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Résumé

La contamination en cuivre (Cu) des sols a antéaédticole souléve la question des risques
écotoxicologiques associés a la phytotoxicité depBur des cultures succédant a la vigne.
L'objectif de cette étude étade préciser le déterminisme de la biodisponibiitéde la
phytotoxicité de Cu en sols calcaires chez le bt e étudiant I'interaction avec la nutrition
en fer (Fe). Cette étude a mis en évideimcsitu une phytotoxicité de Cu chez le blé dur
cultivé en sols calcaires a antécédent viticolélgsau travers de chloroses ferriques et reliée
a un antagonisme entre Fe et Cu. Sous conditiantstdées au laboratoire, un excés de Cu a
éte relié a la mise en place d’'une déficience eatRel’augmentation de la libération induite
par les racines de complexants. Des seuils de fohxytité de Cu ont été déterminés au
niveau des racines concordant avec ceux obtensgu au champ(teneurs en Cu dans la
matiére séche racinaire de 100-150 et 250-300 riigdagrespondant respectivement a une
phytotoxicité de Cu modérée et sévere). D'autre, parbiodisponibilité de Cu a augmenté
sous déficience en Fe, en lien possible avec I'aungation de la libération par les racines de
complexants de Cu (vraisemblablement des phytagitiéres susceptibles de complexer Cu,
voire de favoriser son absorption). La biodispdiiéide Cu était reliée a des changements
d’extractibilité de Cu (diminution de Cu extractld I'eau et au pyrophosphate de potassium)
dans la rhizosphere. Ce travail a montré qu'il ®iisune interaction complexe entre
biodisponibilité, phytotoxicité de Cu et nutriti@m Fe chez les céréales pouvant expliquer la
mise en place d’'une phytotoxicité de Cu chez dudblécultivé en sols calcaires a antécédent
viticole.
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Interaction between copper bioavailability, phytotxicity
and iron nutrition in Graminaceous species
- physiological and rhizospheric mechanisms -

Abstract

Soil copper (Cu) contamination of former vineyardils raised the question of
ecotoxicological risks associated with Cu phytotdyifor succeeding crops. The aim of the
present work was to study the determinism of Cavadability and phytotoxicity for durum
wheat cropped in former vineyard calcareous safigelated to iron (Fe) nutrition. This study
showed in situ that Cu phytotoxicity was induced in durum wheabpped in Cu-
contaminated former vineyard, calcareous soilsvateaced by Fe chlorosis and as related to
an antagonism between Fe and Cu. Under controtiaditons in the laboratory, excess Cu
was related to induced Fe-deficiency and to in@@a®ot-induced release of complexing
compounds. Threshold values of Cu phytotoxicity eveéetermined in roots and agreed with
those obtaineth situ in field-grown plants (Cu concentrations in thetrdry matter of 100-
150 and 250-300 mg kfcorresponding to moderate and severe phytotoxigsgpectively).
Copper bioavailability which increased as a respdod-e-deficiency was possibly related to
an increase in root-induced release of complexargpounds (presumably phytosiderophores
which may complex Cu and possibly enhance its @takopper bioavailability was
associated to changes in Cu extractability (deer@asvater-extractable Cu and potassium
pyrophosphate-extractable Cu) in the rhizosphereis work showed that a complex
interaction between Cu bioavailability, phytotoxycand Fe nutrition occurs in cereals which
may explain that Cu phytotoxicity occurred in duruvheat cropped in former vineyard,
calcareous soils.

Keywords
Bioavailability, cereal, copper, iron, phytosidehnope, phytotoxicity, rhizosphere
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Introduction

Le mildiou de la vigne fut introduit en Europe aoucs du 18™ siecle par I'importation
d’especes de vigne issues du continent ameéricaiconggagnées du champignon
phytopathogénlasmopara viticolaL’'application massive et répétée de fongicidesse de
sels de cuivre (parmi lesquels la formulation lasptélebre est la bouillie bordelaise) pour
lutter contre cette maladie a conduit & I'accumarfatde cuivre (Cu) dans les horizons
superficiels des sols et a une pollution diffuse slels viticoles. La crise viticole, engendrée
des les années 1970 par la concurrence internbdienda décroissance de la consommation
de vin de table, a provoqué l'arrachage massif iJaes en France et particulierement en
Languedoc-Roussillon. Dans cette région historicgrgrwiticole, ou la vigne demeure encore
la principale culture, plus du tiers de la surfageole ont ainsi été arrachés, soit plus de
150 000 ha, et remplacés par d'autres culturescipalement le blé dur. La crise viticole
actuelle que connait cette région et 'ensembleiginoble européen face a la concurrence des
vins du nouveau monde améne a une recrudescentarrdehage, qui devrait désormais
toucher d’autres vignobles que le seul vignoblgueaocien.

Le cuivre est a la fois un fongicide et un bactdeguissant capable d’altérer la structure des
communautés et les processus microbiens (comnespaation) et un meétal particulierement
phytotoxique (Chaney 1980 ; Wheeler et Power 190&tois et al. 2003 ; Ranjard et al. 2006 ;
Sauvé 2006). Par conséquent, la pollution diffus€e des sols viticoles entraine un risque
de toxicité élevé pour les organismes du sol etiquéierement de phytotoxicité pour les
cultures. Bien que la vigne soit peu sensible éolgamination des sols en Cu du fait de son
enracinement en profondeur, sous la couche d’adationn de Cu, des problemes de
phytotoxicité sont apparus lors de replantationsjedmes plants de vignes (Brun 1998 ;
Garcia 2004). D’autre part, des problemes de pbytcité, visibles au travers de chloroses
internervaires, sont apparus sur des ceréales eéaslasur des sols a antécédent viticole,
particulierement du blé dur cultivé en sols caksien Languedoc-Roussillon (Braun 2006).
Coullery (1997) avait rapporté antérieurement ueresiilité particuliere des graminées en
sols calcaires a antécédent viticole en Suisse.p@® alors la question des risques
écotoxicologiques d’une telle pollution qui néctssie déterminer la biodisponibilité de Cu
pour ces cultures, notamment en sols calcaires ani ebservés les symptdmes de
phytotoxicité en Languedoc-Roussillon. Dailleursette question reléve actuellement
d’enjeux agronomiques et économiques dans cetierr@gi produit plus du cinquiéme de la
production nationale de blé dur.

Les régions arides et semi arides, comme les regi@diterranéennes, sont caractérisees par
une forte proportion de sols calcaires qui présgniae faible disponibilité en fer (Fe) et en
zinc (Zn). Les graminées ont développé une strat@giticuliere d’acquisition de Fe, et
vraisemblablement de Zn, et qui est efficace y atsrgn sols calcaires : celle-ci repose sur la
sécrétion de complexants du fer ferrique, les mhgyophores (Cakmak et al. 1998 ;
Romheld 1987 ; Suzuki et al. 2006). L'efficacité cidte stratégie différe néanmoins entre
especes. Ainsi, l'efficacité du blé dur et sa tésise a la déficience en Fe, généralement
induite en sols calcaires, sont inférieures a salleblé tendre, de 'orge et du seigle (Cakmak
et al. 1997, 1998 ; Kalayci et al. 1999 ; RengeRéinheld 2000a, b). D’autre part, cette
stratégie d’acquisition de Fe des céréales sembie/gir augmenter la biodisponibilité
d’éléments en traces métalligues comme le cadmi@d), (le nickel (Ni) et Cu en sols
calcaires (Treeby et al. 1989 ; Awad et Romheld}20Chaignon et al. 2002b ; Meda et al.



2007). A Tlinverse, la complexation de métaux, joatierement Cu, avec les
phytosidérophores pourrait inhiber I'acquisition e (Zhang et al. 1991 ; Ma et Nomoto
1993 ; Reichman et Parker 2005). De plus, la pbytoité de Cu et Ni est connue pour
induire une rhizotoxicité pouvant étre supériewrecd’augmentation du pH (Lexmond et van
der Vorm 1981 ; Zhao et al. 2006 ; Rooney et al72@t parfois une déficience induite en Fe
et des symptomes de chlorose ferrique (Marschn®5 19MicBride 2001 ; Kopittke et
Menzies 2006). Ceci suggere que la biodisponibgitda phytotoxicité de Cu pourraient
interagir avec la nutrition en Fe chez les céréales

Dans ce contexte, l'objectif général de I'étude dst préciser le déterminisme de la
biodisponibilité et de la phytotoxicité de Cu emsstalcaires chez les céréales, avec le blé dur
comme plante modele, en étudiant l'interaction aaeoutrition en Fe. Plus précisément, il
s’agira de mettre en évidence la phytotoxicité dee@ sols calcaires pour du blé dur cultivé
in situau champ et de préciser les mécanismes pouvadtiicera cette phytotoxicité, c'est-a-
dire I'interaction entre la biodisponibilité de @ula nutrition en Fe chez les céréales.
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Chapitre | : Analyse Bibliographique

I.1. Concept de biodisponibilité

[.1.1. Définition

Les réponses des organismes (individus ou popoigtid un contaminant du sol ne sont pas
forcément affectées par la concentration totaleaiaminant dans le sol, mais par la fraction
qui est biologiquement disponible sur un temps éagmfonction des conditions particuliéres
du sol (Harmsen et al. 2005). Ainsi, déterminer biadisponibilité des contaminants
organiques (e.g. hydrocarbures aromatiques poligmes, pesticides) et minéraux (métaux,
métalloides, radionucléides) est une étape nécessabur déterminer les risques
écotoxicologiques pour les organismes vivants asssols contaminés naturellement (par
exemple les sols développés sur des roches uligaleastelles que les serpentines) ou suite a
des activités anthropiques (sols agricoles, frichdastrielles).

Les définitions de Juste (1988) et de Thornton 91 @®nsidéraient la biodisponibilité comme
étant soit la fraction d’'un élément (nutritif et/patentiellement toxique), présent dans le sol
et disponible pour I'assimilation par des racinasdes microorganismes du sol et autre flore
et faune, soit la fraction poussiere et/ou nouritgui est bioaccessible dans le sol. Depuis,
une définition conceptuelle de la biodisponibilit&té donnée dans la norme ISO/DIS 11074
(International Organization for Standardization,02D: selon celle-ci, la biodisponibilité
représente le degré par lequel des substancesgtiEsmprésentes dans le sol peuvent étre
absorbées ou meétabolisées par un récepteur humaircologique, ou peuvent étre
disponibles pour une interaction avec des systdnodsgiques.

Ces définitions ne prennent pas clairement en oendets facteurs clés gouvernant la
biodisponibilité, tels que la dépendance au tempspdsition, le transfert du sol vers
I'organisme cible, le flux pour des espéces bialags spécifiques, I'accumulation, les effets
ultérieurs du contaminant et une éventuelle act¢ltien (Peijnenburg et al. 1997 ; Harmsen
et al. 2005). Ainsi, la biodisponibilité devraitupdt étre considérée comme la résultante de
processus dynamiques comprenant, un ensemble despts physico-chimiques aboutissant
au passage en solution du contaminant puis parpdEsessus physiologiques propres a
I'organisme et qui déterminent le prélevement dotaminant. Elle esh fine décrite par les
trois composantes suivantes (Peijnenburg et al7,12000 ; Peijnenburg et Jager 2003 ;
Lanno et al. 2004) (Figure 1) :

(1) la fraction du contaminant du sol qui est potelgmént disponible pour des
organismes cibles et qui résulte de processus mumephysico-chimiques : il
s'agit de la disponibilité environnementale

(2) la fraction du contaminant disponible pour l'abgmmp par un meécanisme
physiologique par l'organisme cible: elle représera biodisponibilité
environnementale

(3) 'accumulation et/ou l'effet du contaminant daner¢janisme : cette derniére
correspond a la biodisponibilité toxicologique.

11



De telles considérations ont amené Harmsen et 28l05) a proposer une définition
opérationnelle de la biodisponibilit¢ : la biodiggulité correspond au prélevement
(aboutissant a une accumulation ou a un effet) damposé par un organisme donné pendant
une période de temps fixée a partir d’'une uniténaesse de sol impliquée. C’est cette
définition que nous retiendrons dans la suite dieasail.

| concentration totale dans le sol

interactions
constituant du

: sol
sol-solution
; . concentration potentiellement disponible
Disponibilité fractions sorbées,
environnementale dissoutes libres ou complexées
zone
— — absorption bio-influencée
Biodisponibilité AETE
i I i membrane
environnementale ou passive
organisme
Biodisponibilité transport interne
toxicologique pinaceimulation | metabolisme
excrétion

CBR (charge critique du corps) T

chaine
alimentaire

Figure 1 Concepts de biodisponibilité (d’apres ISO/DIS174G#hno et al. 2004)

[.1.2. Evaluation de la biodisponibilité

La biodisponibilité d’'un composé peut étre évalwée des mesures chimiques permettant
d’estimer la fraction disponible (disponibilité eronnementale) et des mesures biologiques
évaluant I'absorption, la bioaccumulation et lai¢d® (biodisponibilité) (Figure 2).

mesures chimiques
(disponibilité environnementale)

| ) membrane
b/ organisme
indirectes directes
tests de toxicité bioaccumulation
biomarqueurs CBR

mesures biologiques
(biodisponibilite)

Figure 2 Les méthodes pour évaluer la biodisponibilité latien entre mesures chimiques et biologiques ¢the et
indirectes) (d’aprées ISO/DIS 17402 ; Lanno et aD4®)
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Mesures chimiques — évaluation de la disponibiliténvironnementale

Les mesures chimiques peuvent étre groupées ex cdeegories : (a) les mesures évaluant la
fraction réellement disponible et accessible (didpitité réelle) et (b) les mesures

déterminant la fraction potentiellement disponidlexccessible avec le temps en fonction des
conditions chimiques (disponibilité potentielle)e{fpenburg et Jager 2003 ; Harmsen et al.

2005).

(a) Les mesures pour estimer la disponibilité e2ell

la centrifugation ainsi que I'extraction a I'eau avec des sels dilués (Nahl@acC},
NH4NO3) permettent d’extraire I'eau interstitielle du stld’estimer la concentration
totale du contaminant présent dans la solutionotifiebourg et al. 1994, 1996, 1998 ;
Harmsen et al. 2005 ; ISO/DIS 17402 2006)

les électrodes sélectives d’ions (ISE), les résiéesangeuses, la technique de la
membrane de Donnan (DMT) permettent de détermamerohcentration en espece
ionique libre en solution pour certains métaux tple Cu (Sauvé et al. 1995, 1996 ;
Peijnenburg et Jager 2003 ; Zhang et Young 2006)

les méthodes de voltamétrie (Differential-PulseaRmiraphy (DPP) et Differential-
Pulse Anodic Stripping Voltammetry (DPASV)) et kchnique de la DGT (Diffuse
Gradient in Thin Films) permettent d’évaluer le pdabile de contaminants
métalliques (Zhang et al. 1998, 2001 ; Peijnentairgager 2003 ; Zhang et Young
2006).

(b) Les mesures basées sur des extractions chimppreni les plus utilisées pour évaluer la
disponibilité potentielle

les extractions basées sur des solutions salinastammponnées (Cagl NaNG,
NH4NOs3) permettent la mise en solution d’éléments enesamétalliques par des
processus d’échange cationique. Elles miment @ifra de I'élément a la fois présent
en solution et potentiellement mobilisable a padirla phase solide, notamment la
fraction dite échangeable par simple modificatierp#i et échange cationique.

les extractions basées sur des complexants conEDI A (éthylenediamine tetra-
acétate) et le DTPA (diéthylénetriamine penta-degtaont couramment employées
pour estimer la disponibilité des éléments en taoeéttalliques bien qu’elles
surestiment les fractions potentiellement biodisiples pour les organismes en
extrayant une fraction plus fortement liée a lagghsolide. Une extraction cinétique
avec de 'EDTA a également été développée pouindiser des pools plus ou moins
labiles (Lebourg et al. 1994, 1996, 1998 ; Peijneglet Jager 2003 ; Bermond et al.
2005 ; Young et al. 2006).

Les méthodes fondées sur des extractions chimjgpdésentent néanmoins des inconvénients
inhérents a leur faible sélectivité et a la redistion des métaux pendant I'extractid@utre
ces méthodes, l'utilisation de modeles pour déteemla spéciation en solution (par exemple
GEOCHEM-PC, MINEQL, WHAM) et de méthodes physiquesmme les techniques
isotopiques (dilution isotopique) permettent égadatrd’étudier la disponibilité des éléments
en traces métalliques (Peijnenburg et Jager 20@8ing et al. 2006).

Les mesures chimiques relativement simples, rapatiggeu onéreuses sont employées pour
estimer la fraction disponible d’'un composé dans soh mais ne peuvent réellement

13



renseigner sa biodisponibilité sans corrélationalptile avec la réponse des organismes
considérés qui peuvent présenter des systemesodiibs spécifiques et modifier leur
environnement immédiat (la zone bio-influencée dartisgure 1) ein fine la biodisponibilité
(Figure 2). En effet, ces mesures sont souventeBasiér des extractions chimiques mimant
les phénomenes contrdlant la disponibilité des am@p et non leur biodisponibilité (Lebourg
et al. 1996).

Mesures biologiques — évaluation de la biodisponilté

Les mesures biologiques de détermination de laigpodibilité peuvent étre divisées en
mesures directes et indirectes (Figure 2).

Les mesures directes permettent d’évaluer (i) lantt¢ de contaminant prélevée
(bioaccumulée) en considérant les facteurs biosigaagy. métabolisme) et abiotiques (e.g. pH,
contenu en matiere organique) qui modifient la ispdnibilité du contaminant et (ii) la
concentration interne accumulée dans un tissunerga le corps entier qui est corrélée avec
un effet préjudiciable (effet léthal ou sub-léthaest-a-dire la charge critique du corps en
résidu (Critical Body Residue (CBR), biodisponitglitoxicologique) (Lanno et al. 2004).
Chaignon et Hinsinger (2003) ont développé un bigbermettant de mesurer le prélevement
de contaminants minéraux en traces comme Cu & gdargol pendant une période de temps
fixée et d’évaluer la biodisponibilité environnerntede.

Les mesures indirectes d’estimation de la biodidgplité sont basées sur des méthodes de
détermination de biomarqueurs (par exemple [liniductou I'inhibition d’enzymes,
I'induction de métallothionéines) et des testdtéxicité (induction ou inhibition d’activités
microbiennes, reproduction, mortalité, croissan@eanno et al. 2004). Ces méthodes
indirectes peuvent étre non spécifiques (par exemapinortalité, les effets sur la reproduction)
et spécifiques de groupes de contaminants (par@ediimduction de métallothionéines). Par
ailleurs, les tests écotoxicologiques peuvent meerth compte différents niveaux d’effet :
moléculaire (ADN), cellulaire, métabolique (actést enzymatiques, biomarqueurs),
individuel (accumulation, mortalité, reproductiomotricité, activité), populationnel
(abondance, diversité, distribution) et communaetddiversité, dominance, succession).
Pour les éléments en traces métalliques, des éestxicologiques tels que le test de
germination des graines, d’élongation racinairdeebiomasse relative des parties aériennes
permettent d’évaluer le niveau de contaminatiomdal et la biodisponibilité (Rooney et al.
2006, 2007 ; Thakali et al. 20064, b ; Zhao €2@06).
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|.2. Le cuivre dans le sol
[.2.1 Fond pédogéochimique et sources de contamiiat des sols en cuivre

Le fond pédogéochimique moyen de cuivre (Cu) s&lavl5-30 mg Kg (Baker et Senft
1995 ; Baize et Tercé 2002 ; Adriano 2001). Des séimns naturelles de Cu dans
'atmosphere provenant de poussieres et d'aérosaduits par I'érosion éolienne, les
éruptions volcaniques, les sels marins et les f@enforéts peuvent parvenir aux sols et
modifier leurs teneurs en Cu (Bourrelier et Beiith@B98 ; Cetois et al. 2003).

Certaines activités anthropiques sont a l'originendenrichissement des sols en éléments en
traces métalligues comme le cadmium (Cd), le zim),(le nickel (Ni), le plomb (Pb) et Cu.
Parmi les sources industrielles et urbaines deacoin@tion des sols en Cu, l'activité miniére
et le traitement des minerais, I'utilisation d’ialations électriques (cablages) en Cu ainsi que
la production et l'incinération de déchets muniapgrovoquent une pollution localisée des
sols. D’autre part, I'épandage de boues de statiépuration, de déchets municipaux et de
déjections animales (volailles, porcs, bovins), yaoui contenir des éléments en traces
métalliques comme Cu, peuvent provoquer une pohutiiffuse des terres agricoles (Tiller et
Merry 1981 ; Baker et Senft 1995 ; Bourrelier ettBelin 1998).

Outre ces apports anthropiques, la source prireipkd pollution des sols en Cu est
I'utilisation de fongicides a base de Cu dans lepables, les vergers et pour d’autres
cultures sensibles a des maladies cryptogamiqueaniment pommes de terre, houblon et
tomates) (Tiller et Merry 1981). L’'action protecki des sels de Cu contre le mildiou
(champignon phytopathogerdasmopara viticolpa eté découverte fortuitement a la fin du
19°™® siécle. Depuis, l'utilisation de formulations asbade Cu (par exemple la bouillie
bordelaise, Ca(OH)+ CuSQ) comme fongicides en viticulture s’est généralidaas toutes
les régions viticoles francaises et particulieretrean Languedoc-Roussillon, ou la vigne fut
de longue date la principale culture de la régitifief et Merry 1981 ; Chaignon 2001). Une
telle utilisation de sels de Cu sur les vignes rdod a I'accumulation continue de Cu dans
les horizons superficiels des sols viticoles, rpliint ainsi par un facteur de 10 a 100 les
teneurs naturelles des sols (Brun 1998 ; Chaigrafii)2 D’ailleurs, des concentrations de
200 & 1000 mg Kg souvent observées dans de tels sols, sont bietesaus des normes
fixées en France pour I'épandage de boues de rstdt@puration de 100 mg Kgpour Cu
(Flores-Vélez et al. 1996 ; NFU44-041 1999 ; Baiee Tercé 2002). Bien que la
consommation de fongicides a base de Cu ait baiepéis le développement de produits
organiques de synthése actifs contre le mildiaur, Ugilisation s’est néanmoins maintenue du
fait de leur plus forte persistance et efficacités sels de Cu restent actuellement les seuls
fongicides autorisés en agriculture biologique (Br998). D’autres pays sont également
concernés par la contamination en Cu des sololdccomme I'Espagne (Arias et al. 2004,
2005), I'ltalie (Cattani et al. 2006), I'Allemagret la Suisse (Scholl et Enkelmann 1984 ;
Cetois et al. 2003) et I'Australie (Pietrzak et Mei® 2004). Le cuivre est a la fois un
fongicide et bactéricide puissant capable d'altdeerstructure des communautés et les
processus microbiens (par exemple la respiratibmnanétal particulierement phytotoxique
(Chaney 1980 ; Wheeler et al. 1993 ; Wheeler etdPd®95 ; Cetois et al. 2003 ; Ranjard et
al. 2006 ; Sauvé 2006). Par conséquent, une telkamination des sols viticoles en Cu
entraine un risque de toxicité élevé pour les asgaes du sol et particulierement de
phytotoxicité pour les cultures. D’ailleurs, deslgemes de phytotoxicité ont été rencontrés
aprés arrachage et replantation de jeunes plam$gdes et sur des cultures succédant a la
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vigne, particulierement sur céréales comme le bie(Goullery 1997 ; Brun 1998 ; Braun
2006).

[.2.2. Spéciation du cuivre dans le sol

Le cuivre apporté au sol a tendance a s’accumuks ge la surface et a se répartir sous
plusieurs formes dans la phase liquide, c’est & ldirsolution du sol, et dans la phase solide
(McBride 1981 ; Adriano 2001).

Spéciation du cuivre en solution

La spéciation est strictement définie (en chimialyique de I'eau) comme l'identification et
la quantification des différentes especes chimiqiies élément présent en solution (Ure
1995). Dans la solution du sol, Cu peut se trosears la forme de I'espéece ionique libre ou
sous des formes complexées a des ligands inorganigiuorganiques (McBride 1981). La
somme de toutes ces especes, c'est a dire Cu esahibl, représente généralement moins de
1 a2 % de Cu total du sol (Sauve et al. 1998 ;ehgbet Felix-Hennigsen 2004).

L’espéce non complexée de Cu correspond habitueiiera Iion cuprique Cii ou & sa
forme aqueuse (Cu@®)s>"). A pH alcalin, parmi les espéces hydrolysées d¢Ryure 3), la
forme majoritaire correspond a la forme Cu(&fHpon chargée et plus mobile. Selon les
conditions d’oxydo-réduction, Cu peut égalemene &ous forme d’ion libre Cu celle-ci
devenant majoritaire sous conditions réductrices &spéeces ioniques libres de Cu dans la
solution du sol ne représentent souvent qu’unelefagroportion de Cu soluble total,
particulierement a pH alcalin ou leur proportiormdiue fortement au profit d'espéces
complexées (McBride 1989 ; Sauvé et al 1998 ; Nelaal 2003) (Figure 4). Le cuivre sous
forme complexée est lié avec des ligands inorgasi@H, HCO; /COs*", H,PO, /HPO,

ClI,, SQ* et §) et organiques (acides aliphatiques simples, acidminées, acides
phénoliques, peptides, protéines, polysaccharidesies humiques et fulviques) (McBride
1981). La capacité de complexation des ligandsniggas résulte de leur contenu en groupes
fonctionnels COOH, OH et C=0O qui sont des sites néons d’électrons capables
éventuellement de chélater I'ion Cu (Lindsay 19T®ojan et al. 2003). Le cuivre présent
sous forme de complexes (ou chélates) formés aeedadmatiére organique dissoute
représente généralement plus de 80 % de Cu salahbkele sol et jusqu’a plus de 99 % dans
la plupart des sols exceptés les plus acides (MeBet Bouldin 1984 ; Sauvé et al. 1997,
1998 ; Romkens et al. 199%ulkan et al. 2000 ; Aldrich et al. 2002).
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Figure 3 Spéciation de Cu, espéces chimiques résultarighirolyse de Ct"en équilibre avec Cu du sol en fonction du pH
(Lindsay 1979)
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Figure 4 Concentration totale de Cu et activité de I'iondil@f* dans la solution du sol dans un sol acide en iimmctu pH
d’'ajustement (McBride 1989).
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Spéciation du cuivre en phase solide

Le concept de spéciation, qui au sens strict siqp@luniquement a la chimie des solutions, a

été étendu a la phase solide. Ainsi, la spéciationphase solide est définie comme la

distribution et la quantification des différentesmes d’'un élément dans le sol, par exemple
sa distribution entre les différents constituargaglla phase solide du sol capables de retenir
cet éléement (Cetois et al. 2003).

Les minéraux cupriques purs sont soit des minépauxaires hérités du matériel parental soit
des minéraux secondaires formés par des processltdogiques ou hérités d'une roche
parentale sédimentaire. En effet, Cu peut se gubstdans une certaine mesure a d’autres
cations métalliques pendant la formation de miné@imaires ou secondaires et étre inclus
dans des structures minérales ou co-précipiter dgscarbonates (magnésiens et calciques),
des oxydes de fer, de manganése et d’aluminium (MeBR981 ; McBride 1989 ; Cetois et al.
2003). Les minéraux cupriques secondaires formis aua réaction d’ions Cu libres avec
des anions inorganiques sont relativement solyMe8ride 1981).

Les minéraux argileux présentent des charges nmégapermanentes, et, comme pour la
matiere organique et les oxyhydroxydes métalliquies charges de surfaces dues a la
protonation/déprotonation de leurs groupes fonaids de surface en fonction du pH. Pour
maintenir I'électroneutralité, les charges négatisent équilibrées par une quantité égale de
cations métalliques (e.g. €Y adsorbés via des forces électrostatiques nonifispes
(McBride 1989 ; Alloway 1995). En plus de l'adsaopt non spécifique qui constitue un
processus d'échange cationique réversible, Cu gteaitadsorbé spécifiquement, c’est a dire
former des liaisons partiellement covalentes aveidns a la surface de I'adsorbant comme
les argiles minéralogiques, les oxydes de Fe, degarese (Mn) et d’aluminium (Al) et
surtout la matiere organique (McBride 1981 ; Ure3)9 D’autre part, Cu présente la
particularité d’étre majoritairement présent danmgthase solide sous des formes liées a de la
matiere organique, comme dans le cas des soludioss| (McBride 1981, 1989 ; Sauvé et al.
1997 ; Schramel et al. 2000 ; Alva et al. 2000 laBeet al. 2003 ; Arias et al. 2005 ; Khan et
al. 2005).

[.2.3. Facteurs gouvernant ladisponibilité environnementale du cuivre

La disponibilité environnementale des élémentsaretmétallique dépend de leur spéciation
et de leur répartition entre la phase solide etdlation du sol. Elle va donc dépendre des
processus (adsorption/désorption, précipitationfdigion, complexation/dissocation de
complexes) et des propriétés chimiques du sol eladeolution du sol (pH, contenu en
carbone organique dissous, en matieres organiqliees et en phases porteuses minérales)
qui gouvernent la spéciation et la répartition oh&taux entre la phase solide et la solution du
sol (Peijnenburg et al. 1997 ; Sauvé et al. 199002 Rieuwerts et al. 1998 ; Peijnenburg et
Jager 2003) (Figure 5).

Le pH du sol est généralement connu pour étreiteipal facteur gouvernant la spéciation et
la répartition des métaux dans le sol entre la elsatide et liquide, donc leur disponibilité
environnementale (Peijnenburg et al. 1997 ; Rietsvetral. 1998). En effet, la concentration
des métaux (e.g. Zn, Cd, Fe) en solution augmedriérglement lorsque le pH diminue (Tyler
et Olsson 2001) (Figure 6). Pour Cu, la concemtnaét le pourcentage en espéces ioniques
libres diminuent lorsque le pH augmente (McBrid®etildin 1984 ; Sauvé et al. 1997, 1998 ;
Vulkan et al. 2000 ; Lofts et al. 2004) (Figure B revanche, la concentration en Cu soluble
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total ne semble pas augmenter avec la diminutiopHtldu sol (de pH 8 a 5), contrairement a
Zn et Fe par exemple (Figure 6) (McBride 1989 ;aBakt Helmke 1998 ; Romkens et al.
1999 ; Tyller et Olsson 2001).

Le pH du sol influence la capacité d’adsorption desstituants du sol qui ont des charges
dépendantes du pH (e.g. argiles, et surtout ledaxynétalliques et matieres organiques) par
protonation des sites d’adsorption a bas pH etadépation a pH plus élevé. L’augmentation
du pH favorise donc les phénoménes d’adsorptide tecipitation sous forme d’hydroxydes
métallique et de carbonates (Cu§f@H),) (McBride et Bouldin 1984 ; McBride 1989). Par
conséquent, la concentration en espéces ionidures lile Cu (particulierement €diminue
lorsque le pH augmente, du fait d’'une adsorptigpéseure sur les constituants de la phase
solide présentant des charges dépendantes du g des réactions de précipitation (Figure
5). Ces phénomeénes ne semblent par contre pasrd#srconcentrations en Cu soluble total
puisque I'augmentation du pH favorise égalementigaolution de matiéres organiques et la
formation de complexes métalliques solubles ave¢M@Bride et Bouldin 1984 ; Sauve et al.
1997, 1998 ; Romkens et al. 1999ulkan et al. 2000 ; Tyller et Olsson 2001 ; Aldiriet al.
2002).

Avec l'augmentation du pH, la matiere organiqueejodonc un role contrasté: (i) un
ensemble de sites d’adsorption spécifique (mat@ganique particulaire) diminuant la
solubilité et donc la disponibilit¢ de Cu et, (ijn agent complexant naturel (matiére
organique soluble) augmentant la solubilité de Cdoac sa disponibilité, particulierement a
pH alcalin (McBride 1981, 1989 ; Vulkan 2000 ; Aatto 2001). Ainsi avec l'augmentation
du pH, la concentration en espéce ionique libreai&considérablement au profit d’espéces
complexées avec de la matiere organique dansuéi@oldu sol qui peuvent représenter plus
de 99% de Cu soluble (McBride et Bouldin 1984 ;\&aeat al. 1997). Il est par conséquent
souvent considéeré que la biodisponibilité enviraneetale et la phytotoxicité de Cu
diminuent avec l'augmentation du pH dans I'hypothes les plantes ne seraient sensibles
gu’a I'espece ionique libre. D’ailleurs, les traxade Chaignon et al. (2002a) et de Cornu et al.
(2007) sur la tomatd_ycopersicon esculetuin) et le colza Brassica napug..) ont mis en
évidence une augmentation de la biodisponibilitédCdeen sols acides par rapport a des sols
calcaires présentant un méme niveau de Cu totakefzanche, les travaux de Brun et al.
(2001) sur maisZea mayd..) et de Hammer et Keller (2002) sBalixviminalis et Thlaspi
caerulescensnontrent que la biodisponibilité de Cu ne serais pupérieure en sols acides
compares a des sols calcaires, contrairement &relsamétaux comme Cd et Zn. Par ailleurs,
les travaux de Degryse et al. (2006) suggérentQueomplexé a des ligands organiques
pourrait étre disponible pour le prélevement rdaomaui ne serait donc pas seulement
dépendant de I'activité de I'ion libre. Ainsi, I'gmentation de la concentration en carbone
organique dissous (COD) par augmentation du pH auefou exsudation racinaire et
microbienne de complexants (acides organiquestagptiéres) (Bourrelier et Berthelin 1998 ;
Hinsinger 1998, 2001) pourrait modifier la spédatide Cu et probablement augmenter sa
biodisponibilité.

En plus du réle majeur du pH et surtout de la matagrganique du sol, la force ionique, la
concentration en Cu dans le sol, celle des auléesedits en traces métalliques et le potentiel
d’oxydoréduction sont d’autres facteurs pouvaniugricer la spéciation de Cu dans les sols
et sa répatrtition entre la phase solide et liquildecin fine sa disponibilité environnementale
(Rieuwerts et al. 1998 ; Sauvé et al. 2000 ; Cetoad. 2003).
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|.3. Le cuivre dans la plante

Le cuivre est I'un des sept oligoéléments essandidh nutrition des plantes, aux cotés de Zn,
Mn, Fe, B, Mo et Cl, dont le caractere essentiéléafermement établi dans les années 1930
(Adriano 2001). Cet oligoélément n’est requis qutes faible quantité et les teneurs
adéquates de Cu dans les parties aériennes s'&i%e®0 mg kg' de matiére séche suivant
le stade de développement et I'espece considérgsrér7). Au-dela du seuil de toxicité de
15-30 mg kg' dans les parties aériennes, Cu peut étre phytptexiDavis et Beckett 1978 ;
Macnicol et Beckett 1985 ; Marschner 1995 ; ReatdRobinson 1997).
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Figure 7 Courbe de croissance en réponse au statut nutdtiole la plante (d’aprés Reuter et Robinson 1997)

[.3.1. Le cuivre, oligo-élément
Absorption

Bien que Cu soit majoritairement présent sous focoraplexée par des exsudats racinaires
ou des ligands organiques du sol dans I'environmérmeinaire (Graham 1981), la forme
libre semble étre la seule absorbée par les racoe®rmément a la théorie de l'ion libre
(Graham 1981 ; Kabata-Pendias et Pendias 1992iaai2001). Cependant, des travaux
suggerent que Cu complexé par des ligands orgaigmeons organiques, phytosidérophores)
pourrait étre prélevé directement sans dissocigbi@alable du complexe formé avec ces
ligands (Parker et Pedler 1997 ; Xuan et al. 2006).

L’absorption racinaire et le transport de Cu at&meur des cellules sont relativement
méconnus chez les plantes (Yruela 2005). L'absmmptie Cu a lintérieur des cellules
racinaires semble néanmoins dépendre de transportgpecifiques de la membrane
plasmique présentant une haute affinité pour’, Ces transporteurs COPT (Copper
Transporter) (Puig et al. 2007). Ces transportappartiennent a la famille CTR (Conserved
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Copper Transporter) qui est impliquée dans le parisde Cu de I'extérieur vers le
cytoplasme de cellules eucaryotes (e.g. levuremymiteres). Des travaux tendent d'ailleurs a
mettre en évidence le r6le de COPT1 dans l'absmrptacinaire de Cu che&rabidopsis
(Sancenon et al. 2004). Le transporteur IRT1 imydigans le prélévement de’Fet qui est
capable de transporter d’autres cations métalligiieglents (ZA*, Mn** et Cd") ne semble
par contre pas impliqué dans celui d€'GDucié et Polle 2005 ; Puig et al. 2007). D’autre
part, Cu est tres fortement li€ aux groupes foncibs de lI'apoplasme dans les racines
(Mengel et Kirkby 2001). L’adsorption spécifique @a sur les parois cellulaires pourrait étre
une étape préliminaire importante dans le procesbabBsorption, et, a l'instar de Fe
apoplasmique, Cu apoplasmique pourrait étre meébdimis déficience en Cu (Graham 1981 ;
Von Wirén et al. 1995).

Distribution dans la plante

La distribution de Cu entre les racines et lesigamdériennes varie selon I'espéce, le cultivar
et les conditions environnementales (Loneragan 198& nombreux travaux ont mis en
évidence une accumulation de Cu dans les racirexsdilerses especes : maied mayd..)
(McBride 2001 ; Ali et al. 2002), blé tendré&riticum aestivunlL.)(Chaignon et al. 2002b),
colza (Chaignon et al. 2002a) tomate (Chaignonl.e2@02a ; Cornu et al. 2007), niebé
(Vigna unguiculatalL.) (Kopittke et Menzies 2006)Chloris gayanaKnuth. (Sheldon et
Menzies 2005). Le cuivre racinaire est principaletm@poplasmique, donc non absorbé a
I'intérieur des cellules (Graham 1981 ; Marschr@®3l; Chaignon et al. 2002b). En effet, les
parois cellulaires (ou pectocellulosiques) sontstituées d’'un réseau de cellulose, pectines et
glycoprotéines poreux et se comportent comme desngeurs d’ions spécifiques (Allan et
Jarrell 1989). Le cuivre peut ainsi étre adsorbassforme cationique par les charges
négatives des groupes fonctionnels des paroisla@ieis qui sont déprotonés a pH neutre ou
alcalin (particulierement les groupes -COOH). Léviai peut également étre adsorbé sous
forme non ionique par des réactions de coordinadiax groupements contenant de l'azote
eégalement présents dans les parois cellulairegisbiption de Cu au niveau des groupes
fonctionnels des parois cellulaire dans I'apoplasarpliquerait son accumulation dans les
racines et sa faible translocation vers les paga@gennes, particulierement en cas de fortes
concentrations dans le milieu. Lors de la tranglonavers les parties aériennes, Cu serait
principalement transporté dans le xyleme complexedes acides aminés (histidine, voire
nicotianamine) (Pich et Scholz 1996 ; Liao et 8D@) et des acides organiques (citrate) (Puig
et al. 2007).

Le cuivre présente une mobilité limitée a la fodmsl les racines et dans les parties aériennes.
Les jeunes organes aériens sont par consequergredeg premiers sites a développer des
symptomes de déficience en Cu (Kabata-Pendiasrelide1992). D’autre part, étant donné
les propriétés rédox de Cu et ses fortes capad#ésomplexation, Cu est normalement
présent a l'intérieur des cellules, dans le cyt®pla et principalement dans la vacuole, sous
forme de complexes avec des chélateurs capablésrg®nner la concentration en espece
ionique libre : anions organiques (citrate, malasgjdes aminés (histidine, nicotianamine),
métallothionéines et phytochélatines (Marschneb13®lemens 2001 ; e et Polle 2005).

Réles physiologiques
Le cuivre divalent est facilement réduit en Cu malent instable. Ainsi, Cu lié

enzymatiquement participe a des réactions d’oxytiargon principalement dépendantes du
changement de valence : Cur € — Cu" (Mengel et Kirkby 2001). Il est associé & de
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nombreuses enzymes intervenant dans des processisolpgiques clés tels que la
photosynthese et la respiration (Bussler 1981 ;Kérakt Webb 1981 ; Kabata-Pendias et
Pendias 1992 ; Mengel et Kirkby 2001) :

- la plastocyanine des chloroplastes : protéine @paint a la chaine de transport des
électrons au cours de la photosynthese,

- la superoxyde dismutase : responsable de la dig@tkiin de radicaux superoxydes,

- la cytochrome oxydase : oxydase terminale de lénehde transport d’électrons dans
les mitochondries (respiration),

- l'ascorbate oxydase : catalysant les réactionsydiation de I'acide ascorbique,

- les péroxydases et les phénols oxydases : enzyn@®uées dans la synthese des
plastocyanines et de la lignine, respectivement.

Le cuivre intervient également dans le métabolisie® hydrates de carbone, des lipides et de
'azote (Marschner 1995). Par ailleurs, Cu a uretefinarqué sur la formation et la
composition chimique des parois cellulaires via sole direct dans la biosynthése de la
lignine. D’ailleurs, chez des plantes souffrantdificience en Cu sévere, les vaisseaux du
xyleme sont insuffisamment lignifiés (Bussler 19&labata-Pendias et Pendias 1992).

[.3.2. Le cuivre, élément phytotoxique

Le cuivre, comme les autres éléments essentielMB, Mo et Zn, est un oligoélément
potentiellement phytotoxique en trop forte concatidn. La phytotoxicité de Cu se manifeste
principalement au travers de la rhizotoxicité etfqga de la mise en place d’'une déficience
induite en Fe. Par ailleurs, sa phytotoxicité semhltérer l'intégrité des membranes
plasmiques des cellules racinaires et affecteetapabilité membranaire provoquant ainsi la
perte d'ions (e.g. K HPQ?) et de solutés (Woolhouse et Walker 1981 ; KaPatadias et
Pendias 1992 ; Marschner 1995).

Rhizotoxicité

Le cuivre s’accumule dans les racines et particuiieent dans l'apoplasme, ainsi, sa
phytotoxicité agit principalement sur la croissamtea morphologie du systeme racinaire
(Woolhouse et Walker 1981 ; Marschner 1995). Urneexde Cu dans le milieu environnant
induit une rhizotoxicité visible au travers d’'unaggsissement et d’une coloration brune des
racines, de la diminution de la ramification etrcambre de poils racinaires et de I'élongation
racinaire globale (Figure 8) (Marschner 1995; Streldt Menzies 2005; Kopittke et Menzies
2006). Des lésions de I'épiderme sont égalemengrgbes ainsi qu'un épaississement des
apex et des dommages occasionnés sur les méristeeseksions de I'épiderme observées
sous toxicité metallique, comme avec Al, pourraiétre dues a une différence de taux
d’élongation entre l'intérieur et I'extérieur desllales. Les effets de la phytotoxicité de Cu
sur I'élongation racinaire sont d’ailleurs simiksra ceux provoqués par Al (Blamey 2001).
La liaison de Al avec des composés pectiques desspeellulaires augmenterait la rigidité
des parois cellulaires et déplacerait les catiomsigoies, particuliérement €adiminuant
ainsi I'expansion cellulaire et donc I'élongatiacinaire. Comme pour les ions®Alles ions
CU?* pourraient inhiber I'élongation racinaire en réduit I'expansion cellulaire et en
augmentant la rigidité des parois cellulaires. Drawart, la rhizotoxicité de Cu pourrait
altérer la nutrition globale de la plante en rédaisle prélevement d’éléments nutritifs a
travers une diminution de la croissance racinaire.
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Figure 8 Effet de la toxicité du cuivre sur la morphologézinaire deChloris gayanaKunth. cultivée en hydroponie : (a)
méristéeme, cuticule et (b) poils racinaires en lgorsanté, (c) poils racinaires et cuticule endommagé) cuticule

endommagée et absence de poils racinaires, (ejtérég et cuticule endommageés, (f) morphologie diesye racinaire
globalement altérée (Sheldon et Menzies 2005).
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La capacité d’échange cationique racinaire (CEGQgneente avec le pH du fait de la
déprotonation des groupes fonctionnels des pasdialaires (Dufey et al. 1985 ; Allan et
Jarrell 1989). Ainsi, I'adsorption de Cu sur lesistituants des parois cellulaires est fortement
dépendante du pH et augmente avec le pH, commervébgar Linehan (1984). La
compétition entre les protons et les ions*'Cet NF* pour la liaison avec les groupes
fonctionnels des parois cellulaires pourrait exdigla diminution de la phytotoxicité de Cu
et Ni lorsque le pH diminue (pour une méme actidiéél’ion libre) correspondant a un effet
protecteur des protons a bas pH (Lexmond et Vaivdan 1981 ; Weng et al. 2003 ; Thakali
et al. 2006a, b ; Zhao et al. 2006 ; Rooney e2@0.7). Cependant, en dessous de pH 5 dans
un sol, la concentration en ion libre de l'alumimitAl** augmente fortement, et devient
fortement compétiteur de &y avec des effets rhizotoxiques en tout point anaés de ceux
causés par Gli Comme pour les protons, des cations comm& @& Mg diminuent
également la rhizotoxicité de Cu de par (i) la cfun de la charge négative induite a pH
alcalin et de I'attraction électrostatique résuttagie cations comme €iet (i) la compétition
pour les sites d’adsorption racinaire (Kinraideletl992 ; Parker et al. 1998 ; Kinraide et al.
2004 ; Vulkan et al. 2004).

Bien que Cu soit majoritairement accumulé dansréesnes et que l'effet majeur de la
phytotoxicité de Cu soit la rhizotoxicité, les vale seuils de phytotoxicité mentionnées dans
la littérature font souvent référence a des donrdsenues dans les parties aériennes,
beaucoup plus faciles d’acces pour la mesure (DatvBeckett 1978; Macnicol et Beckett
1985; Reuter et Robinson 1997). D’ailleurs commentinené par Kopittke et Menzies
(2006), les valeurs seuils de phytotoxicité connd@ss les racines sont rares et fortement
variables. Par exemple, Wheeler et Power (1995) abtenu une valeur critique de
phytotoxicité de 300 mg k§ dans les racines pour du blé tendre cultivé emdpgahie avec
0,5 UM CuSQ et 2,5 FeCGl correspondant a 50% de diminution de biomassepddses
aériennes et des racines, alors que Taylor et Fa85) ont obtenu une valeur seuil largement
plus élevée de 2300 mg Rglans les racines de blé tendre cultivé en hydiiepamrec 30 pM
CuSQ et 17,9 FeHEDTA pour une diminution de biomassd@h pour les parties aériennes
et de plus de 50% pour les racines. La variabiléé seuils de phytotoxicité de Cu obtenus
dans ces deux études peut résulter de variatioascdaditions expérimentales (forme
d’apport de Fe et Cu, age des plantes, especédtighcu

Déficience induite en fer et chloroses

En plus de la rhizotoxicité, la phytotoxicité de €st également connue pour induire dans
certains cas une déficience en Fe et des symptdmeklorose ferriqgue (Kabata-Pendias et
Pendias 1992 ; Marschner 1995 ; Mengel et Kirkb§130Des travaux ont ainsi montré que

les teneurs en Fe des parties aériennes diminwaient’augmentation de la concentration en
Cu en solution (Lexmond et Van der Vorm 1981; TagbFoy 1985) et dans le sol (McBride

2001) chez des céréales comme le mais et le @é,lapparition de symptédmes de chlorose
ferrique. Les travaux de Lexmond et van der Vor88({) ont également mis en évidence la
diminution des teneurs en Fe des racines avecriantation des concentrations en Cu en
solution (a partir de pH 4.7) et Linehan (1984 aearvé une diminution de I'adsorption de Fe
sur les racines avec I'augmentation du pH et d@tption de Cu.

Des niveaux élevés de Cu peuvent également indaifermation de radicaux libres et
provoquer un stress oxydatif (Yruela 2005). Ceaitir sur la peroxydation des lipides et
entrainer la destruction des membranes plasmidaiet®térioration de la structure et de la
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composition des thylakoides et des chloroplastegeales photosystemes et ainsi inhiber la
photosynthese (Yruela et al. 1996 ; Quartacci.e2@00 ; Ciscato et al. 1997 ; Yruela 2005).
Le contenu en chlorophylle semble également étrendié par 'augmentation des teneurs en
Cu (Mocquot et al. 1996 ; Ciscato et al. 1997) plirs de l'induction d’'une déficience en Fe,
la toxicité de Cu pourrait aussi agir directemantla photosynthese, en altérant notamment
la chaine de transport d’électrons, et induiresyesptdémes de chlorose.

D’autres déficiences en nutriments induites pareyoes de Cu ont parfois été rapportées,
telles que la déficience en phosphore (Lexmond &t der Vorm 1981). Au champ, la
réduction de I'élongation racinaire sous I'effetldehizotoxicité de Cu, a pour effet principal
de diminuer fortement la capacité de la planteuwvigpses besoins en eau et en nutriments, a
I'instar de ce qui se passe dans le cas beaucasmptumenté de la rhizotoxicité aluminique
en sols acides (Marschner 1991 ; Rengel 1996 hidacet al. 2004).

Tolérance

Le cuivre est un élément fortement toxique capalelecatalyser la production de radicaux
libres qui sont de puissants oxydants. Par conségles plantes ainsi que les autres
organismes ont développé des mécanismes compléaaébstasie pour maintenir dans une
gamme étroite les concentrations en oligoélémeaissque Cu et minimiser les risques de
phytotoxicité (Clemens 2001). Les principaux congms de 'homéostasie des métaux dont
Cu sont des processus de transport, de chélatohm stquestration.

Parmi les processus de tolérance envers Cu, lat@rélde Cu dans le milieu externe via
I'exsudation racinaire de ligands organiques susiiep de complexer les ions €permet

de diminuer sa biodisponibilité, sous réserve gsedomplexes formés ne puissent étre ré-
absorbés par la racine. D’allleurs, la sécréti@nabns organiques a été observée en réponse a
de fortes teneurs externes en Cu et Al chez digsezspéces, dont le blé, ce qui diminuerait
leur biodisponibilité (Rengel 1996 ; Murphy et 4899 ; Ma et al. 2001 ; Nian et al. 2002 ;
Qin et al. 2007). Dans le cas de Al, cette adaptat été étudiée en détail, jusqu’'a
I'identification moléculaire des génes régulanttiaité des canaux ioniques impliqués dans
'exsudation du malate chez le blé (Sasaki et @042 Un génotype sensible d'orge
(Hordeum vulgarel.) a été transformé génétiguement a l'aide duegdbMT1 de blés
tolérants, lui conférant ainsi une résistance ac@ua rhizotoxicité de Al (Delhaize et al.
2004). Des recherches analogues portant sur I'eisund du citrate sont conduites chez
d’autres céréales telles que le mais (Pineros ehign 2001 ; Pineros et al. 2002). Par
ailleurs, la séquestration de Cu dans les vacuwailes sa chélation avec des ligands dans le
cytoplasme (e.g. métallothionéines, phytochélatirmsdes organiques et aminés) sont
d’autres mécanismes de tolérance qui détoxifientaemponnant les concentrations de Cu
cytosoliques (Marschner 1995; Clemens 2001; Yr@el@s). L'exclusion de Cu des parties
aériennes par accumulation dans les racines, paletnent par adsorption sur les parois
cellulaires, est également un autre mécanisme ldeatze a la toxicité de Cu. Néanmoins,
une telle accumulation racinaire de Cu, via I'imifishtion dans I'apoplasme, peut entrainer
une rhizotoxicité comme mentionnée précédemmentrqdhmer 1995) et a linstar de la
rhizotoxicité aluminique qui est comparativemerduomoup plus abondamment documentée.

Par ailleurs, certaines plantes tolérantes aux urétemme Pb, Zn, Ni, Co et Cu, sont
capables d’accumuler dans leurs parties aérienassqdantités 100 fois supérieures aux
teneurs normales. Par exemple, des plantes hypenatatrices comme&hlaspi caerulescens
et Elsholtzia splendensont capables d’accumuler des concentrations ieupés a 1 000
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mg g de Cu dans les parties aériennes, vraisemblabtepsenchélation et séquestration
dans les vacuoles (Mulligan et al. 2001 ; Puig let2@07). Il a été observé que la flore
hyperaccumulatrice de Cu était beaucoup moins skivgue celle capable d’hyperaccumuler
Ni et davantage que celle capable d’hyperaccumzieet Pb (Reeves 2003).

1.3.3. Activités rhizosphériques et biodisponibilié environnementale du cuivre

L’acquisition des éléments (nutritifs et contamitsnpar les racines est un phénoméne
comprenant trois étapes majeures capables d’irferdeur biodisponibilité : la mobilisation,
le transport dans la rhizosphére et I'absorptidiméérieur des cellules racinaires (Hinsinger
1998 ; Cetois et al. 2003 ; Hinsinger et al. 2004).

La rhizosphere

Selon Harmsen et al. (2005), une zone bio-influenpéut-étre définie quel que soit
'organisme considéré comme le volume de sol (dBesvironnement immédiat de
I'organisme) dans lequel la disponibilité des élatagetin fine leur biodisponibilité, est
influencée par la présence et les activités dgdimisme (Figure 1). Dans le cas des plantes,
cette zone bio-influencée correspond a la rhizagpltgui est définie comme le volume de sol
influencé par l'activité racinaire (Hilther 190Darrah 1993 ; Hinsinger 1998 ; Hinsinger et
al. 2005). L’extension de la rhizosphere varie daatature de la plante, les éléments nutritifs
considéres et les propriétés physiques du sol.iAwir les éléments peu mobiles (e.g. le
phosphore et la plupart des oligoéléments) I'extende la rhizosphére est souvent limitée a
moins d’'un millimétre, alors que pour des élémémttement mobiles (e.g. I'azote sous forme
de nitrate), la rhizosphere peut s’étendre surgyes centimétres (Hinsinger 1998 ; Chaignon
2001 ; Hinsinger et al. 2005). Dans le cas de Quest un élément peu mobile dans le sol, la
rhizosphere ne s’étendrait pas au dela du millien&utour des racines (Chaignon et
Hinsinger 2003). Des simulations réalisées recem@éaide du modele de Barber-Cushman
sur des sols viticoles de la région Languedoc-Rboissont montré que la zone
d’appauvrissement en Cu de la solution du sol Befist de son absorption par les racines de
blé dur s’étendait au maximum jusqu’'a 0,4 a 1,1 tbenMerrer 2007).

Activités racinaires et biodisponibilité environnenentale du cuivre

Les activités racinaires peuvent modifier les pigips chimiques du sol (pH, concentrations
ioniques, potentiel rédox, teneur en COD) et meéilides éléments en traces métalliques a
partir de la phase solide du sol et ainsi modifieur biodisponibilité (Mench 1990 ;
McLaughlin et al. 1998 ; Hinsinger 2001 ; HinsingeiCourchesne 2007)(Figure 9).

Le prélevement d’eau et de solutés présents dassllaion du sol par les racines peut

modifier leur concentration dans la rhizosphérensfi un appauvrissement en éléments
nutritifs comme K et P, résultat de l'effet-puitesdracines, est responsable d'une force
motrice pour leur diffusion vers la surface radieailUn enrichissement peut également se
produire, particulierement pour des éléments ptésem forte concentration dans la solution
du sol par rapport & la demande de la plante, co@anet Mg (Hinsinger 1998 ; Séguin et al.

2004 ; Hinsinger et al. 2006). De tels changemdatsoncentration dans la solution du sol
peuvent modifier les équilibres chimiques gouvetramynamique des éléments dans le sol

by

et induire leur mobilisation a partir de la phas#ide via par exemple l'altération de
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minéraux ou, dans le cas contraire, la précipitatie minéraux (e.g. carbonates de calcium)
(Hinsinger 1998 ; Hinsinger et al. 2006). Dansdse de Cu, qui est fortement adsorbé par les
constituants de la phase solide du sol et peu mollilest n'est pas slr que de tels
phénomeénes aient une importance significative, pcéventuellement la mobilisation a
partir de la fraction échangeable de Cu du soldi€eit al. 2003). Cependant, la modélisation
des profils d’appauvrissement en’Ceonduite & I'aide du modéle de Barber-Cushman sur
des sols viticoles de la région Languedoc-Roussidlcsuggéré qu’une trés forte diminution
de la concentration se produisait au voisinage ichatéle racines de blé dur, soit a moins
d’environ 1 mm de la surface (Le Merrer 2007).

phase
racine solution du sol solide

désorption
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i —— e
« _
o OH-
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(Y] /,’ \
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Figure 9 Interactions chimiques induites par les activi&snaires (et microbiennes) (d’aprés Hinsingerl20Hinsinger et
al. 2005)
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Les modifications de pH induites dans la rhizosplgguvent avoir plusieurs origines : (i) le
déséquilibre des charges traversant la membranemgjae en lien avec le bilan des
cations/anions absorbés par les cellules racindiie$a libération d’anions organiques, (iii)
la respiration racinaire et (iv) le couplage aves grocessus rédox (Hinsinger et al. 2003).
Pour maintenir la balance des charges et régul@Hiecellulaire, les racines liberent des
protons lorsqu’elles prélévent plus de cations diaions, ou, libérent des équivalents
hydroxyles et/ou prélévent des protons dans leimasrse (Hinsinger et al. 2003, 2006).
D’autre part, I'exsudation d’anions organigues lwvitnt également dans ['équilibre
cation/anion par un influx d'équivalents hydroxyles par un efflux de protons pour
contrebalancer les charges négatives portéesgpaniens organiques (Hinsinger et al. 2003).
De plus, la production de G@ans le sol par la respiration racinaire et miobe ainsi que
des réactions rédox, via l'activité réductrice nadie et la sécrétion de composés réducteurs
(acides phénoliques, enzymes réductrices), comniw@ussi a modifier le pH dans la
rhizosphere.
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En modifiant le pH de la rhizosphere, les plantesvent modifier la spéciation et donc la
biodisponibilité de Cu puisque le pH est impliquédnsl de nombreuses réactions chimiques du
sol (dissolution/précipitation, adsorption/désarpti complexation) (Chaignon 2001 ;
Hinsinger 2001). Chez la tomate, une alcalinisagarsols acides, reliée a la diminution de
Cu soluble et donc de sa disponibilité environngalen a été observée par Chaignon
(2001) et Cornu et al. (2007) alors qu’une acidiiicn en sols calcaires a été observée en sols
calcaires (Chaignon et al. 2002a). Chez les ceéygale telles modifications de pH ne
semblent pas étre observées et 'altération du @ldemait pas a 'origine d’une modification
significative de la biodisponibilité de Cu, tout ewins dans les rares études conduites a ce
jour, notamment sur des sols calcaires ou le pHtrést tamponné par la présence de
carbonates de Ca (Chaignon et al. 2002b, Tao 2084).

Environ 25 % du carbone total produit par la phgttiseése par les plantes supérieures est
libéré dans la rhizosphére (Nguyen 2003) sous falen€Q, d’exsudats racinaires (sucres et
polysaccharides, acides aminés et organiques, ipesté&t peptides) et autres rhizodépbts
(cellules desquamées, poils racinaires, etc...)eGibkration de composés organiques par les
racines, également appelée rhizodéposition (Ng@@eR), est un phénomene bien connu qui
est a l'origine de la stimulation de la microfladte sol dans I'environnement immédiat des
racines (effet rhizosphere) (Marschner 1995 ; Higer 1998). Certains exsudats racinaires
ont des propriétés complexantes ou chélatantegeia® cations métalliques (Mench et al.
1988 ; Mench et Martin 1991 ; Hinsinger 1998, 20@kkora et Phillips 2002). Par exemple,
les anions organiques exsudés par les racines, edmuitrate, le malate et I'oxalate ont la
capacité de mobiliser des éléments en traces paplegation (Uren 2001 ; Hinsinger et al.
2006). Cependant, les travaux de Strom et al. (2606 montré que I'efficacité des anions
organiques (oxalate, malate et citrate) a extidé® cations métalliques comme Cu, Zn et Fe
était modérée, comparé a Ca, et, qu'elle diminagéc I'augmentation du pH pour des
éléments comme Fe et Zn alors qu’elle augmentait Go. Le role joué par ces complexants
pourrait également étre limité par leur faible aamcation en solution du fait de leur forte
adsorption sur la phase solide et de leur rapidgad@tion par les microorganismes du sol
(Jones 1998 ; van Hees et al. 2002, 2003 ; Jonas 2003). Les céréales sont connues pour
sécréter des chélatants de"Fges phytosidérophores) pour augmenter sa biodibjioé,
particulierement en sols calcaires (Romheld 19€8s exsudats présentent des constantes
d’affinités envers les cations métalliques supéesia celles des anions organiques (malate,
oxalate et citrate) (Tableaux 1 et 2). De rarevaw& ont d’ailleurs mis en évidence
'implication de ces complexants dans l'augmentatie la biodisponibilité de métaux
comme Cu, Zn, Cd et Ni, y compris en sols calcajMsrakami et al. 1989 ; Treeby et al.
1989 ; Rémheld et Awad 2000 ; Chaignon et al. 2D0&imsi, chez les céréales, I'exsudation
racinaire de ligands organiques comme les phytogit®res semble pouvoir modifier la
spéciation de Cu et augmenter sa biodisponibyitéopmpris en sols calcaires (Treeby et al.
1989 ; Chaignon et al. 2002b ; Reichman et Par@G@bp
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Tableau 1 Constantes de stabilité de complexes formés ear@nions organiques communément sécrétés (ciraiate
et malate) et des métaux (d’aprés Ryan et al. 2001)

citrate oxalate malate
Fe* 11,5 7,7 7,1
ca** 4,7 3,0 2,7
cu® 5,9 6,2 3,4
zn? 5,0 4,9 2,9
Mn?%* 4,2 4,0 2,2

Tableau 2 Constantes de stabilité de complexes formés emtret l'autres métaux divalents et deux phytosidéoms :
I'acide muginéique (MA) et I'acide 2’-déoxymuginéig (DMA) (d’aprés Murakami et al. 1989)

ca® Mn?%* Fe? zn? Ni%* Fe¥ cu®
MA 3,81 8,30 10,14 12,69 14,92 17,71 18,10
DMA 3,34 8,29 10,45 12,84 14,78 18,38 18,70

Activités microbiennes et biodisponibilité environrementale du cuivre

Comme les activités racinaires, les activités niiones stimulées dans la rhizosphere via
I'exsudation racinaire de composés organiques athizodéposition peuvent agir sur la

spéciation des éléments métalliques (e.g. Cu, F&Zmt et par conséquent sur leur

biodisponibilité.

Les activités microbiennes (bactériennes et foregysont a l'origine de la modification de
propriétés chimiques du sol comme le pH, le potémé&dox et la concentration de ligands
organiques (Figure 9). La production d'acides oigaes, d’enzymes et d’acides aminés peut
favoriser la mobilisation (dissolution) d’ions midtpues par hydrolyse enzymatique,
protonation et complexation (acidolyse, acido-camplyse et complexolyse) a partir de la
phase solide. La dégradation microbienne de ligaodganiques (acides organiques,
sidérophores, matiéres organiques solubles etpkaitie) complexant des métaux comme Cu
peut également augmenter la concentration en sol@i donc la disponibilité des métaux
initialement complexés (Bar-Ness et al. 1992 ; Winén et al. 1993 ; Bourrelier et Berthelin
1998). Par ailleurs, la sécrétion de sidérophoaedgs microorganismes (e.g. ferrioxamine B,
DFOB, rhizoferrine, pyoverdine, etc...) qui sont désgants complexants de'Eeen réponse

a la faible disponibilité de Fe, augmente la bipdisbilité de Fe pour les microorganismes et
éventuellement pour les plantes, méme si ce depuaart est encore sujet & controverse
(Crowley et al. 1992 ; Shenker et al. 1996 ; Yehatlal. 1996 ; Fett et al. 1998 ; Crowley
2001 ; Rrocgo et al. 2003 ; Lemanceau et al. 2006).

D’autre part, plus de 80 % des végétaux supérisond mycorhizés par des champignons
symbiotiques ecto- ou endomycorhiziens (Smith eadR&997) qui peuvent avoir un effet
direct sur la biodisponibilité d’éléments en tracesdtalliques via leur immobilisation sur les
structures fongiques, la solubilisation de minéraoxteurs de métaux et la production de

30



complexants (Leyval et Joner 2001). Outre leuroactiirecte, ces partenaires fongiques
peuvent aussi agir indirectement sur la biodispbtéld’'éléments en traces métalliques, via
la modification des communautés microbiennes riplaésques ou de I'exsudation racinaire.
En effet, les champignons mycorhiziens peuvent frewda croissance et la composition des
communautés microbiennes rhizosphériques par chargequalitatif et/ou quantitatif de
I'exsudation racinaire et modification du pH du @bnn et al. 2002).

l.4. Acquisition du fer chez les graminées

Le fer est un élément essentiel pour les végétaypérieurs qui est impliqué dans des
processus physiologiques essentiels tels que loogyrdhese et la respiration (Marschner
1995). Bien que cet élément soit abondant dansdiss sa disponibilité est faible et diminue
fortement avec I'augmentation du pH en raison déaible solubilité des oxydes de 'Fe
(Lindsay 1979). Les concentrations de Fe solublg par conséquent généralement bien en
dessous de celles requises pour une croissancmabptdes plantes qui sont estimées a
environ 10° M, concentrations atteintes a des valeurs de gétigures a 3 (Figure 10)
(Lindsay 1979 ; Ma 2005). Pour pallier a cette I@mitlisponibilité de Fe, particulierement
importante dans les sols calcaires, les plantesiémrloppé deux stratégies d’acquisition de
Fe (Figure 11).

log activité

Figure 10 Spéciation de Fe, espéces chimiques résultartyiirdlyse de F& en équilibre avec Fe du sol en fonction du pH
(Lindsay 1979)

Les plantes de stratégie | augmentent la solubiiée Fe en libérant des protons et
probablement des réducteurs/complexants (acideanigpges et phénoliques) dans la
rhizosphére. Le Pesolubilisé est ensuite réduit en"Fear une réductase présente sur la
membrane plasmique des cellules de I'épiderme aaeiret prélevé sous forme de'Fmr un

transporteur spécifiqgue. Les génes IRT1 (Iron Ragdl Transporter 1) codant pour un
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transporteur spécifique de #et FRO (FRO1 et FRO2) (Ferric Reductase Oxidasejrut
pour une reductase de*ehelate ont été identifiés dans les racines deespéces et sont
induits sous déficience en Fe (Robinson et al. 2988t et al. 2002 ; Ma 2005). Les plantes
de stratégie Il, représentées par les graminérescamctérisées par la synthése et la sécrétion
accrue sous déficience en Fe de chélatants dk (s phytosidérophores) et par le
prélévement du complexe 'Fehytosidérophore par un transporteur spécifiquénifeld
1987 ; Curie et Briat 2003). Cette stratégie etdilliée ci-dessous.

Les plantes de stratégie | semblent étre plus digmees du pH du sol que les plantes de
stratégie Il, vraisemblablement du fait du pH optimde la réductase (autour de 5) qui est
fortement inhibée a des valeurs de pH supérieureAinsi, les plantes de stratégie | seraient
moins efficaces pour acquérir Fe en sols calcatremnc plus sensibles a la déficience en Fe
et a la chlorose ferrique dans ce type de soldepiplantes de stratégie Il (Marschner et al.
1986 ; R6mheld 1987).

Stratégie |

ATP
H* ——» H*
ADP
. réducteurs
chélateurs
NADPH* + H* E Fe3*-chélateur E
p
NADP* Fe2*

FeZ+ «—] _J

_®_, os
£ 6

cytoplasme membrane rhizosphére
plasmique

@)

Stratégie I

Figure 11 Stratégies d’'acquisition du fer chez les plantggseures (d’aprés Marschner 1995 ; Ma 2005)
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[.4.1. La stratégie des graminées
Synthese des phytosidérophores

Depuis la découverte de lI'acide muginéique (MA)gkes exsudats racinaires d’orge comme
substance chélatante de"FéTakagi et al. 1976 ; Takemoto et al. 1978), nenposés
analogues au total ont été isolés et identifieairpde différentes espéces et cultivars de
graminées : l'acide 3-hydroxymuginéique (HMA), ide avénique A (AVA), l'acide 2'-
déoxymuginéique (DMA), I'acide 3-épihydroxymuginée(épiHMA), I'acide 3-épihydroxy-
2’-déoxymunginéique (épiHDMA), l'acide distichonigu ainsi que les deux composés
suivant identifies chez des graminées pérennesjdéa 3-hydroxy-2'déoxymuginéique
(HDMA) et I'acide 2’-hydroxyavénique A (HAVA) (Nonto et al. 1987 ; Shi et al. 1988 ; Ma
et Nomoto 1996 ; Mori et al. 2001 ; Ma 2005 ; Uenial. 2007). Leur voie de biosynthese a
été caractérisée (Figure 12) et la plupart desgygmpliqués ont été clonés, notamment NAS
(nicotianamine  synthase), NAAT (nicotianamine arriaosférase) et DMAS
(deoxymugineic acid synthase) (Mori et al. 2001g RDO5 ; Bashir et al. 2006). Tous ces
genes sont induits spécifiguement dans les rasimigs déficience en Fe (Murata et al. 2006).
La méthionine sert de précurseur principal a lat®se de la nicotianamine, acide aminé non
protéinogénique ubiquiste chez les plantes et gunplidans I'homéostasie de Fe et le
transport longue distance d’éléments en trace hggtaldont Cu et Zn (Pich et Scholz 1996 ;
Stephan et al. 1996 ; Pich et al. 2001). La voiebmsynthése des phytosidérophores se
poursuit par la substitution d’'un groupe aminé faahde la nicotianamine par un résidu
hydroxyle pour former le premier phytosidérophdiagide 2-déoxymuginéique (DMA) (Ma
et Nomoto 1996 ; Ma 2005). Les étapes suivanté&rdiit ensuite selon I'espéce de graminée
considérée.

Les végétaux supérieurs sont caractérisés paraiinle £xigence en Fe et une faible mobilité
de Fe a l'intérieur de la plante. Le contenu erdée tissus chlorophylliens est de I'ordre de
100 mg k' de matiére séche (Ma et Nomoto 1996 ; Ma 2008 eiveau critique pour une
large gamme de plantes est de 50 mg ki matiére séche (Erenoglu et al. 2000). Pour
satisfaire la demande en Fe et éviter les risqgagshgitotoxicité de Fe (stress oxydatif) (Briat
et al. 1995), la biosynthese des phytosidérophesegefficacement régulée. Elle débute avant
I'apparition des symptémes de chlorose ferriqguedgigsla concentration en Fe dans le milieu
extérieur est réduite et est stoppée dés que lgermes en Fe pour la croissance sont
satisfaites, évitant ainsi toute toxicité provoquee un prélevement excessif. D’autre part,
plus la déficience en Fe est importante, plus Entjté de phytosidérophores synthétisés est
grande (Marschner et al. 1987 ; Ma et Nomoto 19B6&3. phytosidérophores semblent étre
synthétisés toute la journée et accumulés a lieiérdes cellules racinaires avant leur
sécrétion le matin suivant (Ma et Nomoto 1996 ;2085).

Sécrétion des phytosidérophores

La sécrétion des phytosidérophores suit un rythimend qui a été caractérisé chez plusieurs
especes de graminées : l'or¢o(deum vulgard..) (Takagi et al. 1984), le blé tendre (Zhang

et al. 1991) et la festuque rougéestuca rubralL.) (Ma et al. 2001). Généralement, la

sécrétion de phytosidérophores commence 2-3 h #prédbut de la phase lumineuse et se
poursuit pendant environ 3-4 h (Takagi et al. 19B&ichman et Parker 2007a). La quantité
de phytosidérophores sécrétés est fonction deefigité de la déficience en Fe et serait bien
supérieure a la quantité de Fe réellement prélpateles racines (Takagi et al. 1984 ;

Marschner et al. 1986).

33



ATP
ch-mT
2
e O\(‘H OH
HCO, Nl
C“‘ MTR
H:C—$—CHy—CH,—CO—CO00" ou J)H
NH,* KMB
R—CH—COO" Met cycle
Ade
R—CO—COO"
H,C—
NH;* cu,
- NH‘. oy
HyC—8—CH,—CHy;—CH—C00 CH_,W

L-Met lIW—S‘——CszCHlfCH*—"COO CH CH

TH1 OH OH

ATP CH —Ade
CH—LH
PPi+Pi SAM OH OH

COOH

’\/LYL/\/L i3

2'-Hydroxyavenic acid A

CO0O’ =
P /\/Cio /\/‘io )
/\/!\ ’\/'\ /\/]\OH B NH* NH," OH
Avemc acid A L .
2'-Deoxymugineic acid

COOH COOH

oo coor COOH Lo coor
uo'éNfMNMOH é /\l)\ o HO""""éNH(\/‘\ NH?\/LOH

3-Hydroxy-2'-deoxyimugineic acid "B L i R e
yCroxy YougH Muginelo:acl 3-Epihydroxy-2"-deoxymugineic acid

COOH COOH
NP PN N VR .
3-Hydroxymugineic acid 37Epmydruxymugmt:1c acid
:
]
L}
*
CGOH

OH

Distichonic acid
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La libération de phytosidérophores semble prineipant localisée au niveau des zones
apicales des racines (Yoshida et al. 2004) etctnérolée en partie par la température de
I'environnement racinaire (Ma et al. 2003) et parphotopériode, en particulier I'intensité
lumineuse (Cakmak et al. 1998). Les travaux récdat®eichman et Parker (2007a) sur du
blé tendre suggérent néanmoins que la sécrétiphytesidérophores serait gouvernée par les
changements de lumiere plutdt que de températureuti® part, la sécrétion de
phytosidérophores semble étre dépendante de datiin d’énergie métabolique sous forme
d’ATP et impliquerait le co-transport équimolaire §" sous la forme KMA™ par I'action
d’'une ATPase HK™ (Takagi 1993 ; Mori 1994 ; Sakagushi et al. 19¥)ntrairement aux
génes impliqués dans la synthése de phytosidérephdes génes responsables de leur
sécrétion n'ont pas encore été identifiés. Tousefain mutant de mais (YS3) qui est
défectueux dans la sécrétion de phytosidérophstesanu (Lanfranchi et al. 2002).

Différents travaux ont mis en évidence l'implicatiode la déficience en Zn dans
'augmentation de la sécrétion de phytosideroph{@e&kmak et al. 1994, 1996 ; Erenoglu et
al. 2000 ; Rengel et Romheld 2000a, b ; Tolay e2@D1 ; Susuki et al. 2006). Néanmoins,
les quantités sécrétées semblent étre largemestisuges sous déficience en Fe que sous
déficience en Zn (Erenoglu et al. 2000 ; SusulkdleR006). Certains auteurs suggéraient que
cette réponse était induite indirectement par kcieédce en Fe (Walter et al. 1994 ; Rengel
1997). Néanmoins, les travaux récents de Susuii. ¢2006) tendent a mettre en évidence
'implication directe de la déficience en Zn dars dynthése des phytosidérophores. En
revanche, la sécrétion de phytosidérophores nastipduite sous déficience en Cu et Mn
(Gries et al. 1995). Ainsi, la sécrétion de phylesbphores chez les graminées serait une
stratégie d’acquisition de Fe et potentiellementZdemais pas d’autres éléments en traces
métalliques tels que Cu (Meda et al. 2005). Ceéxalue pas pour autant I'implication des
phytosidérophores dans I'acquisition de Cu chegtaminées.

Propriétés des phytosidérophores et mobilisation dter

Les phytosidérophores ont été identifiés commet élas acides aminés non protéinogéniques
présentant d’étroites similarités avec les sidéoogdh microbiens (Takagi et al. 1984). Ce sont
des chélatants puissants capables de dissoudrep&echélation y compris & pH alcalin.
Dailleurs, les phytosidérophores ont une plus l&iffinité pour C&" et Mg qui sonten
forte concentration dans les sols calcaires, ce eqplique également l'efficacité de la
mobilisation de F& chez les graminées dans ces sols (tableau 2). difé&rents
phytosidérophores présentent une unité structwahemune avec six groupes fonctionnels
(hydroxyle, amine et carboxylique) (Ma et al. 19%hao et al. 2001). Les valeurs de pKa
qui sont relativement basses permettent la dépatitom des groupes fonctionnels a un pH
supérieur & 4 et la formation du complexe selonatio 1:1 (F&' :phytosidérophore) (tableau
3) (Ma et al. 1993 ; Von Wirén et al. 2000). Le qdexe ainsi formé est soluble dans la
solution du sol et permet de transportel Rers la surface racinaire pour étre absoR#.
ailleurs, les difféerents phytosidérophores présentdes différences structurales, notamment
au niveau de I'hydroxylation, qui peuvent modifiaffinité envers F& et donc la capacité a
le solubiliser (Von Wirén et al. 2000 ; Schaafle2@04a).

La solubilité de Fe dans les sols est largementvgyose par les oxydes (en fait,
rigoureusement, il s'agit a la fois d'oxydes, d’hygydes et d’oxyhydroxides) de 'Fe
(Lindsay 1979) qui sont les formes de Fe thermonygaement les plus stables et avec une
tres faible solubilité (Schwertmann 1991). Ces mang représentent pourtant la source
majeure de Fe pour les plantes dans la pluparsales(Schwertmann 1991). Les graminées
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semblent d’ailleurs pouvoir dissoudre des oxyhygld®s de Fe (e.g. ferrihydrite, goethite)
par complexation des phytosidérophores avét &osé a la surface de ces minéraux (Inoue
et al. 1993 ; Hiradate et Inoue 1998 ; BertrandHigisinger 2000 ; Reichard et al. 2005 ;
Kraemer et al. 2006) y compris en sols calcaireakdgji et al. 1984 ; Takagi et al. 1988).
D’autre part, Fe complexé avec des substances hesiityydrosolubles du sol pourrait
également étre mobilisé par les phytosidérophddeskie 2000 ; Cesco et al. 2000, 2002).

Tableau 3 Valeurs de pKa pour trois phytosidérophores :idlaanuginéique (MA), I'acide 2’-déoxymuginéique (2Ylet
I'acide 3-épihydroxymuginéique (épiHMA) (cité davien Wiren et al. 2000)

phytosidérophore  valeurs de pKa

pKa, pKa, pKas pKa, pKas
MA 2,39 2,76 3,40 7,78 9,55
DMA 2,35 2,74 3,20 8,25 10,00
épiHMA 2,35 2,74 3,25 7,10 9,62

Transport du complexe fer-phytosidérophore

Les graminées sont également caractérisées parrd@vement du complexe e
phytosidérophore par un transporteur spécifiquergbtaner et al. 1989) qui a été identifié
chez le mais (ZmYS1) par Curie et al. (2001) efgko(HvYS1) par Murata et al. (2006). Ce
systéme de transport spécifique du complexe phid¢osphore-F& est localisé sur la
membrane plasmique des cellules racinaires (Maeschhal. 1986 ; Mori 1994) et peut
transporter les différents complexes Fe-phytosplésoes formés (Romheld et Marschner
1986). Les travaux de Murata et al. (2006) ont méoiwgjue, contrairement au transporteur
ZmYS1, HvYS1 serait spécifique du transport du clexg Fe-phytosidérophore et des
complexes formés avec d’autres cations métalliquesme Cu et Zn ne seraient donc pas
transportés par HvYS1, du moins en expression d¢iétgre. D’autre part, le géne ZmYS1
code pour un transporteur € -phytosidérophore (Schaaf et al. 2004a) dont lahsyge
serait accrue sous déficience en Fe (Curie e8Il Le couplage du transport du complexe
phytosidérophore-Fequi est neutre ou chargé négativement & pH 7 (Woén et al. 2000),
avec un ou plusieurs protons, permettrait un pegfeant racinaire efficace méme a pH alcalin
(Schaaf et al. 2004 a, b).

Méthodes de détermination des phytosidérophores

Des méthodes indirectes et directes ont été déuéssppour quantifier les phytosidérophores.
Les méthodes indirectes sont fondées sur la ca&padeitmobilisation de Fe ou Cu des exsudats
racinaires. Les essais de solubilisation de Feddiat al. 1976) et de liaison de Fe (Gries et
al. 1995), ainsi que les essais de mobilisatioGCud€Treeby et al. 1989 ; Cakmak et al. 1996 ;
Rengel et ROmheld 2000 ; Tolay et al. 2001 ; Chaigat al. 2002b) et Cu-CAS (Chrome
Azurol S) (Shenker et al. 1996) sont les quatrehods indirectes les plus employées. Ces
méthodes présentent I'avantage d’étre facilesdespet peu onéreuses mais elles présentent
€également certains inconvénients majeurs comme Bonligné récemment Reichman et
Parker (2007b). Globalement, ces méthodes ne pmemhgias de distinguer les différents
types de phytosidérophores des autres composédecants, par exemple les sidérophores

36



microbiens et les acides organiques. Elles mangegaiement de sensibilité pour quantifier
les phytosidérophores, notamment la méthode Cu-@A&e semble pas adaptée a de faibles
concentrations. D’autre part, ces meéthodes peuseuns-estimer les quantités réellement
sécrétées, particulierement les méthodes de matinlis de Cu et de solubilisation de Fe.
Malgré ces inconvénients, ces méthodes semblenhnmmaas adaptées pour estimer
qualitativement la sécrétion de phytosidérophoReEidhman et Parker 2007b). Récemment,
Reichman et Parker (2007b) ont développé un essdifid de liaison de Fe qui semble
présenter une bonne relation stoechiométriqgue dagreconcentrations estimées par cette
méthode et connues (ajoutées) et une meilleurésp@gue les autres méthodes indirectes.

Contrairement aux méthodes indirectes, les méthditestes (HPLC) ont I'avantage de
différencier et de quantifier séparément les phgtmephores (Neumann et al. 1999 ; Weber
et al. 2001). Lorsqu'elles sont couplées a un spewitre de masse, elles permettent
eégalement de déterminer la nature des complexagerCes meéthodes directes ont d’ailleurs
permis de mettre en évidence la formation de coxeglentre les phytosidérophores et des
éléments en traces métalligues dont Cu (Bakkaual.e006 ; Xuan et al. 2006). Ces
méthodes directes sont néanmoins colteuses, longuekfficles & mettre en ceuvre,
particulierement au niveau de la purification déytpsidérophores avant leur dosage qui
nécessite des connaissances techniques spécifidpeswutre limitation majeure est I'absence
d’étalons commerciaux de phytosidérophores, erdiwee détermination quantitative par ces
méthodes chromatographiques qui sont comparatives.

1.4.2. Différence de sensibilité a la déficiencender inter- et intra-spécifiqgue chez les
céréales

Pres d’un tiers des terrains cultivables mondiaunt ges sols calcaires et présentent de ce fait
une faible solubilité de Fe et Zn et, par conségudes risques élevés de déficience en ces
éléments (Rengel et Romheld 2000 ; Suzuki et aD6R0Les réponses adaptatives des
graminées leurs conferent une meilleure résistanda chlorose ferriqgue induite par la
déficience en Fe, comparativement aux plantesrdéégte | (Romheld 1987 ; Schaaf et al.
2004a). Il existe néanmoins des différences ingtrintra-spécifiques de résistance a la
déficience en Fe et Zn chez les céréales.

De nombreux travaux ont mis en exergue des diftaenle sensibilité a la déficience en Zn
et Fe entre espéces de graminées et leurs cultfMasschner et al. 1986 ; Rémheld et
Marschner 1990 ; Cakmak et al. 1997, 1998, 200dngel et Rémheld 2000a, b ; Crowley et
al. 2002). Ainsi le triticaleTriticum x Secalg, le seigle $ecale cerealt.), I'orge et le blé
tendre présenteraient une meilleure résistancedéficience en Zn et Fe alors que le blé dur
serait plus sensible (Cakmak et al. 1997, 1998lay¢a et al. 1999 ; Rengel et Rémheld
2000a, b). Les travaux de Kawai et al. (1988) eRdmheld et Marschner (1990) ont mis en
évidence des différences de sécrétion de phytagitiéres en lien avec la résistance a la
déficience en Fe. Ainsi, une diminution du tauxliédération des phytosidérophores serait
reliée avec une diminution de résistance a la @é¢foe en Fe entre les graminées suivant
'ordre : orge Hordeum vulgareL.) > blé > riz QOryza sativumL.) > mais >> sorgho
(Sorghumbicolor L.). Les travaux de Rengel et Romheld (2000b)pamtailleurs montré que
des cultivars plus résistants a la déficience esdeeétaient davantage de phytosidérophores
que des cultivars sensibles et que le blé dur, gguasible que le blé tendre a la déficience en
Fe et Zn, sécrétait moins de phytosidérophoreslgusé tendre. Ces travaux mettent en
évidence une relation entre la quantité de phyéosghores sécrétés, le prélevement de Fe et
Zn et la résistance a la déficience en Fe et Auggéerent que les différences de sensibilité
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entre especes et cultivars pourraient étre détéesinpar leur capacité a sécréter des
phytosidérophores. Néanmoins, la corrélation datiguantité de phytosidérophores sécrétés
et la résistance a la déficience en Fe et Zn pasttoujours observée. D’ailleurs, les travaux
de Cakmak et al. (1998), Erenoglu et al. (2000CHwley et al. (2002) suggerent que
I'adaptation des plantes a la déficience en Fenet&peut étre attribuée a la seule différence
de sécrétion de phytosidérophores. En effet, |&peénent supérieur de Fe et Zn, observé
chez des espéces moins sensibles comme I'orgdréidale, pourrait étre di a une meilleure
croissance racinaire, une surface racinaire plersdée, une meilleure répartition de Fe et Zn
dans la plante et une translocation supérieurelgsrparties aériennes (Cakmak et al. 1997 ;
1998 ; Erenoglu et al. 1999 ; Crowley et al. 2002).

D’autre part, les différentes espéces de gramiséetent différents phytosidérophores avec
un type de phytosidérophore dominant dans chaqoetgge (Shi et al. 1988 ; Romheld et
Marschner 1990). Les travaux de Von Wirén et adO@ ont montré que la structure des
phytosidérophores pouvait influencer la stabilité cbmplexe formé avec Feet donc
I'acquisition de Fe. Ainsi, & un pH compris entret47, la capacité a chélater'Feemble
diminuer suivant l'ordre : HMA > MA > DMA. De pludges formes hydroxylées (HMA,
épiHMA, MA, AVA) formeraient des complexes remarglement stables avec 'Fed pH
acide. Comme suggéré par Von Wirén et al. (200@)naimbreuses plantes résistantes a la
chlorose, comme l'orge et le seigle, synthétisenhcipalement des phytosidérophores
hydroxylés (MA, épiHMA, HMA), alors que le phytogibphore non hydroxylé DMA
prédomine chez les especes sensibles comme lehiaigz. Ainsi, les espéeces de graminées
produisant des phytosidérophores hydroxylées, cotiurge et le seigle, pourraient avoir un
avantage notamment en environnement acide, comrue metsent a la surface de la
membrane plasmique ou le pH est localement acidifd@use de l'activité de I'HATPase
(Von Wirén et al. 2000).

1.4.3. Interaction avec la biodisponibilité envirmnementale des métaux

Bien que la stratégie des graminées semble étrerépense adaptative spécifique a la
déficience en Fe et Zn, des travaux ont mis eneéae son implication dans 'augmentation
de biodisponibilité d’éléments en traces métallgyparmi lesquels Cu (Figure 13).

Les travaux de Treeby et al. (1989), Awad et R6mh2000), Zhao et al. (2001) et Chaignon
et al. (2002b) ont mis en évidence sous déficiesteFe, la mobilisation accrue en sols
calcaires des éléments en traces métalliques Cuy, Ndnet Cd, concomitante avec
'augmentation de la sécrétion de phytosidérophdd&sutre part, Reichman et Parker (2005)
ont modélisé avec le code de calcul de spéciatiBOGHEM-PC (Parker et al. 1995) la
capacité de Féet d’autres métaux pour étre complexé par DMAFégl4). Les résultats de
la modélisation suggérent que"Fest majoritairement complexé par DMA & pH acide &
neutre, alors que Zn, Ni, Cd et Cu forment des dexrgs plus stables avec DMA lorsque le
pH augmente. Parmi ces métaux, Cu se distingue eooeti qui présente une forte stabilité
du complexe formé avec DMA sur la plus large ganaeepH (de 5 a 9), c'est-a-dire
correspondant aux valeurs de pH les plus souvewbrgrés dans les sols. A pH neutre ou
alcalin, F&' semble donc incapable de rivaliser avec Cu et dlirpa complexation avec
DMA, vraisemblablement du fait des fortes constantéaffinité des phytosidérophores
envers ces éléments (tableau 2) (Murakami et &9)YLAinsi, en sols calcaires, la sécrétion
de phytosidérophores en réponse a la faible dibpivé@i de Fe pourrait augmenter la
disponibilité environnementale de métaux, parténgiment Cu, ce qui interférerait avec la
capacité des phytosidérophores a alimenter conlemaht la plante en Fe, dées lors que les
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concentrations en Cu deviennent importantes (Reachet Parker 2005), soit notamment en
sols contaminés. D’ailleurs, des travaux ont mogtré la mobilisation et le prélevement de
Fe complexé a des phytosidérophores chez I'orgenéteeduits par des exces de Cu et Zn,
vraisemblablement du fait de I'effet inhibiteur demmplexes métal-phytosiderophores sur la
mobilisation et le prélevemede Fe(Zhang et al. 1991 ; Ma et Nomoto 1993 ; Mori 1994)
Les travaux de Meda et al. (2007) ont par aillemnis en évidence la diminution du
prélevement de Fe-DMA avec 'augmentation de Cdauation suggérant I'implication de la
complexation des phytosidérophores avec Cd.
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Figure 13 Stratégie d’acquisition du fer chez les gramingéemteractions avec la biodisponibilité des élémern traces
métalliques (adapté de Treeby et al. 1989 ; Maresxch@95 ; Schaaf et al. 2004 ; Susuki et al. 2006an et al. 2006 ; Meda
et al. 2007).

En plus du role des phytosidérophores dans la msabdn de métaux, les travaux de
Romheld et Awad (2000), Chaignon et al. (20021}leta et al. (2007) ont mis en évidence
que le prélevement de Zn, Cu, Ni et Cd était sigaiivement supérieur sous déficience en Fe
chez le blé tendre et le mais. lls ont montré wugreentation concomitante de la sécrétion de
phytosidérophores. Ceci suggere I'implication de lagands organiques dans I'augmentation
de la biodisponibilité environnementale de ces métdMeda et al. (2007) ont également
montré une augmentation de la sécrétion de phyagithores en présence d'une forte
concentration de Cd en solution (25 pM) en répanda mise en place d'une déficience
induite en Fe. D’autre part, des complexes fornrméeales phytosidérophores (DMA et MA)
et des éléments en traces métalliques (Zn, Cu, pdirraient étre transportés par le
transporteur ZmYS1 (Roberts et al. 2004, Schaal. @004a ; Meda et al. 2005) mais pas par
HvYS1 qui serait au contraire spécifique des comgddormés avec Fe (Murata et al. 2006).
Le complexe Cu-DMA a d’ailleurs été identifié dades racines de blé, suggérant le
prélevement de ce complexe par les racines (Xuah @006). La complexation de Cu par
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DMA aurait pu cependant se produire postérieuremaefdbsorption. Bien que ces travaux
montrent I'implication potentielle des phytosidénopes et de la stratégie d’acquisition de Fe
dans l'augmentation de la biodisponibilit¢ de metaels que Cu, il reste néanmoins a
déterminer I'importance du prélévement des comgarétal-phytosidérophore et leur réle
dans la contamination des céréales ou d’autresigés
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Figure 14 Compétition entre Feet des cations métalliques pour la complexatie@t &MA (Reichman et Parker 2005)
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|.5. Hypotheses et objectifs
[.5.1. Hypothéses de travalil

La biodisponibilité et la phytotoxicité de Cu seetl pouvoir interagir avec la nutrition en Fe
chez les céreéales comme le blé dur: (i) de padliction d’'une déficience en Fe sous
phytotoxicité de Cu et (ii) 'augmentation probabie la biodisponibilité de Cu sous
déficience en Fe. Néanmoins, I'importance d’unke teteraction dans la mise en place d’'une
phytotoxicité de Cu en sols calcaires a antécédgadle n’a pas été etudiée chez les céréales,
particulierement pour le blé dur qui est une cérgaésentant une sensibilité supérieure a la
déficience en Fe par rapport a d’autres especésdbtre, orge, triticale).

Notre hypothese de travail est la suivante : es salcaires a antécédent viticole contaminés
en Cu, la biodisponibilité et les risques de phytatité de Cu pour le blé dur pourraient étre
augmentés par la sécrétion accrue de phytosidéreplem réponse a une déficience en Fe
induite par la faible disponibilité de Fe dans sels et, ce au détriment de I'acquisition de Fe.
L'objectif général de ce travail est de contribu&r expliquer linteraction entre la
biodisponibilité, la phytotoxicité de Cu et la ntiotm en Fe pouvant conduire a
'augmentation de la biodisponibilité et a 'app@m d’'une phytotoxicité de Cu chez le blé
dur cultivé en sols calcaires a antécédent viticBleur cela, la biodisponibilité et la
phytotoxicité de Cu seront étudiées pour du blé clultivé en hydroponie et dans une gamme
de sols a antécédent viticole présentant des termeuCu et des pH contrast@ssitu et sous
conditions controlées au laboratoire.

[.5.2. Objectifs de I'étude

Premier objectif

La premiere partie de ce travail consistera a ¢téraer la phytotoxicité de Cu chez les
céréales et plus particulierement :

(i) la mise en évidence de cas de phytotoxicité denXoks calcaires chez le blé dur

(i) I'existence de différences inter- et intraspécifigie sensibilité a la mise en place
d’'une déficience en Fe chez les céréales cultigesls calcaires contaminés par
Cu du fait d'un antécédent viticole

(iii)  la mise en place d’'une déficience en Fe induite ghytotoxicité de Cu

(iv) la détermination d’indicateurs simples et de vaesgeuils de phytotoxicité
pertinents chez les céréales comme le blé dur.

Deuxieme objectif
La deuxieme partie de ce travail consistera a mettrévidence que la biodisponibilité de Cu
chez le blé dur peut augmenter en sols calcairetana des conditions ou la disponibilité de

Fe est faible et ce, en lien avec la nutrition enl& libération de composés complexants (i.e.
phytosidérophores) et des modifications chimiguésites dans la rhizosphere.
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Stratégie de recherche

La stratégie suivie consistera a realiser des @rpétationsn situ et sous conditions
contrélées au laboratoire pour : (i) mettre en éwabin situ d’'une part la phytotoxicité de Cu
en sols calcaires a antécédent viticole chez ledbkeet, d’autre part, des différences de
sensibilité génotypiques chez les céréales a la prsplace d’'une déficience en Fe en sols
calcaires a antécédent viticole, et (ii) caracétrizu laboratoire, la phytotoxicité de Cu et
préciser l'interaction entre la biodisponibilité phytotoxicité de Cu et la nutrition en Fe
pouvant expliquer les risques de phytotoxicité deed sols calcaires. La partie du travail
concernant les différences génotypiques de semsihilla mise en place d’'une déficience en
Fe en sols calcaires a antécédent viticole seraéenamnjointement avec ARVALIS
(L'Institut du Végétal).

Le prélevement et la biodisponibilité de Cu, amse les changements chimiques induits dans
la rhizosphére (pH, extractibilité de Cu), serantdé@sin situ et au laboratoire avec le biotest
adapté de Chaignon et Hinsinger (2003), au tragdessteneurs et des quantités accumulées
dans les plantes et de I'extractibilité de Cu pHékntes extractions chimiques. L'interaction
entre la biodisponibilité, la phytotoxicité de Cula nutrition en Fe sera étudiée en jouant sur
le statut en Fe des plantes a l'aide de ce biafgdiqué a des sols a antécédent viticole et en
hydroponie, en présence de différentes concemntisatie Cu.
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Chapitre Il : Phytotoxicité de Cu en sols calcaireghez les céréales

Introduction

Les traitements fongicides de la vigne ont été temgs fondés principalement sur la
pulveérisation de sels de cuivre (Cu) sur les fesillle vigne. Leur utilisation massive depuis
la fin du 19M°siécle a engendré une pollution diffuse en Cuadaupart des sols viticoles ce
qui entraine des risques de phytotoxicité de Cu pes plantes cultivées dans ces sols.
Dailleurs, des problemes de phytotoxicité de Ctué&id observés chez des céréales cultivées
en sols calcaires a antécédent viticole en Suidsellery 1997). En Languedoc-Roussillon, la
crise viticole a provoqué l'arrachage massif deneg (plus de 150 000 ha) au cours des
dernieres décennies, puis leur remplacement patrdscultures, particulierement du blé dur.
Se pose alors la question des risques écotoxicplegide la contamination en Cu des sols a
antécédent viticole pour des cultures céréaliareséglant a la vigne.

II est généralement admis que la disponibilité, bi@disponibilité et les risques de
phytotoxicité des éléments en traces métalliquesndient avec 'augmentation du pH du fait
de la diminution de la concentration totale deéént et des especes ioniques libres dans la
solution du sol avec I'augmentation du pH. Conénaient a des éléments comme le zinc (Zn)
et le fer (Fe), la concentration totale de Cu delube diminue pas forcément avec
'augmentation du pH (McBride et Bouldin 1984 ; [Bylet Olsson 2001). En revanche, la
concentration en especes ioniques libres de Cu tarsolution du sol diminue avec
'augmentation du pH (Sauvé et al. 1997). D’autaet,pdes travaux ont mis en évidence que
la biodisponibilité de Cu serait équivalente enssmdicaires et non calcaires pour du mais
alors qu’elle serait supérieure en sols non casgiour d’autres espéces de plantes comme le
colza et la tomate (Brun et al. 2001 ; Chaignoal.€2002a ; Cornu et al. 2007).

Le premier volet de I'étude réalidé situ a consisté a (i) étudier le prélevement et la
phytotoxicité de Cu pour du blé dur cultivé en salantécédent viticole en identifiant des
propriétés chimiques du sol et des changementstésndans la rhizosphére pouvant étre
reliées a des variations de prélévement et de fwtité de Cu et, (ii) étudier les différences
de sensibilité entre espéces de céreales (bldlduiendre, triticale) et génotypes d’'une méme
espéece a la mise en place d’'une déficience en Belgmalcaires a antécédent viticole.

Un échantillonnage de blé dur cultivé sur des plas@ antécédent viticole présentant une
gamme de teneurs en Cu (43 — 1030 mg)kgt de pH (4,2 — 7,8) a été réalisé pour la
premiere partie de ce travail de terrain (articliétulé : ‘Copper uptake and phytotoxicity as
assessed in situ for durum wheagtificum turgidum duruni..) cultivated in Cu-contaminated,
former vineyard soils’ accepté pour publication iBfant and Soiken 2007). Pour la seconde
partie, une expérimentation testant trois espeeasbales (blé dur, blé tendre et triticale) et
plusieurs cultivars a été menée conjointement &ARALIS sur deux parcelles a antécédent
viticole présentant des symptémes récurrents déofuxycité de Cu sur du blé dur (projet
d’article intitulé : ‘Differential response to inded Fe-deficiency among 20 genotypes of
durum wheat, bread wheat and triticale croppedurc@taminated, calcareous soils’).
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Abstract

This work assesseth situ, copper (Cu) uptake and phytotoxicity for durumeat{riticum
turgidum durumL.) cropped in a range of Cu-contaminated, formeeyard soils (pH 4.2 —
7.8 and total Cu concentration 32 — 1030 mg Cuhkand identified the underlying soil
chemical properties and related root-induced chaintgbanges in the rhizosphere. Copper
concentrations in plants were significantly andifposy correlated to soil Cu concentration
(total and EDTA). In addition, Cu concentrationrgots which was positively correlated to
soil pH tended to be larger in calcareous soils thanon calcareous soils. Symptoms of Cu
phytotoxicity (interveinal chlorosis) were obseniadsome calcareous soils. Iron (Fe) — Cu
antagonism was found in calcareous soils. Rhizaspakkalisation in the most acidic soils
was related to decreased Ca€ktractable Cu. Conversely, water-extractable ri€ueiased in
the rhizosphere of both non calcareous and calaargails. This work suggests that plant Cu
uptake and risks of Cu phytotoxiciiyp situ might be greater in calcareous soils due to
interaction with Fe nutrition. Larger water exti@wtity of Cu in the rhizosphere might relate
to greater Cu uptake in plants exhibiting Cu phytat symptoms.

Keywords
copper, iron, pH, phytotoxicity, rhizospheflgjticum turgidum duruni..
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[1.1.1. Introduction

The protective effect of copper (Cu) salts agaite mildew of grape vine has been
discovered at the end of the™&entury. Since then, the repeated use of Cu asltsngicides
sprayed on vines has caused Cu contamination of wosyard soils in various countries
(Brun et al. 2001; Chaignon et al. 2008etrzak and McPhail 2004; Cattani et al. 2006). In
the Languedoc region (Southern France), more thtmra of the former vineyard surface
area has been replaced by other crops, mainly dwheat {riticum turgidum duruni.).
While problems of Cu phytotoxicity have been seld@ported in vine, such problems have
been found especially in cereals grown in calcaesmils in this region (Braun 2006) as well
as in Switzerland (Coullery 1997). These findinggevwrather surprising as the bioavailability
and phytotoxicity of metals is often thought torbmimal at higher pH.

In both soil solution and solid phase, Cu is maiasociated with organic matter by
complexation or adsorption (Sauvé et al. 1997). geopcan also be adsorbed onto the
surfaces of clays and Fe or Mn oxides, co-predgutavith carbonates and phosphates or
present in the lattice of primary silicate miner@i4cBride 1981). The distribution of Cu
among these various soil components can be defisgtle solid phase speciation of soil Cu.
The chemically mobile fraction of an element isided as the sum of the amount in soil
solution and the amount retained by the solid plthae can be easily transferred into soil
solution (Rieuwerts et al. 1998). The solid phgsecstion of Cu will greatly influence the
chemical mobility and hence, the amount of Cu pidéiy taken up by plants. This will thus
depend on those soil chemical properties that govbe solid phase speciation of Cu.
Actually, at acidic pH, dissolved Cu will incredsecause of its weaker adsorption and so will
the free cupric ion activity (Sauvé et al. 1991).addition, with increasing pH, competitive
adsorption arises between organic matter in thiel gglase and dissolved organic carbon
(DOC), generally leading to an increase in Cu cotregion in the soil solution due to
increased DOC concentration (Carrillo-Gonzalezl e2@06). However, upon increasing pH,
the free cupric ion activity considerably decreasgésthe expense of organically-bound
complex species in the soil solution (Sauvé etl@87). This is the reason why it is often
considered that the phytotoxicity of Cu is mininralcalcareous soils, assuming that plants
are only sensitive to the free cupric ion.

The rhizosphere is the volume of soil around raloé is influenced by the activity of living
plant roots (Hinsinger et al. 2005). In the rhizosge, root and microbial activities can change
the liquid and solid phase speciation and ultinyatieé mobility of metals as a consequence
of alterations of chemical properties such as gblilor DOC concentration (Hinsinger and
Courchesne 2007). In the particular case of Grareimas species, the increased root
secretion of iron (Fe) chelating compounds under @&eficiency, the so-called
phytosiderophores, have been reported to increasgtke in a calcareous soil (Chaignon et
al. 2002b). In addition, root-mediated pH changas mfluence the chemical mobility of
nutrients and metals in the rhizosphere, and tlyetiedir uptake by plants (Hinsinger et al.
2005). It has been shown that increasing the ptthenrhizosphere of plants grown in acidic
soils can decrease aluminium (Al) concentratiohim soil solution, and hence alleviate Al
phytotoxicity (Marschner 1995; Kochian et al. 2004)

Copper is an essential nutrient which is known deult in phytotoxic damages such as
rhizotoxicity and induced Fe deficiency when preéssnelevated concentrations (Marschner
1995). Numerous former studies were carried outi¢ntify relationships between plant Cu

uptake (or Cu phytotoxicity) and soil chemical pedpes, such as pH and various indicators
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of Cu contamination (Sauvé et al. 1996; Brun e2@01; Chaignon et al. 2003; Nolan et al.
2005; Zhao et al. 2006). Those former studies weainly carried out under controlled,
artificial conditions, such as the use of sieved,dsied and sometimes spiked soils. In
contrast, to our knowledge no study has been chougin situto evaluate the actual plant Cu
concentration in roots and shoots and environmeitké of Cu phytotoxicity as related to
soil chemical properties. In addition, soil cherhjgeoperties can differ between the bulk soll
and the rhizosphere, so that considering soil cbanmiroperties in the bulk soil might be a
poor predictor of Cu uptake which actually depewtsthe peculiar chemical properties
induced by roots in the rhizosphere. The aim of Work was thus to assasssitu the uptake
and phytotoxicity of Cun durum wheat cropped in Cu-contaminated, formeeyard soils
and to identify the underlying soil chemical prdpes while taking account of root-induced
chemical changes in the rhizosphere.

[1.1.2. Materials and methods
In situ sampling of soils and plants

Forty two samples of Cu-contaminated, former vimdysoils and durum wheaf fjticum
turgidum durumL.) cultivated in these soils were collected betw&tarch and May 2006 at
thirty kilometres around Béziers (Southern Frarekm W of Montpellier). Soil samples
comprised 20 calcareous and 22 non calcareous awlscovered a large range of pH and
total Cu concentration (Table 1). Plants were hstad at the stage of 1 cm spike (end of
tillering stage). The whole plants including thetowere collected by sampling 20x20x20
cm topsoil around a wheat row. Plants were extdaotanually from the soil clods and the
soil strongly adhering to the roots was operatignalefined as the rhizosphere. This
rhizosphere was collected by gently washing thesram deionised water. A subsample of
fresh bulk soil was washed in deionised water dufirmin in a soil:solution ratio close to the
one used to recover the rhizosphere. An aliqudhefdeionised water used for washing off
the soil and the rhizosphere was filtered at 0.46gnd frozen at —20°C prior to measuring its
total Cu concentration (water extractable Cu). Ssaimples (bulk, washed bulk and
rhizosphere) were air-dried and sieved at 2 mmrgadeing used for subsequent analysis.
Roots and shoots of 8 plants were washed careifiily deionised water. Shoots were oven
dried at 105°C and roots were frozen at —20°C.

Plant analyses

Copper bound to root cell walls (root apoplasmic) @was determined as described by
Chaignon et al. (2002b). Briefly, after thawingsabsample of 0.8 g of roots (on a fresh
matter basis) was shaken end-over-end with 40afrh mM HCI for 3 min, then 360 nhof

1 M HCI were added to yield a final concentratidri® mM HCI. After shaking for another 3
min, the suspensions were filtered through ashiiétes paper (Whatman 541) and roots
recovered and oven dried at 105°C. After extractibroot apoplasmic Cu, Cu remaining in
roots was considered to be symplasmic Cu. The rentgportion of untreated roots was also
oven dried at 105°C. The oven dried roots and shawtre digested separately in a
microwave oven with hot concentrated HN@oncentrations of Cu and Fe in the root and
shoot digests were determined by Flame Atomic Afitmm Spectrometry (Varian SpectrAA-
600, Australia) and reference plant materials (B&R olive QOlea europaeal..) leaves
BIPEA V463, maize{ea mayd..) shoots) were used as standards. Root symptaSmiwas
determined by measuring Cu concentration in the hgests of roots recovered after
extraction of root apoplasmic Cu.
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Table 1 Selected chemical and physical properties of soils

Sample

Cu pH CaCl, CaCOg; CEC Organic C Organic N Fe Fe oxide Mn oxide clay silt sand

mg kg soil gkg™ cmolc, kg™ gkg* gkg™ gkg* gkg* gkg™ gkg*

total EDTA total EDTA Mehra J Tamm Deb 0-2 um 2-50 ym  50-2000 pm
1 117 41 4.2 nd 5.8 4.5 0.58 32 0.10 18.4 2.3 0.93 223 233 544
2 88 21 4.3 nd 11.6 10.5 1.00 32 0.08 19.7 0.8 0.33 373 186 441
3 100 42 4.6 nd 3.6 3.8 0.43 16 0.05 10.9 1.2 0.75 130 174 696
4 97 44 53 nd 9.8 17.0 151 23 0.09 131 0.7 0.28 253 284 463
5 82 29 54 nd 9.8 5.7 0.61 25 0.05 14.3 1.8 0.48 260 208 532
6 72 23 55 nd 14.7 6.0 0.69 36 0.04 20.5 17 0.42 363 209 428
7 79 23 55 nd 14.2 11.7 1.09 31 0.04 19.4 0.8 0.49 368 199 433
8 165 64 5.6 nd 14.8 15.1 1.56 36 0.07 19.7 14 0.27 383 250 367
9 53 21 5.8 nd 8.8 9.1 0.92 27 0.05 17.2 1.8 0.53 280 197 523
10 94 33 5.9 nd 15.8 9.1 1.00 31 0.03 16.0 13 0.44 383 220 397
11 89 36 59 nd 8.3 5.6 0.53 20 0.04 11.4 0.7 0.39 164 239 597
12 32 14 5.9 nd 10.8 7.8 0.75 19 0.04 10.7 12 0.30 241 170 589
13 184 77 6.0 nd 14.6 17.6 1.69 38 0.06 20.7 2.0 0.50 270 236 494
14 123 55 6.2 nd 14.1 8.9 0.81 23 0.04 12.7 0.9 0.32 263 275 462
15 150 63 6.3 nd 10.9 15.1 1.38 29 0.05 16.1 13 0.58 209 219 572
16 140 81 6.3 nd 10.4 11.9 0.92 12 0.07 5.7 1.0 0.20 152 214 634
17 87 34 6.3 nd 14.3 8.7 0.92 26 0.04 135 13 0.38 323 138 539
18 141 66 6.3 nd 14.5 8.8 0.83 24 0.04 13.9 0.9 0.35 270 295 435
19 158 72 6.4 nd 16.1 18.1 1.73 31 0.05 18.6 0.8 0.27 330 284 386
20 103 60 6.9 <2 11.6 12.1 0.95 14 0.04 8.4 0.5 0.22 169 149 682
21 67 34 6.9 nd 10.9 111 1.05 17 0.03 9.6 0.6 0.23 200 208 592
22 152 61 7.2 nd 15.1 111 1.16 28 0.02 15.2 1.2 0.41 347 243 410
23 56 13 7.8 113 14.8 145 1.39 40 0.01 17.4 2.2 0.76 266 556 58
24 146 46 7.6 47 6.2 5.4 0.51 15 0.01 8.5 0.5 0.24 94 132 730
25 111 34 7.6 102 7.9 11.3 0.77 30 0.01 13.7 1.8 0.34 120 321 453
26 163 57 7.6 94 7.0 115 0.75 29 0.01 135 1.8 0.29 108 280 517
27 155 57 7.6 93 8.7 11.3 0.86 31 0.02 14.4 1.7 0.36 127 350 426
28 540 211 7.6 110 10.4 15.9 1.26 30 0.01 14.2 1.8 0.37 123 338 431
29 128 43 7.6 102 8.5 10.4 0.74 31 0.01 15.2 1.8 0.38 137 377 382
30 1030 488 7.5 87 11.7 23.6 1.65 29 0.01 13.7 1.9 0.35 131 380 384
31 59 20 7.6 25 13.1 35 0.40 19 0.01 10.1 0.9 0.42 205 180 593
32 70 29 7.7 278 8.7 7.0 0.62 12 0.01 6.9 0.4 0.10 133 184 402
33 84 37 7.6 154 13.1 13.8 0.92 16 0.01 4.8 0.4 0.20 152 218 475
34 117 51 7.7 204 11.8 11.2 0.70 17 0.01 4.8 0.4 0.21 152 212 421
35 120 62 7.6 261 9.6 14.2 0.94 15 0.01 4.2 0.4 0.22 99 192 429
36 150 74 7.6 207 115 15.0 1.04 16 0.01 45 0.4 0.23 118 228 430
37 114 49 7.6 279 10.4 8.2 0.76 11 0.01 35 0.4 0.16 133 145 454
38 78 34 7.7 298 10.6 8.9 0.97 10 0.01 35 0.5 0.18 135 140 415
39 43 11 7.5 6 16.7 5.4 0.53 24 0.01 12.4 0.7 0.50 292 145 557
40 106 33 7.7 154 16.3 8.4 0.77 23 0.00 12.1 0.4 0.30 290 193 356
41 103 37 7.5 4 16.8 7.3 0.65 28 0.02 17.7 0.5 0.13 332 189 475
42 147 56 7.5 75 15.1 12.8 1.13 19 0.01 10.1 0.9 0.26 207 232 493

nd: not determined because non calcareous soils



Soil analyses

All the soil analyses that are summarised in Tdbkeere carried out by a routine soil testing
laboratory (INRA LAS Arras, France) according tarsfardised French procedures (AFNOR
1999) or international procedures (ISO 1999). $biilwas measured in 0.01 M Ca@king a
1.5 soil:solution ratio (ISO 10399S0O 1999). After calcium (Ca) carbonate dissolutithre
soil samples were partitioned into five particleesifractions, 0-2, 2-20, 20-50, 50-200,
200-2000 pum. Cation exchange capacity (CEC) wasrm@ted by cobaltihexammine
chloride extraction. Total Ca carbonate, totalagan and organic carbon concentrations were
determined according to ISO (1999). Total Cu anddreentrations were determined by HF-
HCIO,4 extraction. The fraction of soil Cu and Fe whichswpotentially available to the plant
was determined by using a solution of 0.01 M,-H®TA (ethylene diaminotetraacetic
acid)/ammonium acetate (pH 7). The Fe oxide comaBahs were determined by Mehra-
Jackson and Tamm (darkness) methods while the NMiteaoncentration was determined by
the Deb method (Baize 2000).

The pH, water- and Cagéxtractable Cu were determined in the rhizosplaai bulk soil.
Copper extracted by water was determined duringsthie and root sampling process as
described above. An aliquot of air-dried rhizosgh&nd bulk soil was shaken in a solution of
0.01 M CaCifor 2 h using a 1:10 soil:solution ratio (Lebourgag 1998). The suspension
was then centrifuged at 10 000 g for 10 min. Aftezasuring the pH, the supernatant was
kept at 4°C before assaying Cu concentration. Qoppecentration in water extracts was
determined by Graphite Furnace Atomic Absorptior@mmetry (Varian SpectrAA-600).
Copper concentration in CaCéxtracts was determined by Inductively Coupledsiia —
Atomic Emission Spectrometry (Varian Vistapro)

Statistical analyses

Linear regressions (Spearman R) and analyses anear (Kruskal-Wallis analyses) with
nonparametric tests were performed to identify ifigant differences with Statistica®
(Statsoft Inc., version 6, Tulsa, OK, USA).

11.1.3. Results

Soil Cu concentration

The amounts of total Cu in soil samples varied @Tably, ranging from 32 mg kyin
sample 12, which is close to normal, geochemicekdpaund level in soils, to 184 mgKgn
sample 13, for 40 out of the 42 soil samples (Tapl&he amount of total Cu in soil samples
28 and 30 reached 540 and 1030 md kegspectively, which is fairly large compared witie
other soil samples. The abnormally elevated Cu eatnation in these 2 samples resulted
from localized contamination as a result of repgditeng with Cu salts of the fungicide tank
to spray vines. Copper extracted by EDTA also vhdensiderably from 11 to 488 mgKg
and amounted to 23-58% of total soil Cu. Soil piHedconsiderably among the 42 samples,
from 4.2 to 7.2 for the 22 non calcareous soilsfdas 1 to 22) and from 7.5 to 7.8 for the 20
calcareous soils (samples 23 to 42), for whichGR€Q concentration varied from 4 to 298

g kg™,
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Plant Cu and Fe concentration

The Cu concentration in shoots varied from 6 tax89kg* DM (Table 2 and Fig. 1a). The
total and symplasmic Cu concentrations in rootiedaeven more so, from 11 to 705 mgkg
DM (about 66-fold) and from 6 to 150 mg k&M (about 25-fold), respectively (Table 2 and
Fig. 1c). The symplasmic Cu amounted to 16-57%ot tCu in roots. The shoot/root ratios
of Cu concentration decreased with increasing Gwewotration in soils, ranging from 0.86
for one of the least Cu-contaminated soils (sa3fleto 0.06 for the most Cu-contaminated
soil (sample 30). Moreover, root Cu concentratioasveignificantly (atP<0.05) larger in
calcareous soils than in non calcareous soild®#A®R soil samples (Fig. 1c). When excluding
the two most Cu-contaminated samples (samples @838 in order to compare the two
types of soils in the same range of soil Cu comaéinh (Fig. 1d), root Cu concentration was
not significantly larger in calcareous soils than rnon calcareous soils. For shoot Cu
concentration, there was no significant differebeéveen the calcareous and non calcareous
soils (Fig. 1b). Interveinal chlorosis symptomsligye stripes) along the length of the leaves
(Fig. 2a) were observed in durum wheat grown irf 8@ sampled calcareous soils, either in
isolated spots (samples 28 and 30) (Fig. 2b) dushf spots (samples 24 and 26). These were
also observed along rows across the field in sa®@plé-ig. 2c). These interveinal chlorosis
symptoms were particularly pronounced in the mastcGntaminated soil which contained
1030 mg Cu kg (Fig. 2a). In these field plots, pairs of soil saes were collected where
plants were exhibiting or not the interveinal cbkis symptoms in order to test whether these
were possibly linked with Cu phytotoxicity. Sampsand 29 were sampled in the field plot
beside the spots corresponding to the 2 most Ctagonated soil samples, samples 28 and
30 respectively. Samples 37 and 38 were sampldideirsame field plot, in one of the rows
formed by durum wheat exhibiting the interveinalocbsis symptoms and outside of these
rows, respectively. The last pair of samples cpoaded to samples 25 and 26 for which
plants presented no symptoms and symptoms of gitealchlorosis, respectively. In these
pairs of samples, soil Cu concentration was langesoils corresponding to plants exhibiting
interveinal chlorosis symptoms (Table 1). The Cuacemtrations in plants which exhibited
such symptoms was larger than in plants which tsymptoms and reached 11-39 mg'kg
DM in shoots (Table 2 and Fig. 2a) and 128-705 gig BM in roots (Table 2 and Fig. 2c).
In addition, the shoot/root Cu concentration ratdglants exhibiting interveinal chlorosis
symptoms were among the lowest, especially in sesnp8, 30 and 37 (0.07, 0.06 and 0.05
respectively).

The Fe concentration in shoots varied from 79 @ g kg' DM and the Fe concentration in
roots varied from 1078 to 7166 mg k@M (Table 2). Moreover, the root Fe concentration
tended to decrease with increasing soil Cu conagoitr (Fig. 3a) and root Cu concentration
(Fig. 3b), particularly in calcareous soils. In tast, the Fe concentration in shoots did not
show any relationship with either soil or shoot Concentrations. Noteworthy, plants
exhibiting interveinal chlorosis symptoms exhibited largest root Cu concentrations, among
the lowest root Fe concentrations and among tlyesaishoot Fe concentrations.
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Table 2 Plant Cu and Fe concentration in shoots and raatsshoot/root ratios of the Cu concentrationlamip

parts

sample Cu concentration iik:ic())c;t/root Fe concentration
mg kg™ DM mg kg™* DM
shoots roots (total) roots . Cu shoots  roots
(symplasmic)
1 11 85 29 0.31 79 1907
2 9 30 8 0.13 302 2854
3 24 74 27 0.33 149 2298
4 11 57 16 0.20 276 4201
5 7 20 11 0.32 135 2128
6 7 17 8 0.20 181 2126
7 8 26 14 0.42 266 7166
8 9 47 14 0.33 193 1943
9 7 23 12 0.31 326 5323
10 7 18 10 0.41 82 1509
11 9 36 13 0.26 134 4356
12 8 11 6 0.18 116 1078
13 11 78 16 0.32 127 1717
14 13 48 18 0.71 294 3956
15 10 55 22 0.24 364 2505
16 13 105 30 0.27 217 5444
17 9 27 13 0.14 112 2911
18 14 58 19 0.18 184 3289
19 13 53 14 0.24 169 3120
20 9 50 10 0.12 110 2961
21 13 85 21 0.15 189 6475
22 9 49 22 0.19 213 2620
23 14 29 8 0.49 271 6040
24 17 198 45 0.09 182 1531
25 11 65 14 0.17 255 4206
26 14 128 26 0.11 171 2619
27 8 56 12 0.15 277 2256
28 21 289 69 0.07 251 1217
29 7 39 10 0.19 168 2706
30 39 705 150 0.06 331 1358
31 8 26 8 0.30 119 4185
32 9 87 19 0.10 81 2715
33 8 53 9 0.15 173 1610
34 9 72 16 0.13 168 2580
35 12 80 13 0.14 156 1976
36 18 93 15 0.20 223 2103
37 11 213 57 0.05 166 2536
38 13 125 26 0.11 183 2280
39 15 17 7 0.86 193 4649
40 6 47 11 0.14 105 2404
41 10 54 14 0.19 412 3924
42 7 40 10 0.17 95 1632
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Figure 1 Copper concentration in plant parts (mg'k@M) as a function of Cu concentration in soil (kuj®
soil), measured in shoots (a)(b) and in roots jc¥@d the 42 samples (a)(c) and for 40 samplethwit the two
most Cu-contaminated samples 28 and 30) (b)(d)n@peles stand for plants grown in calcareousssaiid
open triangles stand for plants grown in calcaremils and exhibiting interveinal chlorosis symptmhile
dark circles stand for plants grown in non calcasesoils.
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Figure 2 Interveinal chlorosis symptoms of alternate yellow and greeipes along the length of the leaf
observed in durum wheat (a) cropped in the spatessmted by the white circle where the tank forgfaide
treatment of former vines was filled with Cu-sgkample 30) (b) and such symptoms observed in duheat
along rows across the field (sample 37) (c).
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Figure 3 Iron concentration in roots (mg KgdM) as a function of Cu concentration in soil (kgj” soil) (a) or
Cu concentration in roots (mg ®gDM) (b) for the 42 samples. Open circles stand gtants grown in
calcareous soils and open triangles stand for plgmawn in calcareous soils and exhibiting intamaéchlorosis
symptoms while dark circles stand for plants gramvnon calcareous soils.

53



Relationships between plant Cu concentration and dqroperties

Linear regressions were performed in order to @efthe relationships between Cu
concentrations in plant parts (shoot Cu and rogt €xtractable soil Cu (total and EDTA-Cu)
and other soil properties (pH, CEC, Caf-0rganic C, total N, Fe and Mn oxides and clay
concentrations). As the two most Cu-contaminatechpdas (samples 28 and 30) were
assumed to strongly influence some of the relakipmss especially between soil Cu
concentration and Cu concentrations in plants parsar regressions were also performed
without samples 28 and 30. Relationships betweehand shoot Cu concentrations and total
soil Cu concentration are shown in Fig. 1. ShootcGucentration was correlated to total soll
Cu concentration only when considering the 42 q&ilg. 1a) (r = 0.32P<0.05), not when
excluding the two most contaminated soils (sam@@&sand 30) (Fig. 1b). In contrast, a
stronger relationship was found for root Cu conidn which increased with increasing
total soil Cu concentration (r = 0.5B<0.01) (Fig. 1c) even when excluding the two most
contaminated soils (r = 0.49<0.01) (Fig. 1d). In addition, Cu concentrationsimoots and
roots were positively correlated to EDTéxtractable Cu (r = 0.42 and 0.65, respectively,
P<0.01) for the 42 samplesyenwhen excluding the two most Cu-contaminated swoils (
0.34,P<0.05 and 0.59P<0.01, respectively)Soil pH was positively correlated to root Cu
concentration (r = 0.3%<0.05), even when excluding the two most Cu-comaed soils (r

= 0.32,P<0.05). Conversely, organic carbon concentratios net correlated to both shoot
and root Cu concentrations. Nevertheless, it wasitigely correlated to total soil Cu
concentration (r = 0.54P<0.01) for the 42 soils and when excluding the twvost Cu-
contaminated soils (r = 0.4P<0.01). Moreover, root Cu concentration appeareghtieely
correlated to clay contenP€0.01), CEC P<0.01), Mehra-Fe oxide$€0.05) and Mn oxides
(P<0.01), while it appeared positively correlated @aCQ concentration #<0.01), even
when excluding the two most Cu-contaminated soils.
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Chemical changes in the rhizosphere

Soil pH changes in the rhizosphere were negatigelyelated to bulk soil pH (r = —0.83,
P<0.01) (Fig. 4). In non calcareous soils, a sigatfit £<0.05) increase in rhizosphere pH
was observed with decreasing soil pH. Rhizosphiaization was particularly pronounced
in the most acidic soils (bulk soil pH equal ord»l4.6 in samples 1-3) as it reached 0.8-1.1
pH units. In contrast, no significant change okdsiphere pH was observed in the calcareous
soils, as expected due to their large pH buffedagacity. The amount of Cu extracted by
water varied from non detectable values (detedtmit of 3 pg dm?) to 1.2 mg kg'in the
bulk soil and from non detectable values to 11.1kaig in the rhizosphere (Fig. 5a).
Amounts of Cu extracted by water were thus sigaiftty (P<0.01) larger in the rhizosphere
whatever the bulk soil pH. The largest amounts wke&tracted by water were observed in the
rhizosphere of either those plants growing in thestracidic soils (samples 1 and 3) or to
those plants exhibiting interveinal chlorosis syamps (samples 28, 30 and 37, triangles in
Fig. 5a) combined with the largest root Cu coneditns. The amounts of Cu extracted by
water in the rhizosphere presented the largestesadund were significantly?€0.01) larger
than the amounts of Cu extracted by Ga@Gideed, the amounts of Cu extracted by GaCl
varied from 0.06 to 3.1 mgkyin the bulk soil and from 0.07 to 1.0 mgkgn the
rhizosphere (Fig. 5b). The amounts of Cu extradigdCaC} were slightly larger in the
rhizosphere than in the bulk soil for 38 samples, o significant difference was observed.
In contrast, for 4 samples including the 3 mostliacsoils (samples 1-3) the amounts of Cu
extracted by CaGlvere by far lower in the rhizosphere, compared whnbulk soil. Indeed,
at bulk soil pH below 4.6, Cu extracted by Cafached 0.6-3.1 mg kbin the bulk soil,
while it amounted to only 0.1-0.2 mgRgn the rhizosphere.
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11.1.4. Discussion

Plant Cu uptake and Cu phytotoxicity in field-grown plants

In spite of the large range of total Cu concergratin the 42 investigated soils, Cu
concentration in shoots varied within a narrow enghile root Cu concentration varied
considerably (Table 2 and Fig. 1). The proportidnCo actually absorbed by roots, i.e.
symplasmic Cu, represented between 16-57% of totdlCu concentration. This confirmed
for field-grown plants the results obtained in femstudies conducted in the laboratory
suggesting that the major part of root Cu was dmbionto root cell walls (Chaignon et al.
2002Db), notably in calcareous soils as their highip prone to enhanced adsorption. With
increasing soil Cu concentration, plants appeargohlgle of restricting Cu translocation
towards their aerial parts, particularly in plamtshibiting interveinal chlorosis symptoms
(shoot/root ratios in Table 2). As stressed in farstudies, root Cu concentration was by far
more sensitive to soil Cu contamination and thupeaped as a better indicator of Cu
contamination than shoot Cu concentration presuynalie to efficient control of Cu
translocation from roots to shoots (Brun et al. RQ@cBride 2001; Chaignon and Hinsinger
2003; Chaignon et al. 2003).

Copper concentrations in plants exhibiting intemagichlorosis were larger, particularly in
roots, than in plants which did not display sucimptioms (Table 2 and Fig. 2). Such
interveinal chlorosis symptoms in leaves of cereais widely recognized as indicative of
lime-induced Fe deficiency (Marschner 1995; Mergatl Kirkby 2001). When comparing
pairs of samples of durum wheat exhibiting or nothsinterveinal chlorosis as collected in
nearby locations in the same field plots, largér@o concentration in samples 26, 28, 30 and
37 occurred to be related to larger plant Cu comagBons and Fe deficiency symptoms,
compared with samples 25, 27, 29 and 38. Sevardiest with hydroponically-grown plants
have reported that Cu phytotoxicity can result lomsis as a consequence of induced Fe
deficiency (Lexmond and Van der Vorm 1981; Wheelad Power 1995; Koppitke and
Menzies 2006). In addition, McBride (2001) obseruaterveinal chlorosis symptoms in
maize grown in Cu-spiked soils. Historical Cu conitzation of vineyard soils seems to have
resulted in Cu accumulation in plants, and hencd-éndeficiency chlorosis symptoms
presumably related to Cu phytotoxicity.

Interaction between Fe nutrition and Cu phytotoxicty

Root Fe concentration decreased with increasinigGeoiconcentration (Fig. 3a) and with
increasing root Cu concentration (Fig. 3b), esplgciar calcareous soils for which even
when excluding the two most contaminated soils (dam28 and 30) such decrease was still
noticeable. Moreover, interveinal chlorosis sympgorsoincided with low root Fe
concentration, especially in the two most Cu-comated soils (Table 2). This suggested an
antagonistic relation between Cu and Fe which mayeHed to impaired Fe uptake and to
decreased Fe concentration in roots. In contrassuch relationship was observed for shoot
Fe concentration (Table 2). It has been reporteat thaves exhibiting Fe deficiency
symptoms may have larger total Fe concentratiosms tontrol leaves, probably because of Fe
immobilization in the leaf apoplast (Sattelmach80P). Moreover, former studies showed
that metabolically active Fe in leaves was bettedjgtor of the Fe status compared with total
Fe (Lang and Reed 1987). Determining active Fehoots may thus have led to ascertain
whether interveinal chlorosis is due to low Fe\agtias a result of Cu phytotoxicity. In
addition, it has been shown in bread wheat thati@eke increased under Fe deficiency in a
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Cu-contaminated, calcareous soil as related toeasad secretion of phytosiderophores
(Chaignon et al. 2002b). In such soils, increassmtetion of phytosiderophores might have
increased the Cu uptake by plants at the expenbe optake (Reichman and Parker 2005),
so that symptoms of Cu phytotoxicity and inducedde&ciency coincided, as shown by the
interveinal chlorosis observea situ.

Plant Cu concentrationversus soil properties

Among soil chemical properties, soil pH, organicrboen concentration and soil Cu
concentration are expected to influence the sdi@sp speciation of Cu (McBride 1981) and
hence, Cu bioavailability. The EDTA extractablectran of a metal is considered as the
environmentally available fraction, i.e. the fractiwhich is potentially available for soil
organisms (Harmsen et al. 2005). In the presenkVi&lDTA extractable Cu was indeed
slightly better correlated to plant Cu concentmatiban total soil Cu. Our results, in spite of
having been obtainad situ, are in line with those of Brun et al. (2001), @man et al. (2003)
and Nolan et al. (2005) who reported in pot expenta that total Cu concentration could
surprisingly be an adequate predictor of plant @uacentration, especially for root Cu
concentration (Fig. 1). Nevertheless, poor lineamalation coefficients between plant Cu
concentration and soil Cu concentration were obthirespecially for mild soil Cu-
contamination. This may be explained by sourcegaoftions among the studied sites, and
hence of factors influencing plant growth and Ctakp which are manifold and include for
instance variations in microclimate, agriculturahgtices and durum wheat cultivars. In
addition, more evenly distributed soil Cu concetndres in the investigated range would have
possibly improved the relationships between soikc@ucentration and plant Cu concentration,
or at least help to ascertain these.

Literature reported contradictory results concegrime effect of pH on Cu uptake by plants.
In very acidic soils, plant Cu concentration ins@@& compared to calcareous soils in rape
(Brassica napus..) and tomato l{ycopersicon esculentuim) (Chaignon et al. 2002a, 2003;
Cornu et al. 2007). Conversely, Cu accumulatiomaize was as high in calcareous soils as
in acid soils (Brun et al. 2001) and, accordingZt@o et al. (2006) increasing soil pH may
even increase Cu toxicity at a given fre¢Cactivity. The apparent paradox of increasing Cu
toxicity with increasing pH, presumably due to dased competition between proton and Cu
for adsorption onto root cell walls, is partly exipled by the Terrestrial Biotic Ligand Model
(TBLM) which accounts for the effects of competiragions (proton, magnesium, calcium) at
the biotic ligand sites and has been shown to atetyupredict Cu toxicity (Thakali et al.
20064, b). In the present study, no clear relatignetween plant Cu uptake and soil pH was
found. Nevertheless, root Cu concentration wastipeyr correlated to soil pH and was
significantly larger in calcareous soils than imrealcareous soils when considering the two
most Cu-contaminated soils (samples 28 and 30)gesimg that root Cu concentration
tended to increase with increasing pH. In additlea chlorosis symptoms probably related to
Cu phytotoxicity were observed only in calcareoosss This suggests that plant Cu uptake
and risks of Cu phytotoxicity might be greater alcareous soils than in non calcareous soils.
However, the investigated range of soil Cu conediain in non calcareous soils may have
been too low to induce visible symptoms of Cu ptogmity. In addition to the
abovementioned symptoms associated with inducedekeiency, it is well known that the
primary symptom of Cu toxicity in plants is rhizgtoity, which results in reduced root
elongation (Koppitke and Menzies 2006). But, thengling method employed in the present
work was not suited to recover the whole root syséed reliably measure root length.
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Root-induced changes in the rhizosphere of field-gwn plants

Soil properties can differ between the bulk soid ae rhizosphere, so that chemical
properties of the bulk soil might be poor prediaiCu bioavailability which rather depends
on the peculiar properties of the rhizosphere (iHoer and Courchesne 2007). Alkalization
occurred at low pH in the rhizosphere compared wighbulk soil (Fig. 4). In non calcareous
soils, such rhizosphere alkalization had been eksein pot experiment by Chaignon et al.
(2002a), particularly at pH below 5.5. In the pregssork which reports on samples collected
in field-grown plants, the large alkalization (A8 pH unit) observed in the rhizosphere for
the most acidic soils (samples 1-3) might havelteddrom tolerance mechanism to low pH
and resulting aluminium (Al) toxicity (Kochian et. 2004). Such alkalization can affect
rhizosphere chemistry, alleviate Al toxicity anchdarly reduce Cu availability.

Copper extractability was indeed altered in theabphere (Fig. 5). Water extractable Cu is
supposed to represent dissolved Cu in the soiltisalfCourchesne et al. 2006) and CacCl
extractable Cu represents exchangeable Cu (Chaighah 2002a). Copper extracted by
water was significantly larger in the rhizosphenart in the bulk soil whatever the soil pH
(Fig. 5a). Conversely, amounts of Cu extracted BZkin the most acidic soils (samples 1-3)
were by far larger in the bulk soil (about 4- to-fb&l larger). It has been shown that
alkalization in the rhizosphere of tomato resulied reduction in the solubility of soil Cu
(Cornu et al. 2007). In the present work, rhizosphalkalization in the most acidic soils
might have reduced CaC#xtractability but not water extractability of Cu.

The percentage of free €thas been shown to decrease with increasing pHiaado larger
DOC (Vulkan et al. 2000). Actually, the major fract of total soil solution Cu is usually
present as a range of Cu-organic complexes, pkatigat pH levels above 5 (Romkens et al.
1999). Former studies have reported larger DOC exunation in the rhizosphere compared
with the bulk soil and have concomitantly obsenader amounts of dissolved Cu in the
rhizosphere than in the bulk soil (Cattani et @0& Courchesne et al. 2006). In addition, it
has been observed that Ca-induced coagulationgahar matter might lead to underestimate
Cu bound to organic matter in Ca@ktracts (Sauveé et al. 1997). In the present styichater
water extractability of Cu in the rhizosphere, camga with CaGl extractability, could thus
result from greater DOC concentration in the rhese and presumably from larger
concentration of dissolved organic substances @blaobilize Cu from the solid phase by
complexation. Indeed, cereals release phytosidereghReichman and Parker 2007), which
have been shown to contribute to Zn and Cu molidinan calcareous soils especially as a
response to Fe deficiency (Treeby et al. 1989; @@twai et al. 2002b). In calcareous soils
which are prone to induce Fe deficiency, the r@edsphytosiderophores might thus explain
the greater water extractability of Cu observethanrhizosphere, compared with the bulk soil,
which was particularly elevated in the rhizosphefethose plants which exhibited Fe
deficiency symptoms (interveinal chlorosis) and ldrgest root Cu concentration (samples 28,
30 and 37). This may explain the increased upt&kaudoy plants found in these soils leading
to Fe chlorosis. Degryse et al. (2006) observetldha given free Cii activity, Cu uptake
was less in weakly buffered solutions than in sohg strongly buffered by soluble Cu
complexes. In calcareous soils, larger amount hfob® organically bound Cu may serve as
Cu buffer and lead to greater Cu uptake and phyimtg. Actually, the calcareous soils in
which root Cu concentration and Cu phytotoxicitycaeed had relatively high organic C
contents (samples 26, 28 and 30). The bufferingcefbf DOC in the soil solution of
calcareous soils may therefore be another reasogréater Cu phytotoxicity. Moreover,
increased root exudation of organic anions as @d-Ad-resistance mechanism was shown in
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various species, including wheat (Rengel 1996; Male2001). In very acid soils, such
increase in organic anion exudation could haveltegsun Cu mobilization from the solid
phase, leading to larger water extractability of &l to lower concentration of free Cu

species in soil solution due to complexation withamic anions, ultimately resulting in lower
Cu uptake by plants despite the strong acidic pth@bulk soil.

In conclusion, our results showed that total sail &d EDTA extractable Cu could be
reasonable predictors of Cu concentrations in {ggtmlvn plants, especially in elevated Cu-
contaminated, former vineyard soils. This work aded that plant Cu uptake and even risks
of Cu phytotoxicity (interveinal chlorosis) as obssd in situ might be larger in calcareous
soils than in non calcareous soils due to a passibtagonism between Cu and Fe and larger
DOC in soil solution. In addition, our results seggthe implication of root-induced changes
of pH and DOC in the rhizosphere, leading to charigesolid phase speciation of Cu in the
rhizosphere relative to the bulk soil, with potaftyi larger chemical mobility in the
rhizosphere, as shown by the larger water extrdityabf Cu in the rhizosphere. In the most
acidic soils, the large root-induced alkalisatioaymresult in reduced Cu bioavailability. In
the calcareous soils, the larger chemical mobititgy be related to phytosiderophore
secretion leading to greater Cu uptake in planthibetkng Cu phytotoxic symptoms
(interveinal chlorosis). Nevertheless, further ekpents in controlled conditions are needed
to demonstrate the implication of these root-induckeemical changes (e.g. pH, DOC) in the
rhizosphere of cereals in Cu acquisition and ployiatty.
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Abstract

This work assessdd situ the response to induced Fe-deficiency of a rang&ajenotypes
of durum wheat, bread wheat and triticale when peopn Cu-contaminated, calcareous soils.
For this purpose, a field experiment was carriedimiwo former vineyard, calcareous plots
in which Cu phytotoxicity had been previously obser in durum wheat. Durum wheat
occurred to be more sensitive according to the néxté Fe-deficiency symptoms (i.e.
interveinal chlorosis and low chlorophyll contenthen cropped in Cu-contaminated,
calcareous soils. It also exhibited a greater ggmotvariation compared to bread wheat and
triticale. Variation in sensitivity to Fe-deficiepovas not related to alteration in shoot
biomass or in Cu and Fe contents in plants. Howewereasing shoot Cu content was related
to a significant decrease in shoot and grain bienfas durum wheat, suggesting a putative
implication of Cu phytotoxicity. Our results suggelsat, compared with bread wheat and
triticale, durum wheat was more sensitive to Feetlicy when cropped in soil Cu-
contaminated, calcareous soils and to risks of @Bdagboxicity which may have resulted in
decreasing shoot and grain biomass.

Keywords
cereals, copper, iron, iron deficiency, phytotayicwheat
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[1.2.1. Introduction

The repeated use of copper (Cu) salts on vinesisigthie mildew of grape vine has been
responsible for widespread Cu contamination of maseéyard soils in various countries
(Flores-Velez et al. 1996; Brun et al. 2001; Chaiget al. 2003; Pietrzak and McPhail 2004,
Arias et al. 2005; Cattani et al. 2006; Michaudakt 2007). In addition to its pesticide
properties, Cu is also a micronutrient which ishihygphytotoxic at larger concentrations
(Chaney 1980; Sauvé 2006). Large accumulation ofilCuineyard soils may thus cause
phytotoxicity. Copper phytotoxicity has been repdrtoccasionally for vines cropped in
vineyard acidic soils (Delas 1963) and repeatedlycereals cropped in former vineyard,
calcareous soils in Switzerland and France (Coull®97; Michaud et al. 2007). Actually,
Cu phytotoxicity in durum wheat cropped in formenayard, calcareous soils is a well-
known agronomical problem in the Languedoc-Roussitlegion of Southern France (Braun
2006): it has also been reported in maize but mattiher crops such as sunflower and rape
grown in the same former vineyard, calcareous ¢Bilaun, personal communication). In this
region, a major proportion of agricultural soilsaalcareous and more than a third of the
former vineyard surface area has been replacedhgy orops, mainly durum wheat. Former
studies showed that the bioavailability of microrerits and other trace metals (particularly
Cu) in calcareous soils was increased under iro®) (feficiency due to the putative
implication of the increased secretion of phytosidores which occur as part of the specific
Fe acquisition strategy evolved by Graminaceaeispddreeby et al. 1989; Romheld and
Awad 2000; Chaignon et al. 2002; Meda et al. 200@)such circumstances, a strong
competition between Cu and Fe for complexation byt@siderophores may occur thereby
leading to a lesser acquisition of Fe. This mayl leaimpaired Fe uptake and to increased
risks of Fe deficiency in calcareous soils (Ma alminoto 1993; Reichman and Parker 2005).
Actually, we have previously observed that Cu ptogwity was presumably related to
induced Fe deficiency (i.e. interveinal chlorosms aeduced root Fe content) in field-grown
durum wheat cropped in Cu-contaminated former \@angycalcareous soils (Michaud et al.
2007).

Iron (Fe) and zinc (Zn) deficiencies are widespreagtonomical problems that are
particularly found in arid and semi arid regionstsas Mediterranean regions due to the low
availability of Fe and Zn in calcareous soils theg dominant in these regions (Lindsay 1979;
Rengel and Rémheld 2000a). Cereal species whicknanen to secrete phytosiderophores to
acquire Fe and presumably Zn differ in their sévigitto both Fe and Zn deficiencies
(Marschner et al. 1986; Romheld and Marschner 1888mak et al. 1997). Triticale, barley,
rye and bread wheat species have been shown toi@tolerant to Fe and Zn deficiencies,
due to their higher acquisition efficiency, whileaire and durum wheat seem to be more
sensitive (Kawai et al. 1988; ROmheld and Marscht@®0; Cakmak et al. 1997, 1998 ;
Kalayci et al. 1999 ; Rengel and Romheld 2000a,IM)addition, marked differences in
sensitivity to both Zn and Fe deficiencies exisbamgenotypes of a given species, as shown
particularly in bread and durum wheat (Rengel anchReld 2000a, b; Cakmak et al. 2001).
The underlying mechanisms are still poorly undexdtacSome former studies showed that
cereal species and genotypes which secreted langaunts of phytosiderophores (rye, barley,
bread wheat) were less sensitive to Fe and Znideéies than those secreting lesser amounts
of phytosiderophores such as durum wheat (Kawal. 69988; Rémheld and Marschner 1990;
Rengel and Rémheld 2000a, b). However, it has s&®ssed that other mechanisms might
be implied in their larger resistance to Fe andigficiencies, such as greater root growth and
root surface area (Cakmak et al. 1997, 1998; Etaneigal. 1999; Crowley et al. 2002). In
addition, Graminaceae secrete different types gtqdiderophores which may vary in their
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capability to form stable complexes with Fe (Rormhehd Marschner 1990; Von Wirén et al.
2000). This might be another reason for the obskm#ferences in sensitivity to Fe
deficiency among genotypes of Graminaceae.

Our previous work had shown that Cu phytotoxicityfield-grown durum wheat may be

related to induced Fe-deficiency, when grown ircaadous, former vineyard soils (Michaud
et al. 2007). Our aim was thus to study whetheealespecies and genotypes differ in
sensitivity to Fe-deficiency when grown in such €antaminated, calcareous soils. This wor