du Sud 755 674 534 539 655 563 583 582
Inde (est) 230 230 177 270 271 290 400 400
Brésil 300 110 190 299 330 345 148 265
République Tchèque 412 408 359 306 263 258 254 229
Roumanie (est) 90 90 90 77 77 75 77 77
Allemagne 77 94 65 41 0 0 0 52
Pakistan (est) 45 45 45 45 45 50 45 45
France 7 7 5 4 5 8 7 6

Total mondial 40178 41719 39444 41282 43798 51450 54660 54610
tonnes (U3O8) 47382 49199 46516 48683 51651 60675 64461 64402
demande mondiale (en %) 65 62 64 68 78 78 85
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Figure 1.1: Localisation des zones minières d’uranium en France en fonction des tonnages produits
(à gauche) et des lieux de traitement et de stockage (à droite) (IRSN, 2009).

D’un point de vue environnemental, cette activité minière a généré deux types

de déchets – les stériles et les résidus de traitement – pour lesquels des aménage-

ments spécifiques sont requis, tant en termes de sécurité radiologique et chimique

qu’en termes de préservation des paysages. Les stériles proviennent directement de

l’extraction du minerai et sont semblables aux roches présentes aux alentours des

gisements. Ils sont relativement riches en uranium – les teneurs variant de quelques

g t−1 à plusieurs centaines de g t−1 de minerai – et peuvent présenter une acti-

vité massique atteignant plusieurs dizaines de milliers de Bq kg−1. L’essentiel de

ces stériles est resté sur leurs sites de production et a été placé en verses (figure

1.2 ci-contre). Dans certains cas, ils ont été utilisés pour réaménager les territoires,

notamment pour combler les mines à ciel ouvert dans lesquelles des résidus de trai-

tement sont parfois retrouvés. Ces derniers sont obtenus en fin de production après

que le minerai a été épuré, broyé et traité. Les déchets résultant de ces différents
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processus se différencient de la roche initiale du fait des modifications physiques et

chimiques qu’ils ont subies mais, bien qu’appauvris en uranium, ils présentent une

radioactivité plus importante que les stériles due à la présence de l’ensemble des

descendants de désintégration de l’uranium tels que le 234U, le 230Th et le 226Ra (la

liste exhaustive des descendants de l’uranium naturel est donnée dans le tableau 1.2

page 17). Le traitement des 52 Mt de minerai français extrait au cours de l’exploita-

tion des mines d’uranium a généré une quantité équivalente de résidus déposés sur

les anciens sites miniers ou à proximité des anciennes usines (figure 1.3 ci-dessous).

Figure 1.2: Photographies de dépôts de stériles miniers, en verse (à gauche) ou en talus (à droite)
(IRSN, 2009).

Figure 1.3: Stockages réaménagés de résidus miniers à Montmassacrot (à gauche) et Bellezane (à
droite) dans la Haute-Vienne (87) (IRSN, 2009).
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Table 1.2: Série de désintégration de 238U (Kaye et Laby, 1986).

élément demi-vie rayonnement émis

238U 4.5 109 années α
234Th 24 jours β
234Pa 6.8 heures β
234U 2.4 105 années α
230Th 7.3 103 années α
226Ra 1.6 103 années α
222Rn 3.8 jours α
218Po 3.1 minutes α
214Pb 27 minutes β
214Bi 20 minutes β
214Po 160 millisecondes α
210Pb 22 années β
210Bi 5 années β
210Po 138 années α
206Pb stable –

1.2 Propriétés physico-chimiques et nucléaires

1.2.1 Uranium naturel

L’uranium naturel (92U) est un métal lourd radioactif de la famille des actinides

de couleur gris blanc. Il est malléable et ductile, sa densité vaut 19.1 et son point

de fusion est de 1130 ◦C. C’est l’élément le plus lourd existant à l’état naturel sur

Terre. Les 23 isotopes identifiés de l’uranium sont radioactifs et possèdent des pro-

priétés chimiques similaires mais seuls trois d’entre eux participent à la composition

de l’uranium naturel : 238U, 235U et 234U. Ceux-ci se désintègrent principalement

par émission de rayonnement α – émission d’un noyau d’hélium 4
2He – et parfois par

fission spontanée. Les isotopes 238U et 235U sont les plus abondants – respective-

ment 99.275 et 0.720 % de l’uranium total de la planète – et sont primordiaux. Le

troisième isotope 234U est produit par désintégration α de l’isotope 238U mais ne re-

présente qu’une partie infime de la masse totale. En revanche, il est le plus radioactif

et contribue pour moitié à la radioactivité de l’uranium naturel. Les formes dites

« enrichies », « appauvries » ou « de retraitement » ne sont que des mélanges de

ces différents isotopes dans des proportions variables (Bonin et Blanc, 2001; Paquet
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et collab., 2009).

1.2.2 Uranium appauvri

L’uranium appauvri utilisé dans nos recherches est un sous-produit du processus

d’enrichissement de l’uranium naturel. Il se caractérise par une faible teneur en 234U

et 235U (tableau 1.3 ci-dessous) et par une activité spécifique de 14000 Bq g−1, ce

qui correspond à 60 % de l’activité de son homologue naturel. L’uranium appauvri

possède des propriétés intéressantes : il est dense, pyrophorique au-delà de 600 ◦C et

résistant. Cela lui vaut d’être utilisé à des fins militaires pour la fabrication de mu-

nitions (perforation) et de blindages (chars d’assaut). Il est également employé dans

le domaine industriel pour la fabrication d’écran de protection anti-rayonnements

et dans les transports (volets et gouvernes de direction d’avions, quilles de voiliers,

etc.) (Bem et Bou-Rabee, 2004; Bleise et collab., 2003).

Table 1.3: Comparaison des masses et activités isotopiques de l’uranium naturel et de l’uranium
appauvri à 0.2 % (Weigel, 1986; DPHE, 2001).

Pourcentage en masse Pourcentage en activité totale
234U 235U 238U 234U 235U 238U

U naturel 0.0054 0.7200 99.2700 49.1 2.3 48.6
U appauvri 0.0006 0.2000 99.8000 9.9 1.1 88.9

1.3 L’uranium dans les sols

Les sols sont issus de l’altération des roches – magmatiques, sédimentaires et

métamorphiques – sous l’action du climat et de la biosphère. De manière générale,

les sols issus de roches sédimentaires sont moins riches en uranium que ceux résultant

de la dégradation de roches éruptives. Leur teneur moyenne varie entre 0.5 et 5 mg U

kg−1 de sol sec à l’exception des zones uranifères dans lesquelles les concentrations

peuvent atteindre plusieurs centaines de mg kg−1 (Ragnarsdottir et Charlet, 2000).
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À cette provenance naturelle peuvent s’ajouter les apports résultant de l’activité

anthropique – évoqués précédemment dans le propos – donnant lieu à la formation

de sols dits « anthropisés » dont la nature est parfois très éloignée du sol originel.

Du fait de son comportement vis-à-vis des autres éléments chimiques – notam-

ment par le biais de ses capacités d’adsorption et de complexation – l’uranium se

répartit de manière hétérogène dans les sols. Sa mobilité c.-à-d. sa faculté de dépla-

cement entre différents compartiments y est fortement influencée par la composition

chimique et la profondeur (Sheppard et Thibault, 1988).

1.3.1 Comportement dans la solution du sol

En solution aqueuse, l’uranium se retrouve essentiellement aux degrés d’oxyda-

tion IV et VI : U(IV) sous la forme d’espèces solvatées U(H2O)4+
n et U(VI) sous forme

d’ions uranyles UO2+
2 (entité linéaire O−−U−−O) et oxoaqua UO2(H2O)2+

5 . L’uranium

étant considéré comme un acide « dur » au sens de Pearson, il réagira préférentiel-

lement avec les bases « dures » que sont par exemple les ligands à atomes donneurs

d’électrons tels que l’oxygène et le fluor (Paquet et collab., 2009). Dans l’eau et les

milieux aqueux, la spéciation chimique de l’uranium c.-à-d. la distinction entre les

différentes formes de liaisons possibles de l’élément dans un environnement donné

est majoritairement gouvernée par le pH et le potentiel d’oxydo-réduction. Celui

du couple U(IV)/U(VI) vaut 0.267 V (Paquet et collab., 2009). Dans une moindre

mesure, d’autres facteurs telles que la dureté et l’alcalinité de la solution peuvent

influencer la spéciation (Giblin et collab., 1981; Echevarria et collab., 2001). Selon la

nature de l’environnement, certaines réactions de complexation pourront alors avoir

lieu, modifiant ainsi les paramètres de mobilité de l’uranium et donc les potentialités

de transfert aux racines.

La détermination de la spéciation de l’uranium dans la solution du sol est gé-

néralement établie par des approches de modélisation. Dans le cas de l’uranium et

en conditions oxydantes – comme c’est le cas dans la majorité des sols cultivables
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– l’ion uranyle est prépondérant jusqu’à pH 6, une gamme dans laquelle il peut

aussi se complexer avec les sulfates (pH 3-4) et les phosphates (pH 5-6), des espèces

avec lesquelles il forme des complexes stables. Les formes hydroxylées de l’uranium

(UO2OH+,UO2(OH)2, etc.) se forment entre pH 6 et pH 8 puis sont retrouvées les

formes carbonatées (UO2CO3, UO2(CO3)2−

2 , UO2CO3(OH)+
3 , etc.) pour des valeurs

de pH supérieures à 8 (Ragnarsdottir et Charlet, 2000). Ces différents complexes ont

des affinités variables pour la phase solide, seront plus ou moins biodisponibles et

donc plus ou moins facilement transférés aux plantes. De manière générale la sorp-

tion de U(VI) sur les particules de sol est moins forte dans les milieux aérés à pH

acide du fait de la compétition entre H+ et UO2+
2 (Giblin et collab., 1981; Morrison

et collab., 1995). En conditions réductrices, l’uranium est majoritairement présent

sous formes de valence U(IV) peu solubles qui ont tendance à précipiter et à rester

peu mobiles en solution (Gascoyne, 1992; Sheppard et collab., 2005).

Dans la solution du sol, la spéciation de l’uranium est également influencée par

la concentration en ligands organiques. En effet, la matière organique dissoute – en

particulier les substances humiques qui peuvent représenter jusqu’à 75 % du car-

bone organique dissous – influence la formation de complexes organiques stables de

l’ion uranyle et contribue à sa migration (Moulin et collab., 1992). Enfin, l’uranium

peut s’associer à la fraction colloïdale, soit en liaison avec des colloïdes de fer (Fe),

soit par interactions avec les acides humiques ou les humines (Porcelli et collab.,

1997). La présence de carbonates dans la solution du sol induit une forte diminution

de l’adsorption de l’uranium sur les particules de sol et contribue à augmenter sa

mobilité. À l’inverse, la présence de phosphates entraîne la précipitation des ions

uranyles et limite leur mobilité.
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1.3.2 Influence des constituants solides du sol sur la dyna-

mique de l’uranium

1.3.2.1 Influence de la matière organique

La matière organique joue un rôle majeur dans la dynamique de l’uranium dans

les sols, particulièrement lorsqu’elle influence fortement la pédogénèse. Trois types

de distribution verticale de l’uranium sont décrites en fonction des profils de ces

sols :

— lixiviation modérée et progressive dans les sols bruns, sans accumulation ;

— conservation générale avec appauvrissement des horizons supérieurs et un

enrichissement des horizons B, comme dans certains sols de steppes riches en

Fe ;

— redistribution avec accumulation variable, où plus de la moitié de l’uranium

total peut être associée aux composés humiques, dans les horizons spodiques

Bh ou Bs des podzols par exemple (Gueniot et collab., 1983, 1988).

La présence d’acides organiques influence l’adsorption de l’uranium sur d’autres

métaux oxydés. Ce phénomène dépend du pH, de la concentration en électrolytes or-

ganiques dans la solution du sol, de la nature des oxydes et des substances humiques,

de leur fractionnement et du niveau de couverture des surfaces par ces substances

humiques. À titre d’exemple, Zuyi et collab. (2000) ont montré que des concentra-

tions en acides fulviques de 50 et 100 mg l−1 favorisent l’adsorption de l’uranyle sur

les oxydes d’aluminium (Al), de fer et de silicium (Si) à des pH inférieurs à 7 (4 pour

Si). De manière générale, en conditions aérées avec peu de matières organiques, l’ura-

nium est peu mobile et se comporte comme le calcium (Ca), le magnesium (Mg), le

potassium (K) ou le sodium (Na). En revanche, en présence d’importantes quantités

de matières organiques, l’uranium est mobile et son comportement est comparable

à celui de l’aluminium, du fer ou du manganèse (Mn). Enfin, en conditions réduc-

trices, l’uranium est redistribué sur l’ensemble du profil de sol et s’accumule dans
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les zones où les matières organiques sont réduites et dans les zones de précipitation

des oxy(hydr)oxydes de fer.

1.3.2.2 Influence des oxy(hydr)oxydes de fer et d’aluminium

Les oxy(hydr)oxydes sont très abondants dans les sols se formant sous climat

chaud (Colle et collab., 2001). Ces complexes de fer et d’aluminium existent sous

différentes formes telles que les oxydes cristallisés, les hydroxydes amorphes et les

formes associées à la matière organique (Gueniot et collab., 1988). Résultant d’une

forte altération des minéraux primaires, les oxy(hydr)oxydes sont d’importants sites

de fixation de l’uranium. Ceci est d’autant plus vrai que les sols concernés su-

bissent une évolution très rapide de la matière organique ce qui a pour effet de

limiter son rôle de complexant (Colle et collab., 2001). L’adsorption de l’uranium

sur les oxy(hydr)oxydes se fait par complexation de surface (Ragnarsdottir et Char-

let, 2000). De cette manière, il est possible d’observer jusqu’à 40 % de l’uranium

total associé à la fraction d’oxy(hydr)oxydes de l’horizon Bt des sols fersiallitiques.

Dans l’horizon B1 de certains sols de steppes, ces composés peuvent même rete-

nir jusqu’à 60 % de l’uranim présent. Enfin, dans les podzols et sols bruns, les

oxy(hydr)oxydes de fer et d’aluminium mélangés à la matière organique constituent

des sites de fixation pour 30 % de l’uranium (Gueniot et collab., 1988).

1.3.2.3 Influence des carbonates

Dans les sols carbonatés l’ion uranyle est rarement libre dans la fraction liquide.

Il se complexe facilement au carbonate UO2(CO3), au bicarbonate UO2(CO3)2−

2

et au tricarbonate UO2(CO3)4−

3 (Echevarria et collab., 2001). Les composés ainsi

formés sont chargés négativement et présentent une affinité faible – inférieure à celle

de l’ion uranyle – pour les minéraux et la matrice du sol (Armands, 1967; Harmsen

et de Haan, 1980; Mason et collab., 1997). Il en résulte une augmentation de leur

mobilité en l’absence d’autres complexants majeurs de l’uranium (Langmuir, 1978;
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Ho et Miller, 1986; Zheng et collab., 2003). À titre d’exemple, Yamamoto et collab.

(1973) ont montré que la sorption de l’uranium est réduite de 75 % après ajout de

500 µg ml−1 de carbonates en solution sur un sol sableux. Ceci est d’autant plus

vrai lorsque le sol est pauvre en matière organique.

1.3.2.4 Influence des argiles

Les argiles jouent un rôle secondaire dans la fixation de l’uranium dans les sols.

Bien qu’une corrélation entre quantité de particules fines et teneur en uranium soit

souvent observée, il semblerait que cela ne soit dû qu’à leur capacité à adsorber

des oxydes de fer ou des substances humiques ayant préalablement fixé l’élément

(phénomène de coating), les rétentions de type ionique ou intrafoliaire restant très

limitées (Gueniot et collab., 1983; Berthelin et collab., 1987; Bonin et Blanc, 2001).
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Chapitre 2

L’uranium dans les plantes

La présence d’uranium à l’état naturel dans les sols et son implication dans

des industries dites à risque justifient qu’il fasse l’objet d’études de toxicité. Comme

d’autres éléments non essentiels pour les plantes tels que le cadmium (Cd), le chrome

(Cr) et le plomb (Pb), l’uranium est vraisemblablement pris en charge par les sys-

tèmes fonctionnels impliqués dans l’absorption des métaux et le devenir des nutri-

ments dans le système sol/plante (Ebbs et collab., 2001). Il peut être absorbé au

niveau des racines et engendrer des effets délétères à plusieurs niveaux. Les manifes-

tations caractéristiques d’une accumulation excessive dans les plantes sont un chan-

gement de coloration des fleurs, une production de fruits anormaux, une courbure

du port de l’organisme et une modification du nombre de chromosomes (Goswani

et collab., 1977).

2.1 L’uranium dans le système sol/plante

2.1.1 Le transfert du sol à la plante

Le transfert de l’uranium du sol à la plante varie en fonction des espèces végétales,

des concentrations dans le milieu, du type de sol, des formes d’uranium présentes et

de l’origine de l’uranium dans le sol. Ainsi, un sol naturel dans lequel l’uranium est
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considéré comme étant à l’équilibre entre sol et solution, des dépôts miniers ou des

friches minières revégétalisées permettront d’observer des phénomènes différents. Ce

transfert peut se faire par dépôt sur les organes aériens – dans ce cas l’uranium

provient de particules en suspension dans l’atmosphère ou remises en suspension

à partir du sol – et par absorption au niveau des racines. Nous nous intéressons

exclusivement à la seconde voie qui est, d’après Smith et collab. (1983), largement

prédominante. Par analogie avec les éléments transuraniens, les seules conditions qui

favoriseraient la voie foliaire au point de la rendre majoritaire seraient des climats

désertiques ou des conditions poussiéreuses mais il n’existe pas de données sur le

sujet à ce jour.

Le transfert du sol à la plante est évalué par le facteur de transfert FT . Il corres-

pond au rapport de concentration de l’élément dans le végétal sur la concentration

dans le sol. Il peut par exemple être calculé à partir de rapport d’activité massique

(en Bq kg−1) ou en utilisant des données quantitatives (en mg g−1). En se basant sur

les données listées dans la littérature, Sheppard et Evenden (1988) ont proposé des

facteurs de transfert moyens pour une concentration normalisée de 5 mg U kg−1 de

sol sec de l’ordre de 10−3 à 10−2 (tableau 2.1 ci-contre). Aujourd’hui, aucune espèce

hyperaccumulatrice d’uranium n’est connue. Sur la base des facteurs de transfert

mesurés, recensés et analysés par les différents groupes de recherches, l’Agence In-

ternationale pour l’Énergie Atomique (AIEA) a proposé une liste exhaustive en

fonction des types de plantes, des organes et des types de sol (voir les annexes 17.4

et 17.5).

Outre la vision figée du facteur de transfert – parce que mesuré à un instant t

de la vie de la plante – impliquant une relation linéaire entre concentration dans le

sol et dans la plante qui ne se retrouve que rarement à l’état naturel, une manière

plus réaliste consiste à voir l’absorption de l’uranium et des éléments en général

comme un flux. En ajoutant au modèle précédent des variables simples telles que le

temps d’exposition ou le rendement, il devient possible de se décharger de biais tels
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Table 2.1: Facteurs de transfert de l’uranium exprimés en Bq kg−1 de végétal sec par Bq kg−1 de
sol sec pour différentes catégories de végétaux correspondant à une valeur standard de
5 mg U kg−1 de sol sec (Sheppard et Evenden, 1988).

sol à
texture fine

sol à
texture

grossière

sol
organique

sol de terril
de mine

d’uranium

plantes
sauvages
arbres 2.2 10−3 2.4 10−2 2.2 10−2 –
arbustes – 9.5 10−3 2.2 10−2 –
plantes
annuelles

7.6 10−3 – – 6.4 10−3

espèces
cultivées
céréales 1.4 10−3 – – –
fruits 2.5 10−3 – – –
légumes feuilles 8.2 10−3 0.5 10−3 – –
légumes racines 2.5 10−3 – – 1.9
fourrage 8.4 10−3 0.5 10−3 – 4.8 10−3

que les effets de dilution dus aux variations de production de biomasse (Gerzabek

et collab., 1998). Néanmoins, il reste très difficile d’appréhender cette thématique

car, comme nous l’avons déjà évoqué, le système sol/plante est à la fois complexe

intrinsèquement et très diversifié de part la variété du monde végétal et des différents

types de sols existant.

À l’heure actuelle, les connaissances sur la physiologie du transfert de l’uranium

du sol à la plante sont limitées et il reste difficile d’appréhender le système dans sa

globalité. Il est avéré que ces deux compartiments interagissent – les évènements se

produisant chez l’un ont des répercussions sur l’autre – et le défi actuel repose sur

notre capacité à développer des méthodologies et à mettre au point des dispositifs

permettant à la fois de cibler les mécanismes principaux régissant les transferts

sol/plante et de développer des modèles qui expliqueront les généralités plutôt que

les cas particuliers. Dans le cas de l’uranium, il est supposé que l’absorption se fait

sous forme d’ion uranyle et que la capacité de complexation de l’élément avec les

citrates, les carbonates et les phosphates peut influencer le transfert. Ces premières
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hypothèses, qui restent à démontrer, permettraient de faire un premier pas vers une

meilleure appréhension du système de ce système complexe.

2.1.2 Analogies entre contaminants et nutriments

Les transporteurs impliqués dans l’absorption et la translocation de l’uranium

sont encore inconnus. Comme d’autres éléments non-essentiels, l’uranium est vrai-

semblablement pris en charge par les systèmes fonctionnels impliqués dans l’absorp-

tion des nutriments du fait d’homologies atomiques ou moléculaires telles que la

charge ou le rayon ionique (Bourguignon et collab., 2009; Ebbs et collab., 2001).

Ce type d’analogie comportementale entre contaminant et nutriment a été mis en

évidence avec certains radioéléments dont le césium (Cs) avec le potassium (K), le

strontium (Sr) avec le calcium (Ca) et le technétium (Tc) avec les nitrates (NO−

3 )

(Bourguignon et collab., 2009; Echevarria et collab., 1998). Concernant l’uranium,

les travaux de Viehweger et Geipel (2010) suggèrent une interférence avec l’homéo-

stasie du fer (Fe). L’uranium pourrait entrer dans la plante via le transporteur IRT1

non spécifique impliqué dans l’absorption du fer. Il a en effet été montré que ce

transporteur est également impliqué dans l’absorption de cations divalents tels que

le cadmium (Cd), le cobalt (Co) et le zinc (Zn) (Eide et collab., 1996; Korshunova

et collab., 1999; Vert et collab., 2002). Les homéostasie du fer et du phosphore

sont liées. En effet la carence en phosphore s’accompagne d’une plus grande ab-

sorption/translocation de métaux tels que le fer ce qui s’explique notamment par

une augmentation du nombre de transporteurs. Cette hypothèse est renforcée par les

liens observés entre la toxicité de l’uranium et l’homéostasie du phosphore démontrés

par Misson et collab. (2009).

2.1.3 La bioaccumulation de l’uranium en chiffres

En hydroponie, Eapen et collab. (2003) ont montré la capacité d’accumulation

de racines génétiquement transformées à l’aide d’Agrobacterium rhizogenes sur une

28



large gamme de concentrations. Cultivées dans un milieu contenant de 10 à 500

µM, les racines de Brassica juncea et de Chenopodium amaranticolor absorbent

l’intégralité de l’uranium présent dans le milieu de culture en moins de 10 et 24

h respectivement. Au-delà de 1 mM, le pourcentage d’uranium accumulé ne cesse

de diminuer et se limite à 20 ou 30 % à 5 mM. Ces résultats confirment l’idée

que les plantes – comme certainement la majorité des organismes – possèdent des

capacités maximales en termes d’accumulation. Plus tôt, Dushenkov et collab. (1997)

ont fait les mêmes observations avec des racines de tournesol (Helianthus annuus)

dans une solution beaucoup moins concentrée contenant 60 µg U l−1, à savoir le

passage de près de 95 % de l’uranium de la solution aux racines en moins de 24 h. Il

semblerait également que des racines séchées soient capables d’absorber l’uranium

d’une solution contenant 200 mg U l−1 en 4 min (Bhainsa et D’Souza, 2001).

L’absorption rapide de l’uranium par les racines serait due d’une part à sa pré-

cipitation dans l’apoplasme comme cela est observé pour l’aluminium ou le zinc

(Zn), d’autre part à des phénomènes d’adsorption sur les parois cellulaires. Les ré-

sultats obtenus avec la biomasse morte (sèche) plaident en faveur de la seconde

hypothèse. Cette seconde option implique la Capacités d’Échange Cationique Ra-

cinaire (CECR) et expliquerait au moins en partie les différences d’accumulation

observées entre mono- et dicotylédones. En effet, leur CECR avoisine respective-

ment 10 à 20 cmol kg−1 et 20 à 50 cmol kg−1 (Dufey et collab., 2001). Les résultats

obtenus par Straczek et collab. (2010) avec les dicotylédones Brassica juncea et Pi-

sum sativum et les monocotylédones Triticum æstivum et Zea mays sont en accord

avec cette hypothèse (figure 2.1 page 31). Les extractions chimiques ainsi que les

analyses de distribution réalisées par ces auteurs indiquent par ailleurs que l’accu-

mulation résulte d’une adsorption aux parois cellulaires rapidement suivie par un

transport radial et longitudinal. En moyenne, l’accumulation racinaire du blé, du

maïs, de la moutarde indienne et du pois varie de 12 à 45 mg g−1 de poids sec.

Dans les parties aériennes, l’accumulation varie également selon les espèces avec des
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extrêmes allant de 10 à 125 mg kg−1 de poids sec. Les facteurs de translocation des

racines aux parties aériennes varient de 2.3 10−4 à 3.5 10−3.

Sur sol, la bioacumulation est généralement plus faible qu’en hydroponie. Cela

s’explique par la mobilité moins importante de l’uranium dans un milieu solide com-

plexe où de nombreuses interactions interviennent. Dans une solution nutritive cor-

rectement élaborée, la majorité de l’uranium est disponible et en contact du système

racinaire. Les valeurs présentées dans la figure 2.2 ci-contre donnent une idée des

valeurs retrouvées dans l’environnement. Elles ne font pas office de référence, elles

sont spécifiques au sol calcaire de Weswood dopé avec 100 mg U kg−1 sous forme

UO2(NO3)2 · 6H2O (Shahandeh et Hossner, 2002). Comme en hydroponie, les dicoty-

lédones présentent des concentrations internes plus élevées : 22 et 810 mg U kg−1 de

poids sec pour le tournesol et 21 et 530 mg U kg−1 pour la moutarde indienne,

respectivement dans les parties aériennes et les racines. À l’opposé, les monocoty-

lédones et notamment le blé accumulent relativement peu : 3 mg U kg−1 dans les

parties aériennes et 50 mg U kg−1 dans les racines.

2.1.4 Localisation et microlocalisation de l’uranium accu-

mulé par les plantes

Les techniques d’imagerie récentes permettent de déterminer avec précision la

distribution de l’uranium dans les plantes. Comme pour l’accumulation, il existe des

différences notoires entre mono- et dicotylédones en termes de localisation comme

le montre l’étude de Straczek et collab. (2010) (figure 2.3 page 33) sur la moutarde

indienne (Brassica juncea) et le maïs (Zea mays). Chez la monocotylédone, l’ura-

nium est principalement accumulé dans le premier centimètre de racine – 37 % de

l’uranium total – avant de voir sa concentration diminuer de manière importante jus-

qu’au dernier centimètre le plus proche du collet. Radialement, l’uranium ne pénètre

pas dans la stèle au niveau de l’apex – il reste préférentiellement dans l’épiderme et

le cortex – puis sa répartition s’homogénéise en se rapprochant du collet. La trans-
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Figure 2.1: Concentration moyenne d’uranium accumulé dans les racines et parties aériennes des
monocotylédones Triticum æstivum et Zea mays et des dicotylédones Brassica juncea

et Pisum sativum exposées 7 jours à une solution contenant 100 µmol U l−1 (Straczek
et collab., 2010).

U Concentration (mg U kg-1)

Figure 2.2: Accumulation d’uranium dans les racines et parties aériennes d’espèces végétales culti-
vées sur le sol de Weswood contaminé avec 100 mg U kg−1 (Shahandeh et Hossner,
2002).
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location aux parties aériennes est extrèmement faible puisqu’on observe un facteur

de 300 entre le dernier centimètre de racine et le premier centimètre de tige. Chez

la dicotylédone, la distribution de l’uranium diminue d’abord graduellement tout au

long de la racine avant de chuter drastiquement dans le dernier centimètre le plus

proche du collet. Radialement, la majorité de l’uranium est localisée dans la stèle. La

translocation vers les parties aériennes est plus importante que chez le maïs et au-

cune différence de concentration n’est observée entre le dernier centimètre de racine

et le premier centimètre de tige. Ces observations indiquent que les espèces végé-

tales ont mis en place des stratégies différentes vis-à-vis du stockage de l’uranium.

En effet, contrairement à la moutarde indienne, il semblerait que le maïs possède

des mécanismes permettant de limiter au maximum le transfert de l’uranium aux

parties aériennes, à la fois en le cloisonnant en périphérie des racines – ce qui limite

la remontée via le xylème – et à la fois en faisant obstacle à son passage des racines

aux tiges. Ceci est en accord avec le fait que la plupart des céréales ont une stratégie

d’absorption de type « excluder », à savoir des mécanismes empêchant l’entrée des

éléments non essentiels et/ou toxiques (Baker, 1981).

L’étude de Misson et collab. (2009) sur Arabidopsis thaliana montre que l’ura-

nium s’accumule essentiellement dans les parois cellulaires en association avec le

calcium (Ca) et le phosphore (P) (figure 2.4 ci-contre). Il est peu internalisé dans

les cellules dans les conditions utilisées mais toujours associé au phosphore (500 µM

U et 30 µM P). Cela sous-entend l’existence d’un mécanisme de transport et/ou de

stockage impliquant cet élément.

Tirés de la même étude, les clichés de la figure 2.5 page 34 obtenus en microscopie

électronique à transmission montrent les structures d’accumulation de l’uranium au

niveau subcellulaire et de quelle manière ces dernières évoluent avec la concentration

en uranium (de 2 à 500 µM). À la plus faible exposition (2 µM), l’uranium colocalise

avec le phosphore et le calcium et est stocké dans des cellules indifférenciées des

couches externes sous forme d’agrégats concentrés dans de petites vacuoles. Avec
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Figure 2.3: Concentration d’uranium retrouvée dans diverses portions des racines et parties aé-
riennes de la moutarde indienne (Brassica juncea) et du maïs (Zea mays). Pour les
racines, la distance est donnée par rapport à l’apex et pour les parties aériennes par
rapport au collet (Straczek et collab., 2010).

Figure 2.4: Images NanoSIMS d’une section de l’apex racinaire d’Arabidopsis thaliana (WS) ayant
poussé en présence de 30 µM P et 500 µM U. L’uranium est coloré en vert et le
calcium en rouge. Les spots d’uranium sont indiqués par les flèches blanches sur la
photo de gauche. L’image de droite est un agrandissement de la zone encadrée en
blanc, l’uranium est en rouge est le phosphore en vert (Misson et collab., 2009).
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une dose moyenne (50 µM), des précipités d’uranium qui colocalisent toujours avec

phosphore et calcium sont retrouvés à l’intérieur du noyau. Enfin, à la plus forte

exposition (500 µM), des granules riches en uranium sont internalisés dans les cellules

racinaires. L’uranium se retrouve également dans les espaces intersticiels sous forme

de paillettes.

(a) 0 µM U (b) 2 µM U (c) 50 µM U

(d) 500 µM U (e) 500 µM U

(f) 500 µM U (g) 500 µM U

Figure 2.5: Microlocalisation de l’uranium dans des cellules de racines et co-localisation avec le
phosphore. Les plantules d’Arabidopsis thaliana (WS) ont poussé sur un milieu de
culture contenant 30 µM de phosphate provenant de l’agar. Les photographies (e) et
(g) sont respectivement des agrandissements des photographies (d) et (f). cw : paroi
cellulaire ; cy : cytoplasme ; v : vacuole ; n : noyau (Misson et collab., 2009).
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2.2 Effet stimulant des faibles doses : l’hormèse

Le phénomène d’hormèse a été évoqué pour la première fois au XVe siècle par

Paracelse qui disait que « c’est la dose qui fait le poison. » Cette citation, reprise

bien plus tard par le pharmacien Hugo Schulz, illustre le fait qu’un même produit

peut être toxique ou non selon la dose d’exposition. Plus précisément, le phéno-

mène d’hormèse désigne une réponse de stimulation des défenses biologiques à des

expositions de faibles doses de toxines ou d’autres agents générateurs de stress. Ces

réponses, généralement favorables dans la mesure où l’on observe une stimulation

par rapport aux témoins, sont aujourd’hui associées à une manifestation en lien avec

la toxicité. Cet effet d’hormèse, anciennement appelé Arndt-Schulz, suit une courbe

dose-réponse de type β (figure 2.6 ci-dessous). Il n’est pas propre aux végétaux et

s’observe chez de nombreux organismes tels que les poissons, les daphnies et les mi-

croorganismes, et en présence de diverses substances telles que les métaux, d’autres

produits toxiques et les rayonnements ionisants (Calabrese et Howe, 1976; Stebbing,

1982; Calabrese et Baldwin, 2002).

Figure 2.6: Schématisation d’une courbe dose-réponse β décrivant le phénomène d’hormèse

Pour illustrer cela, Costa et Morel (1994) ont montré que le cadmium en faible

concentration peut induire une augmentation de la production de biomasse sur des

plants de laitue (Lactuca sativa). Ils ont associé ce phénomène à l’augmentation de
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la conductance des feuilles et à une induction de l’ouverture des stomates ce qui

aurait pour effet de favoriser les échanges gazeux . Chez Panicum miliacecum, la

présence de faibles concentrations de composés phénoliques entraîne également la

stimulation de la croissance racinaire (Wang, 1985).

En ce qui concerne l’uranium, une étude du début du siècle dernier démontre

que des plantes mises en contact avec de très faibles doses présentent un développe-

ment légèrement accéléré – par rapport aux témoins – en termes de croissance et de

capacité de germination (Stoklasa et Penkava, 1928). Plus tard, cet effet a été carac-

térisé par Drobkov (1951) à l’aide d’autoradiographies. Cette technique a permis de

montrer que l’uranium présent dans le milieu de culture se retrouve dans les parties

vertes des plantes, notamment dans les zones en fort développement tels que l’apex,

les graines et les jeunes feuilles. Cela a été corrélé à une stimulation de la croissance,

de la floraison, de la fructification, de la maturation et de la synthèse de carbohy-

drates mais il n’est pas à exclure qu’il n’y ait aucun lien de cause à effet. En effet,

cette accumulation d’uranium pourrait aussi être le résultat du drainage naturel

d’une grande quantité d’éléments en réponse aux demandes accrues en nutriments

par la plante lors de ces phases de son développement. À l’époque, ces observations

ont poussé certains à croire que l’uranium pouvait être un élément essentiel car,

avant que l’hormèse soit étudiée, toute substance provoquant une augmentation des

paramètres de rendement était forcément considérée comme essentielle. De manière

générale, il faut rester vigilant avec les études anciennes et vérifier les paramètres

annexes tels que la teneur en nitrates qui peuvent avoir un effet positif. En effet,

dans certains cas, les stimulations observées ne sont que des artéfacts liés à l’expé-

rimentation.

Bien que cette hypothèse n’ait jamais été vérifiée dans les études de Stoklasa et

Penkava (1928) et Drobkov (1951), l’observation de l’effet d’hormèse a été rapportée

plus tard par Gulati et collab. (1980) chez le blé tendre (Triticum æstivum). Leurs ré-

sultats, qui sont présentés dans le tableau 2.2 ci-contre, montrent une augmentation
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significative du rendement en fonction de l’augmentation de la concentration en ura-

nium dans le sol jusqu’à une valeur de 3 mg kg−1 de sol sec. Cet effet n’est toutefois

pas observé chez l’autre espèce qu’ils ont étudiée, la tomate (Lycopersicon escu-

lentum), ce qui suggère que cette réponse hormétique peut être espèce-spécifique.

Misson et collab. (2009) ont également rapporté un effet hormétique de l’uranium à

faible concentration (2 µM) en absence de phosphore chez Arabidopsis thaliana.

Table 2.2: Rendement du blé et des plants de tomates (g pots−1) pour différentes teneurs en
uranium appliquées et différents niveaux d’irrigation (Gulati et collab., 1980).

Niveau Teneur en uranium appliquée (en ppm)
d’irrigation (l) 0 1.5 3.0 6.0

Blé
11.52 10.2 11.7 14.3 12.8
14.40 12.7 12.9 15.3 13.3
19.20 13.0 12.7 12.0 11.9

Tomate
15.12 160 125 120 115
18.90 182 167 165 145
25.20 200 198 170 145

2.3 Seuils de toxicité de l’uranium

Comme tous les composés toxiques, l’uranium fait l’objet de recherches en éco-

toxicologie afin de définir des valeurs « seuils » de toxicité. Comme le montrent

Sheppard et collab. (2006), les données toxicité de l’uranium sont très contradic-

toires. En effet, des concentrations de l’ordre du mg U kg−1 de sol sec retrouvées

naturellement dans les sols peuvent provoquer l’apparition de signes de toxicité chez

certaines espèces, alors qu’il faut parfois des doses 100 à 1000 fois supérieures pour

influencer le développement chez d’autres. C’est par exemple le cas chez Zea mays

qui produit des graines et de hauts rendements de biomasse en présence de teneur

en uranium avoisinant les 1000 mg U kg−1 de sol sec (Stojanović et collab., 2009).

Une étude a même montré que l’effet de l’uranium sur la quantité de biomasse

produite, la fécondité et la survie à long terme chez trois graminées (Buchloe dacty-
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loides, Schizachyrium scoparium et Aristida purpurea) n’était significatif qu’à partir

d’une concentration atteignant 25000 mg U kg−1 de sol sableux de pH 8.6 (Meyer et

McLendon, 1997). À plus large échelle, Sheppard et Evenden (1992) ont mené une

étude sur 11 sols contaminés et testé deux plantes agronomiques, le radis (Raphanus

sativus) et le haricot (Phaseolus vulgaris), et n’ont pas décelé d’effet avant 300 mg U

kg−1.

De manière générale, les valeurs mesurées sont très variables selon le trait phé-

notypique observé et l’espèce étudiée. En se contentant d’associer des quantités

d’uranium total à un effet délétère, les études passées n’ont pas permis d’expliquer

l’existence d’une telle variabilité, parfois même au sein d’une même espèce. En par-

tant de ce constat et en considérant les informations apportées précédemment dans

ce document (sections 1.2 page 18 et 1.3 page 19), il semble évident que la chimie

de l’uranium, son comportement dans les sols ainsi que la physiologie des racines

influencent sa mobilité et donc sa phytodisponibilité. Quoiqu’il en soit, les seuils de

phytotoxicité de l’uranium connus actuellement sont relativement élevés, de 3 à 8

fois plus que ceux retrouvés pour le zinc (Zn), un autre ETM.

2.4 Les effets négatifs de l’uranium sur la crois-

sance et le développement

Les études portant sur les effets de l’uranium chez différents organismes per-

mettent à la fois d’appréhender de manière fondamentale son influence sur l’envi-

ronnement mais aussi d’obtenir les informations nécessaires à la gestion des risques

liés à l’exploitation du nucléaire. Chez les plantes, la majorité des travaux réali-

sés à ce sujet s’intéressent aux effets d’une exposition sur la croissance des parties

aériennes, sur la germination des graines et sur l’élongation racinaire. Ce dernier

critère est régulièrement utilisé en écotoxicologie dans la mesure où il est un bon

indicateur des stress envionnementaux provoqués par la présence d’ETM. En effet,
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lorsque la croissance racinaire est perturbée la survie d’une plante est généralement

mise en jeu. Différents tests ont d’ailleurs été validés pour leur sensibilité à détermi-

ner l’apparition de toxicité due à la présence d’éléments traces métalliques chez la

laitue (Lactuca sativa) et le ray-grass (Lolium perenne) (Wong et Bradshaw, 1982;

Ratsch et Johndro, 1986).

2.4.1 Effets sur la germination

La germination n’est pas considérée comme étant le paramètre de la catégorie

« croissance et développement » le plus sensible contrairement à l’élongation raci-

naire. Chez le maïs (Zea mays), des travaux ont été menés pour déterminer si la

nature des sols – ici un pseudogley et un Chernozem (voir la description au tableau

2.3 page 40) – et le niveau de contamination peuvent avoir un effet sur l’initiation

de la germination. Dans cette expérience, Stojanović et collab. (2009) apportent

l’uranium sous forme de nitrate d’uranyle – de 10 à 1000 mg U kg−1 de sol sec – et

montrent que seules les doses supérieures à 100 mg U kg−1 provoquent une réduction

significative du pourcentage de germination. En effet, ce dernier n’atteint que 91.6

et 89.3 % à 250 mg U kg−1, que 79.2 et 76.6 % à 500 mg U kg−1 et que 64.6 et

63.8 % à la plus forte concentration, respectivement sur Chernozem et pseudogley.

À noter que la capacité de germination des graines est légèrement plus affectée sur le

sol dans lequel l’uranium est supposé être le plus biodisponible, le pseudogley acide

sans carbonate. Parmi les graines qui ont germé, seules celles exposées à plus de 250

mg U kg−1 de sol sec voient leur survie influencée. Des pourcentages de mort pré-

maturée de l’ordre de 5 à 10 % puis de 11.7 et 22.9 % sont observés, respectivement

pour des concentrations de 500 à 1000 mg U kg−1 sur Chernozem et pseudogley.

Aleksahina (1985) a décrit des effets similaires chez le riz (Oriza sativa) exposé à

l’uranium mais ayant poussé sur différents types de sol.
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Table 2.3: Quelques propriétés spécifiques des sols utilisés pour l’étude des capacités germinatives
du maïs (Stojanović et collab., 2009)

Quelques propriétés des sols
étudiés

Chernozem Pseudogley

pH (H2O) 8.10 5.22
pH (KCl) 7.20 4.45
CaCO3 2.27 0.00
N total 0.19 0.16
P2O5 disponible (mg 100 g−1) 21.90 19.00
K2O disponible (mg 100 g−1) 32.40 18.00
Humus (en %) 3.77 2.48
U total (en mg kg−1) 1.37 1.48

2.4.2 Effets sur l’élongation racinaire

Toutes les études traitant de l’effet des métaux présents en trace (ETM) dans

les milieux concluent que l’élongation racinaire est inhibée avec l’augmentation de

leur concentration. Cependant, le degré de toxicité varie beaucoup selon le pol-

luant considéré (Wong et Bradshaw, 1982; Ratsch et Johndro, 1986). Les différentes

méthodes existant pour caractériser l’effet d’un polluant sur l’élongation racinaire

diffèrent selon le type de substrat utilisé (solide, liquide), la forme sous laquelle le

polluant est apportée (nature chimique) et la nature de la contamination (naturelle,

accidentelle). Ainsi, une exposition directe qualifie un protocole au cours duquel les

racines sont mises en contact avec une solution contaminée et une exposition indi-

recte un protocole au cours duquel les graines sont déposées sur du sol, de la gelose

ou du papier filtre eux-mêmes exposés à une solution contaminée. Dans la plupart

des cas les résultats obtenus sont similaires quelle que soit la technique employée.

Néanmoins, pour certains composés, la méthode directe est plus sensible (Ratsch

et Johndro, 1986). Ceci s’explique par la biodisponibilité importante des éléments

chimiques dans les solutions nutritives ce qui n’est généralement pas le cas lorsque

l’on travaille sur des substrats dont les propriétés physiques sont susceptibles de

provoquer l’adsorption – à leur surface – d’une partie des ions. En ce sens, il est

primordial de savoir quel est le phénomène ciblé lors d’une expérience : l’effet maxi-
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mal d’une concentration donnée d’un élément sur une plante (exposition directe) ou

l’effet se rapprochant le plus d’une situation naturelle (exposition indirecte, avec du

sol contaminé).

Dans la littérature, les exemples traitant spécifiquement de la toxicité de l’ura-

nium sur l’élongation racinaire sont peu nombreux. En hydroponie, une étude réa-

lisée sur des bulbes d’oignons (Allium cepa) exposés 5 jours à des concentrations

de nitrate d’uranyle allant de 5 à 25 µM a montré que la croissance est inhibée

de manière significative pour la plus haute teneur testée. Cette observation est la

conséquence de l’arrêt de la division cellulaire au niveau des méristèmes des racines

(Panda et collab., 2001). Un travail beaucoup plus ancien rapporte un effet stimulant

de l’uranium sur la croissance racinaire pour une concentration de 8 µM dans une

solution nutritive et des effets toxiques notables à 200 µM (apparition d’un jaunisse-

ment des pointes de racines) et à 2 mM avec l’apparition de racines jaunes très fines

(Stoklasa et Penkava, 1928). Beaucoup plus récemment, Misson et collab. (2009)

ont mené une étude sur le modèle végétal Arabidopsis thaliana semé sur boîte de

pétri contenant du milieu Murashige et Skoog (MS) et ont démontré que l’uranium

provoque la mort des cellules de la couche externe des racines à partir de 50 µmol U

et la destruction totale de ces dernières à 500 µmol U. Ces effets sont cependant

annulés en présence de 500 µmol de phosphate ce qui coïncide avec la capacité de

cet élément à se complexer à l’uranium, rendant ce dernier beaucoup moins toxique

aux concentrations testées.

2.4.3 Effets sur la production de biomasse

La production de biomasse est également un bon indicateur de l’état de santé

d’une plante et des effets toxiques provoqués par la présence d’une substance donnée.

En s’appuyant une nouvelle fois sur les travaux de Stojanović et collab. (2009),

nous voyons que le développement racinaire du maïs n’est pas affecté jusqu’à une

concentration de 25 mg U kg−1 de sol sec. Il en est de même pour les parties aériennes
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des individus cultivés sur pseudogley jusque 10 mg U kg−1 de sol sec. Chez les

individus cultivés sur Chernozem, le développement des parties aériennes est affecté

dès la plus petite quantité d’uranium ajoutée (diminution de 3 % dès 5 mg U kg−1 de

sol sec). Enfin, il faut attendre une concentration de 250 mg U kg−1 de sol sec

pour que la production de biomasse racinaire soit inhibée de 29 % et de 19 %

respectivement sur Chernozem et pseudogley. C’est également à partir de cette dose

que les parties aériennes des individus cultivés sur pseudogley deviennent sensibles

avec une réduction de 15 %. Au traitement le plus élevé (1000 mg U kg−1), les

diminutions de production de biomasse sont toutes supérieures à 50 % ce qui traduit

une importante phytotoxicité pour le maïs. Néanmoins, le taux de survie reste de 77

% ce qui est certes significatif mais insuffisant pour provoquer la disparition d’une

population végétale (Stojanović et collab., 2009).

2.4.4 Effets physiologiques et subcellulaires

Les résultats présentés jusqu’à maintenant ont été obtenus en se focalisant sur des

facteurs macroscopiques qui sont, en définitive, le fruit de l’altération de processus

cellulaire et moléculaire. Il est donc tout à fait envisageable de voir apparaître des

effets toxiques de l’uranium à plus petite échelle, et de surcroît à des concentrations

bien plus faibles que celles qui ont été évoquées jusqu’à présent.

2.4.4.1 Teneur en chlorophylles

En hydroponie, l’exposition des racines de blé à 10 et 160 mg U l−1 sous forme de

nitrate d’uranyle provoque une diminution des teneurs en chlorophylle totale dans les

feuilles de 25 et 50 % respectivement. Toutes proportions gardées, la production des

chlorophylles a et b est affectée de la même manière (Aery et Jain, 1997). Des tests

identiques sur le soja (Glycine max) réalisés par Murthy et collab. (1984) confirment

que 42 mg U l−1 sont suffisants pour entraîner la destruction de 30 à 40 % de la

chlorophylle totale. Les mécanismes sous-jacents impliqués ne sont toutefois pas
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encore connus (inhibition d’enzymes, etc). Ananyev et collab. (1999) ont montré

in vitro que l’ion uranyle présente une très forte affinité pour le site de fixation du

manganèse (Mn) dans le centre réactionnel de phototyse de l’eau du photosystème II

(PS II). Ce mécanisme, s’il était démontré in vivo, serait en accord avec l’inhibition

du fonctionnement du PS II observée chez Chlamydomonas rheinardtii par Pradines

et collab. (2005).

2.4.4.2 Activité synthétique et dégradation cellulaire

D’après Aery et Jain (1997), la présence d’uranium dans le milieu de culture

induit l’augmentation de la teneur en protéines solubles en même temps qu’une di-

minution de la teneur en protéines de structure insolubles. Elle induit également la

synthèse de composés phénoliques qui s’accompagne d’une augmentation de l’acti-

vité peroxydase (Fry, 1986). Ces différents phénomènes combinés provoquent l’alté-

ration des membranes plasmiques ce qui aboutit à une diminution de l’extensibilité

des parois, à la fuite d’ions potassium et à la réduction des phénomènes de turges-

cence (Gabbrielli et collab., 1990). D’autre part, la destruction des auxines observée

par Pandolfini et collab. (1992) pourrait être une explication valable quant à l’inhi-

bition de la croissance végétale observée à l’échelle macroscopique.
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Chapitre 3

Concepts de disponibilité et de

biodisponibilité

Les sols sont des milieux hétérogènes à trois dimensions dans lesquels s’observent

des gradients temporels et spatiaux pour le carbone organique, le pH, la répartition

des particules et les nutriments. Leurs caractéristiques physico-chimiques peuvent

évoluer – par exemple sous l’action du climat, de l’Homme et d’autres organismes

vivants – ce qui entraîne parfois la modification des paramètres de mobilité des

différents éléments chimiques qui composent le milieu (Lanno et collab., 2004).

Comme l’a suggéré Juste (1988), les thématiques liées à la mobilité dans les systèmes

sol/plante nécessitent d’appréhender ces derniers sous forme de compartiments – le

sol et la plante – et de chercher à comprendre dans quelle mesure l’élément d’intérêt

– l’uranium – peut passer d’un des compartiments à l’autre. Cela suppose également

d’admettre qu’une plante ne peut réellement « communiquer » (donc échanger des

éléments) qu’avec une fraction du sol dans laquelle elle est capable de s’alimenter par

le biais de ses racines c.-à-d. la solution du sol. En résumé, chercher à comprendre

le transfert de l’uranium du sol à la plante nécessite de s’intéresser à la notion de

(bio)disponibilité et donc de tenir compte du fait que :

— l’uranium est présent dans une certaine quantité dans le sol (pool total) ;
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— l’intégralité de ce pool d’uranium total n’est pas forcément solubilisée/solubilisable ;

— la plante n’a donc pas forcément accès au pool total d’uranium ;

— la plante n’absorbe pas forcément l’intégralité de l’uranium à sa disposition

(fonction de son stade phénologique) ;

— l’intégralité de l’uranium absorbé ne provoque pas forcément de toxicité.

Le concept de (bio)disponibilité tel qu’il est actuellement décrit et tel qu’il sera

envisagé dans ces travaux est détaillé au schéma 3.1 page 49. Nous parlerons de

disponibilité environnementale, de biodisponibilité environnementale et de biodis-

ponibilité toxicologique (Peijnenburg et collab., 1997; Peijnenburg et Jager, 2003;

NF ISO 17402, 2008).

3.1 La disponibilité environnementale

La disponibilité environnementale est considérée comme la teneur totale d’un

élément dans un sol. Cela a déjà été évoqué dans ce manuscrit, il est maintenant ac-

quis que la quantité d’une substance qu’une plante absorbe n’est que rarement reliée

à sa concentration totale donc à sa disponibilité environnementale. La norme NF

ISO 17402 (2008) définit cette disponibilité environnementale comme « la fraction

d’un élément potentiellement disponible pour des organismes et qui résulterait d’un

processus de désorption total ». Elle regroupe donc les formes fixées – les différents

états de l’élément considéré dans la fraction solide du sol à savoir réversiblement

sorbé, constitutif et irréversiblement sorbé – et les formes solubles – les différents

états de l’élément dans la fraction liquide à savoir complexé ou libre en solution. L’es-

timation de la disponibilité environnementale et des proportions relatives à chaque

phase du sol se fait par extraction et calcul de coefficient de partage (se référer au

paragraphe 4.1.1.2 à la page 54). Pour que l’intégralité d’un élément soit biodispo-

nible pour les organismes vivants, il faudrait un transfert complet en solution de

la fraction associée aux phases porteuses solides ainsi que le transport intégral de
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l’élément vers les récepteurs biologiques au cours de leur durée de vie. Ceci n’est pas

envisageable naturellement et limite donc l’utilisation de la notion de disponibilité

environnementale à la simple connaissance de la distribution des différents éléments

(Peijnenburg et Jager, 2003; Hinsinger et collab., 2003).

3.2 La biodisponibilité environnementale

Contrairement à la disponibilité, la biodisponibilité environnementale ne consi-

dère que ce qui est intégré par les organismes vivants grâce à des mécanismes physio-

logiques d’absorption passive et active (NF ISO 17402, 2008). Pour ce faire, l’élément

considéré doit à la fois être solubilisé dans la solution du sol, sous une forme chimique

absorbable, et à proximité de l’organisme. Ce dernier point concerne notamment

les végétaux qui ne sont pas mobiles et dont la seule possibilité de contact réside

dans leur système racinaire. Aussi appelée « biodisponibilité externe » par Rensing

et Maier (2003) ou « phytodisponibilité » chez les plantes, elle est dépendante du

temps d’exposition. Plus ce dernier est long, plus l’organisme a le temps d’absorber.

Elle est également dépendante de la cinétique d’absorption de l’organisme (Harm-

sen et collab., 2005). La phytodisponibilité de chaque nutriment et polluant varie

donc selon les espèces vivantes qui possèdent toutes des métabolismes adaptés à

leurs besoins. Chez les plantes, des différences sont observables jusqu’aux échelles

des génotypes et écotypes (Chaignon, 2001; Michaud, 2007).

De manière plus opérationnelle, la phytodisponibilité d’un élément peut être

considérée comme le flux vers la surface des racines d’une plante cible pendant une

durée d’exposition précise (Harmsen et collab., 2005; NF ISO 17402, 2008). Même

s’il est difficile à quantifier, ce flux peut tout de même être estimé en mesurant

l’accumulation par la plante ou en utilisant des dispositifs particuliers (mesure de

flux d’évapotranspiration, etc.). La biodisponibilité environnementale apparaît alors

comme un concept dynamique nécessitant l’intégration des interactions sol/racine
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et leurs effets sur la modification de la disponibilité dans la rhizosphère au cours du

temps (Peijnenburg et collab., 1997; Hooda et collab., 1999; Bravin, 2008).

3.3 La biodisponibilité toxicologique

La biodisponibilité toxicologique correspond à la quantité de substance qui doit

être accumulée par un organisme pour que ce dernier présente les premiers signes

de toxicité. Également connue sous le nom de biodisponibilité interne (Rensing et

Maier, 2003) ou de phytotoxicité chez les plantes, son effet peut être déterminé à

différentes échelles d’observations comme nous l’avons vu à la section 2.4 page 38.

Elle est caractérisée par une valeur seuil minimale appelée Charge Critique du Corps

en Résidu (CCCR ou CBR pour Critical Body Residue) qui est définie comme la

concentration interne accumulée dans un tissu, un organe ou le corps entier et qui

est corrélée à un effet préjudiciable (NF ISO 17402, 2008).
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ronnementale et biodisponibilité toxicologique (Lanno et collab., 2004; Bravin, 2008;
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Chapitre 4

Comment estimer la

biodisponibilité ?

La biodisponibilité n’est pas un concept figé et il est sujet à des interprétations

et mesures différentes. Il n’existe donc pas une seule méthode pour la mesurer, diffé-

rents tests se basant sur des méthodes chimiques, isotopiques ou biologiques sont en

effet à notre disposition. Chacun de ces tests présente un intérêt, ils apportent des

informations complémentaires indispensables à la compréhension du comportement

global de l’élément d’intérêt dans le système sol/plante. Le graphique 4.1 page 52

présente schématiquement la relation existant entre biodisponibilité, bioaccumula-

tion et effets biologiques, et montre que le choix du test est déterminé par le sujet

de l’étude.

4.1 Les méthodes chimiques

Depuis le XVIIIe siècle, agronomes et scientifiques développent des méthodes

d’essais chimiques permettant de déterminer la concentration de nutriments dispo-

nibles dans les sols afin d’établir des plans de fertilisation adaptés aux besoins spé-

cifiques des espèces. Ces mêmes méthodes sont aujourd’hui appliquées lors d’études
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détectables, corrélation impossible entre essais chimiques et biologiques (D’après Bra-
vin (2008); NF ISO 17402 (2008))
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de risques liés à la présence de substances contaminantes. Les techniques d’extrac-

tion sont à l’heure actuelle les plus courantes. Elles ont été optimisées en corrélant

résultats d’extraction et réponse biologique d’espèces sensibles.

4.1.1 Les extractions

4.1.1.1 Principe

Il existe principalement deux types d’extraction. Une extraction simple qualifie

la mise en contact d’un échantillon de sol avec un unique extractant alors que l’ex-

traction séquentielle qualifie la mise en contact d’un échantillon de sol avec plusieurs

extractants successifs. L’extraction simple, généralement ciblée sur les fractions hy-

drosoluble et échangeable, a pour but de mesurer la fraction biodisponible. L’extrac-

tion séquentielle vise quant à elle à caractériser la spéciation solide et à déterminer

les phases porteuses de l’élément considéré. Ces deux méthodes reposent fortement

sur les interactions sol/eau et sol/solvant et donc sur le choix du ou des extractants

selon l’information recherchée. L’eau et les sels neutres non tamponnés permettent

de déterminer les concentrations directement disponibles pour les organismes. Ces

extractants doux ciblent des processus d’échange, ils sont donc proches de ce qui est

pertinent à l’échelle du vivant (Gupta et Aten, 1993; Lebourg et collab., 1998a,b;

Fang et collab., 2007; Menzies et collab., 2007). Les extractants plus forts tels que

les ligands synthéthiques (EDTA) et les acides (HNO3, HCl) permettent de carac-

tériser les quantités fortement retenues sur le sol, donc théoriquement peu ou pas

disponibles (Menzies et collab., 2007).

Les extractions séquentielles décrites dans la littérature permettent une bonne

approximation de la spéciation solide de différents éléments dans les sols (Tessier

et collab., 1979; Gupta et Aten, 1993; Peijnenburg et collab., 1997; Schultz et collab.,

1998; Rauret et collab., 1999). Les résultats de ces auteurs sont intéressants mais

doivent tout de même être considérés avec précaution. En effet, les mesures sont

peu répétables du fait de phénomènes de réadsorption rapide des produits extraits
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sur leurs phases originelles et par conséquent d’un intérêt limité pour caractériser

l’évolution d’un système.

Les extractions chimiques donnent généralement lieu au calcul de coefficients de

partage solide-liquide dont le concept est détaillé ci-après.

4.1.1.2 Coefficient de partage solide-liquide : le Kd

Pour un élément donné, le coefficient de partage – noté Kd, de dimension l kg−1 –

correspond au rapport entre la concentration associée à la phase solide et la concen-

tration dissoute dans la solution du sol (équation 4.1) (Rhodes, 1957).

Kd (l kg−1) =
concentration dans la phase solide (Bq kg−1)
concentration dans la phase liquide (Bq l−1)

(4.1)

Il rend compte de la capacité de rétention de cet élément dans un sol et de sa mo-

bilité dans la fraction liquide. Le Kd donne une bonne approximation des quantités

qui peuvent entrer en contact direct avec les différents organismes du sol. Il varie

énormément d’un type de sol à l’autre et en fonction du pH, comme nous pouvons

le voir dans les tableaux 4.1 et 4.2 ci-contre. Bien que couramment utilisé, ce para-

mètre reste controversé et doit être utilisé avec prudence. Il est en effet soutenu par

trois hypothèses rarement vérifiées dans l’environnement :

— l’existence d’un équilibre entre phases solide et liquide ;

— l’existence d’une relation linéaire entre concentration de l’élément adsorbé

sur la phase solide et concentration de l’élément dans la phase liquide du sol ;

— la réversibilité totale et instantanée (Sheppard et Evenden, 1989).

Lorsque les équilibres sont susceptibles d’être perturbés, il est préférable d’em-

ployer le terme de coefficient de sorption (noté SR, de même dimension). Il se calcule

comme le coefficient de partage et exprime cette même idée de partitionnement d’un

élément entre phase solide et liquide. En revanche, il sous-entend que le système étu-

dié n’est pas figé et que les phénomènes de sorption sur les particules du sol peuvent

être réversibles. Il existe un modèle – SCEMR pour Soil Chemical Exchange and
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Migration of Radionuclides – permettant de calculer les Kd et SR en fonction des

propriétés de sol. Néanmoins, les résultats obtenus présentent une grande variabilité

et il est donc plus pertinent de travailler avec des valeurs obtenues expérimentale-

ment sur les échantillons utilisés pendant les expériences (Hawkins et collab., 1995;

Echevarria et Morel, 1997).

Table 4.1: Quelques valeurs de Kd (en l kg−1) de l’uranium dans un système eau-sols agricoles. Les
valeurs moyennes données dans le tableau correspondent à des moyennes géométriques
(AIEA, 1994).

type de sol valeur
moyenne

intervalle de
variation

sableux 33 0.055 à 20000
limoneux 12 0.017 à 9000
organique 400 2.7 à 60000
argileux 1500 4 à 490000

Table 4.2: Exemples de Kd (en l kg−1) de l’uranium dans les sols en fonction du pH (AIEA, 2010).

pH du sol valeur
moyenne

intervalle de
variation

pH < 5 71 70 à 6700
5 ≤ pH < 7 740 2.6 à 67000

pH ≥ 7 65 90 à 6200

4.1.2 Les approches mécanistes

Plus théoriques, les méthodes mécanistes reposent sur des modèles mathéma-

tiques qui cherchent à relier facteurs biotiques et abiotiques. Comme tous les mo-

dèles, leur capacité prédictive est limitée par le nombre de facteurs utilisés pour

décrire le phénomène étudié. La phytodisponibilité, qui ne se limite pas à une rela-

tion linéaire entre concentration totale du sol et effets toxiques, ne déroge pas à la

règle.

Le premier modèle développé pour expliquer la disponibilité et la toxicité des

éléments pour les organismes vivants est le modèle de l’ion libre (ou FIAM pour Free
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Ion Activity Model) (Campbell, 1995; Parker et Pedler, 1997; Brown et Markich,

2000). Il repose sur l’hypothèse simple que la biodisponibilité d’une substance est

gouvernée par son activité dans le milieu aqueux c.-à-d. la solution du sol dans notre

cas. La validité de ce modèle a été vivement critiquée dans la mesure où il ne tient

pas compte de l’existence de compétition entre cations pour les sites d’absorption

(Ca2+, Mg2+, Na+, H+) et qu’il néglige la présence de ligands organiques susceptibles

d’adsorber une partie des ions libres du milieu (Hough et collab., 2005; McBride,

2001).

Ce modèle de l’ion libre a été modifié en tenant compte de ces deux facteurs pour

donner le modèle du ligand biotique (ou BLM pour Biotic Ligand Model). Cette

version ayant elle-même donnée lieu au développement d’une version spécifique à la

biodisponibilité des éléments chimiques dans les sols, le modèle du ligand biotique

terrestre (ou TBLM pour Terrestrial Biotic Ligand Model). Selon Thakali et collab.

(2006), ce dernier donnerait des estimations de la toxicité du cuivre (Cu) et du nickel

(Ni) sur l’élongation racinaire chez l’orge légèrement meilleures que le FIAM.

Ces deux modèles, TBLM et FIAM, ont un point faible de taille puisqu’ils sup-

posent à tort que le sol est un milieu à l’équilibre dans lequel le transport des élé-

ments vers les sites d’intégration se fait de manière rapide et non limitante (Degryse

et collab., 2009).

Au final, le modèle qui se rapproche le plus de conditions environnementalement

cohérentes est le modèle Barber-Cushman (Barber et Cushman, 1981). Développé

pour décrire la nutrition des plantes en azote, il a été ajusté pour le cas particulier

des contaminations des sols par les éléments traces métalliques. L’absorption des ions

métalliques – la biodisponibilité environnementale – est définie par leur transfert à

la plante et par leur transport dans la matrice de sol jusqu’aux racines. Ce dernier

facteur étant lui-même décomposé en flux de masse et diffusion radiale au niveau des

racines. En revanche, il n’intègre pas encore les données de spéciation ce qui peut

se révéler capital dans le cas de l’uranium (Adhikari et Rattan, 2000; Sterckeman
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et collab., 2004).

4.1.3 Les préleveurs passifs

Les préleveurs passifs sont originellement dédiés à l’extraction des contaminants

présents à l’état de traces dans les milieux aquatiques tels que les eaux et les sé-

diments. Ils ont deux particularités intéressantes, ils concentrent les polluants et

apportent des informations intégrées dans le temps. Des dispositifs comme les mem-

branes semi-perméables (SPMD pour Semi Permeable Membrane Devices) et les

gradients de diffusion sur couche mince (DGT pour Diffusive Gradient in Thin film)

ont été adaptés aux études de sols et à la mesure de la phytodisponibilité. Ils per-

mettent de mimer la fonction de préleveur passif des racines et de quantifier les

espèces métalliques labiles en solution (Davison et collab., 2007; Degryse et collab.,

2009). Le prélèvement qu’ils induisent – lorsqu’ils sont placés sur un sol ou un sédi-

ment – s’accompagne de la réalimentation potentielle de la phase liquide à partir de

la fraction solide mais ne prend pas en compte les autres effets possibles provoqués

par la présence de racines.

Malgré cela, les DGT montrent une capacité de prédiction de transfert tout à

fait acceptable pour des éléments tels que le cadmium, le cuivre, le plomb et le zinc

(Zhao et collab., 2006; Zhang et collab., 2004, 2001; Nolan et collab., 2005). Les

valeurs obtenues avec ce type de dispositifs sont généralement surestimées dans la

mesure où les conditions expérimentales nécessitent de travailler avec des sols très

humides – 80 % de la capacité au champ – pour favoriser la diffusion des ions libres

et des complexes labiles dans la résine.

Concernant l’uranium, différentes études sur sol prouvent également l’efficacité

de ces dispositifs pour prédire l’absorption de l’élément par les plantes. En effet,

les travaux de Duquène et collab. (2010) sur un sol dopé par l’ajout de 36 mg U

kg−1 montrent qu’il existe une bonne corrélation entre les concentrations d’uranium

labiles mesurées par la DGT, les concentrations extraites par de l’acétate d’am-
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monium (CH3COONH4), la concentration d’uranium dans la solution du sol et les

quantités absorbées par le raygrass (Lolium perenne). Sur du sol naturel, Vanden-

hove et collab. (2009) – qui ont étudié 6 sols contenant de l’uranium avec une histoire

géologique différente – ont également observé une bonne corrélation entre les me-

sures réalisées avec DGT, la concentration dans l’eau interstitielle et les mesures de

bioaccumulation du raygrass, mais une moins bonne corrélation avec les mesures

réalisées par extraction sélective. Sur un sol de mine très riche en uranium forte-

ment anthropisé, la corrélation entre DGT et accumulation est elle-aussi très bonne

et permet même de déterminer l’existence de différents pools d’uranium présentant

des cinétiques de remobilisation différentes (Mihalík et collab., 2012).

Néanmoins, comme cela a été signalé plus haut, la principale limite de ce préle-

veur passif réside dans son incapacité à mimer correctement l’activité d’une racine

et notamment sa caractéristique essentielle de préleveur actif. Enfin, le choix du ma-

tériau constitutif de la résine est primordial dans la mesure où ils ne sont pas tous

aussi efficaces avec les différents éléments en traces métalliques (Mihalík et collab.,

2012).

4.2 Les méthodes isotopiques

Comme nous venons de le voir, les méthodes chimiques nécessitent d’utiliser des

réactifs perturbant le sol étudié. L’intérêt majeur des méthodes isotopiques repose

sur le fait qu’il n’est plus nécessaire d’extraire l’élément à analyser pour appréhen-

der son comportement. Les données sont obtenues par comptage de désintégrations

radioactives et interprétées en appliquant les principes de dilution isotopique et des

cinétiques d’échanges isotopiques. Cette technique permet de déterminer la taille

et les propriétés cinétiques des éléments constitutifs d’un pool (ou compartiment)

dans un système complexe sans provoquer de déséquilibre (Atkins, 1973; Frossard et

Sinaj, 1997). Pour ce faire, il faut injecter une quantité connue d’un isotope traceur
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dans un pool choisi – généralement la solution du sol – et suivre les flux nets (sortant

- entrant) de ce traceur. L’analyse mathématique de la diminution de radioactivité

– qui correspond en fait à un transfert net de l’isotope du compartiment d’injection

vers d’autres compartiments – donne des informations sur l’organisation des ions

échangeables et sur leur aptitude à se déplacer entre les phases solides et la solu-

tion. En mesurant au fil du temps l’évolution du rapport entre isotope traceur et

isotope tracé (rt/R sur la figure 4.2 page 60) dans la solution du sol et en extrapo-

lant cela à des temps longs par modélisation, cette approche permet d’obtenir une

représentation dynamique des compartiments échangeables dans les sols.

En se concentrant sur des temps représentatifs d’une culture végétale, il est

possible d’estimer de manière convenable les quantités qui seront ou non accessibles

aux plantes (figure 4.3 page 60). Les temps représentatifs évoqués précédemment

sont choisis en fonction de l’élément et de la physiologie de la plante considérés,

essentiellement en fonction de la connaissance des phénomènes d’absorption active.

À titre d’exemple, pour le phosphate :

— 0 à 1 minute : quantités quasi instantanément échangeables (période choisie

arbitrairement) ;

— 1 minute à 24 heures : absorption active des ions par les racines (par oppo-

sition au flux d’eau total) ;

— 24 heures à 3 mois : quantité échangeable pendant la période culturale (fonc-

tion de l’espèce) ;

— 3 mois à 1 an : quantités non isotopiquement échangeables pendant la culture

(fonction de l’espèce) ;

— après 1 an.

En plus de donner des informations précises sur les cinétiques d’échange d’ions,

les méthodes radioactives permettent de déterminer à quels pools les plantes ont

accès pendant leur développement. Pour ce faire, la plante est cultivée sur un sol

dans lequel l’isotope traceur a été injecté. À l’issue de la culture, l’activité spécifique
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(A) (B)

(C) (D)

Figure 4.2: Schéma explicatif du principe de dilution isotopique (chronologiquement de (A) jusque
(D)) permettant l’estimation des cinétiques d’échange entre les différents comparti-
ments d’un sol. Exemple du cadmium.

CP PL

CP / PL

A

B

C

D

Figure 4.3: Représentation mamellaire schématique de la phytodisponibilité d’un élément déve-
loppée pour le phosphore (CP = concentration des ions dans la solution du sol ; PL =
compartiment échangeable instantatnément ; A = compartiment échangeable entre 1
minute et 24 heures ; B = compartiment échangeable entre 24 heures et 3 mois ; C =
compartiment échangeable entre 3 mois et 1 an ; et D = compartiment échangeable
après 1 an (Fardeau, 1993).
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de la biomasse végétale est comparée à celle obtenue après une extraction chimique

du sol nu à l’aide d’un extractant permettant de récupérer une fraction la plus

proche possible de la fraction biodisponible. Selon que cette activité spécifique est

inférieure, égale ou supérieure à celle mesurée dans la plante – la teneur en isotope

traceur dans le végétal peut également être inférieure, égale ou supérieure au ratio

isotope traceur/isotope naturel – nous pouvons en conclure que la plante a exploité

en partie ou totalement le pool chimiquement disponible et/ou a eu accès à des pools

initialement non disponibles.

4.3 Les méthodes biologiques

Les tests biologiques tiennent compte du fait que les systèmes d’absorption sont

spécifiques aux organismes vivants et que certains d’entre eux impliquent une mo-

dification de l’environnement immédiat. Ils sont complémentaires des analyses chi-

miques et isotopiques puisqu’ils sont en mesure de fournir des données de bioac-

cumulation et de toxicité. Dans les méthodes d’essais écotoxicologiques, les effets

préjudiciables peuvent être observés à différents niveaux d’organisation biologique

que sont :

— le niveau moléculaire ;

— le niveau cellulaire ;

— le niveau métabolique (activité enzymatique) ;

— le niveau de l’individu (accumulation, mortalité, reproduction, comporte-

ment) ;

— le niveau de la population (abondance, diversité) ;

— le niveau communautaire (composition des espèces).

La diversité d’echelle au sein de ces niveaux a nécessité de mettre en œuvre des test

très différents, notamment les tests biochimiques et les tests d’accumulation et de

toxicité.
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4.3.1 Les tests biochimiques prédictifs

Ils ciblent des processus métaboliques spécifiquement affectés par la présence de

contaminant dans un milieu et permettent donc de quantifier l’état de stress au

niveau cellulaire. Leurs résultats sont utilisés pour essayer de mieux comprendre les

effets macroscopiques observés.

Il existe notamment des tests basés sur l’étude de microorganismes. À titre

d’exemple, le test MetPLATE permet de détecter la présence de métaux lourds bio-

disponibles dans un milieu aqueux. Il repose sur l’inhibition de la β-galactosidase

chez un mutant d’Escherichia coli et sur la corrélation entre intensité de colora-

tion et activité enzymatique. À l’aide de cette technique, Bitton et collab. (1994)

et Boularbah et collab. (1996) ont mis en évidence qu’une diminution de l’activité

de l’enzyme peut être reliée à la concentration de cadmium et de zinc dans les par-

ties aériennes du ray-grass (Lolium perenne). Une méthode similaire a été validée

avec des souches modifiées d’Escherichia coli (CM2624). L’insertion d’une construc-

tion génique contenant deux gènes – un gène induit par la présence du métal et un

gène provoquant l’émission de photons – permet de déterminer la concentration de

mercure dans les sols (Bontidean et collab., 2004).

Des mesures d’activités enzymatiques peuvent aussi être menées directement sur

les cellules d’organismes d’intérêt. Sur le matériel végétal, le dérèglement des peroxy-

dases et de la glutamate deshydrogénase est un bon indicateur d’une accumulation

toxique de métal. De bonnes corrélations entre diminution de l’activité enzymatique

et l’accumulation de mercure ont été démontrées dans les parties aériennes du ha-

ricot (Bontidean et collab., 2004; Van Assche et collab., 1988). L’utilisation de ces

biosenseurs reste pour le moment limitée à des cas particuliers.

4.3.2 Les tests d’accumulation et de toxicité non prédictifs

Le principe de ce type de tests biologiques est simple puisqu’il consiste en l’ex-

position d’un organisme modèle à un substrat dont on cherche à estimer la bio-
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disponibilité en un élément. Pendant l’expérience, différents traits phénotypiques

caractérisant l’état de santé sont mesurés – ce qui permet de déterminer l’appari-

tion de toxicité – et la bioaccumulation est mesurée. Cela permet de savoir si ce qui

est observé correspond à de la biodisponibilité environnementale ou toxicologique

(pour rappel voir la section 3 page 45). L’avantage évident de cette méthode est

de travailler avec un système très proche de la réalité sans avoir à se reposer sur

des prédictions dont la fiabilité peut être remise en cause. Cela permet également

de s’intéresser à la potentielle influence de l’organisme sur son milieu proche et de

mettre en évidence d’éventuel effet de ce dernier sur la biodisponibilité.

Comme toute technique, ces tests d’accumulation et de toxicité ont des incon-

vénients. Selon l’organisme utilisé, le temps nécessaire aux expériences peut parfois

être nettement supérieur aux délais relativement courts des analyses chimiques. Nous

pensons au cas des animaux à élever ou des plantes à cultiver par exemple. Dans ces

cas-là, il faut bien s’assurer que le rapport coût-bénéfice en vaut la peine. D’autre

part, le temps d’exposition sur le substrat est un point qui peut être critiqué. En ef-

fet, tous les organismes ne permettent pas de mesurer les effets et la bioaccumulation

sur un cycle de vie complet – naissance, développement, reproduction et mort – alors

qu’il ne semble pas inconcevable que la capacité d’absorption varie significativement

selon les étapes du développement.

Pour terminer, il faut garder à l’esprit que la biodisponibilité toxicologique me-

surée avec ce type de tests ne représente en réalité qu’une expression particulière

de cette dernière. Les interprétations sont faites sur l’observation de traits phéno-

typiques, ceux-ci étant considérés comme représentatifs de l’apparition d’un effet

biologique. Il est possible que nous passions à côté d’informations ou que nous fas-

sions une approximation haute en ne choisissant pas le caractère affecté en premier

par la présence d’une substance toxique dans l’environnement de l’organisme.
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Chapitre 5

Les mécanismes rhizosphériques

susceptibles d’agir sur la

phytodisponibilité de l’uranium

La rhizosphère correspond au volume de sol – non stable dans le temps – qui

interagit directement et immédiatement avec les racines vivantes (Hiltner, 1904;

Darrah, 1993; Hinsinger, 1998; Richter et collab., 2007). Elle constitue les pre-

miers nanomètres de sol depuis la surface racinaire – en distance radiale – et peut

s’étendre jusqu’à quelques centimètres en présence de racines fortement actives (Wai-

sel et collab., 2002). La rhizosphère se distingue du reste du sol par ses propriétés

biologiques, chimiques et physiques puisqu’elle possède par exemple son propre pH

et son propre potentiel d’oxydoréduction – qui peuvent varier au cours du temps.

D’importantes populations d’organismes vivants s’y développent (animaux, archées,

bactéries, champignons, protistes, et végétaux) ce qui impacte la concentration en

ions du fait de leur activité d’absorption et d’exsudation (Marschner, 2002a). Dans

la rhizosphère, le développement des racines exerce une pression mécanique sur les

constituants du sol ainsi qu’une pression chimique via le relargage ou l’assimilation

de composés organiques. Ces deux phénomènes contribuent ainsi à l’altération et
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la dissolution de certains constituants minéraux, participent à l’évolution du sol et

sont donc susceptibles de modifier la phytodisponibilité des éléments chimiques.

5.1 Le prélèvement d’ions et de nutriments

Le premier mécanisme susceptible de modifier la phytodisponibilité est simple-

ment le prélèvement racinaire. Ce dernier affecte entre autre l’équilibre acido-basique

du sol dans la mesure où ce processus physiologique est électriquement neutre. Le

prélèvement d’un cation ou d’un anion peut-être compensé par le relargage d’un H+

ou d’un OH−, ou par un autre ion. Ainsi, le statut nutritif d’une plante et son niveau

de prélèvement peut conduire à l’acidification ou l’alcalinisation de la rhizosphère

selon la nature des composés absorbés (Richter et collab., 2007). D’après April et

Keller (1990), la différence de pH entre la rhizosphère et le sol non-rhizosphérique

peut parfois atteindre deux unités.

5.2 L’exsudation racinaire

Le second mécanisme décrit est l’exsudation qui, au sens large, peut être définie

comme la libération par les racines métaboliquement actives de composés solubles,

minéraux ou organiques de faible ou haut poids moléculaire (Nguyen, 2003). Les

exsudats racinaires remplissent plusieurs fonctions importantes, par exemple :

— le rôle de protection et de lubrification des couches cellulaires externes et de

la coiffe (sécrétion d’une gaine polysaccharidique – le mucilage – qui favorise

notamment les mouvements racinaires (Ray et collab., 1988)) ;

— le rôle nutritionnel par le biais de sécrétions influençant le pH, le potentiel re-

dox, l’activité des transporteurs membranaires et la chélation d’oligoéléments

(augmentation de la biodisponibilité de l’eau et de certains nutriments peu

disponibles comme le fer et le phosphore (Guinel et McCully, 1986; Römheld

et Marschner, 1990; Vance et collab., 2003; Duffner et collab., 2012)) ;
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— le rôle de chimiotactisme grâce à l’excrétion de molécules attractives (induc-

tion de nodulation et d’associations mycorhiziennes (Marschner, 2002b)) ;

— le rôle de détoxification des métaux (Horst et collab., 1982).

Il existe deux grandes catégories d’exsudats racinaires. Les composés de haut

poids moléculaire – acides gras, composés desquammés, flavonoïdes, hormones, mé-

tabolites secondaires, mucilage, polypeptides, protéines (notamment des enzymes),

sucres complexes et vitamines (Uren, 2000; Bertin et collab., 2003; Nguyen, 2003)

– et les composés de faible poids moléculaire tels que les sucres simples, les acides

aminés, les acides organiques mais aussi, en plus faible proportion, les phénols, les

lipides, les alcools ainsi que les métabolites secondaires (Grayston et collab., 1997;

Verpoorte, 2000; Nguyen, 2003).

La nature et le niveau de l’exsudation dépendent des espèces et de l’intensité

du métabolisme racinaire des individus. Ce dernier est régulé par les besoins en

nutriments et l’offre du sol, le stade de développement du végétal, les conditions

climatiques et la présence d’éléments stressants dans le milieu.

5.2.1 L’exsudation d’acides organiques

Les acides organiques retrouvés dans la rhizosphère proviennent des produits de

décomposition, de l’oxydation de composés carbonés ainsi que de l’exsudation des ra-

cines et des microorganismes (Lapeyrie et collab., 1987; Herbert et Bertsch, 1995). À

titre d’information, les différents flux et réservoirs observables dans un sol sont sché-

matisés à la figure 5.1 page 68. Leur poids moléculaire varie dans une gamme allant

de quelques Da pour les petits composés (acides citrique et oxalique par exemple)

à environ 300 kDa pour les plus gros composés tels que les acides humiques. La

majorité des acides organiques possède des groupements acides fonctionnels (princi-

palement carboxyliques et phénoliques). Ce sont des acides faibles dont les valeurs

de pKa varient de 3 pour les groupements carboxyliques à 9 pour les groupements

phénoliques (Richter et collab., 2007). Les acides organiques et leurs anions sont
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susceptibles de modifier l’équilibre minéral entre phases solides et en solution par

au moins trois mécanismes :

— en modifiant le taux de dissolution par un changement de pH ou en formant

des complexes avec des cations à la surface des minéraux ;

— en affectant l’état de saturation de la solution ;

— en modifiant la spéciation des ions en solution, comme Al3+ qui joue lui-même

sur le taux de dissolution des minéraux (Drever et Stillings, 1997).
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Figure 5.1: Schématisation des différents flux et réservoirs d’acides organiques dans les sols (Jones,
1998)

En fonction de leur propriétés de dissociation et du nombre de groupements

carboxyles qu’ils possèdent, les acides organiques peuvent présenter des charges né-

gatives impliquées dans la complexation de cations métalliques en solution et le

déplacement d’anions depuis la matrice du sol. Ils influent donc sur de nombreux

processus physico-chimiques tels que l’érosion et la dissolution (Drever et Stillings,

1997; Fransson et collab., 2004), la podzolisation (Lundström, 1994; Strobel, 2001),

le lessivage des métaux (Parker et Pedler, 1997; McLaughlin et collab., 1998; Parker
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et collab., 2001), la désorption et la dissolution des phosphates (Hocking et collab.,

1997) ainsi que les réactions de désorption et de solubilisation des métaux (McBride,

1989).

Des simulations informatiques et des études in vitro prédisent qu’un fort gradient

d’acides di- et tri-carboxyliques existe dans la rhizosphère. D’après Darrah (1991)

et Jones et collab. (1996a), ce dernier aurait une sphère d’influence comprise entre

0.2 et 1 mm selon le type de sol, le type d’acide organique et le temps de contact.

En utilisant des modèles mathématiques et les isothermes d’adsorption des anions,

Jones et collab. (1996a) prédisent une adsorption rapide des acides organiques sur

la phase d’échange du sol (> 60 %) quand leur concentration dans la solution du sol

est comprise entre 1 et 50 µM (en fonction du stress en aluminium ou phosphore). À

noter que ces concentrations sont en accord avec les concentrations extraites d’une

rhizosphère naturelle (de 1 à 100 µM) (Jones, 1998)).

De manière générale, les acides organiques sont présents à de plus fortes concen-

trations dans les horizons O et leur concentration décroit fortement avec la profon-

deur (Fox et Comerford, 1990; Herbert et Bertsch, 1995; Richter et collab., 1995).

Dans la solution du sol, les concentrations moyennes en acides aliphatiques mono-

carboxyliques – acide formique, acétique et propionique – sont comprises entre 0

et 1 mmol l−1 et celles des di- et tri-carboxyliques – acide oxalique, citrique, ma-

lique et succinique – entre 0 et 50 µmol l−1. Ces derniers peuvent cependant être

bien plus concentrés au voisinage des racines. Les acides aliphatiques sont retrouvés

dans les macropores et autres voies de circulation de la solution du sol au voisinage

des racines actives et microbiota associés (Herbert et Bertsch, 1995; Strobel, 2001;

Fransson et collab., 2004; Richter et collab., 2007). En effet, ils sont pour la plupart

impliqués dans le cycle de Krebs.

Ajoutés à des concentrations environnementalement pertinentes (10 à 100 µM),

les acides organiques sont rapidement dégradés dans le sol. Leur demi-vie moyenne

est en effet de 2 à 3 h selon le type de sol. Cette dégradation est en général plus
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rapide dans les horizons organiques de surface et deux à trois fois plus rapide dans

la rhizosphère que dans le reste du sol (Jones et Darrah, 1994). Ceci est en partie

dû à la présence de microorganismes dans le milieu (Jones, 1998).

5.2.2 Un exemple concret : l’exsudation de citrate lors de

carence en phosphore

Du fait de son insolubilité et de sa forte capacité de sorption dans le sol, le phos-

phore peut rapidement devenir un paramètre limitant au développement des plantes

(Marschner, 2002a). C’est généralement l’élément – avec l’azote – qui pose le plus

de problème de carence en agriculture. Pour palier ce manque, les plantes ont déve-

loppé des stratégies leur permettant de modifier leur rhizosphère et donc de rendre

disponibles des pools de phosphore qui ne le sont pas directement. Elles peuvent

par exemple modifier la longueur et la densité de leurs poils absorbants (augmenta-

tion de la surface d’échange), libérer des phosphatases (solubilisation du phosphore

lié aux fractions organiques) ou sécréter des protons pour solubiliser le phosphore

inorganique (Pi) (Jones, 1998). Il a ainsi été montré que certaines dicotylédones,

notamment les non-mycorhiziennes comme le lupin blanc (Lupinus albus), sont ca-

pables de libérer de grandes quantités d’acides organiques dans la rhizosphère en

réponse à la carence en phosphore (Gardner et collab., 1983; Dinkelaker et collab.,

1989; Hoffland et collab., 1992; Gerke, 1994; Dinkelaker et collab., 1995; Johnson

et collab., 1996a; Neumann et collab., 1999). Chez ces espèces, cela est rendu pos-

sible grâce au développement intensif de petites grappes de radicelles ressemblant à

des goupillons – les clusters – sur des portions de racines latérales primaires quand

l’élément fait défaut dans le milieu. Ces racines sont communément appelées « ra-

cines protéoïdes » du nom de la famille des Proteaceæ qui regroupe des espèces

végétales adaptées aus sols peu fertiles (Lamont, 1982) et dans laquelle elles ont été

mises en évidence pour la première fois. Ces goupillons (ou clusters) sont couverts

de poils absorbants, mesurent de 1 à 5 centimètres de long, peuvent être regroupés à
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plusieurs par racine latérale et présentent une densité minimale de 10 radicelles par

centimètre (figure 5.2 ci-dessous) (Johnson et collab., 1996b). Quand ils sont actifs,

ces clusters sont capables de produire et d’exsuder d’importantes quantités d’acides

organiques et notamment de citrate. Cet acide organique possède un fort pouvoir

complexant et permet aux plantes d’améliorer leur nutrition phosphatée. D’aprés

les travaux de Dinkelaker et collab. (1995), cette réponse physiologique serait due

à la réorientation totale du métabolisme des cellules des racines protéoïdes (schéma

5.3 page 72).

10 -50 (200) mm
Proteoid root axis

5 – 15  (35) mm

Root hairs

Proteoid rootlets

First order lateral root

Figure 5.2: Représentation schématique d’une racine protéoïde (valeurs maximales entre paren-
thèses) (Dinkelaker et collab., 1995)

Dans le paragraphe précédent, l’accent a été mis sur le citrate mais il faut avoir à

l’esprit que d’autres acides organiques tels que le malate ou l’oxalate sont également

exsudés par les racines protéoïdes. Selon le type de sol et la spéciation, des taux de

phosphore en solution de 10 à 1000 fois plus élevés ont été constatés en présence

d’acides organiques (Earl et collab., 1979; Fox et collab., 1990a,b; Fox et Comer-

ford, 1992; Gerke, 1994; Jones et Darrah, 1994). De manière générale, l’efficacité

d’extraction du Pi est : citrate > oxalate > malate > acétate (Lan et collab., 1995).

Le relarguage de phosphore induit par la présence d’acides organiques dépend de

nombreux facteurs incluant le pH et la minéralogie du sol (Fox et collab., 1990a,b;

Bolan et collab., 1994; Jones et Darrah, 1994; Lan et collab., 1995). Au moins deux
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Figure 5.3: Représentation schématique des modifications physiologiques et de la mobilisation
du phosphore non-disponible induites chez les racines protéoïdes mâtures de lupin
blanc lors d’une carence en phosphore. Les métabolites et les réactions enzymatiques
impliqués sont marqués par les symboles (+) et (-) lorsque leur niveau d’activité
est respectivement supérieur ou inférieur par rapport aux niveaux observés chez les
contrôles. Lorsque des réactions sont susceptibles d’être influencées pendant une pé-
riode de carence mais que la démonstration n’a pas encore été faite, les symboles ( ?+)
et ( ?+) sont utilisés (Dinkelaker et collab., 1995)
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mécanismes peuvent conduire à la libération de phosphore dans la solution du sol.

Le premier implique un échange direct de ligands au cours duquel le citrate remplace

le phosphore sur les surfaces d’échange (c’est le cas avec les cristaux de Al(OH)3 ou

Fe(OH)3). Le second implique la complexation des ions métalliques avec le solide

qui constitue la matrice d’échange contenant le phosphore (par exemple Ca2+ dans

les roches phosphatées ou Fe3+ dans Fe(OH)3) (Jones, 1998). En général, de grandes

quantités d’acides organiques (> 100 µM pour le citrate et > 1 mM pour l’oxalate,

le malate et le tartrate) sont requises pour solubiliser de manière conséquente le

phosphore ce qui est rarement en accord avec les capacités d’exsudation réelles des

plantes (Earl et collab., 1979; Jones et Darrah, 1994; Lan et collab., 1995).

5.2.3 Essais de phytoremédiation de l’uranium avec le ci-

trate

Huang et collab. (1998) ont montré qu’un apport de 20 mmol de citrate kg−1 de

sol sec conduit à une multiplication par 20 de la quantité d’uranium présent dans la

solution du sol. Cela provoque également une augmentation de son transfert vers les

plantes : en passant de 15 à 209 mg U kg−1 de matière sèche, le transfert d’uranium

à la betterave est multiplié par 15. Aux concentrations testées, la présence d’acide

citrique provoque un abaissement du pH du sol (de 7 à 5) qui s’accompagne d’une

augmentation de la concentration en ions uranyles mobiles dans la solution de sol,

ce qui favorise in fine le transfert et l’accumulation de l’uranium aux racines (Ebbs

et collab., 1998a,b). Il a par ailleurs été démontré que le citrate a un effet sur la

solubilisation de l’uranium de 100 à 1000 fois supérieurs à des amendements tels que

les acides acétique et malique (Huang et collab., 1998), le HEDTA (Ebbs et collab.,

1998b), les acides oxalique, disuccinique S,S-éthylènediamine et nitrilotriacétique

(Duquène et collab., 2008) ou encore l’EDTA et l’EDDS (Lozano et collab., 2011).
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5.3 L’oxydo-réduction des métaux déficients en

électrons

La présence d’oxygène (O) dans les sols bien aérés assure une faible concentration

en électrons chimiquement réactifs et la prépondérance d’ions métalliques sous des

formes de haute valence dans un état d’oxydation déficient en électrons. Contraire-

ment au reste du sol généralement bien pourvu en oxygène, les rhizosphères peuvent

constituer des environnements réducteurs du fait du renouvellement régulier de la

matière organique provenant des racines. L’oxygène y étant activement consommé

par la décomposition microbienne et de respiration racinaire, de forts gradients de

potentiel rédox peuvent se former entre l’environnement avoisinant la racine et le

sol environnant. L’un des effets visibles de ce phénomène est la mise en place de

formations à l’aspect marbré contenant du fer réduit par remobilisation du Fe(III)

provenant des zones environnantes plus oxydées (Richter et collab., 2007).

5.4 Action de l’acide carbonique

Les concentrations en acide carbonique dans le sol s’accroissent généralement

avec la profondeur. Elles peuvent être relativement élevées dans la rhizosphère

compte-tenu du fait que cette dernière représente un environnement idéal où se

concentrent respirations racinaire et microbienne. L’acide carbonique possède un

potentiel de dissolution minérale dans les trois phases du sol : CO2 dans la phase

gazeuse, acide carbonique et ions associés dans la phase liquide et, protons et car-

bonates qui interviennent dans les échanges cationiques et interagissent avec les

surfaces et les structures minérales dans la phase solide (Reuss et Johnson, 1986;

Amundson et Davidson, 1990; Richter et collab., 1995; Oh et Richter, 2004).
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Chapitre 6

Conclusions, perspectives et

objectifs de recherche

Les connaissances accumulées au sujet de l’uranium ne sont pas encore suffisantes

pour prédire efficacement son transfert du sol aux plantes. Ce système représente

pourtant la première voie d’entrée du contaminant dans les chaînes trophiques et

notamment celle de l’Homme, soit directement par ingestion de végétaux, soit indi-

rectement en se nourrissant des produits de l’élevage (viande, lait, etc.).

Dans l’environnement, l’uranium est présent naturellement dans les sols à des

niveaux relativement faibles – de l’ordre de 0.5 à 5 mg U kg−1 de sol sec – ou plus

élevés comme c’est le cas sur des sols riches en phosphates dans lesquels les concentra-

tions peuvent atteindre 120 mg U kg−1 de sol sec. À cela s’ajoutent des zones ayant

subi une forte anthropisation qui représentent un risque potentiel qu’il convient de

maîtriser. Comme nous l’avons vu dans le premier chapitre de cet état de l’art, les

solutions de traitement mises en œuvre pour le moment sont à la fois insuffisantes

et temporaires, il est donc essentiel de continuer à accumuler des connaissances au

sujet de cet élément potentiellement toxique afin de gérer au mieux sa présence dans

notre environnement. L’uranium a une chimie complexe et son comportement dans

les sols et la solution du sol est difficile à appréhender puisque sa spéciation dans
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ces compartiments est très dépendante des conditions physico-chimiques. À l’heure

actuelle, les méthodes mises à notre disposition pour déterminer sa répartition entre

sol et solution du sol reposent sur des modèles généralistes qui donnent une ré-

présentation instantanée et figée peu représentative de l’environnement variable et

dynamique dans lequel l’uranium évolue.

Dans le système sol/plante, le comportement de l’uranium est régi par de nom-

breuses variables telles que les types de sol, les concentrations en présence ainsi que

les espèces végétales. En effet, l’uranium n’est pas accumulé et transloqué aux parties

aériennes dans les mêmes proportions lorsqu’il est en contact avec des espèces mono-

ou dicotylédones. De la même manière, les niveaux de bioaccumulation enregistrés

ainsi que les degrés de toxicité observés varient significativement selon la compo-

sition physico-chimique des sols. Accumulation et toxicité ne sont par ailleurs pas

gouvernées par la concentration totale de l’élément dans le sol et il est donc difficile

de généraliser son comportement. Toutefois, il est clairement établi que la mobilité

de l’uranium dans un sol est fortement liée à la présence de phosphore, un élément

avec lequel il présente une forte affinité et avec lequel il forme des complexes stables

peu solubles. Les études de toxicité menées jusqu’à présent donnent en effet des

résultats très différents lorsque des plantes sont cultivées en absence de phosphore.

Dans ces conditions l’uranium est beaucoup plus toxique et sa présence affecte tous

les niveaux observés, qu’ils soient macroscopiques (élongation racinaire, germina-

tion, production de biomasse, etc.) ou microscopiques (production de chlorophylles,

activité synthétique, etc.). En outre, il semblerait que les mécanismes d’absorption

de l’uranium soient reliés aux mécanismes de transport du fer avec lequel il présente

une analogie atomique.

Depuis plusieurs années, l’étude des transferts sol/plante s’oriente vers des mo-

dèles intégrant la notion de dynamique. Comme le montre la figure 3.1 à la page

49, l’étude de l’absorption et de la toxicité est vue sous forme de compartiments

qui échangent les uns avec les autres. Puisqu’il est extrêmement difficile de prédire
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les transferts en se fondant uniquement sur les quantités totales présentent dans

un sol, il s’avère nécessaire de mieux appréhender les relations existant entre frac-

tion solide du sol, solution du sol et système racinaire. En ce sens, le concept de la

biodisponibilité décrit trois fractions de l’élément d’intérêt :

— la quantité totale fixée sur la fraction solide du sol et solubilisable dans la

solution du sol : disponibilité environnementale ;

— la quantité absorbée par la plante : biodisponibilité environnementale ;

— la quantité absorbée provoquant une toxicité : biodisponibilité toxicologique.

Dans un système comme celui-ci, l’élément étudié peut être échangé de la fraction

solide du sol à la solution par des phénomènes de solubilisation, de sorption et de

précipitation, et de la solution du sol au système racinaire par des phénomènes

d’ab- et/ou d’adsorption. En se fondant sur ce postulat, il devient primordial de

comprendre de quelle manière se comporte l’élément d’intérêt dans le sol et dans la

solution du sol, et de déterminer comment se déroule le transfert vers le végétal.

Différents outils analytiques permettent d’étudier ce système sol/plante et d’es-

timer la phytodisponibilité. Certains permettent des descriptions très statiques et

décrivent le système à un instant t, c’est notamment le cas des extractions simples

et séquentielles – telles qu’elles sont utilisées classiquement – et des prévisions à

l’aide de modèles mécanistes. À l’inverse, il existe des méthodes plus dynamiques

qui prennent en compte la notion de temps de contact et de flux. Nous pensons

par exemple à l’utilisation des préleveurs passifs, aux méthodes isotopiques et aux

différentes méthodes biologiques. Ces deux dernières intègrent la présence de l’orga-

nisme étudié ce qui permet, selon les cas, de tenir compte de l’effet actif que peuvent

par exemple avoir les végétaux au travers de leur exsudation racinaire. Fondamen-

talement, il n’existe pas de méthode plus ou moins pertinente, le choix de l’une ou

l’autre ne doit être dicté que par la question qui est posée et donc par le type de

réponses souhaité.

Pour finir, nous avons vu que l’absorption des polluants par les racines n’est pas
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uniquement le résultat d’un échange passif entre solution du sol et plante. L’entrée de

l’uranium dans les plantes peut mettre en jeu des transporteurs actifs – transporteurs

de fer par exemple – par lesquels l’uranium transite en « déjouant » les processus

classiques de la nutrition. En parallèle à cela, les différents éléments synthétisés

par les racines et exsudés dans le milieu extérieur pour supporter des périodes de

carence sont susceptibles de provoquer la remobilisation d’éléments non-essentiels

et ainsi augmenter les pools biodisponibles. Ces phénomènes ne sont toutefois pas

clairement établis et il est nécessaire d’approfondir les connaissances à ce sujet afin

de compléter les modèles de transfert sol/plante actuels.

En guise de bilan, nous avons donc vu que de nombreux facteurs contrôlent le

comportement de l’uranium et donc certainement sa biodisponibilité dans les sols et

plus particulièrement à l’interface sol/racine. Tous ces facteurs sont déterminants,

leur action est probablement simultanée et certains doivent être en interaction ce

qui rend le fonctionnement du système sol/plante complexe et son appréhension

parfois difficile. De fait, nous avons fait le choix de proposer une étude découplée de

certains mécanismes que nous supposons être majoritaires afin de tenter de mieux

comprendre comment évolue la phytodisponibilité de l’uranium dans un sol.

Le réapprovisionnement de la solution du sol à partir des phases porteuses so-

lides apparaît comme un processus clé dans la mise à disposition de l’uranium pour

les plantes. En ce sens, l’activité exsudatrice des racines est une piste de recherche

quipeut nous aider à mieux comprendre le transfert du radionucléide aux plantes.

Parmi les différents exsudats racinaires, le citrate est particulièrement efficace lors-

qu’il s’agit de solubiliser des éléments essentiels peu concentrés dans la solution du

sol comme le fer ou le phosphore. Il est donc concevable que les quantités de citrate

exsudées par les racines – très largement inférieures à celles utilisés dans des essais

probants de phytoremédiation – favorisent le passage de l’uranium en solution et

par là-même sa phytodisponibilité.

Le projet de recherche présenté dans ce manuscrit se focalise donc sur les pools
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d’uranium de la phase solide du sol et sur les cinétiques de désorption de l’élément.

L’hypothèse de travail est qu’un ajout de citrate à des concentrations pertinentes

d’un point de vue physiologique a un effet sur la solubilisation de l’uranium et sur

son transfert vers les végétaux. Pour déterminer la pertinence de cette hypothèse,

nous avons cherché à répondre à trois questions :

1. Quelle est la capacité d’exsudation de citrate de l’espèce modèle Lupinus

albus lorsqu’elle est mise en contact avec de l’uranium ?

2. Est-ce que les quantités de citrate produites sont suffisantes pour favoriser la

remobilisation d’une partie de l’uranium des fractions solides du sol vers la

solution ?

3. Existe-t-il une corrélation entre les résultats obtenus à partir du système

découplé (questions no 1 et 2) et ce qui peut être observé sur le système

sol/plante ?

Pour répondre à ces différentes questions, nous avons tout d’abord décidé de tra-

vailler avec un sol naturellement riche en uranium, un choix soutenu par l’hypothèse

que les processus physico-chimiques qui y occurent sont stabilisés ce qui n’aurait

pas été le cas dans un sol contaminé artificiellement – même vieilli – ou sur des

phases porteuses simples. Par ailleurs, choisir le lupin blanc nous a semblé évident

dans la mesure où cette espèce est le modèle végétal majoritairement utilisé dans

les études ayant trait à l’exsudation de citrate. Cette espèce est en effet caractérisée

par une physiologie et une activité racinaire bien particulière en situation de carence

en phosphore. Ainsi, nous avons également pu jouer sur la nutrition en phosphore

qui, comme cela a déjà été évoqué, représente un point critique quant à la toxicité

de l’uranium.

Trois dispositifs expérimentaux ont été adaptés aux besoins spécifiques de l’étude

pour répondre à chacune des trois questions posées ci-dessus :

1. la culture en hydroponie pour caractériser le comportement du lupin blanc

vis-à-vis de l’uranium en jouant sur des apports adéquats ou limités en phos-
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phore ;

2. les réacteurs fermés (ou batchs) pour déterminer le rôle du citrate en tra-

vaillant avec différentes concentrations correspondantes à des exsudations

nulle, faible ou importante ;

3. la culture en rhizotest, un dispositif permettant d’étudier la phytodisponibi-

lité d’un élément dans le sol en limitant les problèmes de contamination des

différents compartiments du système à l’aide d’une séparation physique du

sol, du système racinaire et des parties aériennes.
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Deuxième partie

Matériel & méthodes
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Cette deuxième partie est consacrée à la description de l’ensemble des techniques

et protocoles qui ont permis d’obtenir les résultats décrits et discutés dans les parties

III, IV et V du manuscrit. Le chapitre 7 fait un listing exhaustif des informations

génériques tels que les protocoles de préparation des solutions nutritives, de stérili-

sation des graines et de conservation des échantillons de sol, et détaille les conditions

de culture utilisées en hydroponie et avec les rhizotests. Les trois chapitres suivants,

tous articulés selon le même plan, décrivent l’intérêt de chaque méthode utilisée et

le protocole ayant permis l’acquisition des données. De fait, le chapitre 8 est dédié

au plan expérimental amenant l’étude de l’effet du phosphore et de l’uranium sur

le comportement du lupin blanc en hydroponie, le chapitre 9 au plan expérimental

ayant permis d’appréhender l’effet du phosphore et du citrate sur la remobilisation

de l’uranium en réacteur fermé, et enfin le chapitre 10 au plan expérimental mis

en œuvre pour explorer la phytodisponibilité de l’uranium chez le lupin blanc sur

rhizotests. Le chapitre 11 clos cette partie, il apporte les informations relatives aux

techniques analytiques déployées pour collecter et interpréter les données (appa-

reillage utilisé, tests statistiques, etc.).
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Chapitre 7

Informations génériques

7.1 Composition de la solution nutritive utilisée

La solution nutritive dont la composition est détaillée au tableau 7.1 page 86

a été utilisée sur l’ensemble des dispositifs expérimentaux (hydroponie, réacteurs

fermés et rhizotests) et pour l’intégralité des protocoles décrits dans les chapitres

suivants. Celle-ci était préparée la veille ou le jour même de son utilisation à partir de

solutions mères conservées au maximum 1 mois à 4 ◦C et dans l’obscurité. Le détail

de préparation de ces solutions est disponible en annexe à la page 236. L’apport de

phosphore était assuré par l’ajout de 100 ou 1 µM de KH2PO4 dans les conditions

adéquates à la culture du lupin blanc (noté +P ou P100) ou limitantes (noté –P ou

P1) respectivement. La composition de la solution ainsi que les niveaux d’apport

en phosphore choisis sont classiques et généralement utilisés dans les études sur le

lupin blanc (communication personnelle, G Neumann, 2011).

7.2 Prélèvement et conservation des sols utilisés

Le sol étudié dans les expériences en réacteurs fermés et sur rhizotests a été pré-

levé sur le site de La Creusaz/Les Marécottes, 7 km à l’Ouest de Martigny (Suisse).
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Table 7.1: Composition de la solution nutritive utilisée en hydroponie, en réacteur fermé et avec les rhizotests.

Ca(NO3)2 K2SO4 MgSO4 KCl Fe(III)-EDTA H3BO3 MnSO4 ZnSO4 CuSO4 (NH4)6Mo7O24

(mM) (mM) (mM) (mM) (µM) (µM) (µM) (µM) (µM) (µM)

2 0.7 0.5 0.1 20 10 0.5 0.5 0.2 0.01
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Ce site décrit par Pfeifer et collab. (1994) est caractérisé par l’affleurement en amont

d’une veine de pechblende (UO2) à l’origine d’un enrichissement des sols avoisinants

en uranium. Ce type d’affleurements est retrouvé sur la partie Nord-Est du massif

des Aiguilles Rouges et, plus particulièrement, sur la bordure Est du granite Va-

risque de Vallorcine. Le site est caractérisé par une anomalie de rayonnement sur

une surface d’environ 50 x 100 m pour des altitudes allant de 1620 à 1560 m située en

pente raide (30 %) et présentant de ce fait un gradient de radioactivité décroissant

du haut – à proximité de la veine de pechblende) vers le bas de la zone.

Le sol a été défini comme de type sol brun colluvial discontinu (colluviosol)

recouvrant partiellement la roche mère granitique avec une épaisseur maximale de

60 cm. Son pH est situé entre 4 et 5. Les teneurs d’uranium dans les 20 premiers

cm des profils de sol varient entre 2500 ppm – à proximité de la veine de pechblende

– et 15 ppm en bas de pente de la zone étudiée. À titre de comparaison, un sol de

référence prélevé hors de la zone d’anomalie de rayonnement gamma et non enrichi

présente des teneurs en uranium d’environ 3 ppm. À des profondeurs plus grandes

(20 à 40 cm), les teneurs en uranium diminuent de moitié par rapport à la surface

ce qui indique un phénomène de transport dans les profils de sol. Les teneurs en

uranium ne dépendent ni de la granulométrie (teneurs en argile), ni des teneurs en

matière organique, mais une forte corrélation existe entre les teneurs en uranium et

en oxyde de fer libre. Cela suggère l’existence d’un mécanisme d’adsorption sur les

(hydr)oxydes de fer. Pfeifer et collab. (1994) suggèrent que, dans la pente, l’uranium

est transporté par solifluxion de fragments de roches riches en uranium et que, libéré

par l’oxydation des fragments de roche proches de la surface, l’uranium descend dans

la colonne de sol jusqu’à ce que les conditions soient favorables à une adsorption sur

des (hydr)oxydes de fer. Les teneurs élevées en uranium des eaux de surface locales

qui peuvent dépasser 10 ppb au printemps (Dubois, 1991; Dominik et collab., 1992)

montrent cependant que la sorption est réversible et/ou que la capacité de sorption

de ce sol est limitée.

87



La végétation environnante dominante est composée de cytises (Laburnum), mé-

lèzes, épicéas (Picea), hêtres (Fagus), ormes (Ulmus), fraisiers des bois (Fragaria

vesca), herbes (Agrostis) et myrtilles (Vaccinium myrtillus). Des analyses de végé-

taux prélevés sur le terrain montrent que ceux-ci absorbent l’uranium : jusqu’à 90

ppm dans les graminées et mousses, et environ 3 ppm dans les myrtilles et sapins.

Pfeifer et collab. (1994) ayant effectué une cartographie de la radioactivité du

site, nous avons utilisé cette approche pour choisir le sol utilisé dans les expériences

en réacteurs fermés et sur rhizotests. À l’aide de mesures de radioactivité réalisées

in situ avec un contaminamètre portable CoMo 170 (Saphymo, France) placé à 15

cm du sol, nous avons choisi un sol noté « D » dans la suite du propos qui présentait

une radioactivité de surface de 2000 c s−1. Ce dernier était localisé en contrebas

d’un rocher affleurant et présentait un horizon A passant très progressivement à un

horizon S. Un échantillon de 5 à 6 kg de terre a été prélevé en juillet 2011 après

que la litière eut été éliminée. L’échantillon correspond ainsi à un mélange de terre

de l’horizon A et de l’horizon S sous-jacent c.-à-d les 15 premiers cm de sol. Après

prélèvement, la terre a été séché à l’air libre, tamisé à 2 mm sur tamis en métal puis

stockés à 4 ◦C à l’obscurité.

L’analyse de la terre a été réalisée par le Laboratoire d’Analyse des Sols de

l’INRA d’Arras. Les données sont regroupées dans le tableau 7.2 ci-contre.

7.3 Préparation des graines de lupin blanc avant

manipulation

Les graines de lupin blanc (Lupinus albus cv. amiga) utilisées pour les expé-

riences en hydroponie et sur rhizotest nous ont été fournies gracieusement par M.

Pierre Devaux (Florimond-Desprez, Cappelle en Pévèle, France). Afin de prévenir le

développement de maladies telles que l’anthracnose – une maladie qui touche régu-

lièrement le lupin surtout lorsqu’il pousse dans un milieu humide et chaud comme
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Table 7.2: Caractéristiques du sol D (Analyse INRA)

Sol D

Méthode de mesure Composante mesurée valeur unité

pHeau sol * pHeau 4.97 –
Méthode Metson * CEC Metson 15.5 cmol + kg−1

Granulométrie 5 fractions sans décarbonatation * Argile (< 2 µm 183 g kg−1

Granulométrie 5 fractions sans décarbonatation * Limons fins (2–20 µm) 234 g kg−1

Granulométrie 5 fractions sans décarbonatation * Limons grossiers (20–50 µm) 124 g kg−1

Granulométrie 5 fractions sans décarbonatation * Sables fins (50–200 µm) 135 g kg−1

Granulométrie 5 fractions sans décarbonatation * Sables grossiers (200–2000µm) 324 g kg−1

U total HF ** Uranium (U) 400.5 mg kg−1

Éléments totaux HF (ICP-AES) * Fer (Fe) 4.34 g 100 g−1

Éléments totaux HF (ICP-AES) * Phosphore (P2O5) 0.218 g 100 g−1

C organique et N total sans décarbonatation * Azote (N) total 4.23 g kg−1

C organique et N total sans décarbonatation * C/N 15.8 –
C organique et N total sans décarbonatation * Carbone (C) organique 66.9 g kg−1

Calcaire total * Calcaire (CaCO3) total 1.1 g kg−1

Échangeable à l’acétate d’ammonium * Calcium (Ca) 3.15 cmol + kg−1

Échangeable à l’acétate d’ammonium * Magnésium (Mg) 0.0801 g kg−1

Échangeable à l’acétate d’ammonium * Manganèse (Mn) 28.4 mg kg−1

Échangeable à l’acétate d’ammonium * Potassium (K) 0.211 g kg−1

Soluble dans l’eau *** Calcium (Ca) 0.018 g kg−1

Soluble dans l’eau *** Magnésium (Mg) 0.006 06 g kg−1

Soluble dans l’eau *** Potassium (K) 0.03 g kg−1

Soluble dans l’eau *** Sodium (Na) 0.0038 g kg−1

Soluble dans l’eau *** Phosphore (P2O5) < 0.002 g kg−1

Soluble dans l’eau *** Carbone (C) organique 650 mg kg−1

Extraction à l’oxalate Fer (Fe) (poids sec) 10 531 mg kg−1

* : méthode sous accréditation COFRAC no 1-1380

** : méthode NF X 31-147 / selon NF EN ISO 17294-21

*** : méthode INRA
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cela est le cas en hydroponie – nous avons choisi de travailler avec un lot de graines

pré-traitées au WAKIL XL (Syngenta Agro S.A.S., Guyancourt, France). Toutes

les expériences ont été réalisées avec des graines sélectionnées selon leur masse, de

l’ordre de 300 mg ± 7% afin de garantir une certaine homogénéïté en termes de

réserves nutritives (masse déterminée sur la base de la pesée de 689 graines choisies

aléatoirement : 200 mg < 95 % < 400 mg).

Avant d’initier la germination, les graines ont systématiquement été stérilisées

en surface en suivant un protocole en 5 étapes :

— sonication 15 min dans de l’eau déionisée ;

— trempage 4 min dans de l’éthanol à 70 % ;

— trempage 8 min dans de l’eau oxygénée (H2O2) à 30 % ;

— trempage 30 min dans de l’hypochlorite de calcium à 3 % ;

— 3 rinçages 15 min dans de l’eau déionisée.

Entre chaque étape, les graines étaient séchées pendant 1 min dans du papier

absorbant. Hormis l’étape de sonication, tout le processus se déroulait en conditions

stériles. Les graines étaient toujours stérilisées en surface la veille de la date prévue

pour l’initiation de la germination. Ceci afin de garder un créneau de 24 h pour

réaliser une phase d’imbibition – indispensable pour obtenir un taux de 90 % de

germination le même jour – dans de l’eau stérile, à 20 ◦C et dans l’obscurité.

Comme le montrent les photographies de la figure 7.1 ci-contre, nous avons utilisé

un petit dispositif simple pour faire germer convenablement les graines destinées à

l’hydroponie – le « Germinem’ » – lors des 4 à 5 jours suivant l’imbibition. Grâce à

ce dispositif humecté par de l’eau déionisée et placé à l’obscurité à 20 ◦C, les graines

étaient maintenues en conditions optimales pour la germination et le début de la

croissance. En outre, ce dispositif permet d’obtenir des plantules dont les racines

se développent verticalement ce qui facilite leur transfert sur les pots utlisés en

hydroponie.

90



  

capillarité

eau UHQ

Figure 7.1: Photographies représentant le dispositif utilisé pour obtenir des pousses de lupin blanc
avec des racines rectilignes, le « Germinem’ ». À gauche, des graines de lupin blanc
après stérilisation et imbibition sont placées dans du papier absorbant autoclavé. Au
centre, des rouleaux de papier absorbant contenant les graines sont placés dans une
poche en plastique, un fond d’eau UHQ permet d’humidifier le papier par capillarité.
À droite, des pousses de lupin blanc après avoir passé 4 à 5 jours à l’obscurité et à 20
◦C.

7.4 Conditions de culture

Au cours des différentes expériences, nous avons travaillé avec les mêmes condi-

tions expérimentales. Ainsi, les plantes ont été cultivées dans une chambre de culture

en condition contrôlées :

— 16 h de photopériode ;

— 26/20 ◦C jour/nuit ;

— 150 µmol m−2 s−1 en intensité lumineuse ;

— 60 % d’humidité relative dans l’air.
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Chapitre 8

Protocole expérimental no 1 :

effets du phosphore et de

l’uranium sur le comportement du

lupin blanc en hydroponie

8.1 Concept et intérêt de la méthode

Ce dispositif hydroponique a été utilisé pour obtenir les données concernant les

effets du phosphore et de l’uranium sur le comportement du lupin blanc qui font

l’objet de la partie III.

L’hydroponie est une technique de culture hors-sol qui nécessite l’utilisation de

solutions nutritives et d’un substrat inerte pour se passer du support et des apports

d’un sol. Le contrôle exercé sur la solution qui irrigue les cultures hydroponiques

permet d’assurer des apports optimaux d’eau et de substances nutritives dans des

conditions idéales (oxygène, pH, etc.). L’intérêt de la culture hydroponique réside

principalement dans le contrôle total des conditions de développement des plantes

ce qui s’avère très utile pour la recherche en biologie végétale ainsi que pour la
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production puisque elle permet de s’affranchir des aléas météorologiques et de la

variable pédologique. À noter tout de même que cette technique ne permet par tou-

jours de placer la plante dans des conditions normales de développement (floraison,

fructification).

8.2 Plan expérimental

Après l’initiation de la germination (section 7.3 page 88), les plantes ont été

placées dans des pots en polypropylène – 5 plantes par pot – remplis avec 1.5 l de

solution nutritive (section 7.1 page 85). La solution nutritive était renouvelée tous

les 3 jours afin de maintenir un apport nutritif régulier et aérée en permanence par

bullage d’air filtré à 0.2 µm. Cette aération a été nécessaire car en son absence les

racines ont tendance à se désagréger (résultat d’une expérience préliminaire). L’ac-

tivité rhizosphérique du lupin blanc, en particulier en lien avec la nutrition phospha-

tée, s’accompagne naturellement de variations du pH rhizosphérique qui participent

au mécanisme d’acquisition des nutriments (Guinel et McCully, 1986; Römheld et

Marschner, 1990; Vance et collab., 2003; Duffner et collab., 2012). Ainsi, le pH des

solutions n’a pas été tamponné afin de ne pas perturber les équilibres normaux à

l’interface solution/racine. Ce dernier a été enregistré à chaque renouvellement de

solution.

Comme cela a déjà été souligné, nous avons travaillé avec deux niveaux de phos-

phore (-P 1 µM et +P 100 µM) et une partie des plantes a été exposée à 20 µM

d’uranium (+U) via la solution nutritive et donc par exposition directe des racines.

Les plantes qui n’ont pas été exposées à l’uranium seront notées -U (0 µM) dans

la suite du propos. La concentration d’exposition à l’uranium a été choisie en se

fondant sur les résultats d’une expérience préliminaire – une exposition séquentielle

– qui a montré que la croissance des racines du lupin blanc est totalement inhi-

bée par la présence de 40 µM d’uranium en condition -P en moins de 2 jours. À
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titre d’information, la technique de l’exposition séquentielle développée par Schat

et Ten Bookum (1992) permet de déterminer en hydroponie la concentration mini-

male d’un contaminant nécessaire pour stopper la croissance racinaire. Elle repose

notamment sur le principe qu’il n’existe pas d’intéraction entre le charbon (plutôt

hydrophobe) et l’élément. Les racines préalablement teintes avec de la poudre de

carbone sont exposées pendant 2 jours à une faible concentration du contaminant,

on observe ou non l’apparition de nouvelles cellules au niveau des apex – les cellules

produites pendant les 2 jours ne sont pas teintes – et on double la concentration

d’exposition si une croissance est observée. Avec cette technique, 40 µM d’uranium

sont nécessaires pour stopper complètement la croissance donc nous avons choisi de

diviser cette dose par 2 afin de placer les plantes dans un environnement qui soit

toxique mais non létal trop rapidement.

Quatre conditions expérimentales ont été testées au cours de la manipulation :

+P-U (contrôles), +P+U, -P-U et -P+U. Le déroulement de la manipulation est

schématisé à la figure 8.1 ci-dessous. Chaque condition a été suivie dans un pot de

1.5 l contenant 5 plantes. L’exposition à l’uranium a été réalisée en ajoutant 750

µl d’une solution mère de nitrate d’uranyle (40 mM) afin d’atteindre les 20 µM

souhaités dans la solution nutritive (4.76 mg U l−1).

  

St I Se H RN
1

AP

St I Se H RN
1

AP

St I Se H RN
1

AP

St I Se H RN
1

AP

+P  -U

-P  +U

+P  +U

-2 -1 0 5 8

+P  -U

19 34 49

Figure 8.1: Schéma du déroulement de la manipulation en hydroponie. St = stérilisation ; I = im-
bibition ; Se = semis ; H = passage en hydroponie ; RN1 = 1er renouvellement solution
nutritive ; AP = apparition protéoïdes. Les hachures vertes indiquent l’exposition à
l’uranium. Les nombres 34 et 49 indiquent les deux temps d’observation.

La spéciation de l’uranium et du phosphore dans la solution nutritive a été

simulée en utilisant le code de spéciation géochimique J-CHESS (Java Chemical
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Equilibrium with Species and Surfaces (Van der Lee, 1998)) et les concentrations

nominales. La base de données thermodynamique utilisée pour les simulations est

fondée sur les travaux de Van der Lee et Lomenech (2003) et complétée avec la

dernière compilation de données thermodynamiques concernant l’uranium (Denison

et Garnier-Laplace, 2003). Les solubilités prédites pour l’uranium et le phosphore

dans les différents milieux de culture (+P et -P) sont reportées dans le tableau 8.1

ci-dessous.

Table 8.1: Simulation de la distribution de l’uranium (U) et du phosphore inorganique (Pi) du
milieu de culture calculée à l’aide du logiciel CHESS en tenant compte de la composition
initiale de la solution nutritive. L’uranium présent sous forme soluble est montré en
tant que ion libre et formes complexées (avec -OH, -CO3, -PO4, -SO4). Pi correspond
aux formes de phosphore assimilables par les plantes (HPO−

4
and H2PO2−

4
)

P dans le
milieu de

culture
(µM)

Pi dans le
milieu de

culture
(µM)

U dans le
milieu de

culture
(µM)

U en
solution
(simulé)

(µM)

U sous
forme

d’ion libre
(simulé)

(µM)

U sous
forme de

complexes
(simulé)

(µM)

U sous
forme

précipitée
(simulé)

(µM)

1 0.98 0 - - - -
1 0.05 20 10.62 4.32 6.30 9.38

100 43.00 0 - - - -
100 39.20 20 0.59 ≤ 10−3 0.59 19.41

Au cours de cette expérience, le développement du lupin blanc a été suivi en ob-

servant différents traits phénotypiques tels que la production de feuilles et de clusters

à intervalles réguliers (3 jours). En fin d’expérience, 34 et 49 jours après initiation de

la germination, la production de biomasse a été déterminée par pesée, l’exsudation

de citrate et l’accumulation d’uranium dans les racines et parties aériennes ont été

mesurées, et des observations en microscopie ont été réalisées afin de visualiser l’effet

de la présence d’uranium sur le développement des cellules des racines et déterminer

de quelle manière le contaminant est accumulé.

96



Chapitre 9

Protocole expérimental no 2 :

effets du phosphore et du citrate

sur la remobilisation de l’uranium

en réacteur fermé

9.1 Concept et intérêt de la méthode

Les expériences en réacteurs fermés sont parmi les plus utilisées pour étudier les

processus d’adsorption et de désorption des éléments chimiques dans les sols. Elles

permettent d’évaluer la mobilité d’un élément via la détermination du coefficient de

partage Kd qui a été défini au paragraphe 4.1.1.2 page 54. La méthode consiste à

mélanger une masse de terre avec un volume de solution connu pendant un temps

donné (figure 9.1 page 98). Pour une étude de la sorption, l’élément étudié est

apporté en quantité connue par la solution. Pour une étude de la désorption comme

dans notre cas, l’élément est fixé sur la phase solide en proportions connues et passe

dans la solution au cours de l’expérience. À la fin du contact, les particules de

sol et la solution sont séparées par centrifugation, décantation et/ou filtration. La
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concentration résiduelle de l’élément d’intérêt dans la phase liquide est mesurée et

la fraction fixée est déduite par différence (Perrier, 2004).

remplissage agitation centrifugation

solution
d’étude

sol contenant
l’élément 
d’intérêt

Figure 9.1: Schéma d’un réacteur fermé. Le mélange est réalisé en suivant un rapport entre volume
de solution et masse de sol préci (rapport V/m), l’agitation à température constante
pendant une durée donnée, et la centrifugation pendant un temps donné avec une
accél’eration choisie et à température constante.

9.2 Plan expérimental

Afin d’évaluer les effets respectifs du phosphore et du citrate sur la solubilisation

de l’uranium dans le sol étudié, ces derniers ont été incubés en présence de solutions

nutritives (+P et –P) dopées avec différentes concentrations en citrate. Ces concen-

trations ont été déterminées sur la base des résultats de l’expérience en hydroponie

décrite au chapitre précédent et d’expériences préliminaires sur rhizotests.

Les incubations se sont déroulées en réacteurs fermés utilisés en désorption conti-

nue sur une durée de 120 h (réacteurs fermés « continus ») ou en désorptions succes-

sives sur une durée de 24 h, pendant 5 j consécutifs et en renouvellant la solution à

chaque pas de temps (réacteurs fermés « en série »). Le contact entre sol et solution

a été réalisé dans des tubes à centrifugation de 50 ml contenant 4 g de sol sec et
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20 ml de solution afin d’obtenir un rapport liquide/solide V/m de 5 (OECD, 2000).

Les tubes étaient diposés sur une table agitatrice stabilisée à 400 rpm et placés dans

une enceinte thermostatée (obscurité, 25 ◦C). Le citrate était ajouté aux solutions

–P et +P à partir d’une solution stock préparée avec de l’acide citrique (C6H8O7)

pour atteindre des concentrations finales de :

— 0 mg l−1 nommée C0 ;

— 10.15 mg l−1 nommée C10 ;

— 40.60 mg l−1 nommée C40.

Ces concentrations ont été calculées à partir des valeurs de 100 et 400 nmol Cit

g−1 MS h−1 (MS pour matière sèche) correspondant respectivement au flux d’exsu-

dation moyen observé sur rhizotests lors d’expériences préliminaires visant à calibrer

le dispositif et au flux d’exsudation moyen observé sur les individus cultivés en hy-

droponie en milieu carencé en phosphore et dépourvu en uranium. En supposant

ces flux constants, la quantité exsudée pendant 24 h par 6 individus — un nombre

d’individus qui correspond à l’effectif d’un rhizotest — a été calculée au stade phy-

siologique correspondant à 38 jours après initiation de la germination. Connaissant

le niveau de saturation en eau des sols (±53.2%), la quantité de sol dans un rhizotest

et en considérant que le sol d’un rhizotest est saturé en eau, une estimation de la

concentration en citrate de la solution du sol a pu être obtenue.

Au terme de chaque phase d’incubation (24 ou 120 h), les tubes sont centrifugés

pendant 1 h à 6500 g (Centrifuge 5430 R, Eppendorf et Biofuge Stratos, Heraeus

Instruments). Le surnageant est alors récupéré à l’aide d’une seringue stérile munie

d’une canule, filtré à 0.45 µm (filtre en polyéther sulfone) et enfin stocké à 4 ◦C en

attendant d’être dosé en ILC et ICP.
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Chapitre 10

Protocole expérimental no 3 :

phytodisponibilité de l’uranium

chez le lupin blanc mesurée sur

rhizotest

10.1 Concept et intérêt de la méthode

Le lupin blanc a été cultivé sur rhizotest, un dispositif développé par Chaignon

et Hinsinger (2003) permettant de mettre en contact un tapis racinaire avec une fine

couche de terre (2 mm) sans que les racines n’y pénètrent et tout en permettant

les échanges entre les deux compartiments (exsudation, adsorption, etc.) (figure

10.1 page 102). Ce dispositif permet de récupérer les différentes composantes du

système indépendamment (sol, tapis racinaire et partie aériennes) et présente le

gros avantage de laisser les racines propres, sans trace de pollution par des particules

de sol. Ceci est indispensable pour obtenir des dosages précis, surtout lorsque les

quantités accumulées dans les racines sont dérisoires au regard de la contamination

retrouvée dans le sol.

101



Membrane de nylon 

(séparation racines-sol, 

pores de 20 µm) 

Grille 

(support pour les plantes) 

Racines 

(très majoritairement sous la grille,  

en contact avec la membrane de nylon) 

Membrane de nylon 

(humidification du sol par capillarité, 

pores de 20 µm) 

Couche de sol 

(2 mm d’épaisseur) 

Solution nutritive 

(humidification et nutrition) 

Parties aériennes 
Support du RHIZOtest 

(diverses pièces emboîtées) 

Bac de culture 

Figure 10.1: Schéma d’un rhizotest.

10.2 Plan expérimental

10.2.1 Pré-culture en hydroponie

Avant d’exposer les plantes au sol, celles-ci sont pré-cultivées en hydroponie. Six

graines sont disposées dans la partie supérieure d’un rhizotest, lui-même installé

dans un bac rempli de solution nutritive. Les bacs sont installés dans une armoire

de culture en conditions contrôlées :

— photopériode de 16 h ;

— intensité lumineuse de 150 µmol m−2 s−1 ;

— température jour/nuit de 26/20 ◦C ;

— humidité relative de 60 %.

La solution nutritive est aérée en permanence (dispositif de bullage avec filtration de

l’air à 0.2 µm nécessaire pour maintenir les racines en vie) et mise à niveau autant

que nécessaire afin de conserver une quantité de liquide suffisante pour que les tapis

racinaires soient intégralement immergés. Cette solution nutritive est totalement

renouvelée une fois par semaine, et les bacs et dispositifs de bullage sont rincés avec

de l’eau déionisée.
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10.2.2 Mise en contact du tapis racinaire avec la couche de

sol

Après que le tapis racinaire a recouvert l’intégralité de la surface des rhizotests

(35 à 40 jours après initiation de la germination), la partie supérieure du dispositif

contenant les plantes est montée sur la partie inférieure contenant 20 g de sol D

(tableau 7.2 page 89) sur une épaisseur de 2 mm. Avant le contact, les sols ont été

préalablement réincubés dans une enceinte thermostatée pendant une semaine à 20

% d’humidité, 20 ◦C et à l’obscurité afin d’équilibrer leur fonctionnement. Chaque

rhizotest est alors installé dans un pot contenant la solution nutritive (–P ou +P)

qui est renouvellée chaque jour mais non aérée. Le temps de contact entre tapis

racinaire et couche de terre est de 5 jours comme dans les travaux de Bravin (2008).

10.2.3 Suivi de l’expérimentation

Des rhizotests témoins sans plante ainsi que des plantes témoins sans terre ont

été suivis en même temps que les individus testés. Nous avons évalué les flux de

solution (évapo)transpirée à l’aide de bilan massique, nous avons suivi la croissance

du lupin blanc tout au long de l’expérience (production de biomasse, de feuilles)

et nous avons quantifié l’exsudation racinaire et l’accumulation d’uranium avant et

après le temps de contact.
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Chapitre 11

Techniques analytiques

11.1 Pesée et séchage

Toutes les pesées (produits chimiques, matériel végétal, etc.) ont été réalisées sur

balances de précision étalonnées PRECISA 100A-300M (min = 0.1 mg, max = 300

mg) et SARTORIUS SE2 (min = 0.1 µg, max = 2.1 g). Le matériel végétal – dont la

biomasse a été mesurée – a été séché en étuve à 60 ◦C jusqu’à obtention d’une masse

régulière (minimum 96 h). Toutes les masses évoquées dans la suite du manuscrit

correspondront donc à des masses sèches. Dans le cas contraire, l’indication sera

donnée dans le texte. Préalablement au séchage, les racines ont toujours été rincées

environ 15 min dans de l’eau déionisée puis séparées des parties aériennes.

11.2 Suivi des solutions et dosages

En plus des dosages inhérents à l’acquisition des données (dosage de l’uranium

et du citrate), les différentes solutions utilisées ont fait l’objet d’un suivi régulier.

Les concentrations en anions majeurs (chlorures, fluorures, nitrates, nitrites et phos-

phates) et en acides organiques (acétate, citrate, formate, lactate et oxalate) ont été

mesurées par ILC (Ionic Liquid Chromatography) sur un passeur automatique Dio-
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nex ICS 3000 équipé d’une colonne AS 11 HC et d’un suppresseur ASRS 4 mm.

L’élution était assurée par un flux continu de KOH de 1 ml min−1 injecté en aug-

mentant progressivement la concentration de 1 à 45 mM. En fin de chaîne, la mesure

de conductivité de l’échantillon associée au temps d’élution permettait de détermi-

ner les différentes espèces chimiques et d’évaluer leur concentration en se reposant

sur l’étalonnage réalisé en amont (LQ = 10 µg l−1). Les échantillons destinés au

dosage en ILC (de 150 µl à 5 ml) ne nécessitent pas de préparation spéciale mais

doivent être conservés à 4 ◦C.

Les concentrations en cations (calcium, fer, sodium, magnesium, potassium et

uranium) ont été mesurées par ICP-AES (Inductively Coupled Plasma with Atomic

Emission Spectrometry) sur un passeur Perkin-Elmer OPTIMA 4300 DV (LQ = 10

µg l−1) et par ICP-MS (Inductively Coupled Plasma with Mass Spectrometry) sur

un passeur ThermoElectron PQ Excell (LD = 0.11 ng l−1). Les échantillons destinés

au dosage par ICP (de 3 à 5 ml) doivent être conservés à 4 ◦C dans HNO3 à 2 %

(v/v).

11.3 Collecte des exsudats racinaires

Le protocole de collecte des exsudats racinaires décrit ci-après a été appliqué de

manière indifférenciée à l’ensemble des expérimentations ayant nécessité ce type de

mesure. Après rinçage des racines, les systèmes racinaires entiers ont été plongés

pendant 3 h dans un volume de 100 ml d’une solution de composition simplifiée afin

de faciliter le dosage de faibles concentrations. La composition de cette solution

(tableau 11.1 ci-contre) correspond au milieu minimum assurant le maintien de

l’intégrité et du fonctionnement des membranes biologiques. Après 3 h, des sous-

échantillons de 10 ml de solution de collecte sont récoltés, filtrés à 0.2 µm avec

des filtres stériles (polyethersulfone, VWR) puis stockés à -20 ◦C après ajout d’un

puissant biocide sous forme d’azoture de sodium NaN3 (concentration finale : 10−4
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M).

Tous les échantillons ont été évaporés sous vide et à froid pendant environ 24

h avec un Speedvac (Jouan, Paris, France) puis reconcentrés 10 fois. Après analyse,

les échantillons présentant une concentration supérieure à la gamme d’étalonnage

ont été dosés de nouveau sans reconcentration.

Table 11.1: Composition de la solution utilisée pour la collecte des acides organiques (W. Horst,
communication personnelle, 2011).

CaSO4 H3BO3 MnSO4 ZnSO4 CuSO4 Mo7O24

Concentration 0.25 mM 10 µM 0.5 µM 0.5 µM 0.2 µM 0.01 µM

11.4 Minéralisation du matériel végétal

Toutes les plantes cultivées au cours de cette étude ont été minéralisées sur bain

de sable – après séchage – selon une procédure alternant attaque à l’acide nitrique

et attaque à l’eau oxygénée comme décrit ci-après :

— Cycle no 1 :

— trempage 1 nuit à température ambiante dans 1 volume de HNO3 à 70%

(volume suffisant pour recouvrir l’échantillon) ;

— chauffage 2 h à 120 ◦C avec un verre de montre pour éviter l’évaporation ;

— ajout de 1/3 de volume de H2O2 à 30 % ;

— chauffage 1 h avec un verre de montre ;

— évaporation de l’échantillon à sec.

— Cycle no 2 à n :

— remise en solution du minéralisat dans un volume minimal de HNO3 à

70% et évaporation à sec ;

— reprise du minéralisat dans un volume minimal de H2O2 à 30 et évapora-

tionà sec.
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Le nombre de répétitions du second cycle dépend de la masse et de la nature

de l’échantillon. Il faut généralement plus de cycles pour minéraliser les parties

aériennes que les racines. Le résidu blanchâtre final est repris dans 3 ml de HNO3 à

2 % (v/v) et stocké à 4 ◦C en attendant d’être analysé.

11.5 Microscopie électronique

Avant observation au MET-EDX (Microscopie Électronique à Transmission cou-

plée à une sonde EDX), les échantillons végétaux – apex de racines prélevés après

récolte – ont subi un protocole de fixation, une déshydratation puis une inclusion

dans la résine selon le protocole décrit ci-après (Floriani, 2001). La première étape

a été réalisée immédiatement après la récolte.

— fixation 48 h à 4 ◦C dans du glutaraldehyde à 2.5 % tamponné à pH 7.4 avec

du sodium cacodylate à 0.1 M ;

— nettoyage 3 fois avec le tampon sodium cacodylate à 0.1 M ;

— fixation 1 h dans de l’osmium tetroxide à 1 % tamponné à pH 7.4 avec du

sodium cacodylate à 0.1 M ;

— deshydratation dans des bains successifs d’éthanol et d’oxyde de propylène ;

— intégration dans une gélule de résine EPON 812.

L’ultrastructure racinaire a été observée avec un Microscope Électronique à Trans-

mission Tecnai G2 Biotwin (tension d’accélération = 100 kV) sur des coupes ultra-

fines de 140 nm réalisées à l’aide d’un ultramicrotome Leica UCT et montées sur

des grilles de cuivre. La sonde EDX a permis de détecter la présence d’uranium

et de différents éléments chimiques. L’analyse a porté sur 3 coupes différentes de

3 individus différents. L’ultrastructure des tissus végétaux et ses anomalies ont été

observées au MET. Les structures denses aux électrons (granules, paillettes, etc.)

ont été recherchées et leur composition analysée ponctuellement avec la sonde EDX,

en procédant à l’acquisition du spectre élémentaire pendant 3 minutes au moins.
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11.6 Analyses statistiques

Les analyses statistiques ont été réalisées avec le logiciel R (version 2.15.1) (R

Development Core Team, 2011). Les données ont été comparées par des ANOVA

à un ou deux facteurs à l’aide de modèles de régression linéaire. Les comparaisons

multiples ont été réalisées à l’aide de tests post-hoc de Tukey. Les hypothèses de

normalité des distributions ainsi que l’homogénéité des variances ont été vérifiées

graphiquement à l’aide d’un graphique des quantiles et du tracé de la racine carrée

de la valeur absolue des résidus standardisés en fonction des valeurs ajustées, res-

pectivement. L’hétéroscédasticité a été corrigée si nécessaire par modélisation de la

variance.

Pour les expériences en réacteurs fermés, des recherches de corrélations mono-

tones entre les comportements des différents cations et celui de l’uranium ont été

conduites avec les tests de Kendall et de Spearman.
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Troisième partie

Effets du phosphore et de

l’uranium sur le comportement du

lupin blanc en hydroponie
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Ce premier chapitre de résultats est consacré aux manipulations réalisées en

milieu hydroponique dont le protocole est détaillé au chapitre 8 page 93. Cette

première partie expérimentale a eu pour objectif de caractériser le comportement

de l’espèce modèle dans un milieu contrôlé grâce auquel nous avons pu exercer deux

types de stress au niveau racinaire. Un stress nutritif en jouant sur l’apport de

phosphore et un stress métallique par le biais de l’ajout d’uranium dans la solution

nutritive. Les différentes conditions expérimentales testées ont permis de mettre

en évidence des résultats originaux que ce soit en termes de toxicité, de réponse

physiologique ou d’accumulation de l’uranium. Ces derniers ont fait l’objet d’une

publication scientifique dans le Journal of Environmental Radioactivity. L’expérience

dont les résultats sont présentés et discutés ci-après s’inscrit dans la première phase

de l’étude du système découplé et est consacrée au système solution/racine.
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Chapitre 12

Résultats

12.1 Évolution du pH dans le milieu de culture

Comme le montre la figure 12.1 page 116, au cours de la première semaine de

culture en hydroponie, les valeurs de pH de la solution nutritive restent relativement

faibles, aux alentours de 4.5 et 5, avec peu de variations entre les quatre combinaisons

P/U. Ensuite, les valeurs de pH entre les conditions +P et -P commencent à évoluer

différemment. En conditions +P, le pH augmente jusqu’à atteindre une valeur de 7

entre le jour 13 et le jour 28 puis n’évolue plus jusqu’à la fin de l’expérimentation.

En revanche, en conditions -P, l’augmentation du pH est plus faible et atteint une

valeur maximale de 5.5 entre le jour 16 et le jour 19. Aucune différence n’a été

observée entre les conditions +U et -U, quel que soit l’apport en phosphore.

12.2 Croissance et développement du lupin blanc

12.2.1 Production et allocation de la biomasse

La figure 12.2A page 118 montre que la production de biomasse racinaire n’est

affectée ni par l’absence de phosphore ni par la présence d’uranium au premier temps

de mesure. Au second temps de mesure les plantes carencées exposées à l’uranium
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Figure 12.1: Évolution du pH du milieu de culture au cours du développement du lupin blanc en
hydroponie en conditions -P (1 µM, couleur grise) et +P (100 µM, couleur noire) et
en l’absence (0 µM, carrés vides) ou présence (20 µM, carrés remplis) d’uranium. La
flèche noire indique le début de l’exposition des racines à l’uranium.

affichent une production significativement inférieure aux trois autres conditions et

les plantes carencées non exposées présentent une légère diminution par rapport aux

plantes non carencées. La présence d’uranium dans le milieu riche en phosphore

n’affecte pas la production.

En ce qui concerne la production de biomasse aérienne (figure 12.2B page 118), les

effets de la carence en P et de l’exposition à l’uranium sont visibles dès le jour 34. Au

premier temps de mesure il est en effet possible d’observer une tendance à l’inhibition

de la production de biomasse aérienne chez les plantes carencées non exposées et une

inhibition significative chez les plantes carencées exposées à l’uranium. Au second

temps de mesure ces observations se confirment. La production de biomasse est

significativement inférieure chez les plantes ayant poussé dans le milieu pauvre en

phosphore. Dans ces conditions ce sont les plantes exposées à l’uranium qui subissent

le stress le plus important puisqu’elles présentent le plus faible niveau de production,

significativement inférieur aux plantes non exposées. Comme pour les racines, la

présence d’uranium dans le milieu riche en phosphore n’a pas d’influence sur la
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production de biomasse aérienne.

L’observation des résultats à l’échelle de la plante entière confirme que l’inhibition

de la production de biomasse provoquée par la présence d’uranium chez les plantes

carencée intervient plus rapidement que chez les plantes carencées non exposées.

Une différence significative de la production est en effet visible dès le premier temps

de mesure chez les plantes en -P+U alors qu’il faut attendre le second temps de

mesure pour observer un effet inhibiteur significatif chez les plantes en -P-U (figure

12.2C page 118).

En conditions non limitantes en phosphore, le ratio racines/parties aériennes

reste à une valeur moyenne de 0.4 tout au long de l’expérience. Chez les plantes

carencées en phosphore, ce ratio est plus élevé et augmente entre les deux temps de

mesure, passant de 0.55 à 0.7 aux jours 34 et 49 respectivement. Il est significative-

ment plus élevé chez les plantes carencées exposées à l’uranium, il passe en effet de

0.7 à 0.9 entre les jours 34 et 49 (figure 12.3 page 119).

12.2.2 Développement foliaire

Comme le montre la figure 12.4A page 120, la production de feuilles est restée

constante chez les plantes ayant poussé dans le milieu riche en phosphore tout au

long de l’expérience pour atteindre une moyenne de 20 feuilles par plante au moment

de la récolte. Dans ces conditions l’exposition à 20 µM d’uranium n’a pas affecté

pas la production.

Chez les plantes carencées non exposées la production de feuilles est restée

constante jusqu’au jour 31 (10 feuilles par plante en moyenne) puis a décru jus-

qu’au jour 40 pour finalement atteindre un plateau avec une moyenne de 8 feuilles

par plante en fin d’expérience. Chez les plantes carencées exposées à l’uranium la

production de feuilles est restée constante jusqu’au 19e jour puis n’a plus évolué

jusqu’au dernier jour où elles ont également affiché une moyenne de 8 feuilles par

plante. Ainsi, dans un milieu pauvre en phosphore, la présence du contaminant n’a
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Figure 12.2: Biomasse des racines (A), des parties aériennes (B) et totale (racines + parties aé-
riennes) (C) (poids sec) après 34 et 49 jours de culture en condition -P (1 µM) ou
+P (100 µM) et en absence (0 µM) ou présence (20 µM) d’uranium. Moyennes ±

écart-type (n=5). Des lettres différentes indiquent des groupes statistiques significa-
tivement différents (P < 0.05).
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Figure 12.3: Rapport de masses racines/parties aériennes (poids sec) après 34 et 49 jours de
culture en condition -P (1 µM) ou +P (100 µM) et en absence (0 µM) ou présence
(20 µM) d’uranium. Moyennes ± écart-type (n=5). Des lettres différentes indiquent
des groupes statistiques significativement différents (P < 0.05).

pas influencé quantitativement la production de feuilles toutefois il semblerait qu’elle

ait précipité son inhibition.

D’un point de vue qualitatif, la coloration des feuilles est restée normale chez les

plantes ayant poussé dans les milieux riches en phosphore (couleur vert foncé) alors

qu’un changement de couleur a pu être observé chez les plantes carencées. Chez ces

dernières le vert foncé est devenu plus clair jusqu’à tendre vers le jaune, et des taches

nécrotiques ont fait leur apparition. Ces changements sont apparus aux alentours

des jours 34 et 40 respectivement en condition -P+U et -P-U (figure 12.5 page 121).

12.2.3 Production de clusters

Comme le montre la figure 12.4B page 120, la production importante de clusters

est un autre symptôme visible de la carence en phosphore chez le lupin blanc. Au

19e jour, dans chaque condition P/U toutes les plantes ont produit au moins un

cluster ce qui a déterminé le début de l’exposition à l’uranium pour les plantes

concernées par ce traitement.

119



A

0

5

10

15

20

25

7 10 13 16 19 22 25 28 31 34 37 40 43 46 49

jours après semis

n
o

m
b

re
 d

e
 f

e
u

ill
e

s

B

0

20

40

60

80

100

120

140

7 10 13 16 19 22 25 28 31 34 37 40 43 46 49

jours après semis

n
o

m
b

re
 d

e
 c

lu
st

e
rs

Figure 12.4: Nombre de feuilles (A) et de clusters (B) après 34 et 49 jours de culture en conditions
-P (1 µM, couleur grise) et +P (100 µM, couleur noire) et en absence (0 µM, carrés
vides) ou présence (20 µM, carrés remplis) d’uranium. La flèche noire indique le
début de l’exposition des racines à l’uranium. Moyennes ± écart-type (n=5).
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Figure 12.5: Photographie du lupin blanc 49 jours après initiation de la germination. Les différents
pots correspondent aux conditions -P-U, +P-U, -P+U et +P+U, respectivement en
bas à gauche, en bas à droite, en haut à gauche et en haut à droite.
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En -P-U les plantes ont produit une quantité de racines protéoïdes significative,

constante et importante avec en fin d’expérience une moyenne de 98 (±19) clusters

par plante. En -P+U la présence d’uranium dans la solution nutritive a eu un effet

inhibiteur sur la production de racines protéoïdes. Dans ces conditions cette dernière

a été plus lente et a fini par décroître à partir du jour 40. En fin d’expérience une

moyenne de 17 (±3) clusters par plante a été observée. En +P-U la production

de clusters est restée quasi nulle tout au long de l’expérience puisque seulement

3 (±2) clusters par plante ont été comptabilisés en moyenne. Enfin en +P+U le

développement des racines protéoïdes a suivi la même tendance qu’en +P-U jusqu’au

jour 40 puis une augmentation de la production a pu être observée jusqu’à ce qu’elle

devienne significativement supérieure en fin d’exposition.

12.3 Exsudation de citrate

Au 34e jour, les racines du lupin blanc ont exsudé en moyenne 153, 23, 298 et 29

nmol de citrate g−1 de racines h−1, respectivement en conditions -P-U, -P+U, +P-U

et +P+U. Chez les plantes exposées à l’uranium, les mesures entre individus sont

relativement homogènes – valeurs comprises entre 9 et 42 nmol de citrate g−1 de

racine h−1 et entre 10 et 46 nmol de citrate g−1 de racine h−1 en conditions -P and +P

respectivement – alors qu’elles le sont beaucoup moins chez les plantes non exposées

pour lesquelles les valeurs sont comprises entre 2 et 404 nmol de citrate g−1 de

racine h−1 et entre 117 et 884 nmol de citrate g−1 de racine h−1 en conditions -P et

+P respectivement. Les niveaux d’exsudation diffèrent en fonction de l’exposition à

l’uranium mais les différences ne sont pas significatives. Seule une tendance à une

plus forte exsudation a pu être observée en condition +P-U (figure 12.6A page 124).

Au 49e jour, les racines du lupin blanc ont exsudé en moyenne 384, 41, 202 et

712 nmol de citrate g−1 de racine h−1 en conditions -P-U, -P+U, +P-U et +P+U

respectivement. Les mesures sont homogènes chez les plantes carencées en phosphore

122



non exposées à l’uranium – valeurs comprises entre 22 et 67 nmol de citrate g−1 de

racine h−1– par rapport aux trois autres conditions pour lesquelles les mesures sont

comprises entre 248 et 716 nmol de citrate g−1 de racine h−1, entre 0 et 837 nmol de

citrate g−1 de racine h−1, et entre 0 et 1160 nmol de citrate g−1 de racine h−1 en

conditions -P-U, +P-U et +P+U respectivement. Les analyses statistiques ont dé-

montré que les exsudations de citrate sont similaires en conditions -P+U et +P-U,

similaires en conditions -P-U et +P+U, et que les valeurs de la première paire sont

inférieures à la seconde (figure 12.6B page 124).

12.4 Transfert de l’uranium au lupin blanc

12.4.1 Accumulation dans le végétal

Comme le montre la figure 12.7A page 126, la bioaccumulation d’uranium dans

les racines dépend de la concentration en phosphore dans la solution nutritive. Les

concentrations moyennes d’uranium mesurées dans les racines des plantes carencées

sont en effet 3.8 et 5.8 fois supérieures à celles mesurées chez les plantes non carencées

respectivement aux 34e et 49e jours. Chez les plantes non carencées en phosphore la

concentration moyenne d’uranium dans les racines a décru significativement entre la

première et la seconde mesure alors qu’elle est restée stable chez les plantes carencées.

Dans les parties aériennes en revanche, la bioaccumulation d’uranium n’a pas

été influencée par la disponibilité du phosphore en solution (figure 12.7B page 126).

Les concentrations moyennes mesurées dans les plantes carencées sont 1.7 et 1.8 fois

plus élevées que chez les plantes non carencées respectivement aux jours 34 et 49

mais les différences ne sont pas significatives.

En s’intéressant aux résultats en termes de quantités totales accumulées et non

plus en termes de concentrations afin de tenir compte des différences de production

de biomasse, il s’avère que l’accumulation dans les racines est 3 fois plus importante

chez les plantes carencées en phosphore aux deux temps de mesure. Toutefois, chez
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Figure 12.6: Exsudation racinaire de citrate après 34 (A) et 49 (B) jours de culture en condition -
P (1 µM) ou +P (100 µM) et en absence (0 µM) ou présence (20 µM) d’uranium. Les
moyennes sont représentées par un losange noir et les 5 réplicats par des croix grises.
Des lettres différentes indiquent des groupes statistiques significativement différents
(P < 0.05).
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les plantes non carencées une légère augmentation de l’accumulation d’uranium est

visible entre le jour 34 et le jour 49 ce qui traduit le fait que les racines continuent

à absorber de l’uranium ce qui n’est pas le cas chez les plantes carencées. Dans

les parties aériennes des plantes non carencées l’accumulation a été multipliée par

1.1 et 2.0 par rapport aux plantes non carencées respectivement aux jours 34 et 49

néanmoins les tests statistiques ne permettent pas mettre en évidence une différence

statistique. Les graphiques relatifs à ce paragraphe ont été placés en annexe (figure

17.2 page 237).

12.4.2 Translocation des racines aux parties aériennes

En se fondant sur les accumulations moyennes décrites au paragraphe précé-

dent, les résultats donnés dans le tableau 12.1 ci-dessous montrent que le facteur

de translocation de l’uranium des racines aux parties aériennes est significative-

ment différent selon l’apport en phosphore. Chez les plantes carencées le ratio vaut

3.16 × 10−3 (±1.30) et 2.70 × 10−3 (±1.40) aux jours 34 et 49 respectivement. Ces

valeurs sont multipliées par 4 et 7 chez les plantes non carencées pour atteindre

13.06 × 10−3 (±6.00) et 18.66 × 10−3 (±8.78) aux jours 34 et 49 respectivement.

Malgré une accumulation plus faible dans leurs racines, les plantes qui ont été correc-

tement approvisionnées en phosphore transfèrent plus d’uranium dans leurs parties

aériennes.

Table 12.1: Rapport de concentration d’uranium parties ériennes/racines ± écart-type fondés sur
les accumulations moyennes den conditions -P et +P aux jours 34 et 49. Des lettres
différentes indiquent des moyennes significativement différentes (P < 0.05).

jour 34 jour 49

-P+U 3.16 × 10−3 ± 1.30 (a) 2.70 × 10−3 ± 1.40 (a)
+P+U 13.06 × 10−3 ± 6.00 (b) 18.66 × 10−3 ± 8.78 (b)
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Figure 12.7: Concentration d’uranium dans les racines (A) et les parties aériennes (B) après 34 et
49 jours de culture en condition -P (1 µM) ou +P (100 µM) et en absence (0 µM) ou
présence (20 µM) d’uranium. Moyennes ± écart-type (n=5). Des lettres différentes
indiquent des groupes statistiques significativement différents (P < 0.05).
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12.5 Microlocalisation de l’uranium et effet sur

l’ultrastructure des tissus racinaires

La figure 12.8 page 128 illustre les principaux résultats obtenus à partir de l’ob-

servation des apex racinaires de la racine primaire récoltés au jour 34. En condition

contrôle – sans uranium – les clichés ne montrent que peu de dommages au niveau

des tissus quel que soit le niveau d’apport en phosphore dans la solution nutritive

(figure 12.8A,C page 128). Néanmoins, dans les cellules des contrôles cultivés en

l’absence de phosphore des symptômes caractéristiques de la carence en cet élément

peuvent être observés (haut niveau de vacuolisation, présence de nombreux grains

d’amidon).

La présence d’uranium chez les plantes non carencées provoque une légère dé-

gradation des premières couches de cellules. Des précipités d’uranium associés au

phosphore, au calcium et au potassium de forme lamellaire sont retrouvés à la sur-

face des racines. Ils sont associés à une couche de matériel fibreux qui s’apparente

au mucigel. Dans certains cas ils sont localisés à l’intérieur de la paroi cellulaire des

cellules de l’épiderme mais ils n’ont jamais été retrouvés à l’intérieur des cellules (fi-

gure 12.8B page 128). Chez les plantes carencées exposées à l’uranium, un important

niveau de dommages internes est visible, au minimum sur les 4 premières couches

de cellules corticales. Ces cellules contiennent de nombreux précipités d’uranium re-

lativement denses associés au phosphore et au calcium. Dans les couches cellulaires

profondes, la densité de grains d’amidon est plus importante que chez les plantes

non exposées. Aucun précipité n’a été retrouvé à la surface de la racine (figure 12.8D

page 128).
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Figure 12.8: Ultrastructure des tissus racinaires et microlocalisation de l’uranium révélés par
l’analyse TEM-EDX des cellules de l’apex de lupin blanc cultivé en condition -P
(1 µM) ou +P (100 µM) et en absence (0 µM) ou présence (20 µM) d’uranium.
A : +P-U, B : +P+U, C : -P-U, D : -P+U. pc : paroi cellulaire, ep : épiderme, m :
mucigel, n : noyau, v : vacuole. Les échelles sont indiquées sur chaque photographie.
Les spectres obtenus par analyse TEM-EDX montrent l’uranium et les éléments avec
lesquels il colocalise.
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Chapitre 13

Discussion

Dans cette étude, les résultats ont été obtenus en travaillant avec de hauts ni-

veaux d’uranium – 20 µM d’uranium total correspondant à une concentration de

4.86 mg l−1 – si l’on se réfère aux niveaux retrouvés dans l’environnement. En effet,

la plupart des sols contiennent une moyenne de 3 mg U kg−1 de sol sec et donc des

concentrations en uranium dans la fraction aqueuse relativement faible, de l’ordre

de 0.002 à 0.25 mg l−1 selon les types de sols (AIEA, 2010). L’utilisation de cette

concentration élevée a toutefois été nécessaire pour pouvoir mettre en évidence la

toxicité du polluant ainsi que les effets induits par le stress lié à sa présence. Par

ailleurs, dans les sols contaminés par l’uranium où les concentrations peuvent at-

teindre quelques centaines de mg kg−1, il est tout à fait envisageable de retrouver

des concentrations similaires à celle que nous avons utilisée.

Concernant les apports de phosphore dans le milieu de culture, la plus faible

concentration utilisée (1 µM) est cohérente avec des doses provoquant une situation

de carence comme le souligne Marschner (2002a). La plus haute concentration quant

à elle est jugée suffisante pour assurer une croissance normale. En effet, comme cela

a été démontré chez une autre espèce dycotylédone (Brassica napus), la présence

de 10 µM de phosphore dans la solution du sol est suffisante pour ne pas limiter

l’absorption par les racines et constitue un apport adéquat (Barraclough, 1989).
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13.1 Effet de l’uranium sur le développement des

racines protéoïdes

Le développement du lupin blanc – notamment en ce qui concerne le développ-

ment des racines protéoïdes – confirme ce qui a déjà été observé dans des études

précédentes traitant de l’adaptation physiologique à la carence en phosphore chez

cette espèce. Comme on peut le voir sur la figure 12.4B page 120, l’apparition d’un

nombre important de clusters tout au long des plus anciennes racines latérales est le

premier symptôme visible de la carence chez les plantes ayant eu un apport en phos-

phore insuffisant. Des clusters se sont aussi formés dans une moindre mesure chez les

plantes en condition +P, comme l’ont également observé Marschner et collab. (1986,

1987) et Johnson et collab. (1996b). Dans cette condition, leur production semble

être induite par le niveau de phosphore interne plutôt que par la concentration du

milieu de culture (Dinkelaker et collab., 1995). Dans notre étude, on observe l’appa-

rition des premiers clusters 19 jours après l’initiation de la germination quel que soit

l’apport en phosphore, i.e. quelques jours plus tard que dans l’étude de Neumann

et collab. (1999). Comme attendu, ce développement a rapidement été inhibé chez

les racines des lupins en présence de 100 µM de phosphore.

En présence de 20 µM d’uranium dans la solution nutritive, le développement des

clusters a été influené chez les plantes en condition -P puisque la présence du polluant

mène à l’arrêt complet de leur production. On assiste en effet à une diminution du

nombre de clusters au fur et à mesure de la mise en place de la sénescence. À l’origine,

nous nous attendions au phénomène inverse mais les différents résultats obtenus dans

cette expérimentation ont dévoilé une toxicité de l’uranium plus importante que

prévue dans le milieu appauvri en phosphore. De la même manière, nous ne nous

attendions pas à ce que la présence d’uranium induise la production de clusters

en condition +P par rapport aux contrôles +P-U. Cela suggère que la présence

d’uranium dans le milieu induit un signal s’apparentant au signal perçu par la plante
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lors d’une carence en phosphore, ce qui la pousse à mettre en place les réponses

spécifiques au niveau de son système racinaire.

13.2 Effets conjoints de l’uranium et du phosphore

sur l’allocation de la biomasse

En comparaison avec les travaux de Wang et collab. (2007) qui ont travaillé

avec une solution nutritive très proche de la nôtre – apport de phosphore différent

(50 µM) – il apparaît que les différences observées en termes de production de

biomasse racinaire et aérienne dans notre expérience sont moins prononcées entre

les conditions +P et -P (figure 12.2A and B page 118). En effet, alors que Wang

et collab. (2007) décrivent une inhibition significative en absence de phosphore à la

fois sur la production de biomasse racinaire et aérienne 30 jours après germination,

nous relevons uniquement un effet inhibiteur sur la production des parties aériennes

au 49e jour. À la figure 12.3 page 119, nous constatons toutefois une évolution du

rapport de biomasse racinaire sur biomasse foliaire – ce ratio est supérieur chez

les plantes en -P et il augmente entre les deux temps de mesure – ce qui est un

phénomène couramment observé lorsque le phosphore est l’élément limitant dans le

milieu de culture (Ericsson et collab., 1992; Ericsson, 1995).

L’augmentation de ce rapport est la conséquence d’une réponse physiologique

bien connue chez les plantes carencées en phosphore qui se met en place préalable-

ment à l’induction des racines protéoïdes : en période de carence, la majorité des

plantes modifient leur architecture racinaire afin d’accroître le volume de sol qu’elles

peuvent explorer à l’aide de leurs racines et ainsi augmenter la probabilité d’occuper

une zone de plus forte concentration (Misson et collab., 2005). Dans ces conditions,

la croissance des racines primaires ralentit en faveur du développement du système

racinaire secondaire (phénomène de ramification) et les ressources nutritives sont ré-

allouées vers les racines au détriment des parties aériennes – réallocation des stocks
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de phosphate inorganique (Pi) pour la synthèse de nouvelles structures par exemple

– ce qui aboutit de facto à l’augmentation du rapport de biomasse racinaire sur

biomasse foliaire.

Les figures 12.2A et 12.2B page 118 ne montrent aucun effet de la présence

d’uranium sur la production de biomasse en condition +P par rapport aux contrôles

+P-U. En revanche, la présence du polluant en milieu pauvre en phosphore inhibe

la production de parties aériennes aux deux temps de mesure et la production de

biomasse racinaire au 49e jour (par rapport aux contrôles -P-U). En conséquence, les

rapports de biomasse racinaire sur biomasse foliaire sont similaires chez les plantes

+P-U et +P+U et ils sont plus faibles que chez les plantes cultivées en condition

limitante en phosphore. Chez ces dernières, la présence d’uranium amplifie l’intensité

de cette réponse spécifique à la carence et nous observons donc le plus grand rapport

chez les plantes -P+U.

Ces différentes observations nous confirment l’effet négatif d’un apport limité en

phosphore sur le comportement du lupin blanc et du rôle amplificateur que peut avoir

l’uranium dans ces conditions comme cela a déjà été montré par Misson et collab.

(2009) chez Arabidopsis thaliana.

13.3 Effet de l’uranium sur l’exsudation de citrate

Dans cette étude, nous avons choisi de travailler avec le lupin blanc pour ses

hautes performances en termes d’exsudation de citrate et le rôle potentiel que pour-

rait jouer cet acide organique sur la biodisponibilité de l’uranium. Il est en effet

reconnu que sa présence dans le sol permet de solubiliser de 100 à 1000 fois plus

d’uranium que ne le peuvent d’autres acides organiques tels que l’acétate, le malate

ou l’oxalate (Huang et collab., 1998; Ebbs et collab., 2001; Duquène et collab., 2008;

Lozano et collab., 2011).

Étant donné la variabilité importante observée entre les différents individus dans
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certaines conditions, il est nécessaire de souligner que les observations que nous avons

faites au cours de l’expérimentation mettent en évidence des tendances plutôt que

des contrastes clairs. Comme le montre la figure 12.6A page 124, les contrôles (-P-U

and +P-U) ont un niveau d’exsudation similaire au 34e jour (±200 nmol de citrate

g−1 de racine) ce qui n’est pas en accord avec la littérature (Neumann et collab., 1999;

Wang et collab., 2007). En effet, ces auteurs observent des différences significatives

dans ces conditions aux alentours du 20e jour après germination. Néanmoins, nous

avons également observé un délai dans l’apparition des premiers symptômes visibles

de la carence en phosphore chez nos plantes (augmentation significative du nombre

de clusters à partir du 22e jour et diminution de la production de feuilles à partir

du 31e jour) donc cela reste cohérent. De plus, seul un individu en condition +P

présente un niveau d’exsudation très important par rapport aux quatre autres et cela

a jouer sur la moyenne, les écart-types et donc le résultat des analyses statistiques.

Au 49e jour (figure 12.6B page 124), l’exsudation de citrate chez les témoins (-P-U

and +P-U) est conforme à ce que nous attendions sur la base des études publiées :

les plantes cultivées en condition limitante de phosphore exsudent 2 fois plus qu’au

premier temps de mesure alors que les plantes cultivées en condition adéquate voient

leur niveau d’exsudation diminuer de 50 %. À noter également que les variations

observées sont du même ordre que celles observées par Wang et collab. (2007).

L’effet de la présence d’uranium sur l’exsudation de citrate montré aux figures

12.6A,B page 124 est extrêment contrasté comme cela a également été démontré

au niveau des profils de croissance et sur la production de biomasse. En condition

limitante de phosphore dans la solution nutritive, nous avons enregistré des niveaux

d’exsudation nuls ou quasi nuls. Ces résultats confirment la forte toxicité des 20 µM

d’uranium sur le développement racinaire (croissance) et sur la physiologie (exsu-

dation). Chez les plantes ayant reçu un apport de phosphore suffisant, nous avons

d’abord observé une exsudation très faible au 34e jour avant de voir cette dernière

augmenter significativement au 49e jour pour atteindre un niveau moyen de 700
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nmol de citrate g−1 de racine, un niveau moyen significativement supérieur à celui

observé chez les plantes carencées. Alors que Wang et collab. (2007) ont observé une

augmentation de l’exsudation due à la présence de 50 µM d’aluminium uniquement

chez des plantes carencées en phosphore (± 600 nmol de citrate g−1 racine), nos ré-

sultats démontrent que la présence d’un contaminant peut également provoquer des

réponses racinaires lorsque le lupin blanc est cultivé dans des conditions adéquates.

Cependant, même si l’exsudation de citrate semble être une réponse physiolo-

gique du lupin blanc en présence d’uranium dans l’environnement, nous ne pouvons

ignorer la possibilité qu’une forme de carence en phosphore se soit mise en place mal-

gré l’apport par la solution nutritive. Malgré cet apport de 100 µM, il n’en reste pas

moins que le phosphore et l’uranium présentent une forte affinité l’un pour l’autre

ce qui peut favoriser la formation de complexes P-U solubles. Si l’on se réfère aux

données théoriques – sous-estimées pour l’uranium donc vraisemblablement pour

le phosphore – calculées par CHESS (tableau 8.1 page 96), seuls 40 % du phos-

phore ajouté initialement serait disponible sous forme assimilable (Pi). Néanmoins,

il semble peu probable qu’une carence se soit mise en place puisque les plantes

cultivées en présence d’uranium en condition +P possèdent une apparence tout à

fait normale (figure 12.5 page 121) et puisqu’il semblerait que 10 µM de phosphore

dans la solution du sol soient suffisants pour permettre à d’autres espèces telles que

Brassica napus de croître normalement.

En définitive, il s’avère délicat de distinguer les effets combinés de la présence

d’uranium et du manque de phosphore. En effet, certaines réponses spécifiques des

plantes à de faibles niveaux de phosphore dépendent de la détection à la surface

racinaire – liées au niveau de phosphore dans le milieu – et d’autres dépendent de la

détection interne – activées en fonction des stocks de phosphore cellulaire. Pour ce

qui est de l’uranium, la bibliographie suggère que de très faibles quantités (0.6 µM)

peuvent être responsables de réponses hormétiques sur la croissance chez Arabidopsis

thaliana (Misson et collab., 2009).
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13.4 Influence de l’apport en phosphore et de l’ex-

sudation de citrate sur l’accumulation et la

translocation de l’uranium

En ce qui concerne l’accumulation d’uranium, cette étude démontre une fois

de plus l’importance de la quantité de phosphore présente dans le milieu de culture

comme cela avait déjà été suggéré par Rufyikiri et collab. (2006); Mkandawire et col-

lab. (2007); Misson et collab. (2009) chez Trifolium subterraneum, Hordeum vulgare,

Lemna gibba et Arabidopsis thaliana. L’accumulation dans les parties aériennes est

similaire en conditions -P et +P et environ 1000 fois moins importante que dans les

racines. Cependant, l’accumulation dans les racines étant plus faible en condition

+P, nous observons un facteur de translocation de l’uranium des racines aux parties

aériennes de 4 à 7 fois plus important par rapport aux plantes carencées. Ce dernier

passe en effet de 13 à 19 · 10−3 entre le jour 34 et le jour 49 chez les plantes +P alors

qu’il ne vaut que 3 · 10−3 chez les plantes -P et ce aux deux temps de mesures. Ces ré-

sultats sont équivalents aux résultats obtenus par Straczek et collab. (2010) chez une

autre dicotylédone, Brassica juncea (14 · 10−3) et supérieurs aux valeurs observées

chez le pois (Pisum sativum, dicotylédone), le maïs (Zea mays, monotocylédone) et

le blé (Triticum æstivum, monocotylédone) qui présentent respectivement des ratios

de 1.4, 0.6 et 0.5 · 10−3. Dans leur étude, les auteurs concluent que le transport de

l’uranium des racines aux parties aériennes n’est pas significativement gouverné par

la CECR (Capacité d’Échange Cationique Racinaire) mais plus certainement dû à

la différence d’efficacité des transports radial et longitudinal au sein des différentes

espèces. Malheureusement, ces auteurs n’ont travaillé qu’avec un niveau de phos-

phore apporté par une espèce chimique différente de la nôtre (200 µM NH4H2PO4)

ce qui nous empêche de comparer plus précisément ces données.

En combinant ces observations avec celles de Mihalík et collab. (2012) qui ont

montré une corrélation positive entre la présence d’acide citrique dans le sol et l’aug-
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mentation de la translocation de l’uranium aux parties aériennes chez le tournesol

(Helianthus annuus), nous pouvons supposer que l’augmentation de l’exsudation de

citrate qui a été observée au 49e jour a joué un rôle dans l’augmentation du niveau

de translocation chez le lupin blanc. En effet, il semble tout à fait plausible que

l’augmentation de l’exsudation de citrate mesurée dans la solution de collecte se

répercute à l’intérieur des cellules et favorise le mouvement de l’uranium au sein des

racines et jusqu’aux parties aériennes (Huang et collab., 1998; Laurette et collab.,

2012a,b; Mihalík et collab., 2012).

Grâce a cette expérience, nous avons pu observer des différences significatives en

termes d’effets, d’accumulation et de translocation de l’uranium en fonction du ni-

veau d’apport en phosphore dans le milieu de culture. Celles-ci peuvent être associées

aux propriétés chimiques de l’uranium et du phosphore en solution, et en particu-

lier à leur capacité à complexer. En plus des effets cellulaires associés à l’induction

de la carence en phosphore qui étaient déjà connus – augmentation du nombre de

vacuoles et apparition de grains d’amidon – nous avons mis en évidence des effets

très différents en présence d’uranium.

Dans un milieu riche en phosphore, l’uranium ne pénètre pas facilement à l’in-

térieur des racines, il reste majoritairement adsorbé à l’extérieur, précipité dans le

mucigel et dans les espaces intercellulaires de l’épiderme. Dans ces conditions, l’ura-

nium est majoritairement complexé au phosphore, au calcium et au potassium sous

forme de précipités denses qui ont résisté au traitement – inclusion dans les résines

– ce qui signifie qu’ils sont aussi fermement associés aux racines et qu’ils ont été

pris en compte dans les dosages d’accumulation racinaire. Il est probable que, sous

cette forme, l’uranium et le phosphore soient peu disponibles et donc que la majorité

de l’uranium présent dans les racines n’ait pas pu être transloquée vers les parties

aériennes. Il aurait d’ailleurs été intéressant de compléter l’étude de ces prépités par

des analyses de diffraction afin d’en déterminer la nature. Malheureusement, des

analyses de type µXRF n’ont pas pu être réalisées sur les échantillons de racines. En
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effet, le protocole de préparation de ces derniers – qui est nécessaire aux observa-

tions par MET-EDX – requiert l’addition d’osmium (Os), un composé qui n’est pas

compatible avec les techniques de µXRF. L’exsudation importante de citrate chez

les plantes non carencées exposées à l’uranium et le faible niveau d’internalisation de

l’élément suggèrent que les plantes répondent à un signal détecté à la surface raci-

naire. Puisque l’uranium reste essentiellement à l’extérieur des cellules, nous pouvons

supposer que sa toxicité a été limitée ce qui expliquerait les observations faites dans

cette étude. En se basant sur le fait que les complexes U-citrate sont biodisponibles,

il est tout à fait envisageable que le citrate exsudé par ces plantes ait favorisé la

mobilité du contaminant dans l’apoplasme et mené à l’augmentation significative

de la translocation mesurée en le 34e et le 49e jour. Même si nos observations en

microscopie électronique montrent que l’uranium reste essentiellement précipité à la

surface des racines, nous pouvons imaginer que les faibles quantités d’uranium mises

en jeu dans le phénomène de translocation n’aient pas pu être détectées ou qu’elles

se soient retrouvées sous une forme non précipitée peu visible en microscopie.

Au niveau cellulaire, chez les lupins cultivés dans un milieu pauvre en phosphore,

nous avons observé d’importants dommages internes qui peuvent être associés à la

présence de grandes quantités d’uranium à l’intérieur des cellules des quatre pre-

mières couches de l’épiderme. D’après les prédictions faites par CHESS, le faible

apport de phosphore favorise la présence d’uranium sous forme d’ion libre ou de

complexes solubles – U associé à -OH, -CO3, -PO4, -SO4 – et il semble évident que

ces formes chimiques sont susceptibles de tamponner la concentration de l’ion libre

par décomplexation au voisinage de la racine favorisant ainsi le transfert aux racines,

l’internalisation et l’apparition de toxicité pour le lupin blanc. Dans ces conditions,

les précipités d’uranium qui colocalisent avec le phosphore sont rares et nous pou-

vons supposer qu’ils se sont formés après que l’uranium a été accumulé dans les

cellules, par exemple en s’associant avec du matériel présent dans le cytoplasme

(résidus d’ADN et de phospholipides, etc.). L’absence d’exsudation de citrate chez

137



les plantes carencées, les dommages très importants observés sur les cellules ainsi

que l’allocation des ressources favorisant la production de biomasse racinaire sont de

bons indicateurs qui expliquent le très faible taux de translocation d’uranium aux

parties aériennes.
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Quatrième partie

Effets du phosphore et du citrate

sur la remobilisation de l’uranium

en réacteur fermé
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Cette partie est dédiée à l’exposé des résultats obtenus en réacteurs fermés dont

le protocole est détaillé au paragraphe 9 page 97. Après avoir caractérisé le compor-

tement du lupin blanc en hydroponie et notamment l’effet de la présence d’uranium

et de phosphore sur l’exsudation racinaire de citrate, nous avons cherché à savoir

dans quelle mesure cet acide organique peut avoir une influence sur la phytodispo-

nibilité du radionucléide dans le sol. Pour ce faire, un sol naturel riche en uranium a

été mis en contact avec de la solution nutritive contenant différentes concentrations

de citrate et de phosphore. Ce dernier a été délivré en faible concentration (1 µM)

ou forte concentration (100 µM) de manière à travailler dans les mêmes conditions

que dans l’expérience précédente. Les concentrations de citrate quant à elles ont été

choisies sur la base des exsudations mesurées en hydroponie – exsudation moyenne

la plus forte relevée chez les plantes carencées non exposées à l’uranium au jour

49 – et au cours des expériences préliminaires sur rhizotests – exsudation moyenne

quatre fois inférieure à la première. En jouant à la fois sur les temps de contact entre

sol et solution ainsi que sur le renouvellement de la solution nutritive nous avons

pu démontrer l’importance de la concentration en citrate sur la remobilisation de

l’uranium en solution ainsi que l’existence de pools d’uranium plus ou moins dispo-

nibles dans le sol. L’expérience dont les résultats sont présentés et discutés ci-après

s’inscrit dans la seconde phase de l’étude du système découplé et est donc dédiée au

système sol/solution.
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Chapitre 14

Résultats

14.1 Méthode de calcul des échanges minéraux

entre sol et solution d’incubation

Au cours de cette expérience en réacteurs fermés (batchs désorption), l’effet

conjoint de la présence/absence de phosphore et de citrate sur la solubilisation de

l’uranium a été testé. Le sol a été mis en contact avec différentes solutions nutritives.

Deux concentrations de phosphore (1 et 100 µM) et trois concentrations de citrate :

une concentration nulle notée C0, une concentration basse de 10.15 mg de citrate l−1

notée C10 et une concentration haute de 40.60 mg de citrate l−1 notée C40. Comme

cela a été rappelé en introduction de ce chapitre, la concentration C10 a été choisie sur

la base de tests préliminaires d’exsudation sur rhizotests (exsudation moyenne) et la

concentration C40 correspond à un fort niveau d’exsudation mesuré en hydroponie

chez les plantes carencées non exposées à l’uranium (paragraphe 12.3 page 122).

Deux types de contact sol/solution ont été comparés, un contact continu pendant 5

jours sans renouvellement de la solution (réacteur fermé continu) et un contact de

5 jours avec renouvellement de la solution toutes les 24 heures (réacteur fermé en

série).

Pour un élément X, la quantité échangée entre le sol et la solution pendant un
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temps de contact a été calculée comme suit :

Xéchangé =
[X]surnageant − [X]solution d′incubation − [X]résiduel

msol

× Vsurnageant (14.1)

où :

— Xéchangé est la quantité d’élément en mg X g−1 de sol sec ayant été échangée

entre le sol et la solution (désorption, adsorption et/ou précipitation) pendant

la durée d’incubation du réacteur fermé ;

— [X]surnageant est la concentration en mg X l−1 dosée dans le surnageant récu-

péré en fin d’incubation ;

— [X]solution d′incubation est la concentration en mg X l−1 dosée dans la solution

d’incubation avant mise en contact avec le sol ;

— [X]résiduel est la concentration en mg X l−1 dans la solution qui n’a pas pu

être récupérée lors de la centrifugation précédente pour les réacteurs fermés

en série ;

— Vsurnageant est le volume de surnageant en l récolté après centrifugation ;

— msol la masse de sol sec en g contenue dans les réacteurs fermés.

Une valeur de Xéchangé positive signifie donc que l’échange s’est majoritairement

produit du sol vers la solution ce qui traduit l’existence de phénomènes de dé-

sorption, et inversement une valeur de Xéchangé négative signifie que l’échange s’est

majoritairement produit de la solution vers le sol. Dans ce cas de figure, le dispositif

expérimental ne permet pas de faire la distinction entre les phénomènes de sorption,

de dégradation et de précipitation, ces derniers indiquant la formation d’une nou-

velle phase porteuse de l’élément. Ces trois phénomènes sont à l’origine de la perte

d’élément dissous en solution, en effet les précipités néoformés peuvent être restés

dans le réacteur fermé lors de la récupération du surnageant et/ou avoir été perdus

au cours de la filtration des échantillons avant leur analyse. Il faut toutefois garder

à l’esprit que désorption et perte en élément dissous peuvent se produire en même
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temps puisque ces processus sont dynamiques, ainsi le calcul de Xéchangé permet uni-

quement de déterminer si l’un des deux phénomènes prédomine sur l’autre. À noter

que le terme « échangé » employé dans le propos pour caractériser les phénomènes

de désorption, précipitation, dégradation et sorption est généralement utilisé pour

décrire des échanges ioniques.

14.2 Comportement de l’uranium en réacteurs fer-

més

14.2.1 Quantités d’uranium échangée entre sol et solution

Comme le montrent les résultats de la figure 14.1 page 147, la quantité de phos-

phore apportée par la solution d’incubation n’a pas influencé le comportement de

l’uranium dans le sol et ce quel que soit le type de réacteur fermé utilisé.

Dans les réacteurs fermés continus après 5 jours d’incubation une désorption

significative de l’uranium a été mise en évidence pour les 3 conditions de citrate

testées. En C0, on retrouve dans la solution d’incubation des concentrations de

4.08 × 10−4 (±2.06 × 10−4) et 4.23 × 10−4 (±1.61 × 10−4) mg U g−1 de sol sec

respectivement en +P et -P, en C10 des concentrations de 2.85×10−4 (±0.22×10−4)

et 3.03 × 10−4 (±0.14 × 10−4) mg U g−1 de sol sec respectivement en +P et -P, et

en C40 des concentrations de 2.82 × 10−4 (±0.43 × 10−4) et 3.80 × 10−4 (±0.95 ×

10−4) mg U g−1 de sol sec respectivement en +P et -P. Comme l’indiquent les

tests statistiques, aucune différence significative n’a pu être mise en évidence dans

ces conditions, la présence des différentes concentrations de citrate n’a donc pas

influencé la remobilisation de l’uranium après un contact long sans renouvellement

de la solution d’incubation.

Dans les réacteurs fermés en série, le comportement de l’uranium varie très net-

tement entre le premier jour et les suivants. Au cours du premier contact de 24
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heures (jour 1), d’importantes quantités d’uranium passent du sol à la solution.

On retrouve en effet des concentrations en C0 de 5.04 × 10−4 (±0.60 × 10−4) et

5.58 × 10−4 (±0.63 × 10−4) mg U g−1 de sol sec respectivement en +P et -P, en C10

des concentrations de 10.43 × 10−4 (±1.85 × 10−4) et 8.76 × 10−4 (±0.51 × 10−4)

mg U g−1 de sol sec respectivement en +P et -P, et en C40 des concentrations de

20.62 × 10−4 (±1.03 × 10−4) et 19.61 × 10−4 (±0.37 × 10−4) mg U g−1 de sol sec

respectivement en +P et -P. Un effet du citrate a pu être mis en évidence, la quantité

d’uranium désorbé du sol est en effet d’autant plus importante que la concentration

en citrate dans la solution d’incubation est élevée. À partir de deuxième jour de

contact entre sol et solution d’incubation, une désorption de l’uranium a pu être

observée – hormis au jour 2 en C40 où l’on constate une légère perte en élément

dissous – néanmoins les valeurs mesurées sont nettement plus faibles qu’au jour 1 et

les tests statistiques ne permettent pas de valider un effet significatif de la présence

de citrate aux quatre derniers temps de mesure.
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Figure 14.1: Quantité d’uranium échangé dans les réacteurs fermés en fonction des concentrations en C0, C10 et C40 et en phosphore (-P :
1 µM ; +P : 100 µM). Moyenne ± écart-type. Pour un jour donné, les lettres différentes indiquent des groupes statistiques
significativement différents. De gauche à droite, les p-value sont : p < 0, 01, p < 0, 001, p < 0, 01, p < 0, 05, p < 0, 01, p < 0, 01
et p < 0, 01.
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En se référant aux données du tableau 14.1 ci-dessous dans lequel sont com-

parées les quantités d’uranium désorbé dans les deux types de réacteurs fermés, la

différence d’efficacité entre les deux modes opératoires apparaît nettement. La quan-

tité d’uranium récupérée après 5 jours dans les réacteurs fermés continus représente

seulement 36 %, 20 % et 13 % de celle récupérée en 5 jours dans les réacteurs fermés

en série, respectivement pour C0, C10 et C40. Dans ces derniers les remobilisations

observées au premier jour contribuent de manière importante dans le résultat final

(cumul) puisque 46 %, 63 % et 80 % de l’uranium total sont récupérés au jour 1,

respectivement en C0, C10 et C40.

Table 14.1: Comparaison des quantités moyennes d’uranium remobilisé en mg U g−1 de sol sec
dans les réacteurs fermés en série (somme des 5 jours) et continus (n=3).

Phosphore Citrate Réacteur fermé en série (S) Réacteur fermé continu (C) rapport S/C (%)

+P C0 10.93 × 10−4 ± 0.87 4.08 × 10−4 ± 2.06 37.3
C10 15.75 × 10−4 ± 2.33 2.85 × 10−4 ± 0.22 18.1
C40 25.28 × 10−4 ± 1.23 2.82 × 10−4 ± 0.43 11.2

-P C0 12.06 × 10−4 ± 2.25 4.23 × 10−4 ± 1.61 35.1
C10 14.47 × 10−4 ± 0.86 3.03 × 10−4 ± 0.14 20.9
C40 24.71 × 10−4 ± 0.52 3.80 × 10−4 ± 0.95 15.4

14.2.2 Coefficients de partage solide-liquide de l’uranium

(Kd)

Le dosage de l’uranium retrouvé dans les surnageants a permis de décrire la mo-

bilité de l’élément dans le sol grâce au calcul de coefficients de partage solide/liquide

(équation 14.2). Les observations réalisées à chaque pas de temps dans les réacteurs

fermés en série ont été prises en compte dans les calculs.

Kd (L kg−1) =
concentration dans le sol (mg U kg−1)

concentration dans le surnageant (mg U L−1)
(14.2)

Les valeurs présentées dans le tableau 14.2 page 151 montrent que les Kd varient

de 949 à 12650 L kg−1 ce qui est en accord avec les données de l’AIEA pour des

types de sol similaires en se fondant sur les propriétés de texture (de 0.0017 à 20000
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L kg−1 (AIEA, 1994)). De manière générale les différences entre les conditions -P et

+P sont ténues et ne seront donc pas décrites.

Dans les réacteurs fermés en série le Kd a augmenté significativement au cours

des désorptions successives, passant de 3700 à 11200 L kg−1 en C0, de 2100 à 11000

L kg−1 en C10 et de 1000 à 9000 L kg−1 en C40. Les Kd au jour 1 ont significativement

diminué avec l’augmentation de la concentration en citrate ce qui traduit le passage

plus important de l’uranium en solution en présence de cette molécule. Les Kd n’ont

pas atteint de valeurs seuils en fin d’expérience ce qui suggère que le système n’est

pas parvenu à un état stationnaire et ce quel que soit l’apport de citrate. Pour

information, les courbes montrant cette évolution sont disponibles dans les annexes

(figure 17.3 page 238).

Dans les réacteurs fermés continus seules deux valeurs de Kd sont disponibles

pour les jours 1 et 5. La première incubation des réacteurs fermés en série peut

en effet être considérée comme un réacteur fermé continu de 24 heures. Quelle que

soit la concentration de citrate apportée dans le système, les Kd ont augmenté

significativement entre les deux temps de mesure, passant en moyenne de 3700 à

5200 L kg−1 en C0, de 2000 à 6800 L kg−1 en C10 et de 1000 à 6000 L kg−1 en C40.

Ces augmentations entre la première et la seconde valeur traduisent le fait qu’une

partie de l’uranium désorbé du sol le premier jour s’est réadsorbé et/ou a formé

un précipité stable. Au jour 5 aucune différence significative n’a pu être mise en

évidence quelle que soit la concentration de citrate. Sa présence dans le milieu n’a

pas eu d’effet sur la remobilisation de l’uranium lorsque sol et solution restent en

contact pendant 120 heures sans renouvellement.

Au jour 5, les valeurs de Kd calculées pour les réacteurs fermés en série sont

significativement supérieures à celles des réacteurs fermés continus. En effet, en C0

le Kdcontinu vaut 5200 L kg−1 et le Kdsérie vaut 11200 L kg−1, en C10 le Kdcontinu

vaut 6800 L kg−1 et le Kdsérie vaut 11000 L kg−1, et en C40 le Kdcontinu vaut 6000

L kg−1 et le Kdsérie vaut 9000 L kg−1. Les réacteurs fermés en continu et en série
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n’ont donc pas le même effet sur la répartition de l’uranium entre sol et solution

ce qui est logique puisque la matrice de sol dans les seconds réacteurs fermés est

modifiée après le premier renouvellement de solution d’incubation. Les équilibres

mis en jeu dans les deux dispositifs sont donc différents.

14.3 Comportement des cations et anions majeurs

14.3.1 Échange des cations majeurs

Les dosages des cations majeurs ont également permis de mesurer les teneurs en

calcium (Ca), fer (Fe), magnésium (Mg) et potassium (K). Le sodium (Na) quant

à lui n’a pas pu être détecté. Le comportement de ces éléments s’est révélé très

hétérogène et aucune corrélation avec les concentrations de citrate et de phosphore

n’a pu être détectée. Les données complètes ne seront pas présentées en détail dans

le manuscrit mais sont toutefois à disposition en annexe (tableau 17.1 page 239).

Globalement, certains éléments ont plutôt tendance à être désorbés de la matrice

du sol (Fe et Mg) tandis que les autres subissent des pertes en solution (Ca et K).

Dans le cadre de cette étude une observation est cependant intéressante : il existe

un effet significatif de la concentration en citrate sur la désorption du fer au jour

1 des réacteurs fermés en série. En revanche le calcul du ratio U/Fe à partir des

quantités échangées en réacteur fermé n’a pas apporté d’indication supplémentaire.

Dans les conditions testées le ratio est toujours supérieur à 1 (sauf pour la condition

C0-P) et est compris entre 1.5 et 2.0 (tableau 14.3 ci-contre).

Les pertes de potassium (K) en solution sont permanentes tout au long des

réacteurs fermés en série. Les quantités perdues dans les réacteurs fermés continus

après 5 jours de contact sont équivalentes à celles observées dans les réacteurs fermés

en série au jour 1. Cette équivalence des échanges entre les types de réacteurs fermés

n’est pas retrouvée pour les autres éléments dont les échanges mesurés dans les

réacteurs fermés continus sont toujours plus faibles que dans les réacteurs fermés en
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Table 14.2: Coefficient de partage solide-liquide (Kd désorption) de l’uranium en réacteurs fermés en L solution kg−1 sol. Les données sont
indiquées pour chaque traitement en citrate (C0 : 0 mg l−1 ; C10 : 10.15 mg l−1 et C40 : 40.60 mg l−1), chaque condition de
phosphore (+P : 100 µM et –P : 1 µM) et chaque type de réacteur fermé (C : réacteur fermé en continu et S : réacteur fermé en
série). Moyenne ± écart-type (n=3). Les écart-types sont donnés entre parenthèses sous chaque valeur.

C0 C10 C40

+P –P +P –P +P –P
S C S C S C S C S C S C

Jour 1 3758 – 3642 – 1932 – 2355 – 949 – 1014 –
(247) – (377) – (333) – (105) – (54) – (1) –

Jour 2 8495 – 8087 – 7714 – 8328 – 6701 – 6478 –
(677) – (1762) – 1480) – (721) – (791) – (171) –

Jour 3 8234 – 7493 – 7555 – 7684 – 6287 – 6457 –
(821) – (1818) – (505) – (708) – (697) – (147) –

Jour 4 11100 – 10609 – 12458 – 12650 – 8837 – 10351 –
(1451) – (3467) – (1757) – (523) – (799) – (284) –

Jour 5 11248 5446 11243 5105 11661 7045 10445 6635 9440 6871 8679 5392
(437) (2256) (215) (1601) (845) (409) (362) (322) (971) (1200) (1250) (1067)
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série.

Table 14.3: Quantités moyennes de fer remobilisé en mg Fe g−1 de sol sec dans les réacteurs fermés
en série au jour 1 et calcul du rapport U/Fe (n=3).

Phosphore Citrate Fe remobilisé au J1 Rapport U/Fe

+P C0 −19.02 × 10−4 ± 0.87 -0.26
C10 5.38 × 10−4 ± 1.56 1.94
C40 14.54 × 10−4 ± 1.07 1.42

-P C0 2.81 × 10−4 ± 0.40 1.99
C10 4.37 × 10−4 ± 0.15 2.00
C40 12.93 × 10−4 ± 1.22 1.52

14.3.2 Corrélations monotones entre les comportements des

cations et de l’uranium

Les tests effectués (test de Kendall et de Spearman) permettent uniquement

de rechercher des relations monotones du type « A augmente quand B augmente »

ou « A diminue quand B augmente ». Ici, l’objectif était de voir si le comportement

de l’uranium pouvait être relié de manière simple à celui des autres cations dosés

lors de l’expérience d’incubation du sol en réacteurs fermés.

Comme le montrent les résultats consignés dans le tableau 14.4 ci-contre, le

comportement de l’uranium est positivement corrélé – échange entre sol et solution

dans le même sens pour les deux éléments – avec celui du fer au premier et au

quatrième jour des réacteurs fermés en série, avec celui du magnésium au cinquième

jour des réacteurs fermés en série et avec celui du potassium au deuxième jour des

réacteurs fermés en série. Le comportement de l’uranium est négativement corrélé

avec celui du fer au cinquième jour des réacteurs fermés en série, avec celui du

calcium au premier jour des réacteurs fermés en série et avec celui du potassium les

troisième et quatrième jours des réacteurs fermés en série.

Ces résultats sont hétérogènes et aucune conclusion précise ne peut être tirée à

ce sujet avec le jeu de données.
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Table 14.4: Coefficients de corrélation de Spearman, ρ. Les valeurs positives indiquent un
échange entre sol et solution dans le même sens pour les deux éléments comparés
et les valeurs négatives indiquent un échange en sens contraire. Un coefficient proche
de |1| exprime une forte corrélation.

Réacteur fermé U-Fe U-Mg U-Ca U-K

série jour 1 0.95*** −0.24 −0.61 ** −0.02
série jour 2 0.08 −0.11 0.23 0.69**
série jour 3 0.19 0.35 −0.17 −0.60 *
série jour 4 0.52* −0.23 0.34 −0.56 *
série jour 5 −0.48 * 0.53* 0.29 −0.41
continu 0.19 −0.13 0.25 0.49

*** : P < 0, 001 ; ** : P < 0, 01 ; * : P < 0, 05

14.3.3 Échange des anions majeurs et suivi des concentra-

tions en citrate

L’analyse des surnageants en chromatographie ionique a permis de doser les

anions majeurs (chlorures, nitrates, sulfates et phosphates) ainsi que deux acides

organiques (citrate et oxalate). Tous les échantillons disponibles n’ont pas pu être

analysés (seulement un réplicat sur les trois disponible) ce qui n’a pas permis de

réaliser d’analyse statistique. Les résultats concernant les anions majeurs ne seront

pas présentés en détail. Les tableaux de valeurs sont malgré tout disponibles en

annexes (figure 17.2 page 240).

Les échantillons qui ont pu être dosés semblent indiquer que les sulfates et les

phosphates sont essentiellement impliqués dans des processus de perte en élément

dissous. Pour les phosphates, cette perte en éléments dissous est importante en

condition +P (entre 0.03 et 0.05 mg g−1 de sol sec) et quasi nulle en condition -P.

Aucune différence n’a été observée entre les réacteurs fermés en continu et en série

ce qui suggère que le phosphore apporté par la solution nutritive précipite ou est

impliqué dans des processus de sorption dès qu’il est en contact avec le sol. Les

chlorures semblent plutôt impliqués dans des processus de désorption. Une forte

remobilisation est en effet observée au jour 1 des réacteurs fermés en série (du même

ordre que celle observée dans les réacteurs fermés continus après 5 jours de contact)

suivie de faibles échanges les jours suivants.
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En ce qui concerne le citrate (tableau 14.5 ci-contre), les dosages effectués sur les

réacteurs fermés en série avec la plus forte concentration appliquée (C40) montrent

que l’élément est impliqué dans des processus de pertes en solution à chaque pas de

temps. Nos résultats indiquent qu’environ 90 % de la quantité totale de citrate qui

est apportée dans les réacteurs fermés sont sujet à des phénomènes de précipitation

et/ou resorption et/ou dégradation. Les valeurs sont plus faibles au jour 1 (≈ 60

%) et sont supérieures à 99 % aux jours 2, 3, 4 et 5 (hormis en -P au J5 : 83 %).

Aucun effet significatif du phosphore n’a pu été mis en évidence hormis au premier

jour (51 et 73 % respectivement en +P et -P). Dans les réacteurs fermés en continu,

la totalité du citrate a disparu de la solution d’incubation et a donc été impliquée

dans des pertes en éléments dissous. Avec la concentration C10, le comportement du

citrate dans les réacteurs fermés est sensiblement identique à ce qui est observé avec

la concentration C40 et ce quel que soit le type de réacteur fermé. Finalement, le

citrate n’est pas retrouvé dans la solution d’incubation C0 ni dans le surnageant des

sols incubés avec cette dernière.

Enfin, il faut noter que l’oxalate est retrouvé dans les surnageants des conditions

C0, C10 et C40 lors du premier jour d’incubation en série (de 5 à 10 µg d’oxalate

g−1 de sol sec). Puisqu’aucune trace de cet acide organique n’a été détectée dans les

solutions d’incubation, il provient certainement du sol. Au deuxième jour, l’oxalate

est sorbé – un déficit d’environ 1 µg d’oxalate g−1 de sol est observé dans le surna-

geant – puis de nouveau désorbé dans les jours suivants mais en très faible quantité.

Dans les réacteurs fermés continus, de faibles désorptions sont également détectées.
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Table 14.5: Quantités de citrate et d’oxalate échangées avec le sol dans les réacteurs fermés en mg X g−1 de sol sec. Les valeurs positives
(en noir) indiquent un échange majoritaire du sol vers la solution d’incubation, et les valeurs négatives (en rouge) un échange
majoritaire dans le sens inverse (équation 14.1). La colonne P indique l’apport en phosphore (+ : 100 µM ; – 1 µM) et la colonne
C indique la concentration en citrate (C0 : 0 mg l−1 ; C10 : 10.15 mg l−1et C40 : 40.60 mg l−1). Données pour un seul échantillon
par condition.

mg X g−1 de sol sec
Ac. Org. P C Continu Série 1 Série 2 Série 3 Série 4 Série 5 Cumul Série

Citrate + C0 0.0008 0.0019 -0.0002 0.0007 -0.0001 0.0000 0.0023
– C0 0.0001 0.0033 -0.0005 0.0002 0.0000 0.0000 0.0030
+ C10 -0.0363 -0.0201 -0.0378 -0.0367 -0.0305 -0.0239 -0.1489
– C10 -0.0336 -0.0300 -0.0336 -0.0313 -0.0271 -0.0295 -0.1514
+ C40 -0.1268 -0.0648 -0.1155 -0.0936 -0.1069 -0.1078 -0.4886
– C40 -0.1428 -0.0899 -0.1211 -0.0990 -0.1066 -0.1025 -0.5191

Oxalate + C0 0.00023 0.00762 -0.00096 0.00070 -0.00008 0.00005 0.00732
– C0 0.00025 0.00808 -0.00121 0.00009 0.00007 -0.00001 0.00702
+ C10 0.00014 0.01014 -0.00132 0.00021 0.00008 0.00007 0.00918
– C10 0.00024 0.00705 -0.00089 0.00010 -0.00002 0.00000 0.00624
+ C40 0.00015 0.00885 -0.00158 0.00012 0.00006 -0.00001 0.00702
– C40 0.00027 0.00500 -0.00048 0.00011 0.00004 -0.00001 0.00466
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Chapitre 15

Discussion

D’un point de vue purement technique il est évident que les conditions expéri-

mentales des réacteurs fermés sont relativement éloignées de conditions in situ. En

premier lieu, la solution d’incubation utilisée est différente de la solution du sol mais

ce choix a été dicté par la volonté d’avoir un point de comparaison pour interpréter

les données obtenues sur les rhizotests. D’autre part, l’agitation permanente des ré-

acteurs – qui est imposée par le protocole afin d’homogénéiser le système sol/solution

– tend à augmenter les surfaces spécifiques qui participent aux échanges et à favori-

ser l’accès des solutés à de nombreux sites de rétention de l’uranium. Enfin, le ratio

solution/sol utilisé (V/m=5) est nettement supérieur à ce qui peut être retrouvé

dans l’environnement ou dans les rhizotests. D’après nos calculs il aurait fallu tra-

vailler avec un volume de solution d’incubation de 8 ml (au lieu de 20) pour 4 g de

sol sec pour approcher les conditions des rhizotests et avec 1.4 ml pour atteindre

l’humidité du sol de 26 % mesurée sur le terrain. Ces volumes auraient rendu le

brassage dans les réacteurs fermés inefficace sur le sol étudié et n’auraient pas per-

mis une récupération satisfaisante du surnageant, une expérience préliminaire nous

ayant montré les limites du dispositif avec un rapport V/m de 3. En contrepartie

le dispositif de réacteur fermé permet de travailler avec de petits volumes ce qui

facilite la multiplication des conditions expérimentales en un minimum de temps
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comparativement aux expériences avec plantes.

Appréhender la phytodisponibilité d’un élément contenu dans un sol implique

de prendre en compte de nombreux facteurs physico-chimiques difficiles à maîtriser.

En travaillant avec un sol naturellement riche en uranium (400.5 mg U kg−1 de sol

sec) il a fallu composer avec ses caractéristiques propres telles que la texture, la

granulométrie, la composition chimique, etc. Ce type de sol a toutefois été préféré

aux sols contaminés artificiellement ou aux phases porteuses pures qui sont moins

représentatifs d’un point de vue environnemental (absence de vieillissement du sol,

disponibilité du contaminant potentiellement bien supérieure à la normale, etc.).

Comme cela a déjà été évoqué au paragraphe 4.1.1, les extractions simples sont

communément utilisées pour étudier la disponibilité des métaux en ciblant les frac-

tions hydrosoluble et échangeable à l’aide de réactifs tels que le chlorure de magne-

sium (MgCl2) ou l’acide acétique (CH3COOH). D’après les travaux de Vandenhove

et collab. (2007a) il existerait d’ailleurs une bonne corrélation entre les quantités

d’uranium extraites par ces deux réactifs et les concentrations retrouvées dans les

racines et parties aériennes chez le ray-grass (Lolium perenne). Nous avons ainsi

cherché à déterminer si le citrate est susceptible d’influencer la remobilisation de

l’uranium, comme cela peut être observé avec le MgCl2 ou CH3COOH. Comme le

montrent un certain nombre d’études, le citrate est généralement inclus dans les

protocoles d’extractions séquentielles dédiés à l’étude des sédiments, toutefois ces

approches n’ont pas pour vocation de discuter de la biodisponibilité. Dans les pro-

tocoles de Tessier et collab. (1979) et Punshon et collab. (2003), le citrate est mélangé

avec du sodium dithionite (Na2S2O4) et du citrate de sodium (C6H5Na3O7) pour

solubiliser les fractions d’éléments métalliques en trace liées aux oxydes de fer et de

manganèse. Au cours de ces extractions « fortes » réalisées en conditions réductrices

qui ciblent des fractions « non échangeables », le citrate joue uniquement un rôle de

complexant afin d’éviter la reprécipitation des éléments solubilisés par les extrac-

tants. Dans la mesure où la concentration en uranium dans notre sol est corrélée
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à la présence d’oxydes de fer – ce qui suggère une adsorption de l’élément sur les

oxy(hydr)oxydes de fer (Pfeifer et collab., 1994) – nous avons supposé que le citrate

peut avoir une influence sur la remobilisation du contaminant. En effet, si une par-

tie de l’uranium du sol est effectivement adsorbée sur les oxy(hydr)oxydes alors le

citrate suffira à favoriser sa solubilisation. En revanche, si l’uranium est inclus dans

la matrice d’oxy(hydr)oxydes alors il ne pourra pas être remobilisé par la solution

d’incubation des réacteurs fermés, et des extractions plus fortes telles que décrites

ci-dessus seraient nécessaires pour réussir à le faire passer en solution.

L’originalité de la démarche réside dans l’utilisation de deux types d’incubation

différents du sol dans des réacteurs fermés. Classiquement, ce dispositif est utilisé

sans renouveler la solution d’incubation comme c’est le cas dans les travaux de

Lozano et collab. (2011). En testant à la fois ce type de protocole et en mettant en

œuvre en parallèle un système de renouvellement complet de la solution toutes les 24

heures, il a été possible d’apporter un certain niveau de dynamisme à notre système

qui s’apparente plus aux flux de solution qui se déroulent dans la rhizosphère. En

changeant régulièrement la solution d’incubation, les quantités d’uranium déplacées

du sol vers la solution ont été récupérées comme cela se pourrait se produire avec

des racines qui absorberaient l’intégralité de l’uranium phytodisponible. Ceci nous

a donné accès à des informations impossibles à obtenir avec le protocole de réacteur

fermé classique.

15.1 Comportement de l’uranium et caractéris-

tiques du sol

De nombreuses études ont cherché à corréler les valeurs de Kd des métaux avec

les caractéristiques des sols. Sauvé et collab. (2000) estiment que la partition des

métaux entre sol et solution dans les sols contaminés dépend principalement du pH,

de la quantité de métal chargé et de la teneur en matière organique.
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En ce qui concerne l’uranium, ce sont plutôt les Kd de sorption qui ont été étu-

diés. Echevarria et collab. (2001) ont ainsi montré que le pH du sol est le paramètre

le plus fortement corrélé avec les valeurs de Kd et qu’il permet la meilleure expli-

cation du comportement du radioélément. Néanmoins, une autre étude suggère de

s’intéresser également aux contenus en matière organique et/ou en fer amorphe car

ces paramètres permettraient une meilleure prédiction du Kd pour des valeurs de

pH inférieures à 6 (Vandenhove et collab., 2007c).

Le sol étudié a un pH égal à 4.97 et est riche en matière organique (116 g kg−1)

et en fer (10.53 g kg−1 solubilisés par l’oxalate) (tableau 7.2 page 89). Il est donc

probable que les teneurs en matière organique et/ou en fer amorphe comptent parmi

les paramètres y exerçant un fort contrôle sur le comportement de l’uranium. Sur

des sols prélevés sur le même site, Pfeifer et collab. (1994) ont montré que la teneur

en uranium ne dépend ni de la granulométrie (teneurs en argile), ni des teneurs en

matière organique, mais qu’il existe une forte corrélation entre l’uranium et l’oxyde

de fer libre ce qui suggère une adsorption ou plutôt une occlusion de l’élément sur

des oxy(hydr)oxydes de fer. De nombreuses études ont d’ailleurs mis en évidence

l’importance de ces oxy(hydr)oxydes dans l’adsorption de l’uranium dans les en-

vironnements de surface (Hsi et Langmuir, 1985; Waite et collab., 1994; Duff et

Amrhein, 1996; Payne et collab., 1996; Lenhart et Honeyman, 1999). Ces derniers

pourraient constituer le principal pôle d’adsorption de l’uranium dans le sol que

nous avons étudié, avec une sorption réversible et/ou de capacité limitée comme en

témoignent les teneurs élevées des eaux de surface locales et les extractions réalisées

en réacteurs fermés (Pfeifer et collab., 1994). Cela reste tout de même à démontrer

puisquàu pH du sol les oxy(hydr)oxydes de fer ont plutôt tendance à être chargés

négativement ce qui pourrait réduire leur affinité avec l’uranium.

Par ailleurs, il semble logique de ne pas avoir observé de différences significatives

en termes de remobilisation de l’uranium dans les deux conditions de phosphore

que nous avons testées (1 et 100 µM). Au pH du sol (4.97), les oxy(hydr)oxydes
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sont surtout chargés positivement et ont très vraisemblablement fixé les anions et

notamment le phosphate ajouté dans le milieu (Hsu, 1964; Parfitt et collab., 1975;

Goldberg et Sposito, 1984). C’est en tout cas ce que tendent à montrer les dosages

réalisés en chromatographie ionique qui indiquent une perte en éléments dissous pour

le phosphate dans toutes les conditions de citrate, dans les deux types de réacteurs

fermés et à chaque pas de temps (tableau 17.2 page 240). Il ne sera donc pas fait

allusion aux différences non significatives entre les conditions –P et +P dans la suite

de la discussion.

Étant donnée la capacité d’adsorption du phosphate sur les oxy(hydr)oxydes , i

15.2 Influence du citrate sur la remobilisation de

l’uranium

Au cours de l’expérience, il a été démontré que les échanges d’uranium entre sol

et solution sont significativement supérieurs dans les surnageants récupérés après le

premier jour de contact dans les réacteurs fermés en série par rapport aux quatre

autres jours, et également supérieurs à ceux observés dans les réacteurs fermés conti-

nus après 5 jours d’incubation (figure 14.1 page 147). Nous avons émis plusieurs

hypothèses pour tenter d’expliquer cela et au final il semblerait que la combinaison

des différents processus détaillés ci-dessous soit à l’origine des résultats obtenus.

15.2.1 Effet du citrate sur les pools d’uranium échangeable

La première hypothèse permettant d’expliquer l’importante remobilisation d’ura-

nium observée dans les réacteurs fermés en série au jour 1 serait qu’il existe plu-

sieurs stocks d’uranium (ou pools) dans le sol qui se distinguent par leur cinétique

d’échange avec la solution d’incubation. Concrètement, cela signifie que ces pools

pourraient être échangés plus ou moins « facilement » du sol à la solution et inver-

sement.
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L’existence d’un pool rapidement (≥ 24 heures) et facilement échangeable a

été démontrée par les calculs de Kd désorption de l’uranium présentés au tableau

14.2 page 151 et notamment par les valeurs significativement plus faibles des Kd

au jour 1 des réacteurs fermés en série par rapport aux suivants. Ce pool facilement

échangeable est vidé rapidement et sa taille dépend de la concentration en citrate. Sa

taille a été estimée à 2.1 ± 0.2 µg U en condition C0, à 3.8 ± 0.7 µg U en condition

C10 et à 8.1 ± 0.4 µg U en condition C40.

Les quantités significativement plus faibles d’uranium échangé aux jours 2 à 5

des réacteurs fermés en série et dans les réacteurs fermés continus (par rapport au

jour 1 en série) valident l’existence d’un ou de plusieurs pools d’uranium moins faci-

lement échangeable mais qui permettent une alimentation de la solution à plus long

terme puisque de l’uranium est toujours retrouvé au jour 5 des réacteurs fermés en

série. Nos résultats montrent que le citrate n’a pas d’influence sur ce(s) pool(s) puis-

qu’aucune différence significative n’est observée en termes de quantités d’uranium

échangé, globalement de 0.4 à 1.2 µg U par tranche de 24 heures. Cela corrobore

les dosages effectués dans les solutions nutritives après chaque contact qui montrent

que plus de 98 % du citrate ajouté dans la solution d’incubation des réacteurs fermés

n’est pas retrouvée en fin de contact.

Finalement, en partant du postulat que le réacteur fermé en série au jour 1 cor-

respond à une phase initiale ayant existé dans les réacteurs fermés en continu, nous

pouvons affirmer que les échanges d’uranium entre sol et solution se font dans les

deux sens (solubilisation et sorption et/ou précipitation) puisqu’une disparition en

élément dissous est observée entre 24 et 120 heures. Cela signifie que la capacité de

remobilisation de l’uranium par le citrate survenant en 24 heures est masquée par les

phénomènes de réadsorption et/ou précipitation. Il convient donc de supposer que

l’exsudation de citrate dans un sol n’a d’effet que dans le cas où la molécule est pro-

duite en permanence afin de maintenir une concentration constante et suffisamment

élevée pour pallier à la dégradation microbiologique.
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Il semble important de souligner que le temps de 24 heures qui a été évoqué

plus haut pour caractériser le pool facilement échangeable est totalement arbitraire

puisqu’il est la référence de temps la plus basse dont nous disposons du fait de notre

design expérimental.

15.2.2 Désorption rapide d’uranium et « priming effect »

Dans le paragraphe précédent nous avons mis en évidence l’effet du citrate sur

les quantités d’uranium remobilisé dans les réacteurs fermés et évoqué l’existence

de différents pools d’uranium échangeable. Toutefois les différences significatives

d’extraction d’uranium observées entre le premier jour des réacteurs fermés en série

et les suivants pourraient avoir être en partie sous contrôle microbiologique.

Selon Jenkinson (1966) et Kuzyakov et collab. (2000), la modification brutale

d’un sol produit un renouvellement brusque et intense de la matière organique (dé-

condensation de substances humiques) présente dans le sol qui s’accompagne d’une

explosion de l’activité microbiologique elle-même corrélée à la stimulation de la

remise en solution de divers constituants du sol tels que les éléments facilement

remobilisable en solution. Ce renouvellement brutal, appelé « priming effect », est

notamment observé lors de l’ajout de fertilisants organiques ou minéraux (Olayinka,

2001; Leifeld et collab., 2002), en présence d’hydrocarbures aromatiques polycy-

cliques (Eschenbach et collab., 1998) et en présence d’une forte activité d’exsudation

racinaire (Fu et Cheng, 2002). Cela sous-entend que l’ajout d’eau et de composés

chimiques assimilables sur le sol sec au premier jour de l’expérience a pu favoriser

la mise en place de ce « priming-effect » et donc conduire à la remise en solution

d’une partie de l’uranium fixé sur le sol. La quantité d’uranium remobilisé au jour

1 en C0 (2.1 ± 0.2 µg U) significativement supérieure aux jours 2 à 5 (en moyenne

0.6 ± 0.2 µg U) pourrait en être la manisfestation. La présence supplémentaire de

citrate dans les solutions en C10 et C40 pourrait avoir eu un effet stimulant sur ce

« priming-effect » puisque cette molécule est métabolisée par les microorganismes

163



pour produire de l’énergie.

L’oxalate retrouvé en grande quantité dans tous les surnageants au premier jour

des réacteurs fermés en série est un signe qui semble indiquer la présence d’une

activité microbiologique dans les réacteurs fermés puisque ce composé ne figure pas

dans la composition de la solution d’incubation. De la même manìre la disparition

complète du citrate ajouté via la solution à partir du deuxième jour des réacteurs

fermés en série et dans les réacteurs fermés en continu suggère le développement

d’une activité biologique intense qui aurait atteint son rendement maximal en termes

de métabolisme du citrate à partir du deuxième jour (37 % du citrate ajouté est

récupéré après 24 heures de contact contre moins de 1 % les jours suivants).

15.2.3 L’extraction d’uranium gouvernée par l’état physique

du sol

Les fortes désorptions d’uranium observées au premier jour des réacteurs fermés

en série peuvent trouver leur explication dans l’existence d’un pool d’uranium ac-

cessible en moins de 24 heures – dont la taille serait influencée par la présence de

citrate – et/ou par le relargage intense d’uranium dû à l’imbibition de la matière

organique accompagné par une explosion de l’activité microbiologique dans le sol.

Plus classiquement, les caractéristiques physico-chimiques de ce dernier ont pu avoir

une influence sur la remobilisation de l’uranium mise en évidence.

Ainsi, si l’on tient compte du fait que le sol déposé dans les réacteurs fermés

au jour 1 a subi un certain nombre de traitements (séchage, homogénéisation et

tamisage), il n’est pas incongru de supposer que ces derniers ont eu pour effet de

modifier sa structure et d’augmenter sa surface spécifique ce qui a pu, in fine, favo-

riser l’accès de la solution d’incubation aux sites sur lesquels l’uranium est adsorbé.

Nos observations abondent dans ce sens puisque la forte remobilisation d’uranium

détectée au jour 1 est suivie d’une diminution importante qui pourrait coïncider avec

le fait que le sol, à partir du jour 2, n’est plus sujet à une modification de son état
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physique : le protocole de renouvellement de la solution d’incubation – impliquant

une centrifugation – ne permet pas de retirer l’intégralité de l’eau des réacteurs fer-

més ce qui laisse en permanence le sol à un niveau d’humidité relative proche de 50

%.

15.3 Bilan et perspectives

En guise de bilan, il convient de souligner que les résultats obtenus au cours

de cette expérience en réacteur fermé nous permettent d’apporter des éléments de

réponse relatifs au comportement de l’uranium dans ce sol et au rôle que peut avoir le

citrate sur la remobilisation de l’élément dans la solution. Toutefois, les données que

nous avons obtenues ne nous permettent pas de donner une interprétation unique

des phénomènes se produisant dans les différents réacteurs fermés.

La première chose à retenir est que les quantités d’uranium remobilisable en

solution sont relativement faibles. Après 5 jours de contact entre sol et solution,

seulement 1.7 µg U a pu être extrait du sol dans les réacteurs fermés en continu soit

0.1 % de l’uranium total présent dans le sol. Comme nous l’avons vu tout au long

de cette partie, les réacteurs fermés en série présentent une meilleure efficacité en

termes d’extraction toutefois cela reste très limité à l’échelle du sol dans la mesure

où seulement 4.6, 6.0 et 10.1 µg U sont récupérés dans les réacteurs fermés en série,

respectivement en condition C0, C10 et C40, ce qui correspond à 0.3 %, 0.4 % et

0.6 % de l’uranium total. Sur ce type de réacteurs fermés, le premier contact de

24 heures est en grande partie responsable de la différence observée entre réacteur

fermé en continu et réacteur fermé en série dans la mesure où 46 %, 64 % et 80 %

de l’uranium total qui est extrait l’est dans ce laps de temps, respectivement en C0,

C10 et C40.

Plusieurs hypothèses ont été proposées pour expliquer cette différence mar-

quante :
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— un effet de la réimbibition du sol sec au premier jour de l’expérience ;

— un effet de la remise en solution brutale de matière organique accompagnée

d’une explosion de l’activité microbiologique ;

— un effet du citrate sur la taille du pool d’uranium facilement accessible.

Dans l’état actuel des choses il ne nous paraît pas possible de distinguer quantitati-

vement l’effet de ces trois phénomènes qui se sont déroulés dans les réacteurs fermés.

Il existe bien une différence de remobilisation d’uranium entre les conditions C0 et

les conditions C10 et C40 et il serait tentant de conclure que l’effet citrate correspond

à la différence entre les résultats obtenus en C10/C0 et C40/C0. Néanmoins la com-

posante microbiologique a très certainement été stimulée en présence de cet acide

organique et est donc sans doute en partie responsable de ce que l’on pourrait, à

tort, considéré comme l’effet citrate.

Malgré le fait qu’une activité microbiologique ait pu se mettre en place dès le

premier jour et même si elle a pu favoriser la dégradation du citrate – le temps de

demi-vie des principaux acides organiques dans un sol non-rhizosphérique est estimé

à 2 ou 3 heures (Jones et Darrah, 1994; Jones et collab., 1996b) – l’influence de

l’acide organique sur la remobilisation de l’uranium au premier jour des réacteurs

fermés ne peut pas être complètement remise en cause dans la mesure où une dif-

férence est bien observée entre les conditions C0, C10 et C40. Il n’est en revanche

pas étonnant de ne pas observer d’effet citrate aux jours suivants puisque ce der-

nier disparaît complètement de la solution et a très vraisemblablement été dégradé.

Afin de déterminer la part éventuelle de cette activité microbienne ainsi que de la

réimbibition du sol, il serait intéressant de reproduire le début de la manipulation

en réacteur fermé sur le même sol préalablement réhumidifié – environ une semaine

au même taux d’humidité que lors de son prélèvement – ou fraîchement prélevé.

Une autre solution pourrait consister à stériliser le sol avant de démarrer le contact

entre sol et solution. Dans ce cas, il faudrait admettre le fait que l’on ajoute une

composante supplémentaire différenciant le sol étudié du sol originel.
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Pour terminer, nous estimons que cette étude pourrait gagner en précision en

s’intéressant à la spéciation de l’uranium et du citrate dans le milieu. Il aurait pour

cela fallu obtenir plus de résultats en termes de composition chimique des solutions

d’incubation (manque de réplicats pour les anions, données manquantes pour cer-

tains éléments, absence de réel schéma « comportemental » dans le milieu entre les

différents temps observés) ce qui nous aurait permis de réaliser des simulations à

l’aide de CHESS. Il semblerait toutefois que le comportement de l’uranium dans un

sol soit régi par la formation du complexe U-citrate, un complexe organique transi-

toire dont la photo- et la biodégradation aboutissent à la formation d’un composé

insoluble non lessivable d’uranium trioxyde (UO3 · 2H2O) (Francis et collab., 1992;

Dodge et Francis, 1994). Étant donnée l’évolution de la concentration en citrate au

fil des jours, nous sommes en droit de supposer que ce phénomène de précipitation

a pu se produire dans les réacteurs fermés, de manière plus importante à partir du

second jour au cours duquel plus de 99 % de citrate disparaît du milieu.
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Cinquième partie

Phytodisponibilité de l’uranium

chez le lupin blanc mesurée sur

rhizotest
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Dans les chapitres précédents le système sol/plante a été abordé de manière dé-

couplée. Dans un premier temps nous avons focalisé notre attention sur le système

racines/solution et chercher à comprendre de quelle manière le lupin blanc répond

au stress lié à la présence d’uranium en termes d’exsudation racinaire. Dans un

deuxième temps nous nous sommes intéressés au système sol/solution et avons uti-

lisé les connaissances acquises en hydroponie pour comprendre le comportement de

l’uranium dans le sol et apporter la preuve que les quantités de citrate que le lupin

est capable d’exsuder peuvent avoir un effet sur la disponibilité de l’uranium dans le

sol. Pour terminer cette étude, l’objectif de ce dernier chapitre est donc de travailler

sur le système sol/plante dans son ensemble et plus précisément de nous placer à

l’échelle du sol rhizosphérique qui constitue le lieu d’échange privilégié entre sol et

racines. À partir du protocole décrit au paragraphe 10 page 101 nous avons voulu

placer le lupin blanc dans des conditions favorisant l’expression de différents niveaux

d’exsudation de citrate afin de voir si les conclusions tirées des résultats obtenus en

hydroponie et en réacteur fermé – système sol/plante découplé – sont en adéquation

avec ce qui est observé sur le système pris dans son intégralité.
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Chapitre 16

Résultats

16.1 Croissance et développement du lupin blanc

sur rhizotest

16.1.1 Production et allocation de la biomasse

La figure 16.1 page 174 décrit l’évolution de la production de feuilles chez le

lupin blanc. Celle-ci est constante tout au long de la période de préculture ce qui

signifie que les plantes sont toujours en phase de croissance lorsque le tapis racinaire

est mis en contact avec le sol au 38e jour. Aucune différence n’est observée entre

les plantes cultivées en milieu déficient -P (1 µM) et les plantes cultivées en milieu

adéquat +P (100 µM), il n’est donc pas possible de déterminer si les plantes en -P

sont effectivement mises en carence en phosphore en s’intéressant à ce paramètre

physiologique. La mise en contact des tapis racinaire avec le sol entre le 38e et le 43e

jour de l’expérience n’a pas d’effet sur le rythme de production de feuilles (aucune

variation de la courbe de croissance). Il en résulte donc que le contact avec le sol

contaminé en uranium n’a pas influencé le développement foliaire.

Tout au long de la période de culture, les parties aériennes ont conservé un

aspect identique quelle que soit la concentration de phosphore apporté dans le milieu.
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Figure 16.1: Production de feuilles chez le lupin blanc pré-cultivé en hydroponie (jusqu’au
38e jour) puis exposé au sol naturellement riche en uranium sur rhizotest (du 38e au
43e jour). Les individus cultivés en condition +P et -P sont représentés par des
ronds noirs et des triangles blancs respectivement. Les jours sont indiqués à partir
de l’initiation de la germination.
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Aucun symptôme spécifique de la carence en phosphore – diminution de la croissance,

coloration violacée des feuilles – n’a été détecté sur les parties aériennes (figure 16.2

ci-dessous).

Figure 16.2: Photographies des parties aériennes du lupin blanc cultivé sur rhizotest 34 jours
aprés initiation – donc toujours en hydroponie à ce stade – de la germination en
conditions +P (à gauche) et -P (à droite).

La production de biomasse (racines, parties aériennes et totale) a également

été mesurée sur tous les rhizotests utilisés au cours de l’expérience, avant et après

contact avec le sol. Les données relatives à cela sont regroupées dans le graphique

16.3.

À la fin de la période de préculture et avant la mise en contact avec le sol

(38e jour), aucune différence significative n’a pu être observée en termes de produc-

tion de biomasse entre les plantes cultivées sur milieu adéquat (+P) et sur milieu

déficient (-P). Respectivement en -P et +P, la production de biomasse racinaire

atteint 0.423 g ± 0.010 et 0.394 g ± 0.020 (figure 16.3a page 176), la production

de biomasse aérienne atteint 1.822 g ± 0.030 et 1.740 g ± 0.100 (figure 16.3b page

176), ce qui donne au total des masses de 2.246 g ± 0.030 et 2.133 g ± 0.100 (fi-

gure 16.3c page 176). De fait, les ratios de biomasse racinaire sur biomasse aérienne

sont eux aussi similaires et valent 0.233 ± 0.004 et 0.227 ± 0.008 respectivement en

conditions -P et +P (figure 16.3d page 176).

Au 43e jour, après 5 jours de contact avec le sol, la production de biomasse

semble avoir augmenté très légèrement néanmoins les analyses statistiques n’ont

175



a a

a a

0.0

0.2

0.4

hydroponie hydroponie + sol

g 
M

S

Phosphore
−P
+P

(a) Biomasse racinaire

a a
a a

0.0

0.5

1.0

1.5

2.0

2.5

hydroponie hydroponie + sol

g 
M

S

Phosphore
−P
+P

(b) Biomasse aérienne

a a

a a

0

1

2

hydroponie hydroponie + sol

g 
M

S

Phosphore
−P
+P

(c) Biomasse totale

a a a
a

0.0

0.1

0.2

0.3

hydroponie hydroponie + sol

Phosphore
−P
+P

(d) Ratio PR/PA

Figure 16.3: Production de biomasse racinaire (a), aérienne (b), totale (c) et ratio de biomasse
aérienne sur racinaire noté PR/PA (d). Moyenne ± erreur-standard. Les différentes
lettres représentent des groupes significativement différents (P < 0.05). En abscisse,
« hydroponie » correspond à la fin de la phase de pré-culture (38 jours) et « hydro-
ponie + sol » à la fin du contact entre tapis racinaire et sol (43 jours).
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révélé aucune différence significative. Respectivement en -P et +P, la production de

biomasse racinaire atteint 0.467 g ± 0.020 et 0.479 g ± 0.020 (figure 16.3a co-contre),

la production de biomasse aérienne atteint 1.989 g ± 0.050 et 1.886 g ± 0.090 (figure

16.3b ci-contre), ce qui donne au total des masses moyennes de 2.456 g ± 0.070 et

2.365 g ± 0.100 (figure 16.3c ci-contre). Les ratios de biomasse racinaire sur biomasse

aérienne calculés sont par conséquent semblables et valent 0.235 ± 0.005 et 0.255 ±

0.008 respectivement en conditions -P et +P (figure 16.3d ci-contre).

16.1.2 Évolution du tapis racinaire et apparition des racines

protéoïdes

À partir du 10e jour de préculture, l’aspect des racines des plantes cultivées

sur les deux types de milieux a commencé à diverger. Comme le montre la figure

16.4 ci-dessous, chez les plantes cultivées en condition -P, les racines qui se sont

développées étaient à la fois plus fines et plus nombreuses que chez les plantes

cultivées en condition +P.

Figure 16.4: Aspect des tapis racinaires du lupin blanc obtenus en conditions +P (à gauche) et
-P (à droite) 27 jours après initiation de la germination.

Au cours du développement du tapis racinaire, l’apparition de racines protéoïdes

a pu être mise en évidence chez tous les individus et ce quel que soit l’apport en

phosphore. Cependant, le design expérimental (rhizotest) utilisé n’a pas permis de
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réaliser un suivi précis de leur développement et il n’a donc pas été possible de

déterminer avec précision leur date d’apparition ni de les quantifier comme cela a

pu être fait dans les expérimentations en hydroponie.

Afin de travailler dans des conditions standardisées et pour faciliter l’interpréta-

tion des résultats, il est nécessaire d’optimiser la surface de contact entre la couche

de sol mince et les racines jusqu’à ce que celle-ci atteigne 100 % de la surface de la

grille du rhizotest. Ce paramètre conditionne l’absorption de la solution qui transite

au travers du sol des rhizotests et des éléments qu’elle contient, et donc, potentielle-

ment de l’uranium qui pourrait être remobilisé. Dans les conditions expérimentales

de l’étude, 30 à 35 jours de préculture en -P et +P ont été nécessaires pour remplir

cette condition. Afin de s’assurer que le tapis racinaire obtenu est également homo-

gène en terme d’épaisseur – malgrè le fait que que cet aspect ne soit que secondaire

puisqu’il n’influence pas sur la surface d’absorption efficace – le début du contact

entre sol et racines a été fixé 7 jours plus tard, soit au 38e jour après initiation de la

germination.

En parallèle aux rhizotests placés en contact avec le sol au 38e jour, d’autres

dispositifs ont été conservés en hydroponie pendant les 5 jours d’exposition à titre

de contrôle externe. Une dégradation très rapide de la morphologie de ces individus

a été observée en fin d’expérience ce qui est vraisemblablement dû à l’absence de

bullage de la solution nutritive (nécessaire en hydroponie avec cette espèce). En effet,

la taille et la forme des pots dans lesquelles ils ont été conservés – séparément afin

de disposer de vrais réplicats – n’a pas permis de maintenir le dispositif d’aération

mis en place dans les bacs lors de la phase de préculture. Ces individus n’ont, par

conséquent, pas pu être exploités.

178



●

●

●

●

●

1.0

1.5

2.0

1 2 3 4 5
jour de l'exposition

F
lu

x 
(g

 s
ol

ut
io

n 
h−

1)
Phosphore

●
−P
+P

Figure 16.5: Flux de solution (évapo)transpirée dans les rhizotests. Ces valeurs ont été obtenues
par différence de masse entre chaque renouvellement de la solution nutritive. Des
rhizotests témoins sans plante ont permis de tenir compte de l’évaporation naturelle.
Moyenne ± erreur-standard.

16.2 Flux de solution nutritive au travers des rhi-

zotests

Le flux de solution traversant le sol des rhizotests – donc la quantité de solution

(évapo)transpirée par les plantes – qui a été estimé pendant l’exposition montrent

certaines tendances. En condition -P, le flux diminue au cours des 5 jours d’expo-

sition, il passe de 1.92 g de solution h−1 (± 0.13) au jour 1 à 1.17 g de solution

h−1 (± 0.11) au jour 5. En condition +P en revanche, le flux montre une très légère

tendance à l’augmentation, il passe en effet de 1.30 g de solution h−1 (± 0.06) au

jour 1 à 1.45 g de solution h−1 (± 0.11) au jour 5 (figure 16.5 ci-dessus). Au final,

malgré des profils différents selon les conditions en phosphore, les quantités totales

d’eau (évapo)transpirées au cours des 5 jours de contact ne sont pas différentes, en

moyenne 175 g de solution h−1 (± 26) en -P et 169 g de solution h−1 (± 9.5).
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16.3 Exsudation racinaire

16.3.1 Exsudation de citrate

L’exsudation de citrate a été mesurée sur chaque unité expérimentale pendant 3

heures en fin de période de préculture et après les 5 jours de contact entre le tapis

racinaire et le sol. Les données sont présentées à la figure 16.6 ci-dessous.

Au 38e jour, l’exsudation moyenne de citrate par les racines du lupin blanc est

plus faible en condition +P qu’en condition -P. Chez les plantes cultivées en présence

de quantité adéquate de phosphore (100 µM), l’exsudation moyenne de citrate vaut

29 nmol de citrate g−1 de racines h−1 (± 8) alors qu’elle atteint 52 nmol de citrate

g−1 de racines h−1 (± 22) chez les plantes précultivées dans un milieu carencé en

phosphore (1 µM). Cependant, les variations importantes relevées entre les différents

rhizotests de chaque condition ne permettent pas de différencier statistiquement les

deux groupes.

Après exposition au sol, les niveaux d’exsudation moyens de citrate ont augmenté
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Figure 16.6: Exsudation racinaire de citrate mesurée avant et après exposition aux sols. Moyenne
± erreur-standard. Les différentes lettres représentent les différences significatives
(P < 0, 1). En abscisse, « hydroponie » correspond à la fin de la phase de pré-culture
(38 jours) et « hydroponie + sol » à la fin du contact entre tapis racinaire et sol (43
jours).
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par rapport à ceux mesurés lorsque les plantes ont été retirées de la préculture en

hydroponie ce qui sous-entend que le contact avec le sol a stimulé l’activité racinaire.

Chez les plantes cultivées en -P, l’augmentation par rapport aux témoins ne présente

qu’une tendance à la hausse avec un niveau d’exsudation de 93 nmol de citrate g−1

de racines h−1 (± 20). Malgré un niveau d’exsudation qui a triplé par rapport

aux témoins, les valeurs extrêmes ne permettent pas de différencier les groupes

statistiquement. En revanche, chez les plantes précultivées en milieu non carencé

en phosphore qui ont été en contact avec le sol, l’augmentation de l’exsudation de

citrate mise en évidence est bien significative. Elle est quasiment multipliée par

quatre – par rapport aux contrôles +P au 38e jour – après 5 jours de contact avec le

sol et atteint 193 nmol de citrate g−1 de racines h−1 (± 45). Ce niveau d’exsudation

est également significativement supérieur aux valeurs obtenues sur les rhizotests mis

en contact avec le sol en condition -P. Le traitement des données d’exsudation en

terme de flux arrivant sur le sol d’un rhizotest (en nmol de citrate par rhizotest

h−1) et donc en tenant compte de la production de biomasse racinaire n’apporte pas

d’informations supplémentaires (les données sont néanmoins disponibles en annexe

dans le tableau 17.4 page 242).

16.3.2 Exsudation d’autres composés

Les anions majeurs tels que le chlorure, le nitrate, le phosphate et le sulfate

ont également été détectés et quantifiés dans les solutions d’exudats racinaires. Ce-

pendant leur dynamique d’exsudation ne montre pas de tendance particulière, les

données ne seront donc pas décrites en détail. Les données sont disponibles en annexe

dans le tableau 17.5 page 243.

En plus du citrate, les analyses ont permis de mesurer les flux et les exsuda-

tions d’autres acides organiques tels que l’acétate, le formate, le lactate et l’oxalate.

Comme pour les anions majeurs, les résultats sont très hétérogènes et ne permettent

pas de tirer de conclusion particulière quant à leur dynamique d’exsudation. Les don-
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nées complètes sont également disponibles en annexe dans le tableau 17.3 page 241.

La seule indication donnée par ces résultats concerne l’oxalate. Comme pour le ci-

trate, son niveau d’exsudation est très variable toutefois une différence significative

a pu être observée avant et après le contact avec le sol. En effet, en fin de période

de préculture (38e jour), tous les individus n’exsudent pas ce composé notamment

en condition -P dans laquelle la moyenne mesurée est de 5.0 nmol d’oxalate g−1 de

racines h−1 ± 15.1 (valeurs négatives). En condition +P, la moyenne n’excède pas

23.8 nmol d’oxalate g−1 de racines h−1 ± 7.9. En revanche, une nette augmentation

de l’exsudation est détectée après contact avec le sol (42e jour) mais il n’est pas pos-

sible de distinguer les deux groupes -P et +P qui présentent des valeurs respectives

de 172.4 nmol d’oxalate g−1 de racines h−1 ± 38.7 et de 192.6 nmol d’oxalate g−1

de racines h−1 ± 50.3.

16.4 Accumulation et allocation de l’uranium dans

les plantes

16.4.1 Accumulation dans les racines

En phase de culture en hydroponie, les lupins blancs ont accumulé de très faibles

quantités d’uranium dans leurs racines. Avant contact avec le sol, les racines en

condition +P ont accumulé en moyenne 1.574×10−4 ±0.460 mg U g−1. En condition

-P les quantités d’uranium retrouvées dans les racines après minéralisation et dosage

sont identiques aux valeurs des blancs de minéralisation et ont donc été considérées

comme nulles (figure 16.7a page 184). La différence significative observée entre les

conditions -P et +P avant contact avec le sol laisse supposer que l’uranium provient

des sels de phosphore. Le fait de n’avoir pas retrouvé de trace d’uranium dans un

échantillon de graines qui a été minéralisé au cours d’un test préliminaire semble

conforter cette hypothèse (données non présentées).
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Comme le montrent le graphique de la figure 16.7b page 184, l’exposition des tapis

racinaires au sol riche en uranium a conduit à une accumulation du radionucléide.

En effet, après les 5 jours de contact avec le sol, les teneurs retrouvées dans les

racines sont significativement supérieures aux teneurs retrouvées chez les témoins

qui sont restés en hydroponie. Les accumulations d’uranium mesurées en -P et +P

ne sont toutefois pas significativement différentes et ne semblent donc pas dépendre

de l’apport de phosphore dans le milieu via la solution nutritive. Les tapis racinaires

ont accumulé 1.957 × 10−2 ± 0.078 mg U g−1 en condition -P et 1.774 × 10−2 ± 0.112

mg U g−1 en condition +P.

16.4.2 Accumulation dans les parties aériennes

De l’uranium a également été retrouvé dans les parties aériennes en fin de pré-

culture (figure 16.7b page 184). Les quantités mesurées sont très faibles, en moyenne

3.8×10−6±1.8 mg U g−1 et 7.9×10−6±4.6 mg U g−1 respectivement en condition -P

et +P. Une légère tendance peut être mise en évidence statistiquement, les plantes

cultivées en présence d’un apport suffisant en phosphore tendent en effet à contenir

plus d’uranium dans leurs parties aériennes. Ici encore, cela est peut être dû à la

présence d’impuretés dans les sels de phosphore.

Après l’exposition au sol, les quantités d’uranium retrouvées dans les parties

aériennes augmentent dans les deux conditions ce qui traduit un transfert à partir du

système racinaire. En condition -P, la concentration d’uranium vaut 1.7×10−5 ±0.4

mg U g−1 soit 4 fois plus qu’avant l’exposition. En condition +P, la concentration

d’uranium est multipliée par 8 à la fin des 5 jours de contact et atteint 6.6×10−5±1.5

mg U g−1.

L’observation de l’accumulation à l’échelle de l’organisme entier n’apporte pas

d’information supplémentaire (figure 16.7c page 184). Elle confirme simplement le

fait que la majorité de l’uranium qui est extrait du sol est stockée dans les racines.

La différence d’accumulation significative observée dans les parties aériennes ne re-
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Figure 16.7: Accumulation d’uranium dans les tissus végétaux. Moyenne ± erreur-standard. Les
différentes lettres représentent les différences significatives.
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présente qu’une infime part de l’accumulation et ne change rien au bilan final.

16.4.3 Transfert de l’uranium des racines aux parties aé-

riennes

Calculé à partir des valeurs moyennes d’accumulation, le ratio de la quantité

d’uranium accumulé dans les parties aériennes sur celle des parties racinaires (PA/PR)

est significativement différent selon le niveau d’apport de phosphore par la solution

nutritive (figure 16.7d ci-contre). En fin d’expérience, ce ratio vaut respectivement

0.8 × 10−3 et 3.9 × 10−3 en condition -P et +P.

16.4.4 Accumulation d’autres éléments

En plus de l’uranium, l’accumulation de cations majeurs tels que le calcium (Ca),

le fer (Fe), le magnésium (Mg), le potassium (K) et le sodium (Na) a été mesurée sur

les échantillons de racines et de parties aériennes avant et après l’exposition au sol.

Nos données n’indiquent pas l’existence d’accumulation imputable à un transfert du

sol vers les plantes (données présentées en annexe au tableau 17.6 page 244). Dans

la mesure où il n’existe pas de différence significative en termes d’accumulation

de cations avant et après le contact, il est probable que la majorité des éléments

retrouvés dans les plantes provient de la solution nutritive.
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Chapitre 17

Discussion

Après avoir démontré l’effet stimulant de la présence d’uranium sur l’exsudation

de citrate chez des lupins blancs non carencés en phosphore en hydroponie et après

avoir mis en évidence la capacité de remobilisation de l’uranium par cet acide orga-

nique au travers d’une étude réalisée en réacteurs fermé fermés, nous avons cherché

à déterminer si cette espèce – par le biais de son exsudation racinaire de citrate –

pouvait avoir un effet sur la phytodisponibilité de l’uranium dans le sol étudié. Pour

ce faire, nous avons utilisé un dispositif expérimental permettant de travailler sur le

système sol/solution/racine développé spécifiquement pour les études s’intéressant à

la compréhension des transferts des éléments minéraux du sol aux plantes au niveau

de la rhizosphère, la fraction du sol sous l’influence des racines et des microorga-

nismes (Chaignon et Hinsinger, 2003). Au cours de cette expérience, nous avons

voulu placer le lupin blanc dans des conditions de culture censées favoriser la mise

en place d’une carence en phosphore, une condition sine qua non pour stimuler le

développement de racines protéoïdes et l’exsudation de citrate par le modèle végétal

qui est au centre de nos travaux de recherche (Dinkelaker et collab., 1989, 1995;

Neumann et collab., 1999, 2000; Shen et collab., 2005). Cette dernière expérience a

été réalisée dans le but de déterminer s’il existe une cohérence entre les observations

faites en réacteur fermé, les observations faites en hydroponie et ce qu’il se passe
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effectivement lorsque la plante pousse en présence de son substrat. La discussion

qui suit aura donc pour vocation de faire le lien entre les résultats obtenus au cours

de l’expérience en rhizotests et les résultats décrits dans les parties III et IV de ce

manuscrit.

17.1 Quel bilan tirer de l’expérience en rhizotest ?

17.1.1 Le rhizotest ne permet pas d’observer de signes ex-

térieurs de carence chez le lupin blanc

Au cours de l’expérience, le développement du lupin blanc a été observé sous

différents traits phénotypiques afin de détecter l’apparition de symptômes traduisant

l’apparition de la carence en phosphore tels que le changement de la coloration des

feuilles (Hopkins et Hüner, 2008), l’augmentation du ratio de biomasse racinaire sur

biomasse aérienne (Ericsson, 1995) ou encore le développement de racines protéoïdes

(Johnson et collab., 1996b).

En premier lieu, nous n’avons pas observé de différence significative en ce qui

concerne la production de feuilles, que ce soit pendant la phase de préculture ou

après le contact entre tapis racinaire et sol. Sur le rhizotest, le lupin blanc produit

des feuilles régulièrement pour atteindre un nombre moyen de 10 feuilles par plante

au 43e jour et ce quel que soit le niveau de phosphore apporté via la solution nutri-

tive. À titre de comparaison, au même stade de développement en hydroponie une

différence nette pouvait être observée entre les plantes carencées et non carencées

qui possédaient respectivement 8 et 16 feuilles en moyenne.

La production de biomasse – racinaire, aérienne et totale – n’est pas plus affectée

par le manque de phosphore que la production de feuilles puisqu’encore une fois

les valeurs retrouvées en condition +P et -P sont similaires avec une production de

biomasse totale légèrement supérieure à 2 g sur chaque rhizotest comprenant chacun

6 plantes (soit en moyenne 0.3 g par plante). Encore une fois, ce caractère était très
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nettement influencé par la concentration en phosphore de la solution nutritive en

hydroponie dans la mesure où en fin d’expérience les plantes carencées présentaient

une biomasse totale avoisinant les 1.2 g contre plus de 2 g pour les plantes non

carencées. Les observations réalisées au cours de cette expérience en hydroponie nous

avaient également montré que la carence en phosphore – en plus d’avoir un effet sur

la production de biomasse totale – provoquait une réallocation de la production vers

le système racinaire (ratio biomasse racinaire/biomasse aérienne égal à 0.4 en +P

et à 0.7 en -P) ce qui n’est pas du tout observé sur les rhizotests. Au contraire,

les ratios estimés à 0.2 supposent un développement beaucoup plus important des

parties aériennes.

Au final, le seul paramètre ayant attrait au développement qui pourrait avoir été

influencé dans les rhizotests par la concentration en phosphore est la morphologie

racinaire. En effet, à partir du 10e jour de culture les racines des plantes poussant

en présence de faibles quantités de phosphore cessent de grossir, elles restent fines et

leur quantité semble augmenter par rapport aux racines +P dont le diamètre nous

apparaît plus grand. Cela reste toutefois très descriptif et il aurait fallu avoir recours

à des méthodes de mesures plus précises pour valider ces observations (utilisation du

logiciel WinRHIZO (Arsenault et collab., 1995) par exemple). Nous avons également

observé le développement de racines protéoides dans les deux conditions +P et -P

sans être en mesure de réaliser un suivi précis, toutefois leur nombre semble dérisoire

par rapport à la centaine de clusters comptabilisés chez les plantes carencées en

hydroponie.

Comme nous venons de le voir, malgré notre volonté d’instaurer une carence

en phosphore en jouant sur la concentration apportée par la solution nutritive, les

signes de développement extérieur du lupin blanc n’abondent pas dans ce sens et

au contraire aucun symptôme corrélé à cet état physiologique n’a pu être mis en

évidence dans cette expérience sur rhizotests. Comme cela a été démontré en hy-

droponie dans la partie III de ce manuscrit ainsi que dans des études plus anciennes
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(Neumann et collab., 1999; Wang et collab., 2007), il n’est pas nécessaire d’attendre

38 jours pour que le lupin blanc présente les caractéristiques d’une plante en manque

de phosphore qui apparaissent plus conventionnellement entre le 15e et le 20e jour

aprés l’initiation de la germination. Dans la mesure où les racines sont contraintes

par le volume restreint entre la toile et la grille du dispositif, nous supposons que le

rhizotest a induit un stress physique important qui a pu favoriser la mise en place

d’une compétition pour l’espace entre les racines et limiter ainsi leur expansion.

Cela est d’ailleurs suggéré par le très faible ratio de biomasse racinaire sur biomasse

aérienne calculé en comparaison de celui observé chez les plantes en hydroponie qui

disposaient d’un espace suffisant pour se développer. En réaction aux différents stress

subis, les plantes cultivées en condition -P ont pu combiner différents mécanismes

– activation de transporteurs de forte affinité, hausse de l’activité biochimique opti-

misant l’utilisation des réserves internes, etc. – permettant l’exploitation maximum

du peu de phosphore disponible dans leur milieu limitant ainsi les différences qui

auraient dû être observées entre les conditions -P et +P.

17.1.2 Le contact entre tapis racinaire et sol semble stimuler

l’exsudation de citrate

Même si aucun signe apparent de carence n’a été détecté au cours de la période

de préculture en hydroponie, l’expérience a été menée à son terme afin de procéder

aux mesures d’exsudation racinaire et aux dosages d’accumulation d’uranium.

Avant le contact entre sol et tapis racinaire, les niveaux d’exsudation affichent

des valeurs très basses de l’ordre de 40 nmol de citrate g−1 de racines h−1 comme

nous l’avions déjà observé au cours des tests préliminaires effectués sur ce dispositif.

Ces valeurs faibles sont par ailleurs très proches de celles observées en hydroponie

chez les plantes en -P+U aux deux temps de mesure et chez les plantes en +P+U

au premier temps de mesure. Sur les rhizotests, aucune distinction ne peut être faite

entre les plantes ayant poussé sur un milieu pauvre en phosphore et celles ayant
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reçu un apport adéquat pendant la phase de préculture. Au vu de ce qui vient d’être

dit dans le paragraphe précédent, cela n’est pas une surprise puisqu’il ne semble

pas qu’une carence en phosphore se soit mise en place sur le dispositif, tout du

moins les plantes n’en présentent pas clairement les symptômes. Pour s’en assurer,

il aurait fallu réaliser des dosages de phosphates sur nos échantillons ce qui n’a pas

été possible puisque ces derniers ont été intégralement minéralisés afin de réaliser

les dossges de cations.

Après les 5 jours de contact avec le sol, les tapis racinaires présentent une aug-

mentation de leur niveau d’exsudation, néanmoins ceux-ci ne sont significativement

différents des valeurs mesurées avant le contact que chez les plantes en condition +P.

Les niveaux affichés (93 et 193 nmol de citrate g−1 de racines h−1 respectivement

en -P et +P) sont équivalents à ceux retrouvés en hydroponie chez les plantes en

+P-U après 49 jours de culture. Il semble donc que le contact sol/racine ait influencé

l’activité racinaire et que la présence de phosphore ait amplifié le phénomène. Un

doute quant à l’effet du phosphore doit toutefois être émis dans la mesure où les ex-

périences en réacteurs fermés ont révélé que cet élément est intégralement transféré

des solutions d’incubation aux sols à tous les temps qui ont été testés et pour toutes

les conditions de citrate. Ainsi, cette différence significative en termes d’exsudation

entre les plantes en -P et en +P sur les rhizotests pourrait traduire une meilleure

réponse métabolique des plantes précultivées en présence de phosphore et qui au-

raient par conséquent moins subi le stress lié au peu d’espace dont elles disposaient

pour accroître leur système racinaire.

On peut également envisager l’existence d’une compétition qui se serait mise en

place entre racines d’un même rhizotest du fait du manque d’espace pour se dé-

velopper, ce qui pourrait être expliqué par le fait que l’on observe un mélange de

réponses morphologiques racinaires – ramification accrue en -P qui peut certaine-

ment être reliée au déséquilibre des réserves internes de phosphore – et de réponses

non spécifiques qui devraient pourtant l’être comme par exemple le développement
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de racines protéoïdes dans les deux conditions. Sur certaines racines, et en particu-

lier celles dont les poils absorbants ont été peu en contact avec la solution nutritive,

ceci a pu conduire à des réactions caractéristiques d’une carence même lorsque l’ali-

mentation en phosphore était adéquate. Dès lors, des modifications biochimiques

ont pu se produire et influencer le fonctionnement des transporteurs de phosphore

conduisant in fine à des réallocations internes des réserves de phosphore. Ces réallo-

cations passeraient par une modification des flux au sein de la plante – par exemple

un flux feuilles/racines accru et un flux racines/feuilles limité lorsqu’une carence est

ressentie – ce qui a déjà été observé chez Arabidopsis thaliana (Misson et collab.,

2009).

17.1.3 Le lupin blanc a accumulé de faibles quantités d’ura-

nium issu du sol

Comme le montrent nos résultats, les tapis racinaires mis en contact avec le sol

ont accumulé de l’uranium issu de ce dernier. Quantitativement parlant, il n’y a pas

de différence significative entre les conditions -P et +P dans la mesure où il existe

un facteur d’environ 3000 entre les quantités d’uramium retrouvées dans les racines

et celles retrouvées dans les parties aériennes. À titre d’information ce ratio était

nettement plus faible en hydroponie et variait de 50 à 400 respectivement en +P et

-P.

Comme nous l’avons vu dans la partie IV du manuscrit, les expériences en ré-

acteur fermé ont permis de remobiliser des quantités d’uranium plus ou moins im-

portantes en fonction du type utilisé. Dans les réacteurc fermés en continu, 1.7 µg

d’uranium a été extrait en 5 jours sans renouvellement de la solution d’incubation

quelle que soit la concentration de citrate apportée au début du contact. En renou-

velant la solution d’incubation toutes les 24 heures, les quantités d’uranium passé

dans la fraction liquide ont été significativement plus importantes et en partie gou-

vernées par la présence de citrate. On a ainsi pu récupérer en 5 jours 4.6, 6.0 et 10.1
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µg d’uranium respectivement en condition C0, C10 et C40. En comparant ces deux

types de réacteurc fermés, nous avons mis en évidence le rôle non négligeable du

renouvellement de la solution sur les quantités d’uranium remobilisable à partir du

sol et, avec l’expérience en rhizotest, nous nous attendions à ce que l’accumulation

d’uranium se situe dans un intervalle borné par les quantités d’uranium remobilisé

dans les réacteurc fermés en continu et dans les réacteurc fermé en série. C’est effec-

tivement ce que nous avons pu observer puisque la quantité d’uranium extraite par

les plantes en 5 jours (≈ 8.8 µg) correspond à 104 % des quantités extraites dans les

réacteurc fermés en continu et 17, 29 et 38 % de celles extraites dans les réacteurc

fermés en série respectivement en C0, C10 et C40. Cela suggère que l’approximation

des quantités remobilisables en réacteur fermé n’est pas dénuée de sens et qu’elle est

même plutôt pertinente dans notre cas.

Le rôle du citrate dans la remobilisation de l’uranium du sol des rhizotests à

la solution nutritive, et de surcroît dans le transfert aux plantes, est quant à lui

bien difficile à envisager. Il est en effet probable que le citrate qui a potentiellement

pu être exsudé dans la rhizosphère soit rapidement dégradé comme cela a été le

cas dans les réacteurs fermés à tous les temps de mesure mis à part au jour 1, et

ce même s’il est produit de manière continue par les racines. Le plan expérimental

qui a été utilisé au cours de cette expérience nous a permis de mettre en évidence

un niveau d’exsudation en +P et -P légèrement supérieur à la concentration C10

néanmoins nous ne sommes pas en mesure de déterminer le moment à partir duquel

le mécanisme s’est déclenché.
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Conclusion générale
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Au cours de cette thèse nous avons cherché à savoir si la phytodisponibilité de

l’uranium à l’interface sol/racine pouvait être influencée par l’activité racinaire du

lupin blanc en nous fixant trois objectifs principaux :

— déterminer si la présence d’uranium dans la rhizosphère est en mesure d’in-

fluencer l’exsudation de citrate par le lupin blanc ;

— déterminer si les quantités de citrate exsudées par les racines peuvent favoriser

la remobilisation de l’uranium de la fraction solide du sol vers la solution ;

— déterminer si la potentielle solubilisation de l’uranium peut avoir un effet sur

la phytodisponibilité de l’uranium en favorisant notamment son transfert à

la plante.

Nous avons pour cela étudié les composantes physiologique et géochimique du

sol de manière découplée afin de simplifier le système sol/solution/racine – en uti-

lisant des dispositifs expérimentaux adaptés tels que la culture en hydroponie et

les réacteurs fermés – avant de confronter leurs résultats à ceux obtenus dans le

système tripartite plus complexe. Toute la difficulté du projet a résidé dans le fait

de maintenir une cohérence entre les trois dispositifs mis en œuvre – hydroponie,

réacteur fermé et rhizotest – ce que nous avons fait en travaillant avec la même

solution nutritive au cours des trois expériences, en conservant des conditions de

culture identiques en hydroponie et avec les rhizotests, et en utilisant dans les ré-

acteurs fermés des concentrations en citrate fondées sur nos propres observations

en hydroponie et sur les rhizotests. De la même manière, nous avons maintenu une

continuité dans l’utilisation des techniques analytiques et des protocoles communs

aux différentes expériences.

Les protocoles élaborés au cours de nos travaux sont le fruit de l’optimisation

d’expériences préliminaires qui nous ont permis de définir les conditions expérimen-

tales optimales et de déterminer les moyens à mettre en œuvre pour collecter les

données que nous souhaitions obtenir. Ainsi, la solution nutritive utilisée dans les

expériences finales a fait l’objet de plusieurs remaniements au cours de nos tests
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préliminaires – diminution des concentrations en macroéléments, diminution de la

concentration +P, changement du sel de phosphate – suite à l’observation de toxicité

n’ayant pas lieu d’être. De la même manière, l’aération de la solution nutritive a été

décidée après avoir remarqué la dégradation anormale des racines lors des premiers

tests réalisés en hydroponie. Ceci nous a amené à changer de lot de graines (traitées

Wakil XL) et à essayer de cultiver le lupin en condition stérile, sans résultat. Le pro-

tocole permettant le dosage des exsudats racinaires est quant à lui issu de plusieurs

mois de tests qui ont abouti à l’utilisation de la reconcentration des échantillons

à l’aide d’un Speedvac et à la réalisation de la préparation de ces derniers dans

l’obscurité pour éviter le phénomène de photodégradation (Francis et collab., 1992).

Enfin le protocole en réacteur fermé et notamment l’utilisation d’un rapport V/m

égal à 5 a été décidé après avoir testé différents ratios qui se sont révélés inadaptés

à nos besoins, soit parce qu’ils empêchaient le bon déroulement de la manipulation,

soit parce qu’ils nous auraient obligés à travailler avec du matériel de laboratoire peu

adapté à la nécessité que nous avions d’étudier un nombre conséquent de conditions

sur plusieurs pas de temps.

Dans les expériences en hydroponie, les traits phénotypiques qui ont été mesurés

chez le lupin blanc ont toujours présenté des ordres de grandeurs équivalents au cours

des tests préliminaires et manipulations réalisés, et sont en accord avec la littérature,

que ce soit en termes de production de biomasse, de développement de clusters ou

d’exsudation de citrate (Neumann et collab., 1999, 2000; Shen et collab., 2005; Shu

et collab., 2007). Néanmoins nous avons dû composer avec une importante variabilité

des exsudations mesurées ce qui est également le cas dans la plupart des études ci-

tées précédemment. D’un point de vue technique, l’expérience en réacteur fermé est

celle qui a posé le moins de problèmes dans la mesure où le contrôle de la solution

d’incubation et l’absence de l’influence de la physiologie végétale permettent une

bonne répétabilité des mesures. Finalement, le rhizotest dans sa conception actuelle

ne semble pas correctement adapté au modèle végétal choisi – et par extension aux
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espèces à racines pivotantes – puisque l’architecture du lupin blanc n’a pas facilité

l’obtention d’un tapis racinaire homogène sur toute la surface de contact entre sol et

racines. Le problème a déjà été rencontré par Mihalík et collab. (2012) au cours de

leurs travaux sur le tournesol (Helianthus annuus). Ces derniers n’ont en effet pas

réussi à obtenir un recouvrement de 100 % de la surface du rhizotest ce qui a obligé

les auteurs à calculer des flux d’absorption en se fondant sur des pourcentages de

surface totale. Toutefois, ce dispositif correspond à un modèle particulièrement bien

adapté aux besoins de notre étude ce qui nous a poussé à contourner le problème

en travaillant avec un temps de préculture de 38 jours au lieu des 15 généralement

utilisés dans des études du même type (Chaignon, 2001; Hinsinger et collab., 2003;

Bravin et collab., 2010). Malgré cela nous n’avons pas réussi à placer les plantes

dans les conditions de carence en phosphore souhaitées ou tout du moins les traits

phénotypiques observables en hydroponie n’ont pas été retrouvés sur les rhizotests

(jaunissement des feuilles, modification de l’allocation de production de biomasse,

développement différencié des racines protéoïdes, etc.). Le dosage du citrate exsudé

par les tapis racinaires s’est avéré aussi variable qu’en hydroponie mais les ordres

de grandeur des valeurs obtenues restent cohérents avec ce qui a été observé en hy-

droponie. Au final, le plan expérimental suivi est en adéquation avec les questions

que nous nous sommes posées toutefois il serait intéressant de développer un dis-

positif qui soit plus permissif en termes d’espace alloué au développement du tapis

racinaire. Nous avions pourtant envisagé ce problème puisque nous avions pris le

parti de réhausser la composante supérieure du rhizotest de quelques millimètres

par rapport à sa position originelle.

Les résultats obtenus en termes d’exsudation de citrate soulignent le fait que

nous avons réussi à imposer la carence en phosphore au lupin blanc en hydroponie.

Nous avons pu observer le développement caractéristique de racines protéoïdes chez

les plantes ayant poussé dans la solution nutritive pauvre en phosphore et mis en évi-

dence un doublement de leur niveau d’exsudation par rapport aux plantes témoins
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au 49e jour de l’expérience. Comme nous l’avions supposé la présence d’uranium

dans le milieu de culture a eu un effet fort sur ce trait phénotypique toutefois nos

observations sont allées à l’encontre des travaux de Wang et collab. (2007) qui ont

démontré une stimulation de l’exsudation de citrate par l’aluminium en condition

de carence en phosphore. Nos résultats indiquent en effet que ce sont les plantes

non carencées qui ont affiché une plus forte activité d’exsudation dans notre étude.

Les valeurs retrouvées chez ces individus, de l’ordre de 700 nmol de citrate g−1 de

racines h−1 sont légèrement supérieures à celles des plantes carencées non exposées

(380 nmol de citrate g−1 de racines h−1) ce qui nous laisse supposer que la présence

d’uranium dans un milieu correctement approvisionné en phosphore peut favoriser

la mise en place de ce mécanisme physiologique lié à la carence. Ceci pourrait s’ex-

pliquer par la forte affinité entre phosphore et uranium, un phénomène favorisant

la formation de précipités peu solubles limitant potentiellement la disponibilité de

l’élément essentiel pour la plante. Des mesures de phosphore dans les racines et les

parties aériennes auraient vraisemblablement permis de valider ou infirmer cette hy-

pothèse. À l’inverse, la présence d’uranium dans le milieu pauvre en phosphore a

provoqué une toxicité très importante au niveau racinaire et les racines protéoïdes

ont subi des dégâts trop importants pour leur permettre de fonctionner correcte-

ment. Ceci explique la quasi absence d’exsudation racinaire dans les plantes caren-

cées en phosphore exposées à l’uranium. Dans les rhizotests, comme nous l’avons

évoqué au paragraphe précédent, nous n’avons pas réussi à observer de différences

en termes d’exsudation entre les plantes ayant poussé sur les milieux pauvre ou

riche en phosphore puisque les niveaux d’exsudation en fin de période de préculture

sont sensiblement identiques dans les deux conditions et plus faibles qu’en hydro-

ponie, de l’ordre de ce qui a été mesuré chez les plantes carencées en phosphore et

exposées à l’uranium (40 nmol de citrate g−1 de racines h−1). Cette ressemblance

de niveaux d’exsudation entre les plantes ayant grandi sur les rhizotests et plantes

ayant souffert d’une fort stress en hydroponie laisse supposer que le dispositif en
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lui-même est stressant pour le lupin blanc, et visiblement plus que la carence que

nous avons cherché à appliquer. Selon nous, le stress provoqué par le rhizotest se-

rait d’ordre physique du fait de la taille trop petite du compartiment dans lequel le

tapis racinaire peut se développer. Ceci pourrait empêcher au végétal de produire

suffisamment de biomasse (capacité d’échange avec le milieu insuffisante par rapport

aux besoins), favoriser la mise en place d’une compétition entre racines d’un même

rhizotest pour les ressources et donc nuire à son bon développement. Concernant

l’effet de l’uranium sur l’exsudation de citrate sur les rhizotests, nous ne disposons

pas de mesures directes permettant de le mettre en évidence. Même si une hausse

significative du phénomène est observée après contact avec le sol – et par consé-

quent après contact entre tapis racinaire et contaminant – nos résultats permettent

uniquement d’observer une hausse d’exsudation chez les plantes qui ont été mises

en contact avec du sol alimenté par une solution nutritive riche en phosphore. En

ce sens un dosage de l’uranium dans la solution du sol restant en fin d’expérience

aurait peut-être permis d’apporter des éléments de réponse supplémentaires.

Grâce aux expériences réalisées en réacteur fermé et puisque les concentrations

de citrate testées sont en adéquation avec ce qui a été mesuré dans les rhizotests, il

est tout de même possible de faire des suppositions quant à ce qui a pu se dérouler

dans le sol rhizosphérique. Dans les réacteurs fermés, nous avons démontré que la

présence de citrate favorise la mise en solution d’uranium et que cette remobilisation

est d’autant plus importante que la concentration de citrate est élevée. Néanmoins

ceci n’est vrai que dans les réacteurs fermés en série après 24 heures de contact et

il faut souligner que la désorption d’uranium n’est pas proportionnelle à la concen-

tration, elle est simplement doublée alors que la concentration de citrate a elle été

multipliée par quatre. En effet, au jour 1 des réacteurs fermés ce sont en moyenne

2.1, 3.8 et 8.1 µg U qui sont remobilisés respectivement en C0, C10 et C40. Cela

suppose que les quantités d’uranium potentiellement remobilisables par le citrate

dans ce sol sont très limitées. Au regard des observations faites aux autres jours
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des réacteurs fermés en série et dans les réacteurs fermés continus nous pouvons

également affirmer qu’une partie de l’uranium qui peut être mis en solution subi des

phénomènes de resorption et/ou précipitation sur les fractions solides du sol. Toute-

fois, dans le système sol/solution/racine, la présence des racines et notamment leur

capacité à absorber la solution du sol a pu empêcher ces phénomènes de se produire

en ayant une dynamique d’absorption de la solution plus rapide que la dynamique

de resorption et/ou précipitation. C’est en tout cas ce que laisse supposer les résul-

tats d’accumulation sur le rhizotest qui indiquent que plus de 100 % de la quantité

d’uranium remobilisable dans les réacteurs fermés continus en 5 jours est retrouvée

dans le lupin blanc après le contact des tapis racinaires avec le sol.

À partir des conclusions tirées de l’expérience en réacteurs fermé au jour 1 (2.1,

3.8 et 8.1 µg U remobilisés respectivement en C0, C10 et C40) et étant donnée l’exsu-

dation relativement faible des rhizotests au moment de la mise en contact avec le sol

(en moyenne 40 nmol de citrate g−1 de racines h−1), nous pouvons supposer qu’une

remobilisation de l’uranium a eu lieu dans le sol des rhizotests rendant l’uranium

plus phytodisponible. Il semble néanmoins peu probable que les quantités d’uranium

mises en jeu aient été suffisantes pour influencer directement l’exsudation comme

nous avons pu le mettre en évidence en hydroponie. En effet si l’on admet qu’il s’est

produit la même désorption d’uranium dans les réacteurs fermés et les rhizotests, la

quantité qui a été en contact avec les tapis racinaires équivaut à environ 0.06 % de

celle présente dans la solution nutritive en hydroponie ce qui semble dérisoire pour

expliquer les hausses d’exsudation mesurées en fin de contact dans les rhizotests.

Nos résultats ne nous permettent donc pas de démontrer un effet de l’uranium sur

l’exsudation de citrate en rhizotest et ils tendent plutôt à montrer qu’il n’a pas pu

y en avoir. L’augmentation de l’exsudation observée sur ce dispositif résulte plus

vraisemblablement d’un effet direct du contact avec le sol influencé par les apports

différents de phosphore ou bien de paramètres physico-chimiques du sol que nous

n’avons pas abordés au cours de nos travaux (pH, autres éléments nutritifs, autres
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éléments toxiques, etc.)

Cette étude a également permis d’apporter de nouvelles informations quant à

l’importance de la présence de phosphore sur la phytodisponibilité de l’uranium.

L’expérience en hydroponie a ainsi confirmé une multiplication par quatre de l’ac-

cumulation dans les plantes ayant poussé dans un milieu dépourvu de phosphore.

Cela a pu être attribué à l’augmentation de formes solubles d’uranium présentes dans

le milieu qui ont été internalisées dans les cellules. La présence de phosphore dans

la solution nutritive à, au contraire, favorisé la formation de complexes d’uranium

qui ont précipité à la surface des racines ce qui a eu pour effet de limiter l’inter-

nalisation du contaminant, de stimuler le développement de racines protéoïdes et

l’exsudation de citrate, ce qui in fine a pu être corrélé à l’augmentation significative

de la translocation de l’uranium aux parties aériennes dans ces conditions. Ceci n’a

toutefois pas été confirmé dans les rhizotests puisque l’accumulation totale d’ura-

nium est identique dans les deux conditions ce qui n’est finalement pas étonnant

dans la mesure où l’expérience en réacteur fermé n’a pas révélé d’effet du phosphore

sur la remobilisation d’uranium en solution.

Au final cette thèse a permis d’apporter des éléments de réponse quant à l’effet

du lupin blanc sur la phytodisponibilité de l’uranium dans le sol étudié et à l’effet de

l’exsudation racinaire sur ce phénomène. La hausse significative de la translocation

d’uranium des racines aux parties aériennes observée à la fois en hydroponie et sur

les rhizotests chez les plantes présentant de forts niveaux d’exsudation suggère que

le citrate joue un rôle dans le transport de l’uranium dans l’organisme. Il pourrait

notamment favoriser le chargement de l’uranium dans le xylème comme le soulignent

les études de Durrett et collab. (2007) et Richau et collab. (2009) sur le fer et le

nickel.

Les moyens mis en œuvre au cours de ces travaux pour faciliter la comparaison

entre les différentes expériences ne se sont pas révélés suffisants même si les certitudes

apportées par nos observations (effet de l’uranium sur l’exsudation en hydroponie,
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effet du citrate sur la remobilisation en réacteur fermé, et implication du citrate

sur la translocation aux parties aériennes en hydroponie et sur rhizotests) tendent

à confirmer l’existence d’une relation entre activité racinaire et phytodisponibilité.

Néanmoins certaines zones d’ombre subsistent et de nombreuses perspectives de re-

cherche découlent de notre étude. En hydroponie il serait par exemple intéressant de

savoir à partir de quelle concentration en uranium l’effet sur l’exsudation de citrate

se fait ressentir afin de déterminer si cela est compatible avec des concentrations

qui peuvent être retrouvées dans la solution du sol. En réacteur fermé il serait ju-

dicieux de comparer nos résultats avec des données obtenues en réacteurs ouverts

grâce auxquels il serait possible de se rapprocher des conditions de prélèvement de

solution tels qu’ils se produisent au niveau des racines. Avec les rhizotests il apparaît

indispensable de trouver un moyen de limiter le stress physique imposé au système

racinaire qui a faussé les conditions de culture que nous voulions tester. Nous avions

déjà pris le parti d’augmenter sensiblement la hauteur du compartiment dans le-

quel se développent les racines mais cela n’a visiblement pas été suffisant. Enfin, de

manière plus générale, il semble important de s’intéresser au rôle du citrate dans le

transfert de l’uranium des racines aux feuilles en réalisant des mesures au niveau

de l’apoplasme et du xylème, et en s’intéressant aux capacités de complexation des

deux éléments dans la plante. Il faudrait également s’intéresser aux autres acides

organiques et notamment au malate dans la mesure où les transporteurs impliqués

dans l’exsudation de citrate et de malate semblent être sous le même contrôle gé-

nétique. Pour terminer, s’intéresser à l’homéostasie du fer semble être une piste de

recherche prometteuse dans la mesure où cette dernière est liée à celle du phosphore

et parce que le citrate est impliqué dans la stratégie d’acquisition du fer chez le lupin

blanc.
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La dernière partie de ce manuscrit est consacrée aux annexes. Nous y trouverons

un recueil des données citées tout au long du propos et qui n’ont pas été détaillées

précédemment. Les différents tableaux et graphiques présentés ici permettront au

lecteur d’obtenir un complément d’informations qui pourra s’avérer nécessaire à la

validation de certains affirmations et hypothèses qui ont été faites dans les différents

chapitres de la thèse.
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Figure 17.1: Détail de la préparation des solutions stocks.

236



A

0

2

4

6

8

10

12

14

16

18

P1-U0 P1-U20 P100-U0 P100-U20

P and U treatments

m
g

 U
 p

e
r 

ro
o

t

day 34
day 49

b
c

a

a

B

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

P1-U0 P1-U20 P100-U0 P100-U20

P and U treatments

µ
g

 U
 p

e
r 

sh
o

o
t

b

b
b

ab

c c c c

Figure 17.2: Accumulation d’uranium dans les racines (A) et les parties aériennes (B) après 34 et
49 jours de culture en condition -P (1 µM) ou +P (100 µM) et en absence (0 µM) ou
présence (20 µM) d’uranium. Moyennes ± écart-type (n=5). Des lettres différentes
indiquent des groupes statistiques significativement différents (P < 0.05).
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Figure 17.3: Coefficient de partage solide-liquide (Kd désorption) de l’uranium en réacteurs fermés
en L solution kg−1 sol pour le sol D. Moyenne ± écart-type (n=3).
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Table 17.1: Comportement des cations majeurs (Fe, Mg, Ca et K) dans les réacteurs fermés. Détail des quantités d’élément désorbé ou
resorbé sur le sol en mg X g−1 de sol sec. Les valeurs positives (en noir) indiquent un échange majoritaire du sol vers la solution
d’incubation, et les valeurs négatives (en rouge) un échange majoritaire dans le sens inverse (équation 14.1). La colonne P indique
l’apport en phosphore (+ : 100 µM ; – 1 µM) et la colonne C indique la concentration en citrate (0 : 0 mg l−1 ; 1 : 10.15 mg l−1 ;
2 : 40.60 mg l−1). Moyenne ± écart-type entre parenthèses (n=3)

mg X g−1 de sol sec
Cation P C Continu Série 1 Série 2 Série 3 Série 4 Série 5

Fe + 0 -0.00065 (0.00013) -0.00190 (0.00009) 0.00150 (0.00028) -0.00026 (0.00013) 0.00022 (0.00007) 0.00051 (0.00009)
– 0 0.00055 (0.00013) 0.00028 (0.00004) 0.00090 (0.00051) -0.00035 (0.00011) 0.00010 (0.00003) 0.00033 (0.00017)
+ 1 0.00047 (0.00012) 0.00054 (0.00016) 0.00320 (0.00039) -0.00059 (0.00008) 0.00020 (0.00017) 0.00048 (0.00016)
– 1 0.00035 (0.00010) 0.00044 (0.00001) 0.00054 (0.00004) 0.00014 (0.00005) -0.00003 (0.00004) 0.00032 (0.00005)
+ 2 0.00027 (0.00010) 0.00145 (0.00011) 0.00146 (0.00029) -0.00015 (0.00009) 0.00074 (0.00008) -0.00020 (0.00026)
– 2 0.00032 (0.00011) 0.00129 (0.00012) -0.00191 (0.00010) 0.00017 (0.00005) 0.00000 (0.00006) 0.00025 (0.00008)

Mg + 0 0.0273 (0.0022) 0.0432 (0.0041) -0.0010 (0.0006) 0.0048 (0.0003) -0.0026 (0.0006) 0.0010 (0.0009)
– 0 0.0100 (0.0016) 0.0095 (0.0009) 0.0077 (0.0002) 0.0061 (0.0005) 0.0012 (0.0003) 0.0029 (0.0008)
+ 1 0.0158 (0.0014) 0.0147 (0.0040) 0.0056 (0.0032) 0.0063 (0.0028) 0.0004 (0.0016) 0.0030 (0.0014)
– 1 0.0006 (0.0006) 0.0024 (0.0003) 0.0134 (0.0006) 0.0024 (0.0007) 0.0025 (0.0003) 0.0039 (0.0002)
+ 2 0.0127 (0.0010) 0.0145 (0.0003) 0.0053 (0.0003) 0.0066 (0.0002) 0.0006 (0.0004) 0.0020 (0.0009)
– 2 0.0055 (0.0046) 0.0016 (0.0007) 0.0087 (0.0013) 0.0059 (0.0007) 0.0014 (0.0004) 0.0040 (0.0002)

Ca + 0 0.022 (0.016) 0.234 (0.027) -0.006 (0.002) 0.027 (0.002) -0.043 (0.005) -0.013 (0.003)
– 0 -0.094 (0.006) -0.053 (0.003) -0.029 (0.002) -0.008 (0.002) -0.046 (0.003) -0.015 (0.006)
+ 1 -0.092 (0.005) -0.054 (0.002) -0.031 (0.003) -0.010 (0.005) -0.052 (0.001) -0.024 (0.002)
– 1 -0.100 (0.003) -0.049 (0.006) -0.025 (0.002) -0.003 (0.001) -0.045 (0.001) -0.016 (0.002)
+ 2 -0.126 (0.007) -0.069 (0.004) -0.016 (0.006) 0.004 (0.001) -0.040 (0.003) -0.019 (0.012)
– 2 -0.088 (0.003) -0.050 (0.004) -0.038 (0.001) -0.012 (0.002) -0.040 (0.001) -0.009 (0.001)

K + 0 -0.118 (0.010) -0.069 (0.007) -0.021 (0.006) -0.016 (0.002) -0.029 (0.002) -0.019 (0.007)
– 0 -0.121 (0.007) -0.110 (0.004) -0.026 (0.003) -0.022 (0.002) -0.029 (0.000) -0.049 (0.000)
+ 1 -0.145 (0.006) -0.116 (0.035) -0.018 (0.015) -0.016 (0.010) -0.027 (0.007) -0.026 (0.005)
– 1 -0.136 (0.002) -0.123 (0.004) -0.027 (0.003) -0.017 (0.002) -0.026 (0.002) -0.043 (0.000)
+ 2 -0.116 (0.001) -0.100 (0.003) -0.046 (0.004) -0.029 (0.001) -0.034 (0.002) -0.043 (0.012)
– 2 -0.107 (0.006) -0.099 (0.002) -0.049 (0.002) -0.029 (0.002) -0.033 (0.000) -0.043 (0.002)
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Table 17.2: Comportement des anions majeurs (chlorure, nitrate, sulfate, phosphate) dans les réacteurs fermés. Détail des quantités d’élément
désorbé ou resorbé sur le sol en mg X g−1 de sol sec. Les valeurs positives (en noir) indiquent un échange majoritaire du sol
vers la solution d’incubation, et les valeurs négatives (en rouge) un échange majoritaire dans le sens inverse (équation 14.1). La
colonne P indique l’apport en phosphore (+ : 100 µM ; – 1 µM) et la colonne C indique la concentration en citrate (0 : 0 mg l−1 ;
1 : 10.15 mg l−1 ; 2 : 40.60 mg l−1). Données pour un seul échantillon par condition.

mg X g−1 de sol sec
Anion P C Continu Série 1 Série 2 Série 3 Série 4 Série 5

Chlorures + 0 0.01556 0.01098 0.00093 0.00117 -0.00180 0.00032
– 0 0.01677 0.01842 -0.00082 -0.00192 0.00080 -0.00068
+ 1 0.01433 0.01811 0.00145 -0.00106 0.00070 -0.00040
– 1 0.01967 0.00983 -0.00042 0.00380 -0.00111 -0.00144
+ 2 0.00800 0.01228 0.00157 0.00119 -0.00023 -0.00036
– 2 0.01274 0.00187 -0.00133 0.00056 -0.00037 -0.00315

Nitrates + 0 0.597 0.963 0.036 0.084 -0.127 0.018
– 0 -0.010 0.288 -0.027 -0.137 0.043 -0.022
+ 1 0.119 -0.131 -0.093 -0.122 0.006 -0.038
– 1 0.281 -0.112 -0.001 0.214 -0.081 -0.075
+ 2 -0.207 -0.045 0.097 0.044 -0.028 -0.020
– 2 0.080 -0.377 -0.161 0.021 -0.029 -0.183

Sulfates + 0 0.010 -0.112 0.034 0.015 -0.114 0.034
– 0 -0.148 0.082 -0.040 -0.112 0.027 0.001
+ 1 -0.078 -0.160 -0.097 -0.099 0.002 0.009
– 1 0.039 -0.253 -0.030 0.113 -0.062 -0.064
+ 2 -0.226 -0.123 0.007 0.004 -0.019 -0.010
– 2 -0.123 -0.326 -0.144 -0.037 -0.035 -0.142

Phosphates + 0 -0.03123 -0.04134 -0.03822 -0.03519 -0.03879 -0.03592
– 0 -0.00010 -0.00002 -0.00025 -0.00016 -0.00036 -0.00016
+ 1 -0.03776 -0.04407 -0.04643 -0.04249 -0.03597 -0.03358
– 1 0.00000 -0.00023 0.00000 -0.00010 0.00000 0.00000
+ 2 -0.04469 -0.04394 -0.04528 -0.04202 -0.03943 -0.03923
– 2 0.00000 -0.00022 -0.00018 -0.00019 -0.00011 0.00000
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Table 17.3: Flux d’acides organiques (nmol g−1 MS racinaire h−1) mesurés sur les tapis racinaires des rhizotests en fin de période de préculture
(jour 38) et après contact avec le sol (jour 43). L’apport en phosphore en présence duquel les plantes ont été cultivées est indiqué
par les symboles +P (100 µM) et -P (1 µM). Moyennes ± écart-type (n=13 pour phase de préculture et n=5 pour phase de
contact avec le sol.

Flux en nmol X g−1 MS racinaire h−1

Jour Condition Phosphore Citrate Oxalate Lactate Acétate Formate

38 Hydroponie –P 52.3 ± 21.6 5.0 ± 15.1 -9.8 ± 1.2 -374.9 ± 129.3 -363.8 ± 76.8
38 Hydroponie +P 29.4 ± 7.6 23.8 ± 7.9 -8.4 ± 0.9 -323.3 ± 103.0 -299.2 ± 57.4

43 Contact sol –P 93.1 ± 20.2 172.4 ± 38.7 -89.6 ± 22.6 -22.5 ± 106.1 -34.3 ± 75.0
43 Contact sol +P 193.0 ± 44.7 192.6 ± 50.3 -42.8 ± 26.2 292.9 ± 172.3 147.1 ± 98.1
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Table 17.4: Flux d’acides organiques sur les rhizotests entiers (6 plantes) (nmol X par rhizotest h−1) mesurés sur les tapis racinaires des
rhizotests en fin de période de préculture (jour 38) et après contact avec le sol (jour 43). L’apport en phosphore en présence
duquel les plantes ont été cultivées est indiqué par les symboles +P (100 µM) et -P (1 µM). Moyennes ± écart-type (n=13 pour
phase de préculture et n=5 pour phase de contact avec le sol.

Flux en nmol X par rhizotest h−1

Jour Condition Phosphore Citrate Oxalate Lactate Acétate Formate

38 Hydroponie –P 22.3 ± 9.3 3.0 ± 6.0 -3.7 ± 0.3 -135.3 ± 51.0 -133.9 ± 27.2
38 Hydroponie +P 12.7 ± 3.4 10.0 ± 3.5 -3.5 ± 0.3 -127.5 ± 48.6 -121.8 ± 26.1

43 Contact sol –P 45.7 ± 11.3 -41.8 ± 10.5 -89.6 ± 22.6 -5.5 ± 54.4 -14.2 ± 37.3
43 Contact sol +P 193.0 ± 44.7 -20.5 ± 12.6 -42.8 ± 26.2 138.7 ± 80.9 70.5 ± 47.0
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Table 17.5: Flux d’anions majeurs ( en mgX g−1 MS racinaire h−1) mesurés dans les solutions de collecte d’exsudat en fin de période de
préculture (jour 38) et après contact avec le sol (jour 43). L’apport en phosphore en présence duquel les plantes ont été cultivées
est indiqué par les symboles +P (100 µM) et -P (1 µM). Moyennes ± écart-type (n=13 pour phase de préculture et n=5 pour
phase de contact avec le sol.

Flux en mgX g−1 MS racinaire h−1

Jour Condition Phosphore Chlorure Phosphate Nitrate Sulfate

38 Hydroponie –P 0.042 ± 0.014 0.000 ± 0.001 1.23 ± 0.43 10.98 ± 4.28
38 Hydroponie +P 0.028 ± 0.013 0.009 ± 0.012 0.60 ± 0.44 5.83 ± 2.18

43 Contact sol –P 0.021 ± 0.011 0.004 ± 0.004 1.21 ± 0.42 5.16 ± 1.36
43 Contact sol +P 0.037 ± 0.007 0.042 ± 0.036 0.67 ± 0.23 5.82 ± 1.60

243



Table 17.6: Accumulation de cations (en mg de X) dans les racines et parties aériennes du lupin blanc mesurée sur rhizotests en fin de période
de préculture (hydroponie) et après contat avec le sol (contact sol). L’apport en phosphore en présence duquel les plantes ont
été cultivées est indiqué par les symboles +P (100 µM) et -P (1 µM). Moyennes ± écart-type (n=4 en hydroponie et n=5 après
contact avec le sol.

Accumulation en mg de X
Organe Condition Phosphore Fe Mg Ca Na K

Racines Hydroponie –P 0.157 ± 0.006 0.551 ± 0.076 2.096 ± 0.204 1.443 ± 0.167 20.451 ± 1.762
Hydroponie +P 0.216 ± 0.023 0.906 ± 0.134 1.905 ± 0.423 1.451 ± 0.258 19.389 ± 2.172
Contact sol –P 0.195 ± 0.035 1.246 ± 0.272 1.951 ± 0.570 2.076 ± 0.310 22.335 ± 3.275
Contact sol +P 0.248 ± 0.034 1.429 ± 0.204 2.375 ± 0.498 2.686 ± 0.549 17.387 ± 2.787

Parties aériennes Hydroponie –P 0.153 ± 0.072 2.167 ± 0.646 8.615 ± 3.498 0.387 ± 0.088 42.211 ± 9.181
Hydroponie +P 0.099 ± 0.066 3.607 ± 1.708 11.577 ± 10.277 0.622 ± 0.204 52.518 ± 17.797
Contact sol –P 0.183 ± 0.045 3.461 ± 0.592 14.486 ± 3.688 1.057 ± 1.002 66.486 ± 7.930
Contact sol +P 0.240 ± 0.067 6.683 ± 2.359 24.453 ± 7.397 1.122 ± 0.402 83.820 ± 26.234
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Figure 17.4: Facteurs de transfert de l’uranium du sol à la plante. Valeurs données pour différents types de plante, organe et sol (AIEA,
2009).
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Figure 17.5: Facteurs de transfert de l’uranium du sol à la plante. Valeurs données pour différents types de plante, organe et sol (AIEA,
2009).
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