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RESUME

La contamination des nappes par le nitrate (NO3"), ainsi que les émissions de gaz a
effet de serre tels que le dioxyde de carbone (CO,) et 'oxyde nitreux (N>O) sont des
problémes environnementaux et agronomiques cruciaux pour un développement durable.
L’objectif de ce travail était de caractériser durant 7 mois la dynamique des éléments carbone
et azote couplée aux activités microbiennes dans la zone non saturée du sol et de souligner,
entre autre, I’intérét de ne pas négliger les processus biologiques existants dans la zone non
saturée profonde. Pour cela, un profil de sol situé dans une parcelle agricole du Comtat
Venaissin (Velleron, 84) a été étudié. La zone non saturée du sol (environ 2.50 m d’épaisseur)
a été instrumentée pour le suivi des flux hydrique, de gaz, de chaleur et de soluté durant la
période inter-culturale, aprés récolte du mais et enfouissement des résidus (fin octobre 2001)
jusqu’au semis suivant (début mai 2002). Des analyses microbiologiques ont permis d’une
part de suivre les activités respiratoire aérobie et dénitrifiante potentielles, et d’autre part de
dénombrer les bactéries hétérotrophes et dénitrifiantes. Les résultats ont souligné la forte
dépendance des activités microbiennes aux facteurs environnementaux tels que les
précipitations, la température du sol, la teneur en NO;y, et la qualité du carbone organique
dissous (COD). Dans la zone non saturée profonde, la teneur en NO;3™ a été le facteur limitant
de I’activité dénitrifiante, et la qualité du COD était en partie responsable des variations
saisonniéres de I’activité respiratoire aérobie. La modélisation avec le modéle PASTIS des
processus biogéochimiques qui se sont produits lors de 1’expérimentation a permis de simuler
de facon satisfaisante les différents mécanismes. L’ajout d’un module de transport des gaz
basé sur la loi de gaz poussiéres a permis d’estimer correctement les concentrations de CO, et
de N,O dans le sol. La modélisation a souligné I'importance de prendre en compte les activités
microbiennes non négligeables dans la zone non saturée profonde. La comparaison modéle-
expérience suggére de regarder les points suivants: (1) prendre en compte !’analyse
structurale du sol et travailler a I’échelle de 1’agrégat, (2) étudier I’effet du gel du sol sur le
devenir de la biomasse zymogeéne, et (3) prendre en compte 1’activité enzymatique, dont celle
de la N;O réductase. Ces différents points sont primordiaux dans le but d’améliorer les

prédictions des quantités de C et N pouvant atteindre la nappe.
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ABSTRACT

Nitrate (NO3") groundwater contamination, in addition to greenhouse gases emissions
such as carbon dioxide (CO,) and nitrous oxide (N;O) are crucial environmental and
agronomic problems. The goal of this work was to characterize during a 7-months period C
and N dynamics coupled to microbial activities in the vadose zone, emphasizing notably the
interest in taking into account the existing biological processes inthe deep vadose zone. Thus,
a soil profile situated in an arable field in the Comtat Venaissin (Velleron, 84) was studied.
The vadose zone (almost 2.5 m thick) was equipped for water, heat, solute and gas fluxes
measurements, during an inter-cropping period, from corn harvesting and tillage with
incorporation of maize residues (end of October 2001), to the next sowing (beginning of May
2002). Microbial analysis were performed in order to follow (1) the aerobic respiratory and
denitrifying potential activities, and (2) heterotrophic and denitrifying micro-organisms.
Results showed the strong environmental factors influence (rainfall, soil temperature, NOy”
content, and dissolved organic carbon (DOC) quality) on microbial activities. In the deep
vadose zone, the NOs™ content was a limiting factor for the denitrifying activity, and the DOC
quality was in part responsible of the aerobic respiratory activity seasonal variations. The
biogeochemical processes, which occurred during the field experiment, were satisfactorily
simulated by the PASTIS model. The addition of a new module for gas transport using the
dusty gas theory allowed us to estimate correctly CO, and N;O concentrations in the soil. The
comparison model-experiment suggests to study the following elements: (1) to take into
account the soil structure and to work at the aggregate scale, (2) to study the soil freezing
effect on zymogenous biomass behaviour, and (3) to take into account the enzymatic activity,
notably the N,O reductase enzymatic activity. These elements are really important in order to

perform C and N amounts reaching the groundwater.
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INTRODUCTION GENERALE

La zone non saturée du sol (ZNS) est comprise entre 1’atmosphére et la nappe d’eau
souterraine. Dans ce compartiment coexistent les phases solide, liquide et gazeuse du sol. 1l
est représenté comme un réacteur ou interagissent les processus biologiques, physiques et
chimiques et il constitue le passage obligé des fluides. Lorsque I’eau de pluie ou d’irrigation
pénétre dans le sol, des éléments minéraux et organiques peuvent étre potentiellement
transportés jusqu’a la nappe. Durant leur transfert dans le sol, ces éléments vont subir
I’interaction des trois processus cités. C’est alors que [’apparition et le devenir de

« polluants » potentiels de I’eau et de I’air prennent toute leur importance.

Un des défis de la production agricole est de développer des techniques de culture
combinant et optimisant la production des cultures tout en respectant la qualité de
I’environnement. L’ utilisation de fertilisants azotés, incluant les apports d’azote par irrigation,
représente un risque réel de contamination d’une part des nappes en nitrate et d’autre part de
I’atmosphére en gaz & effet de serre. Un moyen efficace pour remédier a ce probléme est de
prendre en compte des outils, tels que les modeéles, pour 1’usage raisonnable de 1’eau et des
fertilisants N en agriculture. Ces modéles donnent une représentation satisfaisante des
processus physiques et biologiques se produisant dans un profil de sol et simulent notamment
les transformations et le transport de N. Toutefois le nitrate n’est pas le seul polluant potentiel
dans le domaine de I’agriculture. Il est important de mentionner que les métaux, issus des
épandages en surface du sol, peuvent étre lessivés vers la nappe en se complexant avec des
éléments organiques facilement lessivables. Les « polluants» sont donc dépendants des
processus biogéochimiques qui sont & leur tour fortement dépendants des conditions
environnementales telles que le climat, mais aussi les pratiques agricoles. La complexité de la
mise en lien des processus biogéochimiques avec les conditions environnementales nous

oblige a prendre en compte de la fagon la plus détaillée possible le fonctionnement de la ZNS.

11 a souvent été considéré que le nitrate dans la ZNS, une fois la zone racinaire passée,
était intégralement transporté et lessivé vers la nappe. Cependant, méme si le nitrate a des
propriétés d’adsorption négligeables dans le sol, celui-ci peut étre réduit sous forme N gazeux
grice au processus biologique de dénitrification. Dans la ZNS profonde, ce processus a
longtemps été sous-estimé alors que des quantités non négligeables de nitrate peuvent
potentiellement disparaitre. Si les activités respiratoire aérobie et dénitrifiante ont largement

été étudiées dans la couche de surface du sol, trés peu de recherches se sont intéressées a ces
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activités dans les couches inférieures. C’est ainsi qu’il est apparu nécessaire d’estimer ces
activités microbiennes dans la ZNS profonde et de pouvoir caractériser et expliquer leurs
variations saisonniéres en fonction des facteurs environnementaux. Plusieurs interrogations
sont alors soulevées. Tout d’abord, le carbone organique est le moteur des activités
microbiennes. Son transport dans la ZNS se fait sous forme dissoute et il apparait que sa
quantité et sa qualité sont essentiels dans la compréhension des activités microbiennes.
Comprendre les variations saisonniéres de 1’activité microbienne nécessite entre autre
P’analyse qualitative du carbone organique dissous. Cependant, d’autres facteurs
environnementaux tels que la pluie, la température et la concentration en nitrate sont a prendre
en compte. Ainsi, deux questions sont posées, (1) comment migre le carbone organique
soluble en quantité et en qualité, et (2) comment s’adaptent les micro-organismes dans la ZNS
profonde. Ensuite, le transport des gaz et notamment la consommation et la production des
gaz 3 effet de serre en fonction des saisons dans la ZNS doit étre étudiée plus en détail. La
modélisation des flux de transport et d’émission en relation avec les activités microbiennes est
trés importante pour une meilleure estimation des bilans de gaz a effet de serre. Ainsi, la
question repose sur 1’évolution du transport des gaz dans la ZNS. La prise en compte de ces
différentes problématiques va permettre d’améliorer les modeéles de prédiction du transport e
du devenir de 1’azote dans la ZNS dans le but de protéger I’environnement, en améliorant

notamment la prédiction des quantités de nitrate arrivant a la nappe.

Pour répondre & ces questions, il a été nécessaire de choisir une parcelle agricole
expérimentale visée par le probléme de pollution des nappes par le nitrate. Le Comtat
Venaissin (Vaucluse, 84) a été décrété « zone vulnérable » par la directive européenne CEE
91-676 en raison de la pollution importante des nappes en nitrate dans le milieu agricde. De
nombreuses recherches ont au préalable permis de délimiter et de comprendre les zones
contaminées par le nitrate. Notamment, le Comtat Venaissin se partage entre d’une part une
zone de plateau, ou les sols sont relativement bien aérés et les nappes contaminées en nitrate,
et d’autre part une zone de bas fond ot les nappes sont peu profondes, favorisant des périodes
transitoires d’anoxie et limitant la contamination des nappes. Une étude préliminaire sur
P’activité dénitrifiante avait été réalisée dans un profil de sol issu de chacune de ces deux
zones (Cannavo et al., 2002) (ANNEXE 1). Dans le cadre de la thése, nous avons choisi un
profil de sol situé dans une zone de bas fond, ol le processus de dénitrification peut s’opérer.
Différents capteurs ont été implantés sur 1’ensemble de la zone non saturée du sol pour le

suivi de différents paramétres tels que le flux de solutés, de chaleur et de gaz.
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Ce mémoire présente ’ensemble des résultats obtenus lors de cette étude et il est
structuré en 5 parties.

Dans une premiére partie, une synthése bibliographique décrit 1’état des connaissances
actuelles sur la matiére organique, 1’activité microbienne, les modéles de simulation du
transport et de transformation de N, ainsi que les problématiques environnementales et
agronomiques qui justifient notre travail (Chapitre 1).

Dans une seconde partie, nous avons présenté le suivi sur le terrain et en laboratoire
des variations de I’activité respiratoire aérobie et dénitrifiante dans la zone non saturée du sol
et leur relation avec les paramétres environnementaux (Chapitre 2).

Dans une troisiéme partie, une étude complémentaire de la qualité du carbone
organique dissous est présentée dans le but d’essayer d’expliquer les variations saisonniéres
de I’activité respiratoire aérobie (Chapitre 3).

La quatriéme partie est consacrée a la modélisation du transport des gaz CO, et N,O
dans la zone non saturée du sol, ol un nouveau module basé sur la loi des gaz poussiéres est
ajouté au modeéle P.A.S.T LS. Ce modéle sera testé dans son ensemble pour simuler le devenir
des éléments C et N dans la zone non saturée du sol (Chapitre 4).

L’ensemble de ce travail de thése est discuté dans une cinquiéme partie dans laquelle
nous avons positionné nos résultats dans un contexte d’éude plus large. Nous faisons
quelques propositions de recherches ultérieures et d’application de ces résultats a la

problématique environnementale.
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L. Problématiques environnemerntales et agronomigues

Les problématiques environnementales et agronomiques présentées ici s’articulent
autour de trois grands phénoménes sous-jacents & cette thése. Ces phénoménes sont (1) le
lessivage du nitrate dans les nappes d’eau souterraines, (2) les émissions de gaz a effet de

serre, et (3) la séquestration du carbone dans les sols.
I.1. La contamination des nappes par le niirate (NO;)

L’azote a une influence majeure sur la production des cultures et leur qualité (Singh,
1996). Bien que la plupart des sols contiennent plusieurs milliers de kg d’azote par hectare,
seulement 1 a 3 % de I’azote organique (Norga) du sol se minéralise et devient disponible aux
plantes chaque année (Campbell er al, 1995). La contamination en NO; des nappes,
conséquence du lessivage de NC;™ de la zone non saturée, est un probléme environnemental
global (Spalding et Exner, 1993). Le nitrate peut étre rapidement transporté dans la zone non
saturée car il est relativement soluble et non adsorbable (Stumm et Morgan, 1996). Sa
concentration dans la nappe peut étre supérieure & 50 mg/L (Mariotti, 1997), seuil de
potabilité de I’eau défini par la Communauté Européenne (directive CEE 80-778). Le nitrate
et le nitrite (NO;) engendrent des nitrosamines cancérigénes et une possible
méthémoglobinémine. Les enfants y sont sensibles, & cause de la faible acidité de leurs sucs
gastriques, favorisant la réduction de NO3™ en NOy™ qui, éventuellement, pénétre dans le sang
et se combine avec ’hémoglobine (Forman ef al., 1985). II a souvent été considéré qu’en
dessous de la zone racinaire, NOs™ est transporté vers la nappe, si la pluie est supérieure a
1’évapotranspiration (Dick et al., 2000). Cependant, en-dessous de la zone racinaire des
plantes et dans le sous-sol, la dénitrification est un mécanisme permettant de limiter les flux

de NOj3 vers les aquiferes (Jarvis et Hatch, 1994 ; Clough ef al., 1999 ; Richards et Webster,
1999).

L2. Gaz 2 effet de serre : Pexyide nitreux (N;0)
Les proprié€tés d’absorption de rayonnement infrarouge de certains gaz (Arya, 1988)

rendent 1’atmosphére responsable d’un effet de serre se traduisant par un réchauffement de la

surface de la terre. La dénitrification, processus intervenant dans le cycle de I’azote, permet le
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transfert de ’azote de la biosphére vers 1’atmosphére. L’oxyde nitreux (N;O), en partie
produit par dénitrification, est un polluant de ’atmosphére intervenant dans I’effet de serre
(Bouwman, 1990) et dans la chimie de ’ozone (O3) dans la haute et la basse troposphére
(Crutzen, 1981). La concentration atmosphérique de N>O était de 312 ppbv (partie par
milliard) en 1994, et son taux d’accroissement était de 0.5 ppbv.aln'1 en 1993 (IPCC, 1996).
Un changement dans 1’intensité du rayonnement du soleil ou des capacités de I’atmosphére a
absorber le rayonnement infrarouge constituent un forgage radiatif. Selon un rapport de
I’IPCC (1996), 63% du forgage radiatif résulte de I’accroissement de la concentration
atmosphérique en CO,. Le reste du forgage radiatif résulte de 1’accroissement de la
concentration d’autres gaz : méthane (18%), CFC (9%), vapeur d’eau atmosphérique (6%) et
oxyde nitreux (4%). L’accumulation atmosphérique de N,O s’éléve a environ 4 Tg N an’!
(IPCC, 1995). Sa durée de vie est estimée entre 110 et 166 ans, avec un temps de résidence de
25 ans dans la troposphére (Jambert, 1995). Le N2O posséde un effet radiatif environ 200 fois
supérieur a celui du CO,. Les estimations actuelles indiquent que prés de 65% des émissions
(soit 9.5 Tg N an’") sont issues du sol, dont 1/3 (3.5 Tg N an'l) des sols cultivés. Environ 20%
(3 Tg N an™) des émissions totales de NpO proviennent des océans, 3% (0.4 Tg N an™)
seraient produites par les animaux et I’élevage, 3% seraient émises au cours du brilage de la
biomasse et 9% (1.3 Tg N an’') proviendraient des rejets industriels lors de la fabrication de
produits chimiques tels que ’acide nitrique ou les engrais. L’augmentation de la teneur en

N,O de l’atmosphére est 4 mettre en relation avec I’intensification de I’agriculture et

1"utilisation de fertilisants azotés (Beauchamp, 1997).
1.3. Stockage du carbone dans les sols

La conservation de la matiére organique dans les sols est primordiale pour le
fonctionnement biologique, chimique et physique du sol. La séquestration du carbone (C) est
dépendante de 1’environnement biotique du sol (microflore, micro et macro faune), de la
structure du sol (agrégation) et de leurs interactions. Trois mécanismes principaux de
séquestration du C existent: (1) la séquestration biochimique (Christensen, 1996), (2) la
séquestration par fixation sur les particules d’argile (Thomsen et al., 1999 ; Vanlauwe et al.,
1999), et (3) la protection physique par les agrégats (Cambardella et Elliott, 1992 ; Wander et
Yuang, 2000). La séquestration de C est influencée par les pratiques agricoles. Le non labour
a des effets bénéfiques sur la fertilité du sol tels que par exemple la diminution de 1’érosion du

sol, ’augmentation du nombre d’agrégats, I’augmentation potentielle de la teneur en matiére
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organique, une biomasse microbienne et une abondance de vers de terre accrues (Parmelee et
al., 1990 ; Doran et al., 1998 ; Six et al., 2002). La séquestration de C et de N dans les sols
non labourés induit cependant un accroissement des €émissions de NoO par rapport aux sols
labourés (Six et al., 2002), alors que la consommation du CH; atmosphérique est accrue
(Hutsch, 2001). Au final, les sols non labourés en climat tempéré consomment dans
I’atmosphére environ 200 kg d’équivalent C par hectare et par an, si on exprime les gaz a effet
de serre en équivalent CO, (Six et al., 2002). Dans le cas de la pratique du labour des sols, ou
la répartition de la teneur en matiére organique est homogéne sur toute la couche de labour, on
observe une tendance a la perte de carbone et d’azote orgamiques, due a la rupture des
agrégats (Golchin et al., 1995; Wander et Yuang, 2000), ce qui stimule la minéralisation de la
matiére organique et qui élimine progressivement les vers de terre (Lensi et al., 1995). Enfin,
la technique visant a épandre des résidus végétaux en surface du sol (mulching) permet
généralement d’accroitre la séquestration de C dans le sol, et de diminuer les émissions de
CO, vers ’atmosphére (Follett, 2001). Toutefois, Jacinthe et al. (2002) ont montré que les
émissions de CO, pouvaient étre variables en fonction des saisons, notamment en automne et
au printemps ou le mulch favoriserait ces émissions. On voit donc que la séquestration de C a

tendance a limiter les émissions de gaz a effet de serre mais que celleci est dépendante des

pratiques agricoles.
1.4. Les spécificités de la zone non saturée (ZNS) pour les activités microbiennes

La ZNS se situe entre la surface du sol et la nappe. Elle est constituée d’un ensemble
d’horizons différentiés par leurs propriétés physiques et chimiques. Sur une parcelle agricole
lors d’un cycle cultural, ’agriculteur apporte des fertilisants azotés et éventuellement de la
matiére organique (fertilisants, résidus de récolte) (figure 1). Les formes oxydées de 1’azote
(NO;3, NOy) et les substrats organiques (carbone organique dissous, mais aussi azote et
phosphore organiques dissous) vont pénétrer dans le sol grice au travail du sol, aux
précipitations et aux irrigations et vont subir dans les 30 premiers centimetres de profondeur
des transformations biogéochimiques avec utilisation de ces substrats par les micro-
organismes et la culture (paragraphe III). L’utilisation de ces substrats par les micro-
organismes va induire la production de gaz trés dépendante du pH tels que 1’ammoniac (NH;),
ainsi que les gaz a effet de serre tels que le dioxyde de carbone (CO,), mais aussi I’oxyde

nitreux (N>0) et le méthane (CH4) (Bouwman, 1990).
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Figure 1 : Devenir des éléments C et N dans la zone non saturée du sol
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Si I’apport d’eau est important, ces composés (anions minéraux, matiéres organiques
solubles, etc...) en partie dégradés et consommeés vont étre lessivés plus profondément et
subir des phénoménes plus physiques que biologiques (Moore, 1998). L’adsorption sur les
surfaces minérales est un processus physique réduisant les concentrations de matiére
organique dissoute et conduisant 2 la formation et 4 la protection de la MO du sol (Michalzik
et al., 1998). Malgré cette diminution de concentration avec la profondeur, des quantités non
négligeables de carbone organique dissous (COD) sont lessivées vers la nappe ou ’on peut
trouver des concentrations en COD variant de 0.6 & 12 mg C L' selon la profondeur de la
nappe (Wassenaar ef al, 1990 ; McCarthy et al., 1993). L’ensemble des processus
biologiques et chimiques est conditionné par les facteurs environnementaux, a savoir (1) les
précipitations et irrigations ainsi que les fluctuations du toit de la nappe, (2) la teneur en
oxygéne du sol directement influencée par la teneur en eau du sol (Linn et Doran, 1984), (3)
la température du sol (Grundmann e al., 1995 ; Mergel et al., 2001) et (4) les quantités de
substrat azoté et carboné (Richards et Webster, 1999; Cannavo ef al., 2002).

D’autre part, la ZNS présente de nombreuses spécificités. Tout d’abord, la
concentration en O, tend & décroitre avec la profondeur (Sierra et Renault, 1998) ce qui
pourrait favoriser les processus biogéochimiques en milien anaérobie. Ensuite, la
concentration en CO, contrdlée par les activités microbiennes et par la dissolution ou
précipitation de la calcite (Suchomel et al., 1990) affectent le pH du sol (Stumm et Morgan,
1996), qui a son tour influence les activités microbiennes (Knowles, 1982). De plus, le
carbone organique dissous est généralement présent & faible concentration (Kalbitz et al.,
2000) en raison des phénoménes précédemment cités. La teneur en COD a de telles
profondeurs pourrait étre un facteur limitant pour les activités microbiennes. Enfin, la zone
non saturée profonde est une zone ou les échelles de temps des phénoménes sont plus
importantes. Par exemple, les variations de température sont amorties avec la profondeur ou
des variations saisonniéres peuvent &tre observées 4 des profondeurs supérieures & quelques
dizaines de centimétres uniquement. Aussi, le temps de résidence de 1’eau et des solutés est
plus long (Longo et Moyengo, 1999). Ceci pourrait faciliter 1’assimilation des nutriments par

les micro-organismes.
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I1. La matidre organigue du sol (MO)
I1.1. Généralités : les substances humiques

La MO du sol joue un rdle majeur dans I’apport de nutriments pour la croissance des
cultures (Sollins et al., 1999 ; Vanlauwe et al, 1999). La matiére organique du sol est
constituée de substances plus ou moins complexes et biodégradables: une grande partie
correspond & des substances humiques (Tipping, 1998) plut6t récalcitrantes & la dégradation,
de moyennes molécules telles que protéines, polysaccharides, etc... ainsi qu’aux petites
molécules telles que carbohydrates, acides carboxyliques, etc... de dégradabilités variables.
Dans le sol, le stockage de matiére organique sous forme de substances humiques s’effectue 4
partir de la décomposition de matiéres organiques exogénes entrant dans le sol : par exemple,
les résidus végétaux (Ajwa et Tabatabai, 1994; (Zhou et Wong, 2000) retournant
annuellement dans le sol, les apports d’amendements organiques tels que les effluents
animaux (Serensen et Jensen, 1995) ou les boues issues de la digestion anaérobie des eaux
usées (Ajwa et Tabatabai, 1994 ; Zhou et Wong, 2000), les déjections de vers de terre
(McInerney et Bolger, 2000 ; Hendriksen, 1997), ou encore I’ecau de pluie ou les
concentrations de COD sont non négligeables, de 1’ordre de 2 mg C L' (Moore, 1989) mais
qui représentent tout de méme des entrées de carbone relativement modestes par rapport aux
autres apports. Les exsudats racinaires entrent également dans la constitution des matiéres
organiques (Kalbitz et al. 2000). Ces matiéres humiques sont constituées par des composés
ayant une large gamme de taille et de poids moléculaire, entre quelques centaines et plusieurs
centaines de milliers d’unités de masse atomique (Gaffney er al., 1996). Les substances
humiques se divisent en trois catégories définies par rapport aux fractions obtenues & partir de
méthodes de fractionnement de 1a matiére organique du sol par solubilisation alcaline: (1) les
acides humiques sont solubles dans les solutions alcalines diluées mais sont précipités par
acidification de I’extrait alcalin, (2) les acides fulviques sont solubles a la fois dans les acides
et les bases, et (3) les humines représentent la fraction insoluble a la fois dans les acides et les
bases (Schitzer et Khan, 1972 ; Tipping, 1998 ; Baldock et Skjemstad, 2000).

Les acides humiques ont un poids moléculaire et des teneurs en éléments H, C, N et S
plus élevés que les acides fulviques, et des teneurs en O plus faibles (Gaffney ef al., 1996 ;
Wander et Traina, 1996). Par ailleurs, la structure des acides fulviques est plus aliphatique et

moins aromatique que celle des acides humiques et les acides fulviques sont plus riches en
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acides carboxyliques et phénoliques (Gaffney et al., 1996 ; Wander et Traina, 1996 ; Nardi ez
al., 2000). Les acides fulviques ont une meilleure solubilité que les acides humiques et ce a
tout pH, en raison de leur caractére plus polaire et de leur plus grande mobilité (Wander et
Traina, 1996), alors que les acides humiques deviennent insolubles dés lors que le pH est
inférieur a 2 (Gaffney et al., 1996). Les humines sont assez proches des acides humiques mais

ont une forte liaison avec les métaux et argiles, les rendant insolubles.

3

1I.

I

. Décomposition des résidus végétaux dans le sol

Les résidus de plante sont transformés par une série de procédés biologiques,
physiques et chimiques. En entrant dans le sol, le carbone contenu dans les résidus est utilisé
comme substrat par les micro-organismes et est éventuellement minéralisé sous forme de CO,
ou est stabilisé par humification ou par association avec les composés minéraux (Gregorich et
al., 1996).

La décomposition des résidus de plante commence souvent avec une rapide perte en
poids sec causée par le lessivage des matériaux C et N solubles dans I’eau, phase qui n’est pas
le fait de micro-organismes (Tian, 1998 ; Baldock et Skjemstad, 2000). La quantité de
carbone minéralisée durant les premiers jours de décomposition est fortement reliée au
carbone soluble du résidu alors que plus tard, la minéralisation de C provient d’autres formes
de C contenues dans la lignine, la cellulose et I’hémicellulose (Trinsoutrot et al., 2000). La
vitesse de décomposition dépend des teneurs en sucres, polysaccharides, protéines, acides
aminés, acides aliphatiques et lignine des résidus de plante (Booker et al., 2000). Mais la
décomposition des résidus de plantes dépend également des conditions climatiques
(température du sol et précipitations) influengant I’activité des micro-organismes (Swift et al.,
1979).

Lors de la décomposition oxydative de la MO, la structure chimique évolue (Baldock
et Skjemstad, 2000). Ces auteurs rapportent que dans un premier temps la structure dominante
est la structure alkyl-O, comparable aux polysaccharides. Lors de la décomposition, la
structure devient plus récalcitrante (de type lignine, structure aromatique) et la teneur en
groupes alkyl-O diminue. Lorsque la lignine se dégrade a son tour, la structure chimique
continue d’évoluer et il y a réduction des quantités de C aromatique. La décomposition de la
lignine est principalement réalisée par les champignons, méme si certaines bactéries peuvent

changer la nature des groupes fonctionnels rattachés a la lignine.
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Figiire 2 : Schéma de formation de la matiére organique dissoute (MOD) (Kalbitz et al.,

2000)
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I1.3. La matiére organigue dissoute

La matiére organique dissoute (MOD) représente une faible partie (0.01 a 0.1 % en
poids) de la MO totale du sol (Tipping, 1998). Elle joue un role important dans (1) la mobilité
et la translocation de polluants organiques et inorganiques dans les sols (Herbert et Bertsch,
1995 ; Moore, 1998 ; Romkens et Dolfing, 1998 ; Zhou et Wong, 2000) notamment par les
acides humiques (Johnson, 2000), (2) le contrdle de la formation du sol et la dégradation des
minéraux (Kalbitz et al., 2000), et (3) la production d’énergie pour les micro-organismes
(Tipping, 1998). La plupart de la MOD est macromoléculaire et est souvent définie comme un
continuum de molécules organiques de différentes tailles et structures qui passent & travers un
filtre de 0.45 pum de taille de pore (Thurman, 1985). La solution du sol contient des quantités
variables de MOD provenant de la décomposition de la litiere végétale, de la matiere
organique endogéne, de la biomasse microbienne ou des exsudats racinaires (Kalbitz ef al.,
2000) (figare 2). Elle est un mélange complexe composé de matériaux humiques, ainsi que
d’autres composés organiques tels que polysaccharides, matériaux protéiques, acides
aromatiques et aliphatiques, acides organiques simples, acides aminés et sucres aminés
(Herbert et Bertsch, 1995 ; Zhou et Wong, 2000).

La MOD regroupe le carbone organique dissous (COD), I’azote organique dissous
(NCD) et le phosphore organique dissous (POD), qui sont les éléments majeurs des cycles
nutritifs (Kalbitz et al., 2000). Le COD comprend des molécules de tailles trés variées, depuis
des acides simples ou les sucres jusqu’aux substances humiques complexes & haut poids
moléculaire. On porte plus d’attention & I’élément C car il est prépondérant dans la
constitution de la MO dissoute (Qualls et Haines, 1991 ; Currie et al., 1996 ; Michalzik et al.,
1998 ; Kalbitz er al., 2000). En effet, les concentrations en NOD sont généralement
inférieures 2 1 mg N. I" et les concentrations en POD sont de I’ordre du microgramme par
litre de solution du sol (Qualls et Haines, 1991 ; Currie ef al., 1996).

Une fois la MOD produite dans le sol, sa concentration est contrdlée par des procédés
biotiques tels que la dégradation de la MOD par les micro-organismes (Bossio et Scow, 1995)
et abiotiques tels que désorption et dissolution de la quantit¢ de MOD potentielle
(Guggenberger ef al., 1998a). La MOD se fractionne en une partie mobile et une partie
immobile suivant la taille des pores de la matrice du sol(Tipping, 1998). Seule la MOD
présente dans les macropores et les mésopores est susceptible d’étre transportée par

convection ; la MOD des micropores est immobile et interagit avec la fraction mobile par

diffusion (Kalbitz et al.. 2000).
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11.4. Techniques de fractionnement et d’identification moléculaire du carbone arganique

dissous

1I.4.1. Fractionnement physique et chimique

Parce que la MO du sol est trés hétérogéne, de nombreux efforts ont été menés pour
mettre au point des méthodes d’isolation des principaux pools de MO et pour, par la suite,
analyser leur composition et leur disponibilité biologique Sollins ef al., 1999). Il y a deux
approches possibles : I’extraction chimique et la séparation physique.

Cette derniére est basée sur la taille des particules, la densité des particules, le degré de
protection physique ou la combinaison des trois. Le fractionnement chimique, lui, est basé sur
les propriétés acide/base des composés (Sollins ez al., 1999).

Le fractionnement physique par taille moléculaire est utile pour révéler les différences
de structure et les propriétés de la MO de différents sols et les fractions de particules
(Cambardella et Elliott, 1993). Les techniques les plus couramment utilisées pour fractionner
la MO soluble selon sa taille et son poids moléculaire sont(1) 1’ultrafiltration (Aiken et
Leenheer, 1993) (2) la séparation par ultrasons (Aiken et Leenheer, 1993 ; Amelung et al.,
1999 ; Thomsen et al., 1999 ; Kaiser ef al., 2000a) (3) la stabilité des agrégats dans 1’eau
(Cambardella et Elliott, 1993 ; Golchin et al., 1995 ; Haynes et Beare, 1997) (4) la
densimétrie (Hassink, 1995 ; Alvarez et al., 1998a ; Oyedele et al., 1999 ; Whalen ef al.,
2000), et (5) la dispersion (Curtin et Guang, 1999 ; Wander et Yuang, 2000). L’inconvénient
de ces techniques de fractionnement est qu’elles n’informent pas directement sur le mode de
formation, la réactivité de surface, 1’acidité ou la biodégradabilité¢ de la mati¢re organique
(Qualls et Haines, 1991).

Le fractionnement chimique utilise les résines d’adsorption. L’adsorbant doit avoir
une surface spécifique importante pour avoir une haute capacité d’adsorption, une stabilité
structurale et chimique et de bonnes caractéristiques de flux hydraulique (Leenheer et
Huffman, 1976). Ces contraintes sont respectées avec des copolyméres 3D possédant une
structure macroporeuse et macroréticulaire. Des résines adsorbantes macroréticulaires sont
disponibles avec des surfaces non polaires (Amberlite XAD-2 et XAD-4), des surfaces
polaires intermédiaires (Amberlite XAD-7 et XAD-8), des surfaces fortement polaires
(Amberlite XAD-12), des surfaces d’échange de cations (Bio-Rad AG MP-50) et des surfaces
d’échange d’anions (Bio-Rad AG MP-1) (Leenheer et Huffman, 1976). Ce type de
fractionnement s’applique au COD et la premiére étape de classification distingue les classes

hydrophile et hydrophobe. Une fois ce caractére défini, on détermine 3 sous-classes reposant
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sur les propriétés acide/base des solutés organiques. Cette technique permet d’isoler et de
fractionner 55-90 % du COD (Aiken et Leenheer, 1993). La figure 3 schématise le protocole
de fractionnement du COD :

L’abondance du COD dans les fractions définies par Leenheer et Huffman (1976),
est par ordre décroissant acide hydrophobe > acide hydrophile > ou < neutre hydrophile >
neutre hydrophobe > phénols > bases. La fraction acide représente entre 44 et 91 % du COD,
la fraction neutre entre 11 et 42 % et la fraction base au plus 2.5 % (Qualls et Haines, 1991) .
Les acides hydrophobes peuvent représenter & eux seuls plus de 50 % du COD alors que la
fraction base est généralement suffisamment faible pour étre négligée lors des mesures
(Guggenberger et al., 1994). Les composés présents dans chaque fraction sont présentés dans
le tablean 1.

Les quantités de toutes ces fractions diminuent avec la profondeur (Qualls et Haines,
1991). De nombreux auteurs ont montré que notamment la proportion d’acides hydrophobes
diminue avec la profondeur, indiquant que la fraction hydrophile, et surtout la fraction acide
est transportée préférentiellement dans le sol (Jardine ef al., 1989 ; Qualls et Haines, 1991 ;
Gu et al., 1995 ; Kaiser et Zech, 1997 ; Kaiser et Zech, 1998).

11.4.2. L’identification moléculaire

La quantité de composés identifiables dans I’eau du sol est faible (<10% du COD)
(Aiken et Leenheer, 1993). Les récentes avancées technologiques ont permis d’améliorer
considérablement la caractérisation de la structure moléculaire de la MO du sol (Sollins ez al.,
1999). La plus ancienne de ces techniques est la pyrolyse a haute température qui décompose
la molécule en fragments identifiables par spectrométrie de masse (Kogel-Knabner et al.,
1992). D’autres techniques permettent d’identifier la structure moléculaire de la MO.

La résonance magnétique nucléaire Bc (RMN—BC) quantifie la quantité de carbone
dans chaque molécule de la phase solide et dans les extraits aqueux de MO. La plupart des
spectres se divisent en 4 régions (1) la région C-alkyle (0-50 ppm), (2) la région O-alkyle (50-
110 ppm), (3) la région aromatique (110-160 ppm), et (4) la région carbonyl (160-210
ppm) (Baldock et Preston, 1995).
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Figure 3 : Schéma de fractionnement du COD (Leenheer et Huffman, 1976)
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La spectroscopie infrarouge présente le gros avantage d’analyser un échantillon sans
qu’il ne subisse de prétraitement majeur et d’extraction, et elle fournit une information rapide
sur la composition de la MO du sol (Kogel-Knabner, 2000). A partir de cette technique, il est
possible d’identifier certains groupes chimiques révélés par des bandes d’adsorption
caractéristiques tels que les groupes aliphatiques a 1456 e, les groupes aromatiques a 1600
cm’ et les groupes —OH tels que groupes carboxyliques et alcools 4 3300 cm” (Francioso et
al., 2000).

La caractérisation par spectroscopie UV et visible du COD fournit en général un
spectre exponentiel sans traits bien marqués. Seules des longueurs d’onde spécifiques (i.e:
254, 280, 400, 600 nm) ont été montrées utiles pour caractériser la teneur en C aromatique, le
degré d’humification et la couleur relative du COD de la solution « brute » (Westerhoff et al.,
2001).

La spectroscopie par fluorescence du COD a été moins employée que la spectroscopie
UV et visible (Westerhoff er al., 2001). Cependant la spectroscopie par fluorescence a lecture
synchronisée (SFLS) présente des avantages particuliers pour étudier les structures chimiques
et les propriétés du COD, ainsi que des substances humiques (Patterson et al., 1992). Les
spectres synchrones quantifient 1’intensité d’émission de fluorescence a partir d’'une gamme
de longueurs d’ondes d’excitation. Cette technique est également utilisée pour mettre en
évidence les interactions entre MOD et ions métalliques (Xiaogiao et Jaffe, 2000), ainsi
qu’avec les pesticides (Fang et al., 1998). Les substances humiques montrent une excitation
maximale entre 327 et 427 nm (Larson et Rochwell, 1980) et une émission maximale entre
450 et 520 nm (Kouassi et al., 1990). Plus précisément, selon Patterson et al. (1992), le pic
d’excitation de SFLS autour de 350 nm est relié aux composés de I’acide fulvique du COD et
le pic autour de 395 nm correspond aux composés de ’acide humique. Fang et al. (1998)
utilisent a cet effet le ratio F395/F350 comme étant le rapport entre 1’intensité de fluorescence a
395 nm et 4 350 nm. Ce ratio est un indice d’humification du COD ; plus il est élevé, plus la
matiére humique présente un caractére de polycondensation élevé (i.e : caractére hydrophobe)
(Senesi et al., 1989). Zsolnay (2003) calcule également un indice d humification mais a partir
d’une longueur d’onde d’excitation fixée 4 254 nm. En effet, le spectre d’émission
correspondant est utilisé pour calculer cet indice. Il présente de plus un autre indice, celui de
la fluorescence relative, reliée au nombre d’anneaux polyaromatiques. L’existence d’un pic de
fluorescence a 285 nm révele également la présence de matériel protéique, issu probablement

d’une activité biologique récente. Ce pic peut étre un indicateur de COD fraichement produit
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(Lombardi et Jardim, 1999). Toutefois, d’autres auteurs ont montré que ce pic révele

également la teneur en composés aromatiques simples (Chin ez al., 1994 ; Kalbitz, 2001).

IL.5. Distribuiion du carbone organique dissous dans un profil de sol: ’adsorption

physiqgue

La MO appliquée en surface atteint les horizons plus profonds par des mécanismes
variés incluant : le lessivage, I’action de la faune, la croissance et ’exsudation des racines, et
aussi par des mécanismes reliés a 1’activité humaine tel que le labour (Rovira et Vallejo,
1997). La quantité de MO accumulée dans les horizons profonds peut étre substantielle et des
recherches suggérent que ces quantités ont été sérieusement sous-estimées (Arrouays et
Pelissier, 1994). La MOD est principalement un électrolyte polyfonctionnel et sa solubilité
dépend indirectement du pH de la solution du sol (Kalbitz et al., 2000). Une élévation de pH
de 0.5 unité conduirait & une élévation d’environ 50 % de la quantité de MO mobile (Tipping
et Woof, 1990). De plus, les cations monovalents Na" et K, tout comme les cations
polyvalents AI**, Fe**, Ca®* ou Mg, ainsi que les métaux trace tels que Cu**, Mn®*, Pb*",
Cd** ou Cr'* affectent la solubilité de la MO et réduisent le lessivage de COD, via
I’augmentation de sa rétention par pont cationique et précipitation (Guggenberger, 1994a).

De nombreuses études ont montré que la quantité de MOD dans la solution du sol, et
en particulier le COD, diminue avec la profondeur (Moore, 1989 ; Qualls et Haines, 1991 ; Gu
et al., 1995 ; Shinkarev ef al., 1996 ; Dosskey et Bertsch, 1997 ; Guggenberger et Kaiser,
1998 ; Moore, 1998 ; Corre ef al., 1999). L’adsorption physique de la MOD sur les surfaces
minérales est le facteur explicatif le plus plausible vis-a-vis de la diminution de la MOD avec
la profondeur (Jardine et al., 1989 ; Kalbitz ef al., 2000) et peut étre un procédé conduisant a
la formation et & la protection de la MO réfractaire du sol (Michalzik ez al., 1998). L’échange
de ligands entre les groupes fonctionnels acides et les groupes fonctionnels hydroxyl des
surfaces d’oxydes métalliques est considéré comme le mécanisme majeur de 1’adsorption de
MOD (Kaiser et Zech, 1998). Les sols ayant une forte teneur en minéraux non cristallins
conduisent 4 une immobilisation d’une grande quantité de carbone, mais aussi engendrent un
pool de matiére organique qui peut étre dissous/désorbé par les flux d’eau traversant I’horizon
organique (Torn et al., 1997). Dans le cas ol la teneur en minéraux non cristallins est plus
faible, la dissolution physique et les mécanismes microbiens contribuent ensemble au flux de
COD dans le sol (Neff e al., 2000). On a donc une transition entre un sol non cristallin et un

sol cristallin passant d’un contrdle physique a un contréle biologique du relargage de COD
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(Neff et al., 2000). C’est ainsi que le degré d’adsorption est fortement influencé par (1) le pH,
(2) la nature de la surface adsorbante, (3) la force ionique et (4) le poids moléculaire moyen
de la MOD (Jardine er al., 1989). Les populations microbiennes actives modifient les
conditions physiques et chimiques d’un milieu tels que : les conditions rédox, le pH et
Palcalinité, ainsi que les mécanismes cités précédemment (Hunter et al., 1998). De plus, 1’aire
des surfaces minérales est le facteur clé d’influence de la capacité d’adsorption (Gu et al.,
1995). Les sols sableux ont une capacité d’adsorption de la MOD trés faible par rapport aux
matériaux plus fins (Guggenberger et al., 1994).

Les oxydes et hydroxydes de Fe et Al présents dans les minéraux argileux sont des
sources importantes du contrdle de ’adsorption (Dosskey et Bertsch, 1997 ; Moore, 1998 ;
Kalbitz et al., 2000). La kaolinite est un des ces minéraux argileux favorisant I’adsorption
(Jardine et al., 1989 ; Dosskey et Bertsch, 1997), mais il y a aussi la goethite (Kaiser et Zech,
1997) et la gibbsite (Jardine et al., 1989). Une forte adsorption de COD dans les sols
calcaires, riches en CaCQOs a déja été montrée (Moore, 1989 ; Moore, 1998). La présence de
CaCO; conduit & une stabilité biologique (résistance a 1’attaque microbienne) de la MO
particulaire et de ’humus (Baldock et Skjemstad, 2000).

L’étude de I’adsorption des fractions du COD a montré que les fractions de haut poids
moléculaire et hydrophobes sont préférentiellement adsorbées et que les fractions hydrophiles,
de taille moléculaire plus faible, ont moins d’affinit¢ pour les surfaces solides et sont
relarguées dans la solution du sol (Gu et al., 1995 ; Kaiser et Zech, 1997) car ils sont vite
dissous (Kaiser et Zech, 1998). De plus, la présence de noyaux aromatiques, d’acides
carboxyliques, de groupes N et S et de résidus d’acides aminés dans la molécule organique
augmente son affinité d’adsorption (McKnight et al., 1992 ; Kaiser et Zech, 1997 ; Kaiser et
al., 2000a).

Les anions SO42' et PO43' en solution sont les principaux concurrents du COD pour
I’adsorption. Cependant, le COD présente une plus grande affinité¢ d’adsorption que SO
(Jardine ef al., 1989 ; Kaiser et Zech, 1997 ; Tipping, 1998), tandis qu’en présence de POs > 1a
capacité d’adsorption du COD diminue (Guggenberger, 1994a ; Kaiser et Zech, 1997)
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IIL. L’activité microbienne dans les sols: la respiration aérobie ef la

dénitrification
IT1.1. L2 respiration microbienne aérobie

IIT 1.1 Processus impliqués

La respiration microbienne aérobie dans les sols est le fait des micro-organismes
hétérotrophes du sol qui jouent un réle essentiel dans le fonctionnement des sols agricoles
(Burns et Davies, 1986 ; Giampaolo ef al., 1996 ; Oyedele et al., 1999), mais aussi des foréts
(Ross et Tate, 1993). Ces micro-organismes vivent en communautés complexes avec 10° a 10*
génomes différents par gramme de sol sec (Sandaa et al., 1999) et sont responsables des
principales réactions de minéralisation qui recyclent les nutriments importants et qui
dégradent les polluants de I’environnement (Bossio et Scow, 1995). La communauté
décomposante consiste en une large variété de bactéries, champignons et invertébrés (Swift ez
al., 1979). La biomasse microbienne est un réservoir de C, N, P et S labiles et ses fluctuations
de taille et d’activité peuvent significativement influencer la fourniture d’éléments nutritifs et
par conséquent la productivité des cultures (Rosswall et Paustian, 1984).

Les processus physiques qui contrblent 1’environnement microbien sont (1) les
accepteurs d’électrons (O;, NO3"), et (2) les sources d’énergie et les substrats organiques
(Skopp et al.. 1990). La diversité métabolique de la communauté microbienne est notamment
fortement influencée par le niveau de carbone apporté (Bossio et Scow, 1995). En particulier,
le type et la quantité de MO disponible dans la zone non saturée des sols sont trés importants
pour la survie des micro-organismes (Brockman et al., 1992). Si on se place & 1’échelle de
’agrégat, la respiration aérobie couplée a la diffusion de I’oxygéne dans I’agrégat peuvent
créer des conditions locales d’anoxie (Sierra et Renault, 1996). En effet, des conditions
anérobies locales peuvent apparaitre lorsque la distance entre le centre de 1’agrégat et sa
surface est supérieure 4 3-7 mm, selon ’intensité de [’activité respiratoire aérobie. La prise en
compte de cette échelle d’étude est primordiale puisque selon les conditions climatiques et
notamment suite & des précipitations, des processus anaérobies plutdt qu’aérobies peuvent

s’installer localement.
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II1.1.2. Distribution verticale de I’activité respiratoire aérobie dans un profil de sol

L’activité respiratoire aérobie dans la zone non saturée a tendance & décroitre avec la
profondeur (Ross et Tate, 1993 ; Dodds et al., 1996 ; Cannavo er al., 2002). La baisse de
I’activité respiratoire aérobie s’explique parla diminution avec la profondeur de : (1) la
quantité de substrat carboné (Dosskey et Bertsch, 1997 ; Richards et Webster, 1999), (2) le
nombre de bactéries hétérotrophes (Dodds et al., 1996 ; Vinther et al., 1999 ; Cannavo et al.,
2002), et (3) la concentration en oxygéne (Sierra et Renault, 1998). La distribution verticale
des micro-organismes dans un profil de sol révele également des changements de structure de
la communauté (Fritze ef al., 2000) et des caractéristiques morphologiques (Brockman ef al.,
1992).

Malgré cette baisse d’activité avec la profondeur, I’activité respiratoire aérobie est non
négligeable dans les horizons profonds, ce qui montre que le phénoméne d’adsorption du
COD en dessous de la zone racinaire n’est pas le seul processus réduisant les concentrations
en COD 2a de telles profondeurs. Il est donc essentiel de prendre en compte I’activité

biologique pour expliquer la distribution des concentrations en COD dans un profil de sol.
111.2. La dénitrification

II1.2.1. Définition

La dénitrification est un processus biologique au cours duquel les formes oxydées de
I’azote (NOs3™ et NC;) sont réduites en azote gazeux (N2O et Ni) (Tiedje, 1988). Ces
transformations s’effectuent grace a des réductases synthétisées par des bactéries anaérobies

facultatives. La figure 4 présente les étapes de la dénitrification.

Les conditions favorisant la dénitrification sont :

(1) La présence de micro-organismes dénitrifiants (Bell ef al., 1990 ; Tiedje, 1994 ;
Komaros et Lyberatos, 1997). Parmi les micro-organismes hétérotrophes cultivables dans le
sol, entre 1 et 5 % sont des dénitrifiants (Tiedje et al., 1982). Les micro-agrégats sont
considérés comme des sites actifs de dénitrification (Lensi er al, 1995). Parmi les
dénitrifiants, Pseudomonas denitrificans est une bactérie capable d’utiliser NO;™ et/ou NOy
comme accepteur final d’électron sous conditions anoxiques (Kornaros et Lyberatos, 1997 ;
Chéneby er al., 1999). L utilisation du Cora (forme simplifié¢e CH;O) par les dénitrifiants

hétérotrophes se fait suivant la réaction (Tiedje, 1994) :
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Figure 4 : Les étapes de la dénitrification (Hénault et Germon, 1995)
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5CH,0 + 4NOjy + 4H' = 5CO, + 2N + TH,0

Les dénitrifiants chémolithotrophes peuvent utiliser S ou Fe dans des minéraux
réduits, tel que la pyrite, comme donneur d’électrons (Appello et Postma, 1994) :

5FeS, + 14NO5™ + 4H' = 7N, + 1080 + 5Fe** + 2H,0

La dénitrification chémolithotrophe et la réduction de NO;” en NH4" se font a des
potentiels rédox plus faibles que ceux de la dénitrification hétérotrophe (Appello et Postma,
1994).

(2) Des conditions anaérobies (Linn et Doran, 1984 ; Tiedje, 1994 ; Cheéneby ef al.,
1999). La dénitrification a longtemps été considérée comme exclusivement anadrobie, en
supposant que les enzymes de la dénitrification sont inhibées par les environnements a€robie.
En fait, elle peut se faire en condition aérobie (Bell et al., 1990), notamment par quelques
champignons (Laverman ef al., 2000 ; Garrido ef al., 2002 ; Laughlin et Stevens, 2002).

(3) La présence de NO3;™ comme accepteur d’électrons (Jarvis et Hatch, 1994 ; Clough
et al., 1999 ; Richards et Webster, 1999). Les bactéries dénitrifiantes ont aussi la capacité
d’utiliser NO,™ et/ou NoO comme accepteurs d’électrons en absence de O,. La dénitrification
est généralement décrite par une cinétique de Michaelis-Menten, qui se caractérise par une
dépendance de la vitesse aux faibles concentrations en NOj™ et une indépendance aux plus
fortes teneurs (Myrold et Tiedje, 1985).

(4) La présence de donneurs d’électrons tels que les substrats organiques facilement
assimilables (Serensen et Jensen, 1995 ; Clough ef al., 1999 ; Jarvis et Hatch, 1994). La
présence de substrats C facilement assimilables, outre la présence de NOy', de dénitrifiants et
de conditions anaérobies, est essentielle pour que la dénitrification puisse étre effective
(Paramasivam ef al., 1998 ; Clough ef al., 1999 ; Richards et Webster, 1999 ; Cannavo et al.,
2002). La dénitrification est stimulée par une vaste échelle de composés organiques et est
fortement corrélée au type de substrat (Burford et Bremner, 1975).

(5) Le pH du sol varie sous I’effet de plusieurs processus. La baisse de pH est en partie
due 4 la production de CO; et d’acides gras volatils (Stumm et Morgan, 1996) alors qu’il peut
augmenter sous 1’effet de certains processus consommateurs de H' tels que la dénitrification
(McInerney, 1988). Les apports d’engrais peuvent modifier le pH, les fertilisants 4 base de
NH," acidifiant le sol. Le pH du sol peut aussi s’acidifier sous 1’effet des eaux de pluie qui se
chargent sur leur trajet en divers gaz de ’atmosphére (CO,, acide sulfurique, acide nitrique et
acides organiques). Un pH neutre ou supérieur 4 7 semble favorable aux activités

microbiennes dénitrifiantes (Paramasivam ef al., 1998). Cependant, la N,O réductase semble
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particuliérement sensibles aux faibles pH car elle peut étre inhibée pour un pH inférieur a 5

(Knowles, 1982).

II1.2.2. Distribution verticale de I’activité dénitrifiante dans un profil de sol

L’étude de la dénitrification, se fait par la mesure de I’activité dénitrifiant proprement
dite. En laboratoire, on mesure une activité dénitrifiante potentielle (ADP) (Jarvis et Hatch,
1994 ; Paramasivam ef al., 1998 ; Richards et Webster, 1999) ou une activité dénitrifiante
semi-potentielle (ADSP) en suivant 1’émission de NyO par blocage de la transformation de
N,O en N, avec CoH, (Jarvis et Hatch, 1994 ; Ellis ef al., 1997 ; Cannavo ef al., 2002). Dans
le deuxiéme cas, un des facteurs favorisant la dénitrification est limitant. Il s’agit
généralement de la source C (McCarty et Bremner, 1992 ; Paramasivam et al., 1998).

L’activité dénitrifiante diminue avec la profondeur, et ce en raison de la baisse du
nombre de dénitrifiants et de substrat C notamment (Jarvis et Hatch, 1994 ; Miihlherr et
Hiscock, 1998 ; Richards et Webster, 1999; Cannavo et al., 2002) ce dernier jouant un role
trés important sur la composition des communautés dénitrifiantes (Weissenhorn ef al., 1990).
L’ADP peut étre réduite d’un facteur 110 entre la surface du sol et 2 m de profondeur
(Richards et Webster, 1999). Jarvis et Hatch (1994) ont détecté une ADP non négligeable & 6
m de profondeur et ont estimé un potentiel apparent de pertes de NOs™ pouvant aller de 35 a

200 kg N/ha/j sur I’ensemble du profil.

1I1.2.3. Importance des émissions de N>O par dénitrification

La balance entre production de N>O et sa réduction en N; est contrdlée par les
conditions de diffusion et les activités enzymatiques de la communauté dénitrifiante (Chéneby
et al., 1999). Cette communauté est soumise & court terme a des variations d’activité car
chaque organisme dénitrifiant est capable de réguler la concentration d’enzymes dépendant
des conditions telles que: O,, C, NOj’, et NO, (Firestone et Tiedje, 1979). Le rapport
N,O/(N,O+N,) des produits terminaux de la dénitrification est utilisé comme une mesure
relative de la capacité de chaque communauté a réduire N»O. Plus le ratio est faible, au mieux
la communauté dénitrifiante posséde a la capacité & éviter les pertes de N,O. Cependant, il
existe dans les sols des différences de composition au sein méme de la communauté
dénitrifiante entrainant des variations d’émission de NbO (Holtan-Hartwig ef al., 2000). De
plus, ce ratio est dépendant des facteurs climatiques. En effet, il diminue avec I’augmentation

de la teneur en eau (Weir ef al., 1993) et de la source carbonée (Parkin, 1987), il tend &
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augmenter lors de la diminution de la concentration en O, (Jambert, 1995), et du pH
(Koskinen et Keeney, 1982).

. ]

111.3. Les facteurs environnementainx influencant les aciivités microbiennes

La régulation et les variations de ’activité microbienne sont conditionnées notamment
par les processus physiques influengant 1’activité des micro-organismes du sol. Il s’agit (1) de
la disponibilité en eau, (2) des échanges gazeux, (3) de la température, et (4) des pratiques

agricoles.

II1.3.1. La disponibilité en eau

L’eau est le principal facteur contrlant le devenir de Cora (Thomsen ef al., 1999) et
les activités microbiennes (Parr ef al, 1981). Le potentiel matriciel du sol permet
indirectement de rendre compte de la teneur en eau du sol. Dans la zone non saturée, le
potentiel matriciel varie entre 0 et 0.5 MPa (Long et Rawson, 1991) alors qu’en surface, il
peut fréquemment descendre jusqu’a —10 MPa dans les environnements arides et semi-arides
(Kieft et al., 1987). Pour certains types de sols, quand le potentiel matriciel est inférieur 3 0.1
MPa, la diffusion de soluté est inférieure de 50 % dans la ZNS par rapport a la zone saturée
(Griffin, 1981). Sommers et al. (1981) ont montré un maximum d’activité microbienne quand
le potentiel matriciel évolue entre —10 et —400 kPa. Les changements les plus rapides de
potentiel matriciel se font quand un sol sec est réhumecté ; le processus de déshydratation
étant plus lent et laissant du temps & ’accumulation des solutés dans la cellule microbienne
(Kieft ef al., 1987). Dans les cas extrémes, la réhumectation du sol provoque le relargage de
tous les solutés contenus dans les cellules des micro-organismes, incluant les osmoprotecteurs
organiques tels que acides aminés, ammonium quaternaire, glycérol, etc... (Kieft ez al., 1987).
C’est la plasmolyse (i.e : lyse cellulaire due & une pression de turgescence trop forte). Sachant
que les sols peuvent étre limités en carbone organique, les composés organiques facilement
dégradables sont rapidement utilisés par les micro-organismes survivants du sol, contribuant &

un pulse de respiration du sol observé quand un sol est réhumecté (Kieft er al., 1987). Mais

dans la réalité, ce relargage n’est pas total.
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Figure 5 : Influence de WFPS sur la respiration microbienne (Linn et Doran, 1984)
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Le paramétre WFPS (Water-Filled Pore Space) est un indicateur plus facile a obtenir
car il prend en compte 1’espace poral occupé par I’eau (Thomsen ez al., 1999 ; Baldock et
Skjemstad, 2000) et il permet de rentre compte de l’effet de I’humidité sur I’activité
microbienne des sols. Il se définit ainsi (Linn et Doran, 1984 ; Franzluebbers, 1999) :

WFPs=—0— )
1-2
pé
avec : 6 = teneur en eau gravimétrique du sol (cm® cm™)

ps = densité séche du sol (g cm™)

P = densité de solide (g cm'3)

La figure 5 met en évidence I’influence de WFPS sur la respiration microbienne des
sols. L’activité respiratoire aérobie et nitrifiante augmentent jusqu’a ce que WFPS atteigne la
valeur de 60 %, puis ces deux activités diminuent. L’activité¢ dénitrifiante est négligeable &
cette \;aleur, mais augmente lorsque WFPS varie entre 78 et 90 %, le métabolisme microbien
devient anaérobie (Linn et Doran, 1984 ; Franzluebbers, 1999) et la dénitrification atteint un
maximum 4 la saturation du sol (Linn et Doran, 1984).

Les seuils définis dans cette figure, ont ét¢ mesurés pour un sol a une densité, une
teneur en C organique, et une activité microbienne données (Franzluebbers, 1999 ; Thomsen
et al., 1999). D’autres auteurs ont montré que pour un sol de surface, I’activité respiratoire
aérobie maximale pouvait étre atteinte lorsque WFPS était compris entre 42 et 60% (Linn et
Doran, 1984 ; Neale et al., 2000). Par conséquent, dans la zone non saturée profonde,
caractérisée par des teneurs en C organique et une activité respiratoire aérobie plus faibles, les
seuils de WFPS devront étre plus élevés pour que les activités respiratoire aérobie et

anaérobie soient optimales.

1I1.3.2 Les échanges gazeux

L’état d’oxygénation du sol, qui est relié aux transformations rédox, joue un role
fondamental dans le fonctionnement des plantes et des micro-organismes : il influence le type
de respiration et le type de population de micro-organismes (Glinski ef al., 2000) et joue sur la
labilité du COD, plus faible en conditions anoxiques (Moore et Dalva, 2001). L’épaisseur et la
perméabilité de la ZNS jouent un réle important dans la pénétration de 1’air en profondeur
(Elberling et al., 1998). Cependant, les flux d’air dans le sol sont fortement influencés par la

géométrie des pores (i.e : porosité totale, distribution granulométrique, continuité des pores et
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tortuosité) (Young et Ritz, 2000). Le transfert des gaz ne peut étre interprété que pour un seul
gaz. Généralement, le phénoméne de convection, qui résulte d’un processus de transfert
massique ou volumique global suite & un gradient de pression totale, est faible par rapport au
mécanisme de diffusion (Rolston, 1986). La convection est liée a la variation de la pression
totale de la phase gazeuse due notamment aux activités microbiennes et a la diffusion des gaz,
mais aussi, dans une moindre mesure, aux changements de pression atmosphérique
(Massmann et Farrier, 1992 ; Elberling et al., 1998 ). La présence de CO, dans les sols est
reliée & plusieurs sources (1) la respiration des racines des plantes, (2) la décomposition
chimique et biologique de la MO, (3) la précipitation / dissolution de la calcite, (4)
I’infiltration de I’eau ou eau de la nappe, (5) la respiration par les bactéries méthanotrophes et
la fermentation, et (6) la biodégradation de produits chimiques organiques (Suchomel ef al.,
1990).

La teneur en eau du sol a un impact important sur la diffusion des gaz. Xu ez al. (1992)
ont observé que pour une porosité libre & 1’air inférieure a 10%, la présence d’air en poches
isolées et une discontinuité des chemins pour la diffusion des gaz des sols était possible en
raison de 1’augmentation de la teneur en eau qui diminue la diffusion des gaz (Currie, 1983).
Cependant, un tel seuil est fonction de la texture du sol et de la teneur en eau Xu ef al,
1992). En effet, selon la valeur de la teneur en eau, celle-ci a une faible influence sur la
diffusion de I’air dans les sols sableux; alors que les sols argileux ont tendance a faire
obstacle au transport d’0O, (Currie, 1983 ; Neale et al., 2000). En effet, tant que la phase
argileuse n’est pas saturée, la taille des pores entre les feuillets d’argile approche le libre
parcours moyen des molécules de gaz (i.e : entre deux chocs successifs) (Currie, 1983). Enfin,
quand la compacité et la densité augmentent, la porosité diminue engendrant une résistance au

mouvement du gaz de plus en plus grande (Ball ef al., 1981).

II1.3.3. Les substrats organiques

Dans les paragraphes précédents, il a été clairement spécifié que la qualité du COD
dans le profil de sol variait, puisque le sol est un filtre naturel qui retient en surface les
composés de taille et poids moléculaires les plus importants, les autres composés étant
préférentiellement lessivés. Les faibles quantités de carbone organique dans les horizons
profonds ne sont qu’occasionnellement ré-alimentées par les horizons supérieurs en cas de
précipitations importantes. Par conséquent, en 1’absence de pluies, les micro-organismes

doivent se contenter de ce qui existe dans leur environnement proche. Ils doivent donc
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s’adapter & ces conditions et par conséquent accroitre leur performance d’assimilation des

composés organiques présents (Cannavo ef al., 2002).

II1 3.4. Température et variabilité saisonniére

Généralement, ’activité microbienne est optimale lorsque la température du sol est
comprise entre 15 et 35°C (Grundmann ef o, 1995). Toutefois, ’activité¢ dénitrifiante est
optimale pour une température de sol comprise entre 30 et 67°C (Granli et Bockman, 1994).
La température régule la production microbienne de COD (Mulholland et al., 1990). Elle est
un facteur de sélection pour la composition de la population microbienne (Grundmann et al.,
1995 ; Mergel et al., 2001). De plus, les changements de saison induisent une modification
des enzymes notamment responsables de la transformation de NOs™ en N, chez les bactéries
dénitrifiantes (Mergel et al., 2001).

C’est ainsi que la biomasse et les concentrations en COD dans les sols fluctuent dans
le temps et notamment dans les couches superficielles (0-20 cm) que Ie sol soit labouré ou
non (Qualls et Haines, 1991 ; Mergel er al., 2001) alors que les variations de concentrations
en COD restent relativement constantes plus profondément (Moore, 1998 ; Guggenberger et
al., 1998a). La quantité maximale de biomasse apparait durant ’automne et le début du
printemps (Mergel et al., 2001). Les flux de MOD sont en effet plus importants aprés la fonte
des neiges et & ’automne lors de la chute des feuilles ou lors de I’incorporation des résidus de
récoltes (Herbert et Bertsch, 1995). En particulier, les cycles gel/dégel des sols favorisent
1’augmentation de 1’activité microbienne des sols (Christensen et Christensen, 1991). Cette
augmentation est largement due au relargage de Corga par la rupture des membranes cellulaires
associées 4 la biomasse du sol, ce qui renforce 1’activité dénitrifiante (McCarty et Bremner,
1992). En été, la biomasse diminue significativement & cause de la réduction du pool de C
labile, en raison d’un sol plus sec. En hiver, il y a diminution de la biomasse. Les basses
températures réduisent les substrats C simples et labiles. Le substrat C est plus complexe et

plus résistant, provenant des racines mortes lignifiées et des résidus de récolte (Buchanan et

King, 1992).

111.3.5. Les pratiques agricoles

Les changements de fréquence et d’intensité du labour altérent les propriétés du sol, la
distribution des nutriments et le profil de¢ MO du sol. Ces changements se stabilisent avec le
temps et peuvent affecter la disponibilité des nutriments sur la croissance des plantes, la

production des cultures et la productivité du sol (Hussain et al., 1999).
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La rupture des agrégats lors du travail du sol stimule la minéralisation de la MO et
élimine progressivement les vers de terre (Lensi ef al., 1995). La rupture des agrégats lors du
labour intensif du sol a long terme a tendance & accroitre la teneur en argile des sols (Hussain
et al., 1999), ce qui d'une part affecte trés nettement la distribution des tailies de pore et la
topographie du résean de pores, et d’autre part régule indirectement les interactions des
organismes et leur accés & O,, au substrat et 4 I’eau (Young et Ritz, 2000). Les effets du
travail du sol se font généralement sentir dans les premiers centimétres de sol mais se
répercutent dans les couches plus profondes du sol.

L’apport de fertilisant sous forme liquide réduit le temps d’assimilation de celui-ci par
les micro-organismes tandis que I’apport sous forme de granulés nécessite ’attente de

I’apport d’eau, de leur dissolution et de leur incorporation dans le sol (Paramasivam et al.,

1998).
IV. Modélisation du devenir de ’azote N dans la zone non saturée du sol
IV.1. Les modeéles de transfert d’eau, de chaleur ef de solutés

Les divers modé¢les mécanistes de transfert d’eau, de chaleur et de solutés reposent sur
les lois physiques générales qui décrivent le mouvement d’un fluide & travers un milieu
poreux. Les transferts d’eau et de chaleur sont décrits dans les mode¢les par combinaison des
équations de transfert de masse et d’énergie et de la loi de conservation des masses (ou loi de
continuité).

La loi de continuité exprime la dépendance entre la variation dans le temps 7 de la

grandeur x et le flux g de cette variable :
a9x__ 4 2
ey div(g) )

Les relations phénoménologiques reposent sur la proportionnalité entre le flux g et le
gradient Vx de la variable d’état lui correspondant :
g=—J.Vx (3)
Pour le transfert d’eau dans le sol, il s’agit de la loi de Darcy relative au gradient de
potentiel hydrique total (x = H) et combinée & la loi de conservation de la masse, généralisée
aux milieux poreux non saturés (loi de Richards, 1931). Le caractére phénoménologique est la
conductivité hydraulique (J = K). L’application de la loi de Richards suppose en outre que la

phase gazeuse du milieu est & la pression atmosphérique, que le milieu est incompressible, et
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que les écoulements induits par les gradients de densité, de viscosité du fluide ou de

température sont négligeables.

Pour le transfert de chaleur, il s’agit de la loi de Fourier relative au gradient de
température, dont le coefficient est la conductivité thermique (J = 4).

Pour le transport des solutés non interactifs, tels que 1’ion chlorure, il est décrit & 1’aide
de I’équation classique de convection-dispersion qui découle de la combinaison de la loi de
Fick et de la loi de conservation de la masse.

11 est souvent considéré dans les modéles de transfert d’eau et de solutés que: (1) les
parameétres hydrodynamiques sont caractéristiques d’un sol donné et invariants dans le temps,
(2) les relations courbe de rétention et conductivité hydraulique sont univoques, et (3) les
écoulements sont homogénes sur tout le volume de sol considéré. De telles hypothéses

peuvent limiter le domaine d’application possible de ces modéles.
IV.2. Les modéles de ivansport de gaz

Il existe trés peu de modeles de transport des gaz, le modéle SOILCO2 (Simunek et
Suarez, 1993) prédit la production, le transport et la distribution spatiale du CO;, avec un flux
d’eau mono-dimensionnel. La diffusion des gaz étant basée sur la loi de Fick, ce modéle ne
fonctionne pas dans les sols a texture fine ou proche de la saturation. Il prend en compte la
respiration microbienne et racinaire dépendants de la teneur en eau, de la température, de la
concentration en CO,, du temps et de la profondeur. Suarez et Simunek (1993) soulignent
I’importance d’obtenir une bonne description des flux hydriques qui influencent

significativement le transport de CO, par diffusion.

IV.2.1. Transferts gazeux dans le sol

Les échanges gazeux dans le sol sont dus a la convection (i.e : transfert global de gaz,
indépendamment de leur nature) et & la diffusion (i.e : transfert d’un gaz par rapport & d’autres
gaz). IIs sont générés par des gradients de pression et de concentrations induits par les
activités microbiennes, les fluctuations de pression atmosphérique et par les variations de
teneur en eau. La connaissance du coefficient de diffusion des gaz et de la perméabilité 4 I’air
dans le milieu poreux est notamment importante pour 1’étude de I’échange de gaz respiratoires

dans les sols. La vitesse de diffusion est un indicateur sensible des effets de compacité et de

culture (Ball e al., 1981).
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i .. e
SOL + EAU

Figure 6 : Principe des gaz poussiéres. Les phases solides et liquides sont des « macro »

molécules qui ne bougent pas (poussiéres).
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1V.2.2. Modélisation du transport des gaz dans la zone non saturée du sol

Les modéles de convection utilisent la loi de Darcy. Elle décrit le flux convectif a

travers un milieu poreux (voir équation 8).

Parmi les modéles de diffusion, la loi de Fick est une approche strictement empirique
décrivant le flux d’un gaz indépendamment d’un autre. Elle s’applique aussi bien aux gaz
qu’aux solutés. Cependant, pour avoir une modélisation plus proche de la réalité du transport
des gaz dans la ZNS, il est nécessaire de tenir compte de la diffusion de Knudsen (i.e: le
transfert de particules gazeuses ne subissant pas de collisions entre elles au cours de leur
parcours, mais des collisions avec le solide), du flux diffusif moléculaire et non équimolaire

| des composés, et le flux convectif (Thorstenson et Pollock, 1989). La loi de Fick ne distingue
pas ces phénomeénes. En conditions isothermes et en 1’absence d’interaction avec une phase

solide, les équations de Stefan-Maxwell s’écrivent (Jaynes et Rogowski, 1983)) :

j-“é-i Dy kT “)
avec X; = fraction molaire du gaz i, v=nombre d’espéces incluant le milieu poreux, F;° = flux
moléculaire diffusif (molécules m?s™), Dy= coefficient de diffusion binaire pour les gaz i et/

(m2 s1), T= température (K), et P; = pression partielle du gaz i (Pa).

L’introduction d’un milieu poreux, et donc d’une phase solide, implique la prise en
compte de la diffusion de Knudsen. Dans le modéle des gaz poussicres, on assimile les phases
solides et liquides du milieu poreux a des «macro» molécules qui ne bougent pas
(poussieres) (Bgure €). Il s’agit du modéle de gaz poussiére. En conditions isothermes, le

modele des gaz poussiére s’écrit (Mason et Malinauskas, 1983) :

& XFP-X,F° E° 1
) Dij* D‘K kTVB (%)

(4

Ea
avec D,—,-* = coefficient de diffusion binaire effectif pour les gaz i et j (m?s™), DX = coefficient

de diffusion de Knudsen (m? s, et k = constante de Boltzmann (kg m?s? K'I).

A gauche du signe « = », le premier terme de ces équations correspond au transport dii
aux chocs entre molécules de gaz, le deuxiéme correspond a la diffusion résultant des chocs
entre les molécules et les parois (diffusion de Knudsen). A droite du signe «=», le terme

représente la contribution du gradient de concentration a la diffusion des espéces.
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L’équation (5) peut étre écrite en termes de flux molaire NP et non moléculaire F°.

On a alors pour chaque espece i :

& AT Dy oarD D
RT XN, ”;XJN' RTNi -VR (6)
j-=l'jali D’J Di

avec NP = flux molaire diffusif du gaz i (mol m” s, et R = constante des gaz parfaits.

Etant donné que ‘/-‘,X =1, on a en fait v-1 équations. En sommant ces équations pour
=

toutes les espéces i (i = 1, ..., V), on obtient une relation entre les flux diffusifs et le gradient

de pression :

v D v oV
-5 RT3 VR-Y XivP=VP )

=1 d =1

{

-

Cette relation montre que si les flux diffusifs ne sont pas équimolaires, ils engendrent

des gradients de pression. La loi de Darcy s’écrit :

NV=-(MA<RL})VP @®)

avec NV = flux molaire convectif (mol m™ s™), By = perméabilité & I’air du milieu poreux

(m?), P = pression totale du gaz (Pa), et = viscosité (kg m”! s,

En combinant les équations (7) et (8), on obtient :

URT SN
Bp " ~2RTDK ©)

qui est une relation entre les flux visqueux et les flux diffusifs des diverses espéces. Le flux
total N;' pour une espéce i est la somme d’un flux diffusif et d’un flux visqueux (non
séparatif). On a donc :

N'=N"+XN" (10)

H

En combinant cette relation avec 1’équation (6), on obtient la relation

v XNT-XNT N7 . .
‘\_/\1. i*ty - Jjeri _N,K =PVX,+ 1+ B];(P X,VP (11)
JeLji D, D, RT D u| RT

if i

De nombreuses études ont souligné les limites de la modélisation de la diffusion des

gaz par la loi de Fick. Toutefois, en modifiant cette loi, il est possible d’améliorer la
modélisation. Par exemple, Freijer et Leffelaar (1996) proposent un modéle qui utilise la loi

de Fick et qui calcule en plus une approximation du flux résultant de la diffusion non
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équimolaire. Moyennant cette approximation, ils montrent que les profils prédits par les deux
modeles sont trés proches pour une gamme de variation de respirations et de coefficients
respiratoires. Webb et Pruess (2002) montrent que pour un mélange binaire, et en faisant
I’hypothése qu’un des gaz est & I’état de trace, on peut modifier le coefficient de la loi de
Fick, et le coefficient du terme convectif pour avoir la méme expression du flux total dans les
deux modeles. Ils montrent que le modéle basé¢ sur la loi de Fick peut s’écarter

dramatiquement du modéle des gaz poussiéres quand la perméabilité & I’air du milieu devient

trés faible.

1V.2.3. Estimation des paramétres

La détermination du coefficient de diffusion des gaz dans un échantillon de sol est
basée sur la mesure de la quantité de gaz qui diffuse a travers un échantillon de sol (Bakker et
Hidding, 1970). La mesure de ce coefficient de diffusion D des gaz dans le sol est difficile &
réaliser et des études ont été menées en laboratoire pour trouver des relations entre le
coefficient de diffusion et des propriétés du sol facilement mesurables telles que la porosité
(Ball et al., 1981; Sallam et al., 1984 ; Xu et al., 1992). Plusieurs mod¢les ont été proposes,
pour relier le coefficient de diffusion gazeuse et les propriétés du sol facilement mesurables,
telles que la porosité libre a I’air &, qui représente les zones accessibles et non accessibles aux
gaz diffusants (Sallam et al., 1984 ; Currie, 1983 ; Xu ef al., 1992). Ces modéles sont de la
forme (Collin et Rasmuson, 1988) :

Di*/Di =0 (12)
avec D,~* = coefficient de diffusion gazeuse dans le matériau (m2 s'l), D; = coefficient de
diffusion gazeuse dans I’air (m*s™), et O = facteur dépendant de la structure de Iespace poral
libre a I’air .

On supposera par ailleurs que le ratio D; /Dy est sensiblement égal au ratio D/'/D;. La
plupart des modéles s’écrivent D'ID; = a.&” (a et f paramétres de calage) (Buckingham,
1904 ; Penman, 1940 ; Marshall, 1959), ou encore sous la forme D;'ID; = &% e (er porosité
totale du milieu) (Millington et Quirk, 1961; Sallam ef al., 1984). D’autres modéeles

expriment ce rapport de coefficients en fonction de la teneur en eau (Millington et Shearer,

1971).
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Le coefficient de Knudsen D/ d*un gaz i dans un tube capillaire cylindrique s’écrit

(Reinecke et Sleep, 2002) :
o2 0

avec : r = rayon du capillaire (m), et M; = poids moléculaire du gaz i (kg mol™).

Dans le cas d’un milieu complexe partiellement saturé, un coefficient de diffusion de
Knudesen effectif ou moyen est nécessaire. Il faut donc connaitre le rayon de pore moyen qui
peut étre déterminé en intégrant les rayons des pores du sol remplis d’air & une saturation en
eau donnée. L’équation de Young-Laplace pour un capillaire est utilisée pour relier le rayon
de pore r & la pression capillaire P, et la relation de Brooks-Corey est utilisée pour relier la

pression capillaire & 1’état de saturation en eau. On obtient ainsi la relation :

I= Qcosw {Jhe (14)

“Pa(1-6c)Joc P

avec : o = tension a l’interface air-eau, @ = angle de contact air-eau, P4 = pression de
déplacement de 1’air (Pa), P. = pression capillaire (Pa), et 8 . = taux de saturation du sol qui
s’écrit :

_ 86 =(&)‘
Oe= 50~ \P. (15)

avec : 6, = teneur en eau a saturation, &, = teneur en eau résiduelle, Gnx = teneur en ean &
saturation maximale, et 7 = paramétre empirique appelé indice de distribution de taille de

pore.

Par rapport 4 un tube cylindrique, la diffusion de Knudsen dans les sols est réduite un
facteur (1 - &) et la tortuosité est introduite. En combinant les équations (13), (14) et (15), le
coefficient de diffusion de Knudsen pour des milieux poreux s’écrit :

DX =DK(1-0¢)2(1-8{*"'") (16)

avec DX = coefficient de diffusion de Knudsen pour un taux de saturation effectif nul (m” s™)

La détermination de ia perméabilité & ’air By peut étre réalisée en utilisant le modéle

suivant (Reinecke et Sleep, 2002) :

Bi=B(1+b/P) (17)
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avec By, = perméabilité a I’air effective (m?), b = paramétre de Klinkenberg (Pa), et P=
pression moyenne de la phase gazeuse (Pa)
La perméabilité a ’air effective est reliée & la perméabilité intrinséque du milieu
poreux et & la perméabilité relative du gaz k., par la relation :
Bye = Bikig (18)
Le parametre k;; dépend du taux de saturation du sol.

Les modéles de transformation du carbone et de I’azote développés au cours des 20
derniéres années reposent tous sur les concepts suivants :
- les différents compartiments organiques sont caractérisés par un taux de
dégradation caractéristique;
- l’azote et le carbone sont reliés par l’intermédiaire du rapport C/N de ces
compartiments organiques.
Cependant, ces modéles présentent de nombreuses différences qui se traduisent par
une grande diversité des compartiments organiques considérés et des lois cinétiques
appliquées aux transformations de 1’azote d’une part, et par différentes options choisies pour

relier le cycle du carbone a celui de I’azote, d’autre part.

1V.3.1. Compartiments organiques considérés dans les modéles

La simulation de la minéralisation de la matiére organique a nécessité la séparation des
matiéres organiques du sol en plusieurs compartiments pour pouvoir rendre compte des
transformations du carbone & long terme et surtout des transformations de 1’azote & pas de
temps court. La plupart des modéles prennent en compte les deux grands types de MO:
matiéres organiques fraiches apportées et matiéres organiques stabilisées dans le sol (Hansen
et al., 1991 ; Garnier et al., 2001).

Si on considére la MO fraiche dans sa totalité, le rendement d’assimilation ¥, (C
assimilé/C décomposé) varie au cours de la décomposition de la MO (Witter et Dahlin, 1995).
11 est donc plus juste de considérer la composition de la MO fraicke (fractions plus ou moins
biodégradables et assimilables) plutét que de considérer la MO fraiche comme un tout
homogéne dans les modéles. Les fractions biochimiques sont: (1) la fraction facilement

décomposable, (2) les hémicelluloses, (3) la cellulose, et (4) la lignine. Chaque fraction a un
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taux de décomposition et un rendement d’assimilation définis, leur taille étant déterminée par
fractionnement chimique du type «Van Soest» (Goering et Van Soest, 1970).
Paradoxalement, peu de modéles prennent en compte la fraction organique soluble a
I’exception des modéles tels que ANIMO (Rijtema et Kroes, 1991) et CANTIS (Garnier ez al.,
2001).

La caractérisation de la matiére organique stabilisée est plus difficile. Les techniques
de séparation physique (granulométrique, densimétrique, autoclavage) ne permettent pas de
séparer des fractions ayant un taux de renouvellement spécifique, dépendant de I’échelle de
temps de 1’étude. De plus, les fractions séparées ne sont pas exclusivement organiques, car
elles sont associées a la phase minérale, notamment les argiles. Ainsi,les modéles considerent
la fraction dite « active » (décomposable) et la fraction dite « stable » (non ou lentement
décomposable). Ces modéles utilisent un pourcentage arbitraire de la fraction organique totale
pour définir la taille du compartiment protégé ou stable. C’est le cas du modéle DAISY. Les
pourcentages adoptés sont variables (14 & 56%) et généralement non justifiés par les

modélisateurs. Le taux de décomposition de ces compartiments est ajusté ou fixé par les

modélisateurs.

IV.3.2. La biomasse microbienne dans les modéles

Tous les modéles de transformation de 1’azote et du carbone dans le sol considérent la
biomasse microbienne, soit de facon implicite soit de fagon explicite en distinguant alors au
moins un compartiment de biomasse parmi les compartiments organiques du sol. Lorsque la
biomasse hétérotrophe n’est pas explicitement considérée (modéles SWATNIT, SOILN par
exemple), la cinétique de minéralisation est alors décrite par une cinétique d’ordre 1 aussi
bien pour le carbone que pour I’azote. La biomasse microbienne est alors considérée comme
étant a 1’état stationnaire. Cependant, ceci fonctionne sur des pas de temps relativement longs
et ces modéles ne peuvent pas simuler le stockage temporaire de C et N dans la biomasse, ni
les transformations rapides de C et N liées & 1’addition de substrats organiques facilement
décomposables ou & un apport d’engrais (par exemple organisation/minéralisation).

Une description explicite est donc nécessaire pour simuler la dynamique de C et N &
des pas de temps courts. La biomasse microbienne est caractérisée au moins par son taux de
croissance et son taux de mortalité, et parfois son taux de maintenance. Cependant, la
biomasse n’est pas homogéne (Whitmore, 1995) et il est apparu nécessaire de considérer deux
compartiments de biomasse microbienne pour rendre compte de la dynamique de I"azote a la

fois a long terme et a court terme. Il s’agit de la biomasse autochtone, a taux de
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renouvellement lent et utilisant les ressources organiques fournies par le sol (matiere
organique endogéne du sol), et la biomasse zymogéne, & taux de croissance rapide et se
développant aprés les apports de MO fraiche rapidement décomposables (i.e: exsudats
racinaires, résidus végétaux,...). Les modéles NCSOIL (Molina et al., 1983), DAISY et
CANTIS prennent en compte ces deux compartiments de biomasse.

Les modéles de simulation des biotransformations de 1’azote et du carbone présentent
cependant des limites. En effet, I’introduction de plusieurs compartiments de MO (Whitmore
et al., 1991, 2 compartiments) ne permet pas forcément de mieux décrire la minéralisation de
N par rapport 4 ’introduction d’un seul compartiment organique (Addiscott ef al., 1991). La
multiplication des compartiments organiques rend donc l’estimation des paramétres et a
fortiori la validation de ces modéles difficiles. En revanche, la prise en compte des biomasses
« zymogene » et « autochtone » évite une vision relativement statique de la répartition des

MO morte et vivante lorsqu’on prend en compte une seule biomasse active (Néel, 1996).

1V.3.3. Relations carbone-azote

La dynamique de D’azote est strictement pilotée par celle du carbone. La
stoechiométrie entre les flux d’azote et de carbone est déterminée par trois parameétres: le
rapport C/N de la biomasse, le rapport C/N et le rendement d’assimilation du substrat (Néel,
1996). Les modeles les plus anciens ou les plus simples reposent entiérement sur la valeur
C/N. Par ailleurs, si la dynamique de 1’azote est effectivement contrlée par celle du carbone,
il existe un rétro-contrle de la dynamique du carbone par I’azote en condition d’azote
limitant (Swift et al., 1979 ; Robin, 1994 ; Bremner et al., 1991). Les relations carbone et
azote dépendent du mode d’assimilation de I’azote par les micro-organismes.

On considére 1’assimilation indirecte via ’azote minéral (NH;*, NO3") (Rice et Smith,
1984) et I’assimilation directe ol les micro-organismes absorbent des composés azotés
organiques de faibles poids moléculaire (Mary ef al, 1993). L’ammonium est
préférentiellement organisé par rapport & NOs™ lors de I’assimilation indirecte car (1) la
proportion d’organismes capables d’assimiler NOs™ est plus faible, (2) NH," a un caractére
inhibiteur pour 1’assimilation de NGj’, et (3) la réduction de NOs™ nécessite une dépense
d’énergie pour les micro-organismes (Recous ef al., 1992). La biomasse zymogéne assimile
des quantités significatives d’azote par voie directe alors que la biomasse autochtone organise
plutét 1’azote minéral présent dans le sol (Hadas ef al, 1992). Bien qu’il soit reconnu
nécessaire de prendre en compte ces deux voies d’assimilation de 1’azote, les modeles ne

considérent que 1’une ou 1’autre des voies. Ils supposent généralement que N est assimilé par
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voie indirecte (ANIMO, SOILN par exemple). Le modéle DAISY et celui de Whitmore
(1995) utilisent la voie directe.

Trés peu de modéles prennent en compte 1’effet de la limitation de la décomposition
par manque d’azote minéral. Le modele NCSOIL définit une fonction de réduction du
rendement d’assimilation du résidu. Le modéle de Van Veen ef al. (1985) introduit un rapport
C/N variable selon la teneur en azote minéral du sol.

Malgré les efforts de prise en compte des processus biologiques, le couplage des
processus physiques et biologiques pour la prévision des profils d’azote minéral du sol sont
peu ou pas validés. Il est alors utile de faire des efforts & la fois sur la simplification des

modéles pour limiter le nombre de paramétres et sur le mode d’acquisition des paramétres

(Néel, 1996).
IV.d. Les modeles de dénitrification

Dans la littérature, différents modéles de simulation de la dénitrification ont été

proposés. Ils se classent en différents groupes.

1V.4.1. Les modeéles empiriques

Les modeéles empiriques sont en général obtenus par 1’établissement de relations de
régression entre différentes variables d’un sol et son activité dénitrifiante. Ils utilisent des
fonctions empiriques pouvant étre établies & de grandes échelles d’espace et de temps
(parcelle agricole, année culturale). Ces modéles ne cherchent pas & décrire les processus
élémentaires de la dénitrification mais a rendre compte de cette derniére en considérant les
principaux facteurs (directs ou indirects) qui I’affectent. Méme s’ils sont appliqués a de
grandes échelles d’espace et de temps, ils risquent de ne pas étre généralisables a d’autres
situations que celles sur lesquelles ils ont été calibrés. Le modéle de Rolston et al. (1984)
décrit le taux de dénitrification comme étant une multiplication d’une fonction de la teneur en
eau, d’une fonction de la température et d’une fonction de la concentration en NO;™ (Myrold,
1988 ; Jarvis et al., 1991). 1 a été amélioré par Hénault et Germon (2000) ol une fonction liée
a la vitesse de dénitrification, décrite par une cinétique de Michaelis-Menten, et prenant en

compte la disponibilité du carbone, a été ajoutée.
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1V.4.2. Les modéles mécanistes

Les modéles mécanistes décrivent I’activité de dénitrification a partir de lois
physiques, chimiques ou biologiques connues. Ils reposent sur une description plus fine dans
I’espace et le temps de tous les phénoménes impliqués directement ou indirectement. Ils
donnent des résultats pertinents sur des échantillons de sol de faible taille mais nécessitent un
travail trés important d’acquisition des parameétres. Les modeles ont évolué selon la
caractéristique physique du milieu. En effet, les premiers modeéles supposaient le sol comme
un milien homogéne pour les transferts, puis ils considéraient le sol comme agrégé et
hétérogene pour les transferts de O, (Currie, 1961 ; Renault et Sierra, 1994). D’autres modéles
distinguent la forme des agrégats, de type parallélépipéde (McConnaughey et Bouldin, 1985)
ou cylindrique (Leffelaar et Wessel, 1988). Les modéles DNDC et ECOSYS (Grant, 1991b ;
Grant, 1993) décrivent finement les processus microbiens associées a la dénitrification.
Chaque transformation dépend (1) des disponibilités en accepteurs et donneurs d’électrons,
(2) de la taille des communautés microbiennes réalisant les différentes transformations, (3)

des conditions du milieu (température, pH, ...).

1V.4.3. Les modéles stochastiques

Les modéles stochastiques tiennent compte de la variabilité spatiale des processus
étudiés et définissent la fonction de densité de probabilité de la dénitrification. Le modéle de
Parkin (1987) suppose une loi de distribution log-normale pour I’activité dénitrifiante. Parry
et al. (2000) ont simulé la variabilité de la contribution des matiéres organiques particulaires

au taux de dénitrification.

processus biologiques

i

IV.5. Bilan : nécessité de la prise en compte de

de Willigen (1991) a comparé 14 modéles de simulation du devenir de 1’azote dans la
zone non saturée du sol. Certains de ces modeles sont mécanistes et calculent le flux hydrique
a partir de I’équation de Richards. C’est le cas des modéles LEACHM (Ramos et Carbonell,
1991), PASTIS (Lafolie, 1991), SWATNIT (Vereecken et al., 1991) ; DAISY (Hansen et al.,
1991), SOIL (Eckersten et Jansson, 1991), et du modeéle de Grant (1991a). D’autres sont
fonctionnels et utilisent des traitements simplifiés. Enfin, certains modéles, tels que SOILN
(Bergstrom et al.,, 1991) et ANIMO (Rijtema et Kroes, 1991) ne calculent pas les flux
hydriques et la teneur en eau. Ils utilisent un modéle hydrologique qui fournit les informations

nécessaires.
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P y ETP Rg, Tair: T sol
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Modéle transport de soluiés P >
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COD CO,
&
> Modéle transport de gaz
N,O, N, i Chede RV __‘_‘ i T

Figure 7 : Description du modeéle PASTIS et des interactions entre modules

avec PP = précipitation, £7F = évapotranspiration potentielle, £z = rayonnement global, T et
T = température de 1’air et du sol respectivement, &= teneur en eau volumique, g = flux
hydrique, @ = potentiel matriciel du sol, Koz = respiration aérobie, NOy3, NFH," et COD =
concentration en nitrate, ammonium et carbone organique dissous dans la solution du sol
respectivement, et Oz, COz, No0 et N = concentration en oxygene, dioxyde de carbone,

oxyde nitreux et azote dans I’atmosphére du sol.
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Si ces modeéles simulent convenablement les transferts d’eau et de chaleur, la prédiction du
devenir de 1’azote est plus ou moins acceptable pour certains d’entre eux. En effet, chaque
modéle intégre ou non des processus biologiques et physico-chimiques intervenant dans le
cycle de N. Du coup, ces modéles restent généralement trop simples, suffisants pour simuler
certaines variables; ils sont beaucoup plus limités dans la description des processs
biologiques (de Willigen, 1991), ne serait-ce par exemple que pour simuler les changements
de régime respiratoire. De plus, ces modeles ont besoin d’étre améliorés et davantage testés a
1’échelle parcellaire. En effet, la difficulté majeure pour la modélisation biologique est due &
la forte interaction entre les facteurs physiques, le prélévement par les plantes et le cycle de
’azote (Ma et al., 1998). Depuis les travaux de recherche présentés par de Willigen, (1991),
on recense seulement quelques versions de modéles mécanistes qui couplent les processus
physiques et biologiques. Il s’agit entre autres des modéles PASTIS (Garnier ef al., 2001),
DAISY (Neergaard et al., 2002), NLEAP (Ersahin et Karaman, 2001) et SWATINIT
(Vereecken ef al., 1991).

V. Le modéle PASTIS

Le schéma général du modéle PASTIS (Predicting Agricultural Solute Transport In
Soil) est présenté & la figure 7. Il se découpe en plusieurs sous-modeles interagissant entre
eux. Il inclut le module de croissance des plantes qui ne sera pas présent¢ ici car il ne sera pas

utilisé dans le cadre de la thése.
V. 1. Transfert d’ean, de chaleur et de solutés

V.1.1. Transport de l’eau

L’écoulement isotherme et mono-dimensionnel de I’eau dans un sol homogéne non
saturé (infiltration, évaporation ou drainage) est décrit par I’équation aux dérivées partielles

de Richards :
Ca) -2k |2 | (19

avec C(y) = capacité capillaire (m'l), w = potentiel matriciel de I’eau dans le sol (m), z = cbte
comptée positivement vers le bas (m), H = charge hydraulique = y - z, £= temps (s), et K

conductivité hydraulique (m s
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Les paramétres C et K dépendent de la profondeur et donc prennent en compte la

stratification. Les conditions aux limites sont :

En surface : —K.%IZ ~F(f) (20)
z=0

avec F = flux di 4 la pluie et & I’évaporation (mm j™)
A la base du profil : H| _,=Huw() (21)
avec Z = profondeur du bas du profil, et Hyo = charge hydraulique en bas du profil

Les conditions initiales sont H| L_0=Him' ou By, avec Hi et &y la charge hydraulique et

la teneur en eau volumique (m> m?) initiales respectivement. Quand le potentiel matriciel
atteint une valeur limite, Yy, celui-ci est défini comme une condition de Dirichlet en surface
du sol, égal 4 —100 m. Le modéle permet de calculer le flux vers I’atmosphére et vers la

nappe, en plus des variables d’état utiles pour les autres flux.

V.1.2. Transfert de chaleur

Le modéle prend en compte le transport de chaleur par diffusion et par convection. Les
propriétés thermiques du sol dépendent de la minéralogie et de la teneur en ean. L’équation

s’écrit :

Cr fg g(ﬂ.r or quT) 22)

avec Ct= capacité calorifique du sol (J m™ K™), Cw= capacité calorifique de I’eau (4.18 10°J
m* K™), T = température du sol (K), Ar = conductivité thermique (W m™ K™), et ¢ = flux de
Darcy (m s™).

Les conditions aux limites en surface sont la température provenant d’un bilan

d’énergie simplifié et, au bas du profil la température est libre.

V.1.3. Transport de soluté

La modélisation du déplacement de solutés tels que NO;™ et NH," dans le sol est basée

sur I’équation de convection-dispersion et s’écrit ainsi :

8(0+ps.kr).C_ o ac_ ], _
= 2. DB}~ 6.Ch -T2 (23)

avec ps= densité apparente (kg m™), ¢ = temps (s), v = vitesse de 1’eau dans les pores = ¢/

(m s'l), I3, I3 = termes de source et de perte de soluté respectivement, k, = constante de
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partage (i.e : k, = 0 pour NO;" et &, = 0 pour NH,), et D = coefficient de dispersion relié 2 la
vitesse de 1’eau des pores (m?s™).

D(6,v) = D(6) + A0 24)
avec Dp(6) = coefficient de diffusion moléculaire effectif (m? sh, et A= dispersivité du sol

(m).

Une condition de type Neuman est appliquée en surface du sol :
-p3C ac 9 vq.C=FO) (25)

Une condition de drainage libre est appliquée en bas du profil. Les termes puits ou

source sont reliés au cycle de C et N
V.2. Transport gaz : le modéle des gaz poussiéres

Suite 4 la comparaison des modéles de diffusion discutée dans la partie IV.2, nous
avons choisi d’utiliser le modéle des gaz poussiéres pour la modélisation du tansport des gaz
dans la ZNS. L’équation pour le calcul de la pression de la phase gazeuse et de son
écoulement dans le milieu poreux est obtenue de la fagon suivante. Soit P (Pa) la pression de
la phase gazeuse, nous supposerons que celle-ci se comporte comme un gaz parfait et que
nous avons donc 1’équation d’état :

P=CRT (26)

avec C = la concentration molaire (mol m™).

Si on note My, le poids moléculaire du fluide (kg mole?), la masse volumique de la
phase gazeuse s’écrit :
pe=C.Mn (27)
L’équation d’état peut alors s’écrire : p;= P.Mu/RT .
L’équation reliant le flux au gradient de pression est la loi de Darcy. Elle s’€crit :

B,

g, =-— —tvp (28)
)7
L’équation de continuité s’écrit :
‘98“pg 9%0s __ 4iv(peqe) (29)
Peq
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En développant la dérivée du membre de gauche, en utilisant la relation p, = P.Mn/RT

et en supposant que la dérivée de la température par rapport au temps peut étre négligée, il

vient :
Mn,. 0P, Mn pOta _&
Mo, 0P , Ma 3 V(pg IJLVP) (30)
Ce qui donne :
Mn aEaP= PMw Bk
RT ot V( RT 1 VP) GD
puis en simplifiant dans chaque membre :
aSaP= &
Al V(P . VP) (32)

L’équation linéarisée suivante peut étre utilisée sans perte de précision tant que la
pression 4 la surface n’est pas trés différente de la pression initiale Py dans le profil (Massman

1989).

08P = &
deull V(Rs . VP) (33)
Dans notre cas, il faut tenir compte des termes puits et sources de gaz dans 1’équation

de bilan. Si on considére n espéces gazeuses, avec des productions notées P, et des

consommations notées C;, 1’équation devient :

ouap =V(po%vp)+‘3-“jRT(Pﬁ —-C) (34)

et

J=]

De plus, dans le cadre ol on simule le comportement de plusieurs gaz ayant des
masses molaires différentes, les équations de Stefan-Maxwell et plus généralement les
équation du modele des gaz poussiéres développées dans ce chapitre indiquent que les flux

résultants de gradients de concentrations induisent des gradients de pression et donc un flux

visqueux. Ce flux est donné par :

<

-

=
~

-~
]
=

N
3|

N" = =
X (35)

H i
+
{BkP “ D,-K}

ot N;¥ désigne le flux total de I’espéce gazeuse i calculé a partir des équations du modele des

<

gaz poussiéres. En tenant compte de I’existence de ce flux, et dans le cadre de transferts

unidirectionnels, 1’équation pour le déplacement de la phase gazeuse est alors :
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dgaP_ 8 (p Bk dP ), S RT(Pi—Ci)—-RTONY
al-2(ne aZ)+‘2_fRT(Pn c)-RTAL (36)

Le modele des gaz poussiéres permet de calculer le flux molaire total d’une espéce i
(e : N). Pour chaque espéce, une équation de conservation de la masse est utilisée pour
obtenir les concentrations de gaz ou les fractions molaires. Pour toute espéce i donnée avec
une fraction molaire X;, ’équation de conservation de la masse s’écrit :

HeaXiC) 3(OCw)  ANT
or ot dz

FSi 37

avec Cy; = concentration molaire dans la phase aqueuse (mol m> ), et S; = terme prenant en

compte la production ou consommation du gaz 7 (mol m™ sh).

Le deuxiéme terme dans le membre de gauche correspond au stockage dans la phase
aqueuse du sol. On supposera que les équilibres liquide-gaz sont instantanés et qu’ils peuvent

étre modélisé par la loi de Henry. On pourra donc écrire :

QP@{ Hj (38)

avec P; = pression partielle de I’espéce i dans la phase gazeuse (Pa), et Ky; = constante de
partage.

On aura alors :

P;=CRT  soit %=KH,,-RT soit Cy; = X;C.Ku;.RT (39)

Donc I’équation de bilan devient :

0 , O ONT o
at(z—:a+6.KH,lRT)X,C— 5 +Si (40)

On peut alors définir un coefficient de stockage R; pour I’espéce i :
R;=¢,+0.Ky,;.RT (41)
Les équations (40) sont résolues avec une approximation de différence finie. Sachant
que les fractions molaires doivent satisfaire la relation :
S Xy=1 @2)
5=
nous avons a résoudre seulement (v - /) équations de transport.
Un algorithme itératif est utilisé pour résoudre les v~1 équations de transport couplées
aux équations résultant du modeéle des gaz poussicres et a I’équation pour la pression.
L’algorithme consiste 4 calculer d’abord un champ de pression puis les flux de gaz aux nceuds

du maillage a partir des équations du mode¢le des gaz poussiéres.
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Matidre organigue fraiche (FOM)

Tacilement | Hémi | Celluloso | Lignine
décomposable | celluloses | |
®DM) | (HCE) | (CEL) | @IC) | NH: |

C-N soluble
{SOL)
" R.

Z h
k1N k3 ks l
: ') .
%_.

¥ transformations de I’azote - transformations du carbone

Figure 8 : Organigramme et principaux paramétres du modéle CANTIS

Avec : R = rapport C/N des compartiments organiques, & = coefficient cinétique d’ordre 1 de
décomposition des compartiments organiques, ¥ = rendements d’assimilation du carbone par
les biomasses, % = coefficient de la cinétique d’ordre 1 d’humification du carbone, n =

coefficients de la cinétique de Michaelis-Menten de nitrification.
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Cette estimation est ensuite utilisée pour résoudre les équations de conservation de la masse
(40). Les fractions molaires estimées sont réutilisées dans le modele des gaz poussiéres pour
une nouvelle estimation du flux. Cette procédure itérative est répétée jusqu’a atteindre un

critére de convergence.
V.3. Cycles C et N : le modéle CANTIS

Le schéma de fonctionnement du modéele CANTIS (Carbon And Nitrogen
Transformations In Soil) est présenté a la figure 8. Le modéle simule les cycles de C et N, en
prenant en compte la décomposition de la matiére organique, la minéralisation,
I’'immobilisation, la nitrification et I’humification (Garnier et al., 2001). La matiére organique
est séparée en-5 compartiments (1) la matiére organique fraiche (FOM), (2) la matiére
organique humifiée (HOM), (3) les composés organiques solubles (SOL), (4) la biomasse
microbienne autochtone (AUB), (5) la biomasse microbienne zymogéne (ZYB). La matiére
organique fraiche est elle composée de 4 fractions biochimiques (1) les composés rapidement
décomposables (RDM), (2) les hémicelluloses (HCE), (3) la cellulose (CEL), et (4) la lignine

(LIG). Les équations du modéle sont les suivantes :

V.3.1. Vitesse de décomposition de HOM par AUB

dCu Ba
it . Ch. T 1B JT.fw (43)

avec Cy = teneur en carbone dans HOM, ky = constante de vitesse de décomposition de
HOM, B4 = teneur en carbone de AUB, Ky = facteur de décomposition relié a la taille de

AUB, fr = facteur de température, et f = facteur d’humidité.

V.3.2. Vitesse de décomposition de FOM ou SOL par ZYB

ack __B
O S

(44)
avec Cg = teneur en carbone dans FOM ou SOL, kg = constante de vitesse de décomposition
de FOM ou SOL, Bz = teneur en carbone de ZYB, Kz = facteur de décomposition relié a la

taille de ZYB, et fy = facteur de limitation en azote.
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V.3.3. Vitesse d’assimilation de C par AUB ou ZYB

A,C=-z£1§7i (45)

avec j = AUB ou ZYB, i = SOL ou HOM, AjC = vitesse d’assimilation de C, et ¥; = rendement
d’assimilation de C pour SOL ou HOM

V.3.4. Vitesse de décomposition de AUB ou ZYB

dB__r, B
B o t.B.f (46)

avec i = AUB ou ZYB, B; = quantité de carbone dans AUB ou ZYB, et k; = constante de
vitesse de décomposition de AUB ou ZYB

V.3.5. Vitesse d’humification par AUB et ZYB

cop 4B
Hf=h 4B (47)

aveci=AUB ou ZYB, H,-c = vitesse d’humification de C, et A4; = coefficient d’humification

V.3.6. Vitesse de recyclage de C dans AUB ou ZYB

R.C=-(1-h,-).x-.% (48)
)
avec i = AUB ou ZYB, RS = vitesse de recyclage de C, et ¥; = rendement d’assimilation de C

dans AUB et ZYB

V.3.7. Vitesse d’assimilation de N par AUB ou ZYB
A =-Ron AL (49)
avec i = AUB ou ZYB, AjN = vitesse d’assimilation de N, et Rcy = ratio N/C dans AUB ou
ZYB

V.3.8. Vitesse d’assimilation directe par AUB ou ZYB
Dr=: AN (50)
avec Dy = assimilation directe de N, et a; = coefficient de partage entre 1’assimilation directe

et I’immobilisation de N.
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V.3.9. Vitesse d’immobilisation de N par AUB ou ZYB
TIi=(1-a:).4AN (51)

avec I; = vitesse d’immobilisation de N

V.3.10. Vitesse d’immobilisation de NH,"

IA=I; (52)

Na
SNn+(1-F)Na
avec I* = vitesse d’immobilisation de NH;", N5 = teneur en N-NH,*, Ny = teneur en N-NOj’,

et 8= coefficient de partage entre NH;" et NO;".

V.3.11. Vitesse d’immobilisation de NOy
IN=[;-IA (53)

avec I;N = vitesse d’immobilisation de NOjy".

V.3.12. Vitesse de nitrification

Ve Tomlla fo fy (54)

avec Vmax = vitesse maximale de nitrification, Vy = vitesse de nitrification, et Ky = constante

d’affinité entre NH," et les bactéries nitrifiantes

V.3.13. Facteurs de température, d’humidité et de limitation d’azote
* Le facteur de température fr pour la décomposition de FOM, SOL, HOM et
pour la nitrification s’écrit (Rodrigo et al., 1997) :
1= exp[Br(T — Trep)] (55)
avec By = paramétre constant pour la décomposition des HOM (0.115 K) et variable selon la
température pour FOM (Recous, 1995), T = température, et Trr = 20°C
* Le facteur d’humidité fy s’écrit (Andrén et al., 1992) :

fo=1 pOUr I = Wier,
Jw=0 pour =< ',
In(yly’) ;
f"" ll'l(!/Jref/W') pour W = WS Wret (56)

avec = potentiel matriciel du sol (m), w = potentiel ou Iactivité microbienne cesse (-758

m), et Wer= -1 m.
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» Le facteur de limitation de 1’azote fiy vaut 1 quand 1’azote minéral disponible
est suffisant pour les besoins des micro-organismes, et il vaut moins de 1 si il limite la

décomposition de C (Recous ef al., 1995).
V.4. Dénitrification

Le modéle de dénitrification utilisé dans PASTIS est le modele NEMIS Hénault et
Germon, 2000). 11 a été choisi car il utilise la notion d’espace poral occupé par 1’eau, que 1’on
a suivi au cours de ’expérimentation. Un modéle basé¢ sur la distribution des agrégats était
moins adapté car cette distribution n’a pas été étudiée. La forme générale du modéle de
dénitrification s’écrit :

Dp = Dp.Fn.Fy.Fr 57
avec D, = vitesse de dénitrification réelle (kg N ha™ ), Dp = vitesse de dénitrification
potentielle (kg N ha™ j™), et Fy, Fw et Fr sont les effets de la teneur en nitrate, de I’espace

poral occupé par ’eau (WFPS), et de la température sur la dénitrification respectivement.

* La fonction nitrate Fy s’écrit :

__[NGs]
= R+ INOY] 58

avec [NOj;] = teneur en nitrate (mg N kg™), et K = constante de Michaelis-Menten (mg N
kg™).
* La fonction WFPS Fy, est issue des résultats de Grundmann et Rolston (1987):

[o=6u7
Fy={g=Ge (59)
avec Gy = seuil a partir duquel il y a dénitrification (m® m™), 6 = teneur en eau volumique 3

saturation, et o= 2.
* La fonction température Frr est basée sur la loi du Qyo avec un paramétre b; :
Fr=alTTowl (60)

avec T = température (°C), Top = température optimale du phénomene (°C), eta = b2
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V1. Conclusion

La connaissance du devenir des éléments carbone et azote dans la zone non saturée du
sol est essentielle pour mieux comprendre les mécanismes microbiens régulant les éléments
chimiques du sol, et notamment le devenir de NO;™ dans cette zone. Au cours de la synthése
bibliographique, il a été clairement souligné que les activités microbiennes dans la zone non
saturée profonde ont été souvent sous-estimées alors qu’il existe un potentiel d’activité non
négligeable. Ainsi, peu de travaux se sont intéressés a cette zone et il est nécessaire d’étudier
de fagon la plus détaillée possible les évolutions saisonniéres des activités respiratoire aérobie
et dénitrifiante, et de les mettre en relation avec les facteurs environnementaux.

Les objectifs scientifiques de cette thése sontde (1) établir au cours du temps les
relations entre 1’expression des fonctions microbiennes et les facteurs environnementaux dans
un profil de sol, (2) caractériser la qualité du COD et de la relier aux variations saisonnicres
de I’activité microbienne, (3) obtenir une meilleure estimation du transport et des émissions
des gaz 4 effet de serre, et (4) coupler le transport des gaz & un modele de transport de 1’azote
pour mieux prédire les quantités de NO; arrivant & la nappe.

Pour cela, les travaux de recherche de cette thése ont ét€é menés sur une parcelle
agricole caractérisée par des risques transitoires d’anoxie et située dans le Comtat Venaissin
(Vaucluse, 84) classée « zone vulnérable » par la directive européenne CEE 91-676 en raison
de la contamination importante des nappes en NO;™ en milieu agricole. L’expérimentation
s’est déroulée pendant 7 mois, & partir de I’enfouissement des résidus de récolte d’une culture
de mais (octobre 2001), jusqu’au début du cycle cultural suivant (mai 2002). La zone non
saturée du sol était épaisse d’environ 2.50 m. Elle a été instrumentée avec différents capteurs

électroniques et manuels pour un suivi 24h/24.
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CHAPITRE 2

DEVENIR DU CARBONE ET DE I’AZOTE DANS LA
ZONE NON SATUREE DU SOL : MESURES IN SITU
ET EN LABORATOIRE DES VARIATIONS DES
ACTIVITES DENITRIFIANTE ET RESPIRATOIRE
AEROBIE

Ce chapitre 2 correspond 2 un article accepté pour publication dans la revue Soil
Biology and Biochemistry : P. Cannavo, A, Richaume, F, Lafolie (2003) Fate of Carbon
and Nitrogen in the Vadose Zone: In sifu and Laboratory Measurements of Seasonal

Variations in Deniirifying and Aerobic Respiratory Activities. Impression en cours.
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ABSTRACT

In situ and laboratory measurements of aerobic respiratory and denitrifying activities were
studied in the vadose zone (almost 2.5 m thick) of a fluvic hypercalcaric cambisol
characterized by transitory anaerobic conditions. A field experiment was conducted in a bare
soil, over a seven-month period starting just after maize harvest and incorporation of maize
crop residues. Weather variables (air and soil temperature, rainfall), soil water content, soil
solutes (NO;™ and dissolved organic carbon) and soil gases (CO; and N»O), were recorded
throughout the experiment. Four soil layers were defined. Bacterial counts were performed in
each layer using the Most Probable Number (MPN) method. Aerobic respiratory and
denitrifying activities were estimated from laboratory measurements. /n situ microbial
activity, as revealed by CC, and N,O measurements in the soil atmosphere, was strongly
influenced by weather. Laboratory measurements showed that potential aerobic respiratory
activity occurred throughout the soil profile, whereas semi-potential denitrifying activities
SPDA (i.e: measured under organic-C limiting condition) occurred mainly in the top 30 cm
soil layer. In the soil profile, the CO, concentration gradient was stronger than the N,O
concentration gradient. Seasonal variations in microbial activities increased with depth,
whereas DOC concentrations, and variations in those concentrations, decreased with depth,
suggesting that DOC quality investigations are necessary in the deep vadose zone to
understand microbial activities seasonal variations. Laboratory measurements of potential
activities agreed well with irn situ microbial activity in natural environmental conditions. NOs~
was a stronger limiting factor for SPDA than was denitrifier density in the soil profile. These

results will be integrated in a model predicting NOs™ leaching.

Key words: denitrifying bacteria, heterotrophic micro-organisms, vadose zone,

denitrification, respiration, NO3", dissolved organic carbon, soil gas CO, and N,O
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1. Introduction

Nitrate (NO3") contamination of groundwater has increased in recent decades (Zahn and
Grimm, 1993; Spalding and Exner, 1993), and NOs” concentration is often more than 11.3 mg
N L7 solution (Richards and Webster, 1999), the threshold of water potability as defined by
the European Community (EEC 80-778 directive). Nitrate pollution depends on movement of
NOs™ through the soil profile, which can be substantial (Katupitiya et al., 1997), and on NO5’
biotransformations, including N mineralization and denitrification.

Microbial denitrification in the vadose zone fulfils an important role, lowering NO;
concentrations and limiting NG;™ leaching into the groundwater (Jarvis and Hatch, 1994;
Clough et al., 1999; Richards and Webster, 1999). It generally requires anoxic conditions
(Chéneby et al., 1999) and depends on the density of denitrifying bacteria present (Kornaros
and Lyberatos, 1997), the presence of easily assimilable organic substrates (Serensen and
Jensen, 1995; Clough et al., 1999; Jarvis and Hatch, 1994) and NOs’ as electron acceptor
(Clough et al., 1999; Richards and Webster, 1999). These conditions depend on soil structure
and soil water content, which control gas and solute transport (Michalzik et al., 1998; Parry et
al., 1999; Thomsen et al., 1999; Glinski et al., 2000). Maximal denitrifying activity is a
combination of microbial density and specific activity. Denitrifiers are facultative anaerobes,
able to grow under anoxic conditions, and environmental conditions affect the synthesis and
activation of denitrifying enzymes (Tiedje, 1988; Firestone and Davidson, 1989).

The deep vadose zone also presents some specific features. Firstly, O, concentration tends
to decrease with depth (Sierra and Renault, 1998), which can favour denitrification. Secondly,
the CO, concentration, controlled by microbial activities and by calcite precipitation or
dissolution (Suchomel et al., 1990) affects soil pH (Stumm and Morgan, 1996) which in turn
regulates denitrification, as N,O is more readily reduced to N, under basic conditions
(Knowles, 1982). Thirdly, dissolved organic carbon is generally present at low concentrations
(Kalbitz et al., 2000), because of to physical adsorption on mineral particles (Kaiser and Zech,
1997) and only small quantities coming from the top layers. Thus, microbial activity is
reduced (Giampaolo et al., 1996; Dam et al., 1997; Richards and Webster, 1999). Fourthly,
some variable change only slowly in the deep vadose zone. For example, temperature
variations decrease with depth, and below some tens of centimeters only seasonal variations

can be observed. Finally, residence times of water and solutes are long (Dosskey and Bertsch,

1997; Garnier et al., 2001).
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As denitrification limits the amount of NOj™ leaching into the groundwater, biological
processes must be taken into account in models predicting NOs™ leaching. There have been a
few models designed to couple physical and biological processes (de Willigen, 1991), but
they have not been extensively validated. To improve the modeling, microbial activity in the
vadose zone needs to be studied in relation to environmental conditions, taking frequent
measurements to provide a better understanding of seasonal variations.

The goal of the present study was to characterize the vertical distribution of denitrifying
and aerobic respiratory activities in sifu and in the laboratory, and their seasonal variations
over a period of seven months. Aeration conditions (i.e.: water-filled pore space (WFPS)),
NO3™ and DOC concentration, and soil gas CO, and N,O concentration variations were also

measured.
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Table 1 : Main characteristics of soil profile

Layer (cm)  Clay Loam’ Sand” Totsl  Density pHE,0 pHKClI Orgasic-C = Organic-N
S ¢ lor v I PR S Y . " - PERE B L
i {gkg™) (gk carbonate em 1mol L e o
€igh)  (gkg glig’) onat (g em™) ( ) ke @ kg
(gkg”)
0-30 54 27 23 896 0.884 8.8 8.4 20.04 1.72
30-60 35 26 15 924 1.156 8.5 8.5 12.1 0.88
100-160 30 12 8 950 0.883 8.6 8.8 7.7 0.47
organic 29 23 14 934 - 8.8 8.7 9.95 0.66
layer
(120-140)
Gley zone 97 38 1 864 1.07 8.5 8.2 461 0.50
(120-130)
Clay zone 206 71 3 720 1.07 8.8 8.5 6.22 0.35
(140-150)

" values obtained after decarbonation
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2. Materials and methods

2.1. Experimental site

The experimental site (43°91°° N, 5°06°* E) was near Avignon (France), in a small region,
the Comtat Venaissin, labelled "zone vulnérable" for major NO;™ pollution of groundwater
due to agricultural practices (EEC 91-676 directive). The soil was a fluvic hypercalcaric
cambisol (FAO classification) (see soil characteristics, Table T). Numerous clay and gley
pockets were present, mostly at a depth of around 80 cm and between 100 and 130 cm.
Organic layers were present between 100 and 140 cm depth. Ferro-calceric concretions
measuring several centimeters in diameter and reduction-oxidation stains— indicating
temporary occurrences of anaerobiosis — were present in the lower half of the profile. In
March 2001, four soil layers were defined in a preliminary soil profile study: 0-30, 30-60, 60-
100, and 100-160 cm, as the water table was at a depth of 160 cm.

The land was cultivated with maize in 2000 and 2001. The experimental site has a
Mediterranean climate with hot and dry summers with most rain falling in spring and autumn.
Mean cumulative rainfall per year is 640 mm (Météo-France, Carpentras Serres station).
Mean annual temperature is 13.6°C, and monthly means vary between 5 and 23°C. For a 46-
day period in summer, temperature can rise above 30°C. A seven-month experiment was
conducted, from 25 October 2001, after maize harvesting and tillage with incorporation of
maize residues (ploughing to 20 cm depth), to 6 May 2002. The soil was bare throughout the

experiment.
2.2 Microbial measurements

Microbial activities were measured and microbial counts performed in the four soil layers
defined above. Soil samples were collected from each soil layer with an auger. For each layer,
three replicates where obtained by coring three holes one meter apart. Samples were collected
on an approximately monthly basis for the 0-30 cm layer and every three months for the other
layers. Sampling frequency was increased if rainfall was heavy enough to allow water to
reach deeper layers (see next paragraph). Samples were air dried for 24h at room temperature
in order to obtain approximately 0.1g g soil moisture. It was then sieved at 2mm. Soil

samples were stored in sealed plastic bags at 4°C in the dark, until use (i.e.: less than 15 days).
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Bacterial counts, acrobic respiration and semi-potential denitrifying activities have already
been detailed in Cannavo et al. (2002). Triplicate microbial counts were performed with soil
amounts equivalent to 10 g dw, homogenized in 50 mL of NaCl (8 mg L™ solution) for 1.5
min, with a Waring blender. The soil suspension was serially diluted 5-fold. One hundred
microliters of the dilutions were aliquoted in 8 x 12 wells of the microtiter plates containing
100 pL of Nutrient Broth (NB, Difco, Detroit, USA) concentrated twice. For denitrifying
bacteria, the medium was amended with KNO; (5 mM). The plates were incubated at 28°C
for 7 and 12 days for heterotrophic and denitrifier counts, respectively. For denitrifier counts,
anaerobic conditions were obtained using the BBL GasPack Pouch System (Becton
Dickinson, Sparks, NV, USA). The most probable number of heterotrophic or denitrifying
micro-organisms was estimated by Cochran’s method (Cochran, 1950). Potential denitrifying
activity (PDA) and semi-potential denitrifying activity (SPDA) were measured. PDA
corresponds to the activity measured in anoxia under non-limiting NO;™ and organic-C
conditions, whereas SPDA corresponds to the activity solely in non-limiting NO;~ conditions.
Triplicates were performed for each layer. For each measurement, 25 g of air dried soil were
placed into a 150 mL plasma flask, and 25 mL of a solution containing either 40 mM KNO;
and 10 mM succinic acid were added for PDA measurement, or 40 mM KNO; only for SPDA
measurement. Anoxic conditions were obtained by 3 cycles of alternating vacuum (3 min) and
N; filling (3 min). The plasma flasks were then incubated at 20°C at 250 rpm. GH, was
injected to inhibit N;O reduction. 0.25 mL gas sample were withdrawn with a pressure-lock
syringe (SGE II, SGE, France) 3, 4, 5 and 6 h after introducing C;H,, and N,O concentration
was measured using ECD gas chromatography (HP 5890 Series II). We did not present PDA
results as PDA variation with depth and seasonal variations were very similar to the SPDA
ones. Moreover, we preferred only to present SPDA values as this activity took into account
the original organic matter present in the soil profile. A simple linear regression was used to
estimate the denitrifying activity expressed in pg N,O-N g'1 dw soil h™. Aerobic respiratory
activity measurements were taken on soil samples re-wetted and equilibrated at a 0.001 MPa
water suction for 48 h at 20°C. One hundred grams of fresh soil were placed into a 150 mL
plasma flask, with Kr injection to detect possible gas leakage. Gas samples of 0.25 mL were
withdrawn 0, 24, 48 and 72 h after sealing flasks, and immediately analysed for O,, CO,, N,
and Kr using TCD gas chromatography. A simple linear regression to estimate O
consumption, aerobic respiratory activity (ARA, expressed in ug O, g dw soil h). Three

replicates were analysed for each layer.
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2.3 Additional measurements
2.3.1 Bulk density

Soil cores were collected in situ in metal cylinders (15 cm in dia. by 7 cm high), from each
layer studied. Soil water content was determined after oven-drying the soil sample at 105°C
for 24h. The bulk density (g cm™) of the soil core was calculated from the mass of the dry soil

and the metal cylinder volume.
2.3.2 Soil water suction and soil moisture

Soil water suction was monitored using automatic tensiometers (SKT 850, SDEC), first

calibrated using a pressure calibrator (Druck DPI 602) at 4 temperatures (5, 15, 25 and 35°C)
and 5 suctions (0, -2, -4, -6, and —7.5 H>O m), in a climatic chamber. They were installed
every 20 cm depth from 20 to 200 cm depth and connected to datalogger (Campbell
Scientific, CR10). Values were recorded every 20 minutes. Relationships between soil water
suction and soil volumetric water content were obtained by collecting soil samples at different

dates and in different weather conditions (rainy and dry periods). At sampling time, soil water

suction was obtained from automatic tensiometer values. The Van Genuchten relationship
was fitted to experimental data (Van Genuchten, 1980). The water filled pore space (WFPS)

was calculated as follow:

where: &, = soil volumetric water content (em? cm™), pg = bulk density (g em™), and p, =

solid density = 2.7 g cm™ (Fiés and Stengel, 1981)
2.3.3 Soil temperature

Soil temperature probes were inserted at depths of 5, 20, 60, 100 and 170 cm, and
connected to a datalogger (Campbell Scientific, CR10). Values were recorded every 20
minutes. In the laboratory, calibration coefficients were obtained to convert the temperature

probe signals (mV) to temperature (°C). We used a thermostated bath at 5, 10, 15, 20 and,
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25°C. Calibration parameters were estimated by fitting a linear regression to the experimental

data. A piezometer and a rain gauge were also installed near the experimental site.
2.3.4 Soil solute extraction and measurements

Once a week, soil samples were collected in order to measure solute concentrations (NO;
and DOC). Seven 30-cm-thick layers were defined from 0 to 210 cm depth. The soil sample
for a given layer was obtained by mixing samples taken from three holes spaced 1 meter
apart. For each layer, 200 g of soil were vigorously shaken with 400 mL ultrapure water in a
500 mL plastic flask, for 15 minutes. The slurry was then allowed to settle for 15 minutes.
The supernatant was filtered through 0.45-pm membrane filters (durapore®, Millipore,
France).

To measure DOC concentration, we added Na azide solution (300 pL of 30 g L' Na azide
solution for 30 mL soil solution) to the extracted soil solution to conserve the sample. Brown
glass 60-mL flasks were used to store DOC solution at 4°C until analysis. To analyse nitrogen
mineral forms, soil solutions were stored in 40-mL plastic flasks at 4°C.

Mineral N was measured by capillary electrophoresis (CIA method, Millipore) and DOC
was measured with a total organic carbon analyser (TOC 5050A, Shimadzu).

2.3.5 Soil atmosphere measurements

Soil atmosphere probes were inserted at 20-cm intervals from 20 cm depth to 200 cm, to
monitor O, CO, and N,O partial pressures. These gases were collected in each soil
atmosphere probe once a week (and more frequently after rain). The PVC probes measured 25
mm in diameter and consisted of two parts, the gas cell and the extension piece. The gas cell
was 120 mm high with a 3 mm dia hole and was placed with its centre at the sampling depth.
The gas cell was linked to the soil surface by a 5 mm dia tube placed in the extension piece.
To avoid atmospheric contamination, the tube was sealed at the soil surface by a shut-off.

To install the probes, the soil was dug with a 45 mm dia auger and probes were placed at
predetermined depths. Firstly, we packed around the gas cell with coarse sand to favor gas
diffusion, secondly with bentonite to avoid gas atmosphere penetration along the tube and
lastly with the soil. Before collecting soil atmosphere, the tube was purged of air. The air
volume purged was calculated as a function of tube length. Soil atmosphere samples were

collected in 3 mL Venojects under vacuum. A double needle served to connect the Venoject

69



CHAPITRE 2

with the tube. One needle was put through a septum connected to the shut off; then the other
needle was driven through the Venoject septum. Soil atmosphere passed into the Venoject for
almost 10 seconds, until equilibrium. The soil atmosphere samples were analysed in the
laboratory immediately. Two 0.25-mL gas samples were withdrawn with a pressure-lock
syringe (SGE II, SGE, France) and immediately analysed for N,O by ECD gas
chromatography and for O, and CO, by TCD gas chromatography.

2.3.6 N;0 production origin at soil surface under aerobic conditions

In order to check whether N,O was produced through nitrification or denitrification under
aerobic conditions, an experiment was carried out using 5N isotope tracing technique on the
0-30 and 30-60 cm layers. Twenty grams of air dried soil sieved at 2 mm were placed in a 150
mL plasma flask. 5N-urea (50% atom excess) was applied, instead of NH,", owing to its
higher diffusion rate in soil and its rapid hydrolysis into NH;" (Recous et al., 1988). Two
treatments were applied (3 replicates): 1 and 200 mg N kg as ' N-urea. Measurements were
taken twice, at t=0 and t=6h. Incubation was carried out at 20°C, after a 3 days pre-incubation
at 5°C for urea hydrolysis (the aerobic hydrolysis half life of urea). BN,O was analyzed after
automatic pre-concentration, using a trace gas mass spectrometer (Micromass, Manchester,
England). Isotopic enrichment of emitted NoO (E) and the fraction of N;O emitted by the

5NH,4* source (7) were calculated as follows:

- No o _ _|E=-E>
E=E,+ N (En—Eo) and y ( VoA )"1 00 )

where: N (ppmv) = N,O emitted during the 6-hour experiment, Ey, (atom % excess) = N,C
isotopic enrichment at t=6 hours, Ny = initial N,O content at t=0 with an isotopic enrichment
Ey, and E; and E, = final values of 5NH,* and °NO;y isotopic excess respectively.

A yvalue close to 0 would suggest that N>O is mainly produced by NOs™ reduction. When
the origin of the N;O is established, a constant N;O sink source value in the soil surface layer

is incorporated in the model.
2.4 Statistical analyses and other treatments
Three statistical treatments were performed :

(1) Standard deviation was calculated for DOC and NO;™ concentration measurements,

mean microbial densities, and soil microbial activities;

70



CHAPITRE 2

(i) A statistical test of the existence of statistical differences in microbial activities and
bacteria densities between the soil profile layers, using the ANOVA method;
(iii) A Student test of the existence of correlation between microbial activities and

densities.
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ors
3.1.1 Weather factors and water filled pore space (WFPS)

Air temperature mean fell sharply between October and December 2001, and minimal air
temperature reached ~10°C on several days (Wig. 3 A). After December air temperature
increased. Minimal air temperature was recorded on December 2001 and minimal soil
temperatures were reached 10, 14, 31, 41 and 46 days later at 5, 20, 60, 100 and 170 cm
depths, respectively. In mid-December it snowed, and the snow stayed for 15 days; the soil
surface layer (top 15 cm) was frozen at —0.5°C throughout this period and soil temperature
dropped to 0.7°C at 20 cm depth. For three days before the snowfall, and from 8 to 21 January
2002, there was a daily freeze/thaw cycle in the top 5 cm of soil. The weather was dry from
the time of maize residue incorporation until December 2001. The heaviest rains were in
February-March and May 2002 (Fig 3 B). The water table rose from 264 cm depth on
February 15th to 234 cm depth on March 14th. The heaviest rainfall event (55 mm) occurred
on 1 May 2002, after a 20-day dry period. The water filled pore space (WFPS) increased
during important rainfall events notably on 18 February 2002, where WFPS was 72% at 40
cm depth and where water leached until 160 cm depth (Fig. 3 B). In the deep vadose zone, no
WFPS peaks were noticed. WFPS at 200 cm depth increased slowly after the 18 February

rainfall event, as the water table increased.

3.1.2 Soil solution

NC;  concentrations in the soil solution were generally high (Fig. 4). An NOj3
concentration gradient with depth was observed. Mean NOj™ concentration values were 0.44,
0.38, 0.19, 0.07 and 0.03 mg NOs" g dw in the 0-30, 30-60, 60-90, 90-120 and 150-180 cm
layers respectively. In the groundwater, mean NO;” concentration was 33.5 mg NOs"L™. Wide
NO;™ concentration variations were recorded in the 0-30 cm soil layer. Major decreases in
NOs™ concentration were observed ten days after crop residue incorporation and during heavy
rainfall events between the end of January and the beginning of March. Three weeks after 6

March rainfall event, NO3” concentration increased.

73



CHAPITRE 2

Mg C g dw'

mg NO3 g dw'

10/19/2¢01

\. ./0\._‘\_—«\,

| ——0-30

1 -e- 30-60
—
| 90-120
| e-150-180

[ S “ T g
-

/'—— T gy

1/17/2002 2/16/2002 3/18/2002 4/17/2002

Date (day)
01/24/02: 02/18/02: 03/06/02: 05/01/02:
P=288mm P=46mm P=19mm P=55mm

Figure 4: Soil NOs™ concentration trends with key dates. Values are means of three

60

50
40 1
30
20

10 1

w3 e
0
10/19 1 111 8/2001 1 8/2001 171 7/ 18/2002 41 712002
Dhte (day)

10/23/01:
Residues
hiding

replicates. Bars represent standard deviation values. P = precipitation

h;,-i/
"8EH
I-I{}—'o-l
ot
>
o
- P—\C-I

—+—0-30
-e~-30-60
—+—60-90
-~-90-120
—*—150-180

\ e
N
+.\;—|
AN
/
‘/

ot "'-i\ e A
—~ q—.!/_ — Raian ./,\ .'—:-:-'
01/24/02: 02/18/02: 03/06/02: 05/01/02:
P=288mm P=46mm P=19mm P =55mm

Figure 5: Soil DOC concentration trends with key dates. Values are means of three

replicates. Bars represent standard deviation values. P = precipitation

74



CHAPITRE 2

There was no clear association between decreases in NOs™ concentration in the 0-30 ¢cm
layer and concentration increases in the lower layers, particularly the 30-60 cm layer. NOs”
concentrations in the 30-60 cm layer only decreased during 18 February rainfall event. The
60-90 cm layer showed less variations and NOs~ concentrations seemed to increase slightly
after major rainfall events (February 5th and 18th, May 6th). At greater ‘depths, NOs
concentration variations were small. NO,” was under the detection threshold during the whole
experiment.

DOC concentration decreased with depth (¥ig. 5). Mean values were 28.1, 18.8, 10.1, 5.4,
5.0, 4.1 and 3.8 1ig C g dw” in the 0-30, 30-60, 60-90, 90-120, 120-150, 150-180 and 180-210
cm layers respectively. In the groundwater, DOC concentration was around 2 mg C L. There
was less temporal variation in DOC concentration than in NO;™ concentration in the soil
surface layer. After maize residue incorporation, DOC concentration increased slightly from
25.6 t0 29.7 pg C g dw" on 30 October and 5 November respectively. Thereafter DOC
concentration increased significantly from 19 December to 17 January — i.e: during the snow
period and daily freeze/thaw cycles — reaching a maximum value of 56.2 pg C g dw”. DOC
concentration also decreased after major rainfall events, particularly between January and
March, and also varied in the 30-60 cm layer, increasing during root decomposition from 30
October to 12 November, and decreasing during dry periods. There was no clear DOC

concentration variation during rainfall events, though sometimes there was a slight decrease.

3.1.3 Soil atmosphere

At all depths, soil CO, concentration decreased from October 2001 to January 2002,
remained steady from January 2002 to February 2002 and increased thereafter (Fig. ). Soil
CO, concentration increased with depth on all dates measured. The soil atmosphere CO,
gradients decreased from the beginning of the experiment to December. At this time
(December) a CO, gradient was still present, indicating that CO, was still being produced at
depth. There was an increase in CO; concentration throughout the soil profile on 30 October,
after maize residue incorporation. On 24 January, 18 February, 14 March, 11 April and 1
May, heavy rain induced CO, concentration peaks throughout the soil profile, including the
deep layers, even if this was not a completely consistent trend.

Soil atmosphere N,O concentration time trends and distribution in the soil profile followed

a different pattern (Fig. 7).
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The concentration gradient with depth was generally slight. NO concentrations did not vary
as much as temporally, as did CO, concentrations, except for particular peaks. Several N,O
concentration peaks appeared at 20 cm depth on particular dates. The first occurred
immediately after maize residue incorporation: an increase in NoO concentration was
observed throughout the soil profile. This was also the case with soil CO, concentration. Two
other N>O peaks were observed during the daily freeze/thaw cycles before and after the snow
period of mid-December. No CO, peaks were observed at these times. Finally, major rainfall
events induced N>O concentration peaks on 24 January, 18 February and 14 March. No N,O
concentration peak was observed during the rainfall event of 1 May. The highest N>O
concentration peak was observed in February, after a considerable accumulation of rain. One
week later, N,O concentrations were higher below the 40 cm depth than at the 20 cm depth.
Without taking N>C concentration peaks into account, a continuous N>O production was
observed under aerobic conditions. The °N technique gave a y value near 0% for the 0-30 cm
layer and for both treatments, whereas y values were 15.48 and 44.86% in the 30-60 cm layer
for the 1 and 200 mg urea-'"N kg™ treatments, respectively (Table IT).

Table I : N;O origin in soil determined after “N-urea application

Soil  “N-mrea N £, Ny En E, E N E ¥
Iayer input (ppmvy) (atom% (ppmv) (atem% (aiom% (ptom% (ppmv) (atom% (%)
(cm) (mgNkeg") in in in in in
2xcess) 2XCESS)  BXce2ss)  sXcess) 2xcess)
0-30 0.52 1.30 0.69 4.15 7.0
1 0.35 0.01 (0.04)’ (0.22) 50.0 0.02) 0.17(0.04) (0.75) (0.02)
0-30 20.26 44.0 27.35 2586  -8.57
200 0.35 0.01 1.65(0.13) (2.0) 0.78) 0.7y 1.30(0.13) (2.84) (0.14)
30-60 0.98 8.0 15.48
1 0.35 0.01  0.40(0.01) (0.22) 50.0 031  0.05(0.01) (2.17) (0.04)
30-60 191 45.0 1.02 20.64  44.86
200 0.35 0.01 0.39 0.6) 0.4) 0.12) 0.04 4.81) (01D

“Numbers in parenthesis are standard errors

N =N,0 emitted during the 6 hours experiment (ppmv), ., = N,O isotopic enrichment at t=6 hours(atom % in
excess), N, = initial N,O content at t=0 with an isotopic enrichment Eq, % and E, = final "NH," and "NO;’
isotopic excess values respectively, £ = emitted N,O isotopic enrichment, y= N,O fraction emitted by the

NH,* source.
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Figure 8: Temporal variation in aerobic respiratory activity in the soil profile. Values are
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Figure §: Aerobic respiratory activity as influenced by DOC concentration (arrows indicate

sampling chronology). ARA values are means of three replicates. Bars represent standard

deviation values.
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3.2. Soil microbial activity

Aerobic respiratory activity (ARA) tended to decrease with depth (Fig. 8). Mean ARA
values were 8.94x107, 3.42x107, 3.09x10™ and 3.28x10™" pg 0, g’ dw h™! for the 0-30, 30-
60, 60-100 and 100-160 cm layers respectively. Seasonal ARA variations were greater at
increasing depth. Across all measurement dates, the variation coefficients were 23.5, 61.6,
89.3 and 86.1% for the 0-30, 30-60, 60-100 and 100-160 cm layers, respectively. In the
surface layer, ANOVA tests confirmed that there were no statistically significant differences
over time (P<0.95). Measured values did not denote a significant ARA increase after maize
residue incorporation (i.e: between 21 September 2002 and 25 October 2002). In all parts of
the soil profile, ARA was lowest at the end of the experiment 3 May 2002 and was generally
highest on 21 September 2002 for the 0-30 and 30-60 cm layers, before crop residue

incorporation.
Figure 9 presents the correlation between ARA and DOC concentrations for each layer

(r=0.71, P<0.99). Different observations reflected seasonal variations. The general trend was
a slight decrease in ARA when DOC concentrations decreased. ANOVA tests suggested that
some ARA values in the deepest layers were of the same order as those in the top soil layer
(P<0.95). While DOC concentrations and variations decreased with depth, ARA showed
wider variations. In the 0-30 cm layer DOC concentration ranged between 19.1 and 34.6 ug C
g'1 dw, while ARA showed slight variations that seemed to be independent of the variations in
DOC concentration. At greater depths, DOC concentrations and variations decreased, varying
from 14.0 t0 26.1, 6.4 to 14.3 and 4.2 to 7.7 pg C g" dw in the 30-60, 60-100 and 100-160 cm
layers respectively, whereas the ARA variation coefficient increased with depth.

There was a positive correlation between ARA and heterotrophic bacteria density (r=0.80.
P<0.99, Fig. 10). As with ARA, heterotrophic bacteria density decreased with depth. It was
not always possible to distinguish among densities statistically, partly because of the
uncertainty of the MPN method. Nevertheless, ANOVA tests confirmed that the 0-30 cm
layer had higher ARA and higher heterotrophic bacteria density than in the deepest layers
(P<0.95). Mean heterotrophic bacteria density was 8.7x107 cells g”dw in the surface layer,
with 2.0x107, 4.3x10° and 7.4x10° cells g”'dw for the 30-60, 60-100 and 100-160 cm layers,

respectively.
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Figure 10: Aerobic respiratory activity as influenced by heterotrophic bacteria densities
(arrows indicate sampling chronology). Values are means of three replicates. Bars represent

standard deviation values.

Semi-potential denitrifying activity
(ug N,O-N g dw h'™)
1.E-05 1.E-04 1.E-03 1.E-02 1.E-01 1.E+00

} L L]

- 20

- 40

- 60

- 80

(wo) yideq

- 100

-+—09/21/2001
-%-12/10/2001 - 120
—+-02/18/2002
-%- 05/03/2002 - 140

L 160

Figure 11: Temporal variations in semi-potential denitrifying activity in the soil profile.

Values are means of three replicates. Bars represent standard deviation values.
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Figure 12: Semi-potential denitrifying activity as influenced by DOC concentration (arrows
indicate sampling chronology). PDSA values are means of three replicates. Bars represent

standard deviation values.
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Figure 13: Semi-potential denitrifying activity as influenced by denitrifiers densities (black
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There were no statistical differences in heterotrophic bacteria densities among observations in
the 0-30 cm layer, and ARA showed very small variations (P<0.95). ARA variations were
greater in the other layers, even though the variations in heterotrophic bacteria density were
slight.

Seasonal variations in the semi-potential denitrifying activity (SPDA) are presented in
figure 11. At all sampling dates, SPDA decreased more sharply with depth than did ARA. In
addition, seasonal SPDA variations also increased with increasing depth. In the top soil layer,
the lowest SPDA value was obtained on 21 September, before crop residue incorporation. In
contrast to ARA, maize residue incorporation multiplied the SPDA measurement in the top
soil layer by 2.5 between 21 September and 25 October 2001. Taking all measurement dates,
the variation coefficient increased with depth and was 43.7, 74.5, 94 and 74.6% for the 0-30,
30-60, 60-100 and 100-160 cm layers, respectively. SPDA values were significantly higher in
the 0-30 cm layer than in the 30-60 cm layer. Except at one date, ANOVA tests confirmed
that SPDA values in the 30-60 cm layer were significantly higher than in the 60-100 and 100-
160 cm layers (P<0.95). However, there was no differences in SPDA values between the 60-
100 and the 100-160 cm layers (P<0.95). Mean SPDA values were 1.07x10™, 5.36x107,
1.80x10™ and 8.04x10™ pg NoG-N g dw h for the 0-30, 30-60, 60-100 and 100-160 cm
layers respectively.

By contrast with ARA, there was a significant decrease in both DOC concentration and
SPDA with depth (fig. 12). As with ARA, the SPDA results did not seem to be explained by
changes in DOC concentrations in the 0-30 cm layer. In contrast to the ARA data, SPDA
within each of the two deepest layers did not vary significantly and did not seem to be
influenced by DOC concentrations and variations (P<0.95).

As shown in fignre 13, there was also a positive correlation between denitrifier density and
SPDA (r=0.47, P<0.95). Although the measurement error margin was wide, average densities
decreased with depth. Mean densities were 2.35x10%, 2.64x10°, 1.28x10° and 2.48x10° cells
g dw for the 0-30, 30-60, 60-100 and 100-160 cm respectively. Neither lines nor arrows

connecting the 0-30 cm layer data were presented from figures 9 to 13 as there was no

apparent pattern among them.
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4. Discussion

The aim of this work was to characterize and understand variation with depth and seasonal
variations in denitrifying activity in the vadose zone of a field during decomposition of maize
residue in the soil. Because denitrifying activity depends on the density of denitrifiers and
their specific denitrifying activity — which increases under anaerobic conditions —, we tried to
relate these two variables with NO;™ concentration, DOC concentration, soil temperature, soil
water content, soil atmosphere, and aerobic respiratory activity. Aerobic respiratory activity
was measured because denitrifying bacteria belong to the heterotrophic community and
necessitate organic substrate as electron donor for denitrification. It was also very useful to

study this activity because it can generate local anoxic corditions that can favor

denitrification.
4.1 Soil CO, and N70 conceniration

CO, concentrations in the soil atmosphere were higher than the mean atmospheric CO,
concentration (1.3x10 mol L™). CO, concentrations at 20 and 40 cm depth were comparable
to those measured by Bouten et al. (1984), and outside the range found by others (King et al.,
1986; Russo and Abney, 1993). Deeper CO; concentrations were on average 4-5 times
smaller than those found by these authors. A soil CO, gradient was observed throughout the
profile, suggesting that CO, was being produced throughout the profile, although soil
microbial activity was greatest in the top soil layer (Fig. 8).

N20O concentrations in the soil atmosphere were also higher than the mean atmospheric
N,O concentration (1.5x10° mol L'!). N,O concentrations at 20 cm were in the same range as
found by Jambert et al. (1994), and twice as high as for Nobre et al. (2001). Without taking
into account N>O peaks in the top soil layer, the soil N;O concentration gradient was slight,
suggesting that the microbial activity producing this gas occurred mainly in the 0-30 cm layer.

Assuming that (1) CO, and N,O emissions in the soil only occurred by diffusion, (2) the
measured gradient between 0 and 20 cm depth was linear, and (3) the gas diffusion coefficient
was measured and was calculated with soil water content, CO, and N,O fluxes to atmosphere
ranged from 3.9 to 40.5 mg CO,-C m” h” and from 0.8 to 36.5 pg N,O-N m? h7,
respectively. CO, fluxes were lower than found by Osozawa and Hasegawa (1995) and

Bowden et al. (2000). N,O fluxes were 2-5 times higher than in Bowden et al. (2000) and
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Nobre et al. (2001). This could be explained by greater SPDA values found in the top soil
layer than other authors (DeCantazaro and Beauchamp, 1985; Cannavo et al., 2002), and a

greater denitrifier density at soil surface than in Cannavo et al. (2002).

4.2 Origins of N;O emissions in the fop soil layer

There are two main sources of N,O emissions: denitrification and nitrification. In our study
there were many conditions that favored denitrification. Firstly, levels of NOs™ concentration
in the top soil layer were comparable to those measured by Charpin (1999) and higher than
Cannavo et al. (2002), who both worked in the same area as the present study. The Michaelis
constant estimate for denitrification is 27.9 mg L (i.e: 8.3x10” mg NO; g dw) for a loamy
clay soil (Myrold and Tiedje, 1985), suggested that NOs; concentration did not limit
dentrification for the 0-30 cm layer. Secondly, in our experiment ARA surface values were
greater than other authors (Chander et al., 1997; Cannavo et al., 2002), and were suggestive of
potential O, depletion zones. Such high values could be attributed to the mean quantity of
heterotrophic bacteria in the top soil layer (10® cells g dw™), greater than in Dodds et al.,
(1996) and Cannavo et al. (2002). According to Linn and Doran (1984), anaerobic conditions
are considered to be established at a water filled pore space (WFPS) of 78-90%. Such WFPS
thresholds are not applicable at greater depths, as anoxic conditions become established in
soils with larger aggregates than were found in our experiment (Currie, 1961). Thus, although
WFPS reached 55% (Fig. 3 B), anoxic conditions were probably never established in the
deepest layers. Regardless of WFPS, the high ARA and SPDA values observed may
occasionally create local anoxic conditions in the top soil layer, favoring denitrification
hotspots. Finally, denitrification can be assessed by its capacity to reduce N,O to N,. Indeed,
the N;O/(N,O+N>) ratio increases where NO3™ or NO;™ concentration levels are high (Weier et
al., 1993; Luo et al., 1996). The NoO/(N,O+N>) ratio was estimated for the 0-30 cm layer by
measuring PDA with and without C;H; addition and was greater (i.e: 0.54 mean value) than
in Weier et al. (1993) (Table II). Thus, although in sifu denitrification was sometimes low,

N,0 emission could be detected.
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Table III: N,O/(N2O+N;) ratio in ihe 0-30 cm layer. This ratio was obtained

\

measuring cumulative N2O gas produced under PDA measurement conditions (affer

(]

heurs incubation) with (+) and without ¢ C.H; addition. Five repetitions wer

performed

Cumulstive N,O gas + CH, (ppmv) Canulative N,O gas - CH, (ppmv) NoO/(T4,0+N,)
158.65 (14.49) 85.00 (6.40) 0.54 (0.03)

" Numbers in parenthesis are standard errors

Nitrification requires several conditions. At first, low NH," was detected in the top soil
layer (i.e: 1.2 mg NH," kg dw, measured with 1 M KCl extraction solution in summer 2002).
Organic N amendment due to maize residue incorporation may have increased NH,"
concentration. We observed an increase in N,O and CO, concentrations in the top soil layer
after maize residue incorporation (Fig. & and 7). The *N isotope technique suggested that
N,O mainly originated from NO;™ reduction in the 0-30 cm layer (Table II), as y was near
0%. In the 30-60 cm layer, hydrolysis time was not sufficient to mineralize all urea. The 1 mg
N kg™ treatment was too low for interpretation, as it was equivalent to the soil’s original NH;"
level. Thus, both treatments suggested that denitrification was the main process for NoO
production and was the main source of N2O in our experiment. Soil microbial activity was
stimulated after maize residue incorporation, locally reducing O, concentration in soil

aggregates and so, in combination with high NOs” amounts, favoring denitrification.

4.3 Soil CO,; and N,0O levels in relation to seasonal variatiens in temperature and

water content

Similar soil gas CO, concentration trends during our experiment were described by Bouten
et al. (1984) (Fig. 7). Soil temperature played an important role in regulating microbial
activity. Soil gas N>O seemed not to be affected by soil temperature variations. Holtan-
Hartwig et al. (2002) have measured N>O emissions by denitrification at temperatures near
0°C. In our experiment, a peak in N>O emissions during freeze/thaw cycles was accompanied
by a decrease in NOj concentration over the same period (¥ig. 4). Freeze-thaw cycles
increase C availability for microbial biomass (Christensen and Christensen, 1991), as

observed in our experiment in December 2001 (Fig. 5). Such cycles temporarily and locally
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create anaerobic conditions in the first centimeters where denitrification could become
established (McCarty and Bremner, 1992; Lemke et al., 1998). Continuous aerobic N,O
production was observed throughout the experiment {(Fig. 8). The N isotope technique
suggested that the continuous production of N;O was mainly due to weak but continuous
denitrification, as also observed by Garrido et al. (2002). Fungi are capable of aerobic
denitrification (Laverman et al., 2000), and may be responsible for most N,O production
under aerobic conditions in temperate grassland soils (Laughlin and Stevens (2002).
Moreover, fungi populations were probably not limited by low temgeratures (Landhausser et
al., 2002), explaining why, unlike CO,, N,O concentration levels were independent of soil
temperature, showing no seasonal variations. Chemical denitrification should not explain this
production, as it occurs at lower pH values than were found in our soil (Appello and Postma,
1994).

CO, concentration peaks during major rainfall events could be attributed to the increasing
soil moisture and soil temperature, favoring microbial activity (Linn and Doran, 1984;
Grundmann et al., 1995), and the decreasing soil gas coefficient, restricting soil CO, diffusion
(Currie, 1983; Moldrup et al., 2_000). Three simultaneous CO, and N>O concentration peaks
occurred on the days when rain was heaviest — 24 January, 18 February and 14 March. In
order to test whether the N,O peaks were due to microbial activity combined with reduced gas
diffusion, we calculated the flux ratio between two dates, before and after a rainfall event (at
t; and t,, respectively). Soil CO, production was not affected by volumetric water content and
temperature variations over periods of less than a week at each of these 3 rainfall events.
Thus, we obtained the relation:

Puao(ts) _[COAatmtiVHCOA2011)) [N:O(atmtz)-{N:202015)] 13,
Brao(t) [CO(atmtz)|-[COx2012)] * [N20(atmt1)]-[N20(20,11)]

where @Dupo(t) is N>O flux emission to atmosphere, COx(atm,t) and N,O(atm,t) are
atmosphere CO, and N>O concentrations respectively, and CO»(20,1) and CO»(20,t) are soil

gas CO, and N,O at 20 cm depth, respectively. Thus:

_ [COAamu)HCO201)) 1 »  _ [N:0(@tmts) HN:0(20.12)]
[COatmt: )I{COx20:)] ¢ ™07 [N:0(atmp ) -[N20(20.1)]

1/Rco2

As CO, production was assumed to not vary, a Rcoy increase (i.e: Rcoz > 1) would
correspond to reduced CO, diffusion. Thus, if Rnyo is higher than Rcoz, it means that N,O

production, in addition to reduced N,O diffusion, occurred. Table IV presents Rcoa, Rnz2o and

g:zzgg values for the three rainfall events. Ryoo was always higher than Rcpp, and was
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highest on 18 February, suggesting that microbial N>O production by denitrification occurred

in combination with reduced gas diffusion.

\./
(=%

Table IV : CO, and N>O eniration variation raiios (Rcoz and Ryzo, respectively

R i .. Dn2o(f2 . é %
N20 flux ratio (t2) values before (1) and afier (i) a rainfall eveni at soil surface.

Dro(t1)

Rainfall date Rcoz Rno Dn2o(22)
Drao(t1)
01/24/02 1.57 2.22 1.41
02/18/02 2.03 6.63 3.27
03/14/03 1.35 2.97 2.2

4.4 Microbial aciivity in relation o bacierial densities and environmental conditions

As commonly observed, we found that microbial activities and micro-organism densities
tended to decrease with depth. Below the 0-30 cm layer, ARA values were higher than in
Cannavo et al. (2002) and lower than in Dodds et al. (1996); SPDA values were lower than in
(Cannavo et al., 2002). Mean heterotrophic bacteria amounts below the surface layer were
higher than in Dodds et al. (1996) and in Cannavo et al. (2002), although the MPN method
does generally give a wide uncertainty range between replicates, due to the wide confidence
interval for each bacterial count.

In situ and laboratory microbial activities were in good agreement. The soil gas CO,
concentration gradient and the fairly homogeneous ARA values obtained for the whole soil
profile were consistent. The CO, gradient decreased during the experiment, as ARA values in
February and May decreased more strongly with depth. This decreasing activity during the
experiment (an 18-fold decrease in the deepest layer between 21 September 2001 and 3 May
2002) can be attributed to decomposition of the roots and root exudates initially present after
the crop harvest, becoming less and less assimilable, so reducing microbial activity. Below
the 0-30 cm layer, the decrease in SPDA with depth was very marked and was consistent with
the weak soil gas N>O concentration gradient. In February, after heavy rain, SPDA increased
in the soil profile, as NO;™” and probably DOC leached during this period down to 160 cm
depth. This would induce favorable conditions for denitrification and the synthesis of

denitrifying enzymes.
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ARA did not appear to be heavily dependent on heterotrophic bacteria density in the soil
profile (Fig. 19). It seemed that SPDA value was more dependent of the denitrifier density
(Fig. 13). Denitrifier density varied by a factor of 100 between the 0-30 and 100-160 cm
layers, but SPDA varied by a factor of more than 1000. This suggested that there was another
additional factor causing the decrease in SPDA. ARA did not seem to be affected by DOC
concentration in the profile (Fig. 9). The larger variations in ARA in the deepest layers
suggest that DOC quality probably varied, which might be the cause of observed ARA
variations. This necessitates to study DOC quality evolution in the deep vadose zone. The
non-limiting DOC concentration would suggest that the heterotrophic community assimilates
DOC better in the deep vadose zone. Cannavo et al. (2002) have observed an increasing
specific aerobic respiratory activity (i.e : the ARA to heterotroph cell number ratio) with
increasing depth, where the heterotrophic community should have modified its biodiversity to
adapt to environments poorly supplied with organic matter (Brockman et al., 1992; Fritze et
al., 2000). Thus, DCC was probably not a limiting factor for SPDA in the soil profile as
denitrifiers belong to the heterotrophic bacteria community. Some other environmental factor
should explain the decrease in SPDA. According to the Michaelis constant estimate for
denitrification, NO3™ concentration was a limiting factor below a depth of 90 cm (Fig. 4).
Thus, in the deep vadose zone, the in situ denitrifying community is less likely to have
synthesized denitrifying enzymes since NC3™ concentration was limiting (K6rner and Zumft,
1989). This environmental factor had a stronger limiting effect than the decrease in denitrifier

density with depth.
4.5 Particular environmental conditions

Our experiment took place during a particularly dry year. Cumulative rainfall over the year
was 504 mm, compared with the average of 640 mm (Météo-France Carpentras station data)
in the study area. The water table fell to almost 250 cm depth during the experiment,
compared with 160 cm in March 2000, after a wetter autumn. Moreover, there was little rain
after incorporation of the maize residue (25 October 2001), only 17 mm between then and
December 2001, whereas rain is usually abundant in the area during this period. Thus, the
unsaturated zone was larger than expected, little C and N flux reached the groundwater and
little variation was observed in C and N concentrations in the lower part of the soil profile.
Had there been more major rainfall events such as those that occurred in February, we could

expect not only a higher water table but also more variation in DOC concentration, greater
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risk of anoxic conditions, and higher and more variable denitrifying activity values in the
deepest layer.

The micro-organism activity revealed by potential activities was consistent with in situ
bacteria subjected to environmental different conditions. Strong microbial activities seasonal
variations were observed in the deep vadose zone, and DOC quality seems to be an important
factor to explain such variations. Thus, it is necessary to study DOC quality in the deep
vadose zone despite low DOC and high NO;™ contents. As suggested by Cannavo et al.
(2002), seasonal variations of aerobic respiratory and denitrifying activities in relation with
environmental conditions will be integrated in a model predicting NO;™ leaching (Garnier et

al., 2001; Garnier et al. 2003).

89



CHAPITRE 2

Concentration CO, (mol L")
7.0E-05 1.0E-04 1.3E-04 1.6E-04

8 &8 8
/

o]
o
L

Profondeur (cm)

180 - .”,/

-+- avant pluie
200 { |-=- aprés pluie .{ N

_ = - -
o AN O
o o o o
'

/
c/

220
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5. Données complémentaires: profils de "CO,

Des analyses isotopiques du CO, marqué 13C ont été réalisées dans le profil avant et aprés
I’événement pluvieux du 2 mai 2002 (i.e : 25/04/02 et 06/05/02) afin d’étudier I’impact de la
pluie sur les profils de BCO, (Figures 14 et 15). Les teneurs isotopiques variaient entre —
16.94 %o et —13.90 %o avec une moyenne de —15.70 %o pour les deux profils (avant et aprés
pluie). Cette échelle de valeur est en adéquation avec le type de culture pratiqué, & savoir que
le mais est une plante de type Cs, ¢’est-a-dire une plante adaptée & des stress hydriques élevés
et & des rayonnements solaires importants (Cerling et Quade, 1993). Ces auteurs donnent une
échelle caractéristique de —10 et —14 %o. Nos valeurs semblent étre appauvries par rapport a
cette fourchette sans pour autant étre caractéristiques des plantes de type G (i.e : entre —25 et
—32 %o). En fait, I’évolution du cycle cultural du mais influence le marquage isotopique
(Rochette et Flanagan, 1997). Le marquage isotopique lors d’un cycle cultural et notamment
celui de la densité racinaire varie (Rochette er al., 1999). Nos prélévements ayant eu lieu
aprés le cycle cultural (avril-mai 2002), cet appauvrissement peut s’expliquer ainsi. Les
profils de 3CO, montrent un appauvrissement avec la profondeur. Il est probable qu’a ces
profondeurs les teneurs en 13CO, résultent d’un mélange entre le signal local du ®CO,
(végétation type Cy4) et le signal régional du BCo, (végétation type Cs). De plus, entre 40 et
120 cm de profondeur, la densité du sol est plus importante qu’en surface en raison 4 la fois
de la couche 30-60 plus dense et de 1’existence de poches argileuses au-dela. Ceci a contribué
3 la diminution de la diffusion des gaz, induisant un enrichissement isotopique dans cette zone
aprés la pluie.

L’analyse du *CO, nous a permis de confirmer la validation des prélévements de gaz
dans nos capteurs puisque le CO, prélevé est bien celui du sol. Le marquage isotopique du
BCO, dans ’atmosphére est de —8 %o (Cerling et Quade, 1993). De plus, elle confirme les
blocages a la diffusion lors d’événements pluvieux, comme il I’a été observé dans les
chapitres précédents. Cependant, certains points de mesure manquant ne permettent pas une
analyse approfondie, notamment & 20 cm de profondeur ou la teneur en ¥C0, n’a pu étre
mesurée aprés la pluie. Le suivi du isotopique du CO; mais aussi du COD pendant toute la
période expérimentale aurait pu étre trés utile pour étudier leurs évolutions & une profondeur

donnée et notamment dans la ZNS profonde afin d’affiner I’étude qualitative du COD.
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TRANSITION

Le volet microbiologique de 1’expérimentation présenté¢ dans le chapitre précédent a
permis de caractériser les processus biogéochimiques qui ont eu lieu dans un profil de sol.
Cette étude a montré notamment que les variations d’activité respiratoire aérobie dans la zone
non saturée profonde n’étaient pas dues aux faibles quantités de carbone organique dissous —
puisque les valeurs d’activités a ces profondeurs pouvaient étre aussi élevées que dans
’horizon de surface — mais trés probablement a la qualité du carbone organique dissous qui a
di varier au cours du temps. Cette hypothése nous a donc conduit a étudier la qualité du
carbone organique dissous. Le chapitre 3 présente I’étude des variations saisonnicres de la
qualité du COD dans le profil de sol grice a I’utilisation de la spectrofluorimétrie. Nous avons
essayé A partir de cette caractérisation de trouver certaines corrélations avec les variations

saisonniéres de I’activité respiratoire aérobie.
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ANALYSE PAR FLUORESCENCE DU CARBONE
ORGANIQUE DISSOUS DANS LA ZONE NON
SATUREE DU SOL EN RELATION AVEC LE CLIMAT
ET L’ACTIVITE RESPIRATOIRE AEROBIE

Ce chapitre 3 correspond 2 un article soumis pour la revue Geoderma : P. Cannavo, Y.
Dudal, J.-L. Boudenne, F. Lafolie (2003) Fluorescence Analysis of the Water-extracted
Organic Matter in the Vadose Zone in Relation with the Climate and the Aerobic

Respiration Activity
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ABSTRACT

The objective of our study was to evaluate the potential of the fluorescence spectroscopy
technique to characterise the nature of water-extracted organic matter (WEOM) in relation
with climate factors and soil microbial activity. The study was carried out in the vadose zone
of a soil profile (2.50 m thick) during a 7-month experiment. The experiment began just
before corn harvesting and maize residue incorporation to the soil (October 19, 2001) and
finished before the new crop cycle (May 6, 2002). WEOM concentration was measured in
every 30 cm thick soil layers from soil surface to 210 cm depth during the experiment.
Complementary measurements were undertaken in order to monitor environmental factors
(soil temperature and precipitations), and the potential aerobic respiratory activity measured
in the laboratory. Based on some recent literature data, the humification index HIX was
calculated after excitation of the aqueous samples at 254 nm. We constituted a database of 98
HIX values corresponding to the 7 soil layers sampled at 14 regular dates. The 98 samples
analysed provided a good correlation between the emission spectra area and the WEOM
concentration suggesting an homogeneous fluorescence contribution from the different
fluorescent compounds constituting the WEOM. This correlation was necessary for further
data interpretation. The nature of the WEOM varied in the soil profile, with a higher
proportion of low molecular weight and size compounds in the deeper layers. The aerobic
respiratory activity also decreased with increasing depth suggesting that the small fluorescent
WEOM compounds were recalcitrant to biodegradation. High HIX values were correlated
with high microbial activities, indicating that the HIX could be an indicator of a great
diversity of compounds, or seen as a quality nutrient source indicator for microbial activity.
Climate parameters such as rainfall events influenced the distribution of molecular sizes of
WEOM in the soil profile by mean of microbial activity and transport. Futhermore, the
leaching of small fluorescent residues in the deeper layers were observed using fluorescence
spectroscopy whereas they were almost non-detectable by simple C quantification. However,
the use of this technique has shown some limitations, mairly due to the fact that it still is too

integrative, and not able to clearly discriminate between all the families of molecules present

in the solution.

Keywords: water-extracted organic matter, fluorescence spectroscopy, aerobic respiratory

activity, rainfall, soil temperature, vadose zone, humification index
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1. Introduction

Dissolved organic matter (DOM) represents from 0.01 to 0.1% of the total soil organic
matter weight (Tipping, 1998). However, numerous investigations have underlined the
importance of the dissolved fraction of the soil organic matter. First, DOM may bte the most
important C source for micro-organisms (Skopp et al., 1990; Marschner and Bredow, 2002).
DOM can also enhance the solubility and mobility of metals and organic compounds,
contributing to pollutant transport or to micronutrient availability (Blaser, 1994; Zhou and
Wong, 2000). Moreover, DOM adsorption to mineral particles is the main factor resulting in
the observed DOM concentration decrease with increasing depth (Jardine et al., 1989; Kalbitz
et al., 2000), and can lead to soil refractory organic matter formation and carbon protection
(Michalzik et al., 1998). Thus, the hydrophilic and low molecular weight DOM compounds
are easily leachable in the soil profile as they are more quickly dissolved than their high
molecular weight counterparts (Gu et al., 1995; Kaiser and Zech, 1998).

Several investigations studying the seasonal evolution of DOM concentraticn at the soil
surface are available (Currie et al., 1996; Dosskey and Bertsch, 1997; Kawahigashi et al.,
2003). However, there are only few results regarding the whole vadose zone (Qualls and
Haines, 1991). Marschner and Kalbitz (2003) reviewed the different controls of bioavaibility
and biodegradability of DOM in soils and mentioned that biodegradability depended on three
groups of factors (1) intrinsic DOM characteristics (molecular structure and functional group
content), (2) soil properties, and (3) external factors such as the climate and the vegetation
cycles, that clearly induce a variability in the soil microbial activity. Zsolnay (2003)
underlined the need for further research to characterize DOM nature or quality, and to deal
with the variations of the nature and functions of DOM over space and time .

Recent works have been published in Geoderma and offered a new approach for
investigating the nature of water extractible organic matter (WEOM). Studies have been
performed on DOM quality (Glatzel et al., 2003; Kawahigashi et al., 2003), GOM sorption
and complexation with metals (Guggenberger and Kaiser, 2003; Jansen et al., 2003), and on
DOM biodegradation (Kalbitz et al., 2003b). Several techniques were used in order to
characterise DOM quality and the fluorescence spectroscopy technique offers potential

advantages for characterizing the DOM without preliminary treatment of aqueous extracts

(Westerhoff et al., 2001).
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A previous study (Cannavo et al. 2003) consisted in characterizing and analyzing the
distributions in a soil profile and the seasonal variations of the aerobic respiratory and
denitrifying activities. Both in situ and laboratory measurements were carried out.
Complementary measurements consisted in measuring climate factors (soil water content and
temperature, and rainfall events) and soil solution characteristics (NO;™ and water extractable
organic matter (WEOM) concentrations). Correlations between aerobic respiratory activity
and WEOM concentration suggested that WEOM quality more than quantity was a limiting
factor for the aerobic respiratory activity in the deepest layers. This has stimulated some
interest in the characterisation of the nature of WEOM. Recent developments in the study of
DOM using fluorescence spectroscopy (Glatzel et al., 2003; Kalbitz et al., 2003b; Zsolnay,
2003) led us to consider this technique, particularly well suited to the low-concentrated
samples obtained throughout the vadose zone.

Therefore, the objective of the present study was to evaluate the potential of the
fluorescence spectroscopy technique for characterising DOM quality, as influenced by both
the climate (rainfall events, soil temperature and water content) and the soil microbial

activities.
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2. Materials and methods
2.1 Experimental site

The experimental site (43°58°16” N, 5°0°25” E) was located in a vulnerable zone
according to EEC 91-676 Directive (France). The surface waters drained in this zone are
intended for human consumption and show a high nitrate content compared to the standards
established in the Council Directive 75/440/EEC. This is the result of the spreading or
discharge of livestock effluents and the excessive use of fertilizers. The site was already
presented in a previous work (Cannavo et al., 2003). The soil was a fluvic hypercalcaric
cambisol (FAO classification). It contained pluricentimetric ferro-calceric concretions and
reduction-oxidation stains in the lower half of the profile,indicating the existence of
temporary anaerobiosis. The soil was cultivated with maize in the years 2000 and 2001. The
experimental site is under a Mediterranean climate characterised by hot and dry summers and
maximum rainfalls in spring and autumn. A 7-month experiment was conducted, from
October 25, 2001, after corn harvesting and soil tillage with maize residues incorporation (20

cm plowing), to May 6, 2002. The soil was bare during the whole experiment.
2.2 Water extracted organic matter measurements
2.2.1 Water extracted organic matter content

Once a week, soil samples were collected in order to measure water extracted organic
matter (WEOM) content. Seven 30-cm thick layers were defined from 0 to 210 cm depth. The
soil sample for a given layer was obtained by mixing samples taken in three different holes.
For each layer, 200 g of soil were vigorously shaken with 400 ml ultrapure water (meeting a
resistivity of 18.0 MQ cm™ at 25°C and a total organic carbon content under 20 pg L) in 500
mL plastic bottles, during 15 minutes. Then, the slurry was allowed to clarify during 15
minutes. The supernatant was subsequently filtered through 0.45-um membrane filters
(durapore®, Millipore, France). A sodium azide solution (300 pl of 30 g L' Na azide solution
for 30 ml soil solution) was added for sample conservation. SixtymL amber glass flasks were
used to store WEOM solution at 4°C until analysis. WEOM carbon content was measured

with a total organic carbon analyzer (TOC 5050A, Shimadzu). Another part of the solution,

100



CHAPITRE 3

without sodium azide solution addition, was also stored in a 60-mL amber glass flask at —

15°C for further fluorimetric analysis.
2.2.2 WEOM quality characterisation

WEOM quality was characterized every 2 to 3 weeks on aqueous soil extracts. This
represented 98 soil solution samples to be analysed (i.e: 14 dates x 7 soil layers).
Fluorescence data acquisition was performed using a Perkin-Elmer LS-55 Luminescence
Spectrometer equipped with the FL Winlab Software (4.00.02 version). A scan speed of 300
nm.min” was used with a slit width of 5 nm for both excitation and emission. Readings took
place in a 1 cm quartz cuvette of 4 mL volume.

Two types of fluorescence analysis were conducted: (1) an excitation-emission matrix
(EEM) profile, and (2) emission spectra. The EEM profile was performed over a range of
excitation (dex) from 250 to 480 nm. Emission spectra were obtained for each sample at a
fixed 254 nm excitation wavelength, as referred to Zsolnay (2003). Slit widths were 5 nm for
both excitation and emission. The humification index (HIX) was calculated from the emission
spectra according to Zsolnay et al. (1999). These authors defined the index as the ratio
between the area in the upper quarter (H) of the usable emission peak and the area in the

lower usable quarter (L) : HIX = H/L.
2.3 Microbial measurements

Microbial activity was measured in 4 soil layers: 0-30, 30-60, 60-100 and 100-160 cm
according to soil profile observations. Soil samples were collected with an auger in each soil
layer. For each layer, three replicates where obtained by coring three holes one meter apart.
Samples were collected approximately on a monthly basis for the 0-30 cm layer and every
three months for the other layers. Samples were air dried for 24h at room temperature in order
to obtain approximately 0.1 g g soil moisture and sieved thereafter at 2 mm. Soil samples
were stored in sealed plastic bags at 4°C in the dark, until use (i.e: less than 15 days).

Aerobic respiratory activity measurements were presented in a recent publication (Cannavo
et al., 2002). They were carried out on soil samples re-wetted and equilibrated at a 0.001 MPa
water suction for 48 h at 20°C.
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Figure 1 : excitation-emission matrix (EEM) profile of the water-extracted organic matter
(WEOM) at the soil surface on February 18, 2002 ({WEOM] = 8.8 mg LY). Horizontal and

vertical axis are emission and excitation wavelengths, respectively
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Figure 7 : emission spectra in the different soil layers ((WEOM] = 9.6, 5.3, 2.2 and 0.6-

1.2 mg L for 0-30, 30-60, 60-90 and deeper layers, respectively)
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TCD gas chromatography and a simple linear regression were used to estimate the O,
consumption and the aerobic respiratory activity (ARA, expressed in mol O, kg dw soil s™).

Three replicates were analysed for each layer and a standard deviation was calculated.
3. Resulis and discussion
3.1 WEOM fluerescence

The EEM profile (Fig. 1) was obtained with inner-filter correction on a surface soil sample
(total carbon: 8.8 mg L) in order to define the precise excitation wavelength that will be later
used for the emission spectra measurements. The 45° and the 22.5° ridge lines of high
fluorescence intensities in the upper left corner and on the right side, respectively, resulted
from the first- and second-order Raleigh scattering of the incident light from the excitation
grating, respectively (Westerhoff et al., 2001). These lines cannot be used to characterize the
sample. The influence of WEOM on fluorescence intensity corresponds to the region between
these two ridges of scattered light. Contour lines represent the distribution of fluorescence
intensity at different excitation-emission wavelength pairs. Two peaks were observed on the
EEM: Aex 254 nm; Aemd44 nm and Aex340 nm;A,440 nm. This suggests the presence of two
major families of fluorophores in the WEOM sample (Goldberg and Weiner, 1989). The EEM
peak near 340 nm:440 nm can be related to humic substances as observed by Larson and
Rochwell (1980) at a maximum excitation between 327 and 427 nm. The second EEM peak
had a higher fluorescence intensity (i.e: 249.01 against 198.16). It was recorded in the range
of Aex 240 to 270 nm and has been assigned to non humic substances, more specifically to
protein-like materials (Lu et al., 2003). This EEM peak, confirmed our choice to study
fluorescence emission spectra of WEOM samples with a 254 nm excitation wavelength as
was proposed by Zsolnay (2003).

Once the accurate excitation wavelength specified (dex 254 nm), the corresponding
emission spectra were obtained for all 98 samples. They all exhibited a classic pattern
(Zsolnay et al., 1999), including a broad peak with a maximum fluorescence intensity at Aem
440 nm (Fig. 2) as expected from the EEM profile. Other authors observed the same pattern
with a 313 nm (Belin et al., 1993) and a 350 nm excitation wavelength (Seritti et al., 1994;

Hautala et al., 2000).
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Figure 3: Correlation of emission spectra area with WEOM concentration in the different

soil layers
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The area under this peak (from 350 to 480 nm) was calculated for all samples using the
trapeze method and plotted against the WEOM concentration of each sample (Fig. 3). The
area under-the peak and the corresponding concentration were satisfactorily correlated (R* =
0.8698), showing that the more the sample is concentrated, the stronger is the fluorescence
signal. This correlation also suggests that there is an homogeneous contribution from the
different fluorescent compounds constituting WEOM to the overall signal. In other words,
each compound fairly participates to the global fluorescence. However, the diversity was
more pronounced in the surface horizons (from the surface to 60 cm deep) where the more
concentrated samples (between 6 and 12 mg L) probably consisted of more diverse organic
compounds including plant residues, microbial products, and organic matter at various stages
of decomposition. These products presented a more variable contribution to the fluorescence
signal.

Based on these results, the humification index (HIX) was calculated from the emission
spectra for each sample. According to Zsolnay et al. (1999), the H zone (higher usable quarter
of the peak) was defined as the area between 447 and 480 nm, and the L zone (lower usable
quarter) as the area between 350 and 383 nm (Fig. Z). HIX was computed as the ratio of H

over L, and interpreted as the ratio of high to low molecular weight compounds within the Aex

254 nm; Aen444 nm peak.
3.2 WEOM and microbial activity in the soil profile

Throughout the soil profile, a sharp decrease in the concentration of water-extracted
organic matter was observed. WEOM concentration decreased from about 10 mg L™ at the
surface to 2 mg L'at1-m depth (Fig. 4A). WEOM concentration did not vary from 1 to 2-m
depth. However, the variability in WEOM concentration for each soil layer was strong in the
first meter of the soil profile. The HIX profile (fig. 4B) had a very similar shape, with a
decrease of HIX from around 4 at the surface to 2 at 1-m depth, which value was constant
from 1 to 2-m depth. Thus, a positive correlation between HIX and WEOM concentration was
observed. This suggested that the nature of WEOM changed along the soil profile. The

relative proportion of small size compared to large size molecules increased with increasing

depth.
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Numerous authors observed that high molecular weight and size compounds, usually
hydrophobic compounds, were generally concentrated at the soil surface and the low
molecular weight and size compounds were preferentially leached in deeper layers
(Guggenberger, 1994; Gu et al., 1995; Kaiser and Zech, 1998). Such a distribution results
from (1) the soil microbial activity which breaks down molecular bonds (Gregorich et al.,
1996), and (2) preferential physical adsorption to the soil surfaces of the larger compounds
(Gu et al., 1995 ; Kaiser and Zech, 1997). The decrease in HIX values with increasing depth
was also observed during the summer period by Glatzel et al. (2003) who calculated HIX
from synchronous fluorescence spectra. They also suggested that high HIX values
corresponded to high organic substrate decomposition. HIX values at the soil surface were
lower than the ones observed by Kalbitz et al. (2003a), that ranged from 5 to 15 in an arable
soil with maize residue amendment. But, these values corresponded to WEOM concentrations
ranging from 10 to 600 mg L. As stated earlier, WEOM concentrated samples show a more
diversified contribution to fluorescence (Fig. 3), suggesting that concentrated samples consist
of a blend of diverse compounds, fluorophores, and functional groups. In parallel, it was
shown that WEOM concentration and HIX values follow a similar pattern throughout the soil
profile (Fig. 4A and B), showing that high molecular weight compounds found in the more
concentrated samples present such a diversity in fluorophores. Humic substances in general
can be regarded as supramolecular associations of relatively small molecules (Piccolo, 2001).
For example, results presented in the case of humin clearly showed that small organic
molecules, such as sugars and amino-acids, were included within the large structure of the
humin molecules (Derenne and Largeau, 2001). Therefore, the samples studied by Kalbitz et
al. (2003a) probably presented a much higher diversity in organic functional groups linked
with various organic compounds, resulting in high HIX values. For all soil layers, the HIX
variability was stable compared to the variability in WEOM concentration. This was
especially observable in the first 50 cm, where the aerobic respiratory activity (Fig. 4C)
showed a rather small variability. It suggested that at the soil surface, the microbial activity
was not limited by the concentration of available compounds, but was related to the nature of
those compounds. Therefore, a strong HIX can be interpreted as an abundance of diverse

substrates, as stated earlier, and represents a rich source of nutrients.
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Similarly to the concentration in WEOM and to the HIX, the aerobic respiratory activity
(ARA) generally decreased with increasing depth (Fig. 4 ) and reached a steady state below
almost 80 cm depth. This suggested that in the soil profile low HIX values were responsible
for a low aerobic respiratory activity. This could seem surprising as we could expect that
small WEOM compounds would be more easily assimilated by micro-organisms. However,
fluorescence spectroscopy only measures fluorescing compounds, which do not include a lot
of microbial nutrients, such as simple sugars, amino-acids, or some aliphatic molecules. The
smaller size compounds found in the deeper vadose zone were probably recalcitrant aromatic
residues (low HIX) of the decomposition of larger compounds (high HIX). Furthermore,
Marschner and Kalbitz (2003) explained that hydrophilic fractions of WEOM should be
complexed in the presence of high content of calcium, stabilizing them from further
biodegradation. Our soil contained high carbonate level (an average of 875 g kg! dw soil)
notably in the deeper vadose zone, which could contribute to the observed limitation in the

microbial activity.
3.3 Influence of climate on WEOM

Climate factors such as soil temperature and rainfall events were monitored throughout the
seasons to assess their influence on both the content and nature of WEOM (Fig. 5). Three
main periods were observed. The soil temperature, both at the surface and at the 1-m depth
decreased during the period I (first four months of the experiment), that was characterized by
very dry weather (Fig. 5A). In the first month of that period, the maize residues were
incorporated to the 0-20 cm soil layer. This resulted, in this layer (Fig. 52), in a sharp
increase of the WEOM concentration (from 8.5 to 15 mg L") and a slight decrease in HIX
values (from 3.7 to 3.1). Residues incorporation brought in a whole range of organic
compounds, mostly of high molecular weight. At the same time a constant and important
microbial activity at the soil surface (Fig. 4C) was a source of low molecular weight residues.
These two sources of variations were constantly combined in the HIX values. Kalbitz et al.
(2003a) also did not observe significant HIX variations after maize residue incorporation in
an arable soil. However, they observed an increasing HIX value notably for forest soils and
grasslands, suggesting a relative enrichment of aromatic compounds during WEOM
biodegradation. They explained this result by a combination of increasing both aromatic

compounds and microbial products, resulting in unchanged HIX values.
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During the same period, no observable changes occurred in the deeper vadose zone (Fig. 5C),
where both the WEOM content and HIX remained constant (around 0.4 mg L7 and 2.0,
respectively). No carbon input from the surface was observed in that deeper zone, due to the
extremely low rainfall amounts during that period of time.

Period II corresponded to the end of the winter season, beginning of spring, where soil
temperature warmed up and rainfall events occurred (Fig. 5A). A strong decrease of the
concentration of WEOM was observed (Fig. 5B) during that period (from 15 to 7 mg L'l)
together with an increase in HIX values (from 3.1 to 4.2). The microbial activity, stimulated
by increasing temperatures, and the rain that carried the soluble carbon down the profile could
be both held responsible for the sharp decrease in WEOM content. Bigger organic compounds
are left at the soil surface, resulting in a raise of the HIX values. Desorbing compounds were
also probably contributing to this increase. However, during that period, there were still no
observable changes occurring in the deeper layers of the soil (Fig. 5C).

Changes in the deeper vadose zone appeared during period III, where the continuous raise
in the soil temperature combined with a strong accumulation of rain over the past two months
started affecting the WEOM, not in terms of quantity, but mostly in terms of nature of
compounds (¥ig. 5C). Indeed, after each major rainfall event in that period (February 18 and
May 2™, Fig. 5A), a sharp decrease in the HIX was observed, resulting from the arrival of
small organic fluorescent residues. HIX values were returned to the observed average value of
2.0 in this layer.

The various observations regarding the content and the nature of the water-extracted
organic matter, in terms of climate factors and microbial activity are summarized in a
conceptual scheme (Fig. 6). The organic amendment introduced in the soil is a complex
mixture of a wide range or high molecular weight fluorescent organic compounds mixed with
some non-fluorescent smaller molecules. The soil microbes can access their nutrients by
hydrolysis of parts of the big molecules and by using the pool of the smaller compounds. The
left-overs consist of highly fluorescent aromatic residues that are leached down from the
surface in the case of a rainfall event and can undergo either further microbial degradation or
chemical recomposition. The stronger the rainfall, the more diverse will be the nutrients that
will leach from the surface. Indeed, more WEOM quantities should be leached, increasing
potentially its diversity. The HIX can be interpreted as a diversity of organic compounds that
is translated in quality of nutrient source for the soil microorganisms.

The fate of the organic amendment is a constant combination of various mechanisms

namely, biodegradation, leaching, sorption/desorption and probably chemical recomposition.
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This combination of mechanisms results in an observed combined decrease in the WEOM
content, HIX and microbial activity with depth and is responsible, in a given soil layer, for the

evolution of the organic compounds introduced in the soil.
3.4, Limitations of the flucrescence analysis of WEOM

Even though the study of the spatial and temporal evolutions of the HIX throughout the
soil profile has brought interesting insights regarding the fate of plant residues in soil, it has
also shown some limitations. First, it is influenced by a panel of physical, chemical and
biological mechanisms, ranging from leaching to microbial decomposition and adsorption
onto soil surfaces. The combination of the WEOM content and the HIX value is still too
integrative to truly comprehend the behavior of the soluble organic matter in the soil profile
over time. It was shown that a constant HIX value might be the result of both microbial action
and leaching, one breaking down large molecules and the other one bringing the small
molecules down in the deeper vadose zone. The second limitation is due to the analysis
technique itself. Fluorescence spectroscopy only measures fluorescent compounds. Therefore,
one needs to be cautious when analysing the HIX values in relation with microbial activity.
For example, small HIX values are usually representative of smaller size molecules and could
be mistaken for easily biodegradable nutrients. However, these smaller molecules are
probably aromatic residues resulting from the decomposition of larger compounds, and
therefore are not really easily biodegradable. The fluorescence spectroscopy technique does
not give access to most of the biomolecules (carbohydrates, amino-acids, organic acids, etc.)
that are easily biodegradable.

A limitation met in this study consisted of measuring simultaneously the WEOM and the
microbial activity. Consequently, it was not possible to measure the influence of an input in
high HIX WEOM on the microbial activity. Micro-organisms need a longer time than one day
to react and to potentially synthesize enzymes in order to assimilate this fresh incoming
organic matter. The aerobic respiratory activity would have probably increased a few days
later, as observed by the subsequent decrease in HIX values (Fig. SC). This underlines the
need to multiply microbial activity measurements for future experiments and notably to
investigate through laboratory experiments the combined evolutions at a short time scale of
both HIX and ARA in the deeper vadose zone. In our case, ARA measurements were

performed only 3 times in the soil profile during the experiment. It was therefore hazardous to
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correlate HIX and ARA values at these dates, as important HIX variations could occur
between these dates.

Studies dealing with the fate of organic amendments in soils usually consider the soluble
carbon in terms of the total concentration: DOC or WEOM. The addition of a parameter
describing some aspects of the nature of the blend of molecules present in the aqueous
fraction appeared to be insightful. However, other parameters describing more precisely the

nature of the compounds are needed to better understand the fate of these amendments.

4, Conclusion

The objective of our study was to evaluate the potential of the fluorescence spectroscopy
technique to characterise the nature of water-extracted organic matter in relation with climate
factors and soil microbial activity. The 98 samples analysed provided a good correlation
between the emission spectra area and the WEOM concentration suggesting an homogeneous
fluorescence contribution from the different fluorescent compounds present in the WEOM.
This correlation was necessary for further data interpretation.. The technique allowed some
interesting insights in the fate of organic plant residues. The nature of the WEOM varied in
the soil profile, with a higher proportion of low molecular weight and size compounds in the
deeper layers. The aerobic respiratory activity also decreased with increasing depth
suggesting that the small fluorescent WEOM compounds were recalcitrant for biodegradation.
High HIX values were correlated with high microbial activities, indicating that the HIX could
be an indicator of a great diversity of compounds, or seen as an indicator of quality nutrient
source for microbial activity. Rainfall events influenced the distribution of molecular sizes of
WEOM in the soil profile by mean of microbial activity and transport. Furthermore, the
leaching of small fluorescent residues in the deeper layers were observed using fluorescence
spectroscopy whereas they were almost non-detectable by simple C quantification. However,
the use of this technique has shown some limitations, mainly due to the fact that it still is too

integrative, and not able to clearly discriminate between all the families of molecules present

in the solution.
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TRANSITION

Les deux chapitres précédents ont permis de bien caractériser et de comprendre les
processus biogéochimiques qui ont eu lieu durant un cycle inter-cultural sur un profil de sol
situé dans une zone de bas fond, susceptible de connaitre des périodes transitoires d’anoxie.
Dans le chapitre 4, 1’aspect modélisation de la thése va étre présenté. En effet, le modéle
P.A.S.T.IS. permet de simuler le transport des éléments carbone et azote dans la zone non
saturée du sol. Cependant, ce modéle ne prenait pas en compte le transport des gaz. C’est
pourquoi, un nouveau module a été ajouté au modele afin de (1) simuler les concentrations de
gaz dans la zone non saturée du sol, et (2) d’estimer les émissions de gaz du sol vers
I’atmosphére. Ce nouveau module est basé sur la loi des gaz poussiéres qui présente
I’avantage de prendre en compte les phénoménes d’interdiffusion et de décrire la diffusion de
multiples espéces gazeuses. Le couplage du module de transfert des gaz au modeéle
P.A.S.T.LS. va étre réalis¢ afin de simuler I’ensemble des processus biogéochimiques des

éléments C et N dans la zone non saturée du profil de sol étudié.
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MODELISATION DES VARIATIONS SAISONNIERES
DES CONCENTRATIONS EN CO, ET N,O AVEC UN
MODELE DECRIVANT LE DEVENIR DES ELEMENTS
C ET N DANS LA ZONE NON SATUREE DU SOL

Ce chapitre 4 correspond & un article soumis pour la revae European Journal of Soil
Science : P. Cannave, F. Lafolie, B, Nicolardot, P. Renault (2003) Modelling Seasonal
Variations in CO, and N0 Concentrations with a Model Deseribing C and N Behavicur

in the Vadose Zone.
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ABSTRACT

Soil gas CO; and N,O concentrations were simulated with a model predicting C and N
transport in the vadose zone during a 7-month field experiment, after maize harvesting and
incorporation of maize residues in the soil. The gas transport model used the dusty gas theory
and was coupled to the PASTIS model. During the experiment, soil atmosphere (CO; and
N;0), soil solution (NOs™ and dissolved organic carbon (DOC)), soil water content and
temperature, and potential denitrifying and aerobic respiratory activities were measured in a
2.50 m thick soil profile. Soil gas concentrations were correctly simulated even though the
model was not able to simulate all the biological processes that produced NO. N,O
denitrification peaks after rain were slightly overestimated, as the water-filled pore space was
not estimated accurately enough to predict local anoxic conditions. To model CO,
concentrations, account had to be taken of DOC adsorption onto soil mineral particles and
almost all zymogenous biomass death during the period when the ground was frozen. This
may be unrealistic in the field experiment and may denote differences when using models.
The model satisfactorily simulated NO;™ concentrations in the top soil profile, notably during
major rainfall events, and maize residue dry matter loss during the experiment. The modelling
of biological processes needs to be improved to provide a better simulation of C and N
transport in the vadose zone. In particular, the use of water-filled pore space (WFPS) was not
sufficient to predict anoxic periods; simulations should improve if soil aggregate structure is

also taken into account.

Key words: CC,, N2O, gas transport, dusty gas theory, NOs", C and N transport, vadose

zone, modelling
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1. Introduction

The spatial distribution of several gases closely interacts with soil biogeochemistry. As
examples, Oz, CO,, Nj, N0, NH3, Hy, H,S and CHy are produced and/or consumed through
various microbial processes, including aerobic and anaerobic microbial respirations, N,
symbiotic or non-symbiotic fixation, fermentations and acetogenic transformations (Sierra &
Renault, 1994; Pelmont, 1993; Dassonville & Renault, 2002). Their distribution affects
abiotic geochemistry (Stumm & Morgan, 1996) and micro-organism behaviours (Richards &
Webster, 1999; Glinski ef al., 2000; Young & Ritz, 2000). Unfortunately to our knowledge,
dealing with NO;™ leaching and the emissions of CC, and N,O greenhouse gases, none of the
models that combines C and N biotransformations to water, solutes, and heat transport in soils
(Ersahin & Karaman, 2001; Garnier et al., 2001; Neergaard et al., 2002; Garnier ef al., 2003)
include a description of gas transport, despite its importance and the possibility to use
simulated versus experimental gas concentrations as a means to check and improve models of
C and N behaviours.

Gas transport in soil results from both diffusion and convection (Rolston, 1986).
Convection cannot be neglected (Elberling ez al., 1998), even if air pressure gradients are
often nearly equal zero as a consequence of high air permeability values (Reinecke & Sleep,
2002). Convection results from (1) CC; diffusion coefficient lower than O, ones (Marrero and
Mason, 1972), (2) respiratory quotients (CO, production to O, consumption ratio) differing
from 1, (3) atmospheric changes (Massmann & Farrier, 1992) and (4) temperature
fluctuations (Sierra and Renault, 1998). Two main approaches have being used for gas
transport modelling. Firstly, Fick’s law is an empirical approach describing the diffusive flux
of one gas regardless of the others (Bachr & Bruell, 1990); it has been sometimes combined
with Darcy’s law to describe convection (Webb & Pruess, 2002). Secondly, the dusty gas
model gives a description of overall, multicomponent gas diffusion in porous media; it may
be combined with Darcy’s law to describe convection (Thorstenson & Pollock, 1989). This
approach is based on Stefan-Maxwell equations; it assimilates solid and liquid phases as
immobile macromolecules (i.e. the dusties) (Massmann & Farrier, 1992), and accounts thus
for Knudsen diffusion. Modelling gas diffusion using Fick’s law leads to fairly estimate gas
transport in the vadose zone (Thorstenson & Pollock, 1989; Freijer & Leffelaar, 1996; Webb
& Pruess, 2002). However when comparing the Fick’s law efficiency to the dusty gas model,

the latter gives better estimation of gas transport (Thorstenson & Pollock, 1989). Fick’s law
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can overpredict gas diffusion flux under trace diffusion condition (Webb & Pruess, 2002) ard
is inadequate to deal with stagnant gases (Thorstenson & Pollock, 1989). Moreover, at low air
permeability, the Fick’s law becomes insufficient to correctly predict gas diffusion (Webb &
Pruess, 2002).
In order to better assess C and N behaviours in the entire vadose zone, this study sought to:
i/ couple a gas transport module using the dusty gas theory with the model PASTIS
(Predicting Agricultural Solute Transport In Soils) initially proposed by Lafolie et al.
(1991) to describe water flow and N transport and improved latter in order to describe
biological processes (Lafolie ez al., 1997; Garnier et al., 2001; Garnier et al., 2003);
ii/ compare observed soil atmosphere and soil NO;™ content with the model’s predictions,
using experimental data obtained over a 7-month period on the first 2 m depth of a
fluvic hypercalcaric cambisol.

To fulfil these objectives, we focus on distributions and transports of O, CO, Nz and N,O.
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Table 1 : Main characteristics of soil profile

Layer (cm) Clay’ Loam’ Sand" Total Density pH H,O PHKC! OrgapicC Orgapic
@ig”) (gkg®)  (gke’)  carbomete  (gem®) (imoll® (gke (gkg?)
(ke
0-30 54 27 23 896 0.884 8.8 8.4 20.04 1.72
30-60 35 26 15 924 1.156 8.5 8.5 12.1 0.88
100-160 30 12 8 950 0.883 8.6 8.8 7.7 0.47
organic 29 23 14 934 - 8.8 8.7 9.95 0.66
layer
(120-140)
Gley zone 97 38 1 864 1.07 8.5 82 4.61 0.50
(120-130)
Clay zone 206 71 3 720 1.07 8.8 8.5 6.22 0.35
(140-150)

* values obtained after decarbonation
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2. Materials and metheds

[

.1. Experimental site

The experimental site (43°58°16” N, 5°0°25” E) was chosen near Avignon (France), in a
small region, labeled "vulnerable zone" with regard to major groundwater NOy” pollution due
to agricultural practices (EEC 91-676 directive). The soil was a fluvic hypercalcaric cambisol
(FAO classification) (see soil characteristics table 1). In March 2001, 4 soil layers were
defined in a preliminary soil profile study: 0-30, 30-60, 60-100, and 100-160 cm, as the water
table was 160 cm down. The soil was cultivated with maize in 2000 and 2001 and the
experimental site has a Mediterranean climate. A 7-month experiment was conducted, from
25 October 2001 (julian day 297), after corn harvesting and soil tillage with maize residues
incorporation (20 cm plowing), to 6 May 2002 (julian day 491). The soil was bare throughout

the experiment. More details about the experimental site are presented in (Cannavo er al.,

2003a).
2.2 In sifit measurements

2.2.1 Soil bulk density

Bulk density was estimated on soil cores (15 cm in diam. x 7 cm high) sampled in situ in

3

each layer. Solid density was not measured, but a mean value of 2.7 g cm™ was chosen.

Textural density was estimated from the clay content of the soil (Fiés & Stengel, 1981).
2.2.2 Soil water suction, soil moisture and soil temperature

To monitor soil water potential, automatic tensiometers (SKT 850, SDEC) were first
calibrated using a pressure calibrator (Druck DPI 602) at 4 temperatures (5, 15, 25 and 35°C)
and 5 suctions (0, -2, -4, -6, and —7.5 H,O m), in a climatic chamber. Calibration parameters
were estimated by fitting a multilinear regression to experimental data. Relative error was
about 0.5 %. They were installed every 20 cm from 20 to 200 cm depth to monitor soil water

suction. They were connected to a datalogger (Campbell Scientific, CR10). Values were

recorded every 20 minutes.
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Figure I: Installation des colonnes de mélange sol/résidus de mais sur le site expérimental

pour le suivi de la décomposition des résidus de mais
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Relationships between soil water suction (i, H>0 m) and soil volumetric water content &
(m® m®) were obtained using the Van Genuchten relationship fitted to experimental data (Van
Genuchten, 1980) and was detailed in Cannavo et al. (2003a). Spot measurements of soil
water suction were also taken, at least 3 times a week, using Hg tensiometers (STM 2150,
SDEC) installed at the same depths as the electronic tensiometers.

Soil temperature were also measured at depths of 5, 20, 60, 100 and 170 cm (probe

calibration was described in an earlier paper (Cannavo et al., 2003a).

2.2.3 Gas and soil solution sampling

Soil atmosphere probes were installed every 20 cm from 20 to 200 cm depth to monitor G,
N, CO, and N,C partial pressures. Gas samples were collected in each probe once a week, or
more frequently after rain, and analysed thereafter as described by Cannavo et al. (2003a).
Soil was sampled in 30 cm thick layers from 0 to 210 cm depth in order to extract NOs™ and

dissolved organic carbon (DOC) soil solution (Cannavo ef al., 2003a).

2.2.4 In situ soil maize residue decomposition

In situ maize residue decomposition was studied in 24 PVC columns (20 cmin diam. x 30
cm high) (Fig. 1). Maize residue dry matter (DM) (excluding grain and roots) was estimated
before harvest and was distributed as follow: 40.3 and 59.7% for leaves and stems
respectively. N content was 0.79 and 0.99% DM for leaves and stems respectively. An
average of 13.3 plants m represented 15.4 tons of dry matter per ha. Two soil layers were
reconstituted, a lower one 10 cm thick with a humid bulk density of 1.28 g cm™ and an upper
one 17 cm thick, in which the soil was mixed with coarsely chopped maize residues (4-5 cm
pieces), 17 g of leaves and 24 g of stems. The amounts of residue incorporated were
comparable to field conditions and the leaf:stem ratio matched that of maize in the field. The
columns were implanted in the field at 10 cm intervals on the day the maize was harvested
(22 October 2001, julian day 294). They were sampled 3, 6, 9, 12, 16, 20, 24 and 28 weeks
later. When the columns were sampled, the amounts of dry residues present in the soil were
measured. Coarse residues larger than 2 mm were separated by dry sieving, then the soil was
sieved (200 pm mesh) under water and flotation to extract the 0.2-2 mm residue size fraction.

The two maize residue size fractions obtained were dried at 75°C.
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Table 11 : Densities and porosities of sampled soils

Soii Bulk density Texiural density Toizal porosity Structural Textural

(g em™ (g o) porosity porosity
0-30 cm 0.884 1.745 0.625 0.421 0.354
Compact 0-30 cm 1.216 1.745 0.55 0.303 0.354
30-60 cm 1.047 1.749 0.612 0.401 0.352
Sandy soil 0912 1.713 0.662 0.468 0.366
Clayey soil 1.07 1.866 0.603 0.425 0.309
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They were then ground (80 pm) and total C and N contents were measured using an elemental

analyzer (Carlo Erba, NA 1500). Dry residues in soil, without maize residue incorporation,

was quantified.
2.3 Laboratory measurements
2.3.1 Gas diffusion coefficient and air permeability measurements

Intact soil cores were sampled in triplicate using stainless steel sampling rings (7 cm
internal radius x 7 cm long) on the 26" F ebruary 2002 (julian day 450) in 5 different layers:
0-30 and 30-60 cm layers, clay pockets (around 1-m depth), sandy layers (below 1-m depth),
and again in the 0-30 layer few days later, after heavy rains that had compacted the soil
surface. To prevent air trapping, each sample was saturated during 48 hours at least under
vacuum. Thereafter, they were placed at 1 of the 6 following water suctions: 10, 20, 30, 50,
70 and 100 H,O cm. Equilibrium was achieved after 48 hours. Tabie Il summarizes the
porosity and density of soil samples.

Gas diffusion coefficient was measured using a device based on the design by Ball ef al.
(1981), in which krypton-85 was used as the diffusing gas, and the method of diffusion
coefficient estimation proposed by Bruckler e al. (1989) that was later improved by Cousin et
al. (1999). Several models of gas diffusion coefficient were assessed with regard to
experimental data (Buckingham, 1904; Penman, 1940; Millington & Quirk, 1961; Millington
& Shearer, 1971).

The air permeability of each soil sample was thereafter measured on the same device.
Several gas flows were imposed using a regulating flow-meter (Brooks, 5850TR Series, 50-
3000 gr hr', = 0.5% precision) and air pressure gradient was thereafter measured using a

differential air pressure probe (Keller, Series 41, 10-1000 mbar, = 0.2% precision), in order to

check whether flow was laminar.

2.3.2 Microbial activities

In order to estimate CO, and N>O production/consumption rates in the soil profile,

potential microbial activities were characterized in the lab as described by Cannavo et al.

(2002).
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Table I11 ;: Aerobic res

piratory activity in ihe soil pr

Layer

Sempling 0-30 cm 3G-60 cm: 50-19C cm 1G0-160 cm
09/21/(;ila:eJD 264 116 (8.9) 61.6 (10.8) 42.2 (4.3) 49.7 (6.9)
10/25/01 - JD 298 90.8 (25.6)
11/12/01 -JD 316 121 (13.1)
12/10/01 —JD 344 80 (28.3) 33.7(14.2) 63.7(3.7) 63.1 (8.0)
01/10/02-JD 375 97.9 (7.6)
02/18/02 - ID 414 69.6 (3.9) 23.0(5.6) 15.7 (5.1) 15.8 (5.08)
03/04/02 — ID 428 96.4 (4.8)
04/02/02 — JD 457 57(3.7)
05/03/02 — JD 488 76.1 (10) 6.6 (0.5) 1.9 (1.1) 2.8(2.9)

* - .
Numbers in parenthesis are standard errors

i N

Table IV : Potential (PDA) and semi-potentisl (SPDA)

the soil profile (10

S

ng NaO-N g'l dw h™)

denitrifying activities evolution in

Layer
Sampling - 30cm 3¢- 60em 6C- 30cm I60- 18 em
daie
PDA SPDA PDA SPDA PDA SPDA PDA SPDA
09721/01 —JD 264 9500 (2440)° 4500 (1410) 281(109) 23.5(2.8) 123(1.6) 5.6(2.1) 12.1(5.9) 443(0.3)
16/25/01 -JD 298 22500 (5380) 11400 (1630)
11/12/01 —-JD 316 20100 (7440) 8490 (2290)
12/10/01 — JD 344 20700 (1140) 10600 (807) 2250 (380) 457 (191) 175(36.3) 2.8(1.4) 134(19.8) 5.8 CAY)
01/10/02 ~ID 375 16700 (398) 6160 (1200)
02/18/02 ~JD 414 27000 (2540) 15300 (3680) 1860 (17.2) 673 (110) 100(49.5) 25.1(10.1) 29.9(2.0) 17 (6.94)
03/04/02 - JD 428 32400 (1580) 18100 (465)
04/02/02 — JD 457 13400 (577) 6800 (1230)
05/03/02—JD 488 19900 (3280) 15200 (3290) 546 (65.5) 411(66.2) 152(53.8) 38.7(35.1) 36.5(20.9) 5.0 (3.3)

* . .
Numbers in parenthesis are standard errors
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Soil samples were collected with an auger on approximately 1 month basis for the 0-30 cm
layer and every 3 months for the other layers (30-60, 60-100, and 100-160 cm layers). The
measured values are presented in Tables III and IV.

C and N mineralization of maize residues, initially ground to 1 mm, were studied during
soil incubations under controlled conditions, as described by Trinsoutrot et al. (2000). Soil
respiration and N mineralisation were measured on soil samples (from the 0-30 cm layer)
which were incubated with or without residues (4 g DM kg'1 dry soil) for 168 days at 28 =
0.3°C, soil moisture content being maintained at a water suction potential of 3.5 10° Mpa.
Analytical determinations for CO, and mineral N are also detailed in Trinsoutrot ef al. (2000).
Biochemical characterization of the residues was determined as Lineres & Djakovitch (1993)
for the soluble fraction extraction, the hemicellulose, cellulose, and lignin fractions being
obtained using the method proposed by Van Soest (1963). Percentage of residue C was 14.5,
36, 40.3 and 9.2 for the soluble, hemicellulose, cellulose and lignin fractions respectively. C
to N ratio was 5.9, 73.3, 381.1 and 58.3 for these fractions respectively.

2.4 Model description

The one-dimensional mechanistic PASTIS model (Predicting Agricultural Solute Transport
In soils) initially combined a description of simulated water, solute and heat flow to some N
transformations in the soil (Lafolie, 1991). It has been coupled with the CANTIS model
(Carbon and Nitrogen Transformation In Soil), that describes C and N biotransformations
more extensively (Garnier et al, 2001), and with the NEMIS model that describes
denitrification (Hénault & Germon, 2000). In this work, we add a description of gas transport.

Numerical solutions for water and heat transport, and nitrogen transport and dynamics are
described in Lafolie et al. (1997). Parameter values for water, heat and solute transport are
presented in Table V.

The CANTIS module uses first-order equations for describing biological processes
(Garnier et al., 2001). Soil organic matter is divided into 5 organic pools: fresh organic matter
(FOM), humified organic matter (HOM), soluble organic compounds (SOL), “autochthonous”
microbial biomass (AUB) and “zymogenous™ microbial biomass (ZYB). The FOM pool is
composed of 4 biochemical fractions: rapidly decomposable material (RDM), hemicelluloses
(HCE), cellulose (CEL) and lignin (LIG).
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Table V: water, heat and solute parameters values

0-30 30-60 60-110 110-140 140-220
o)
Soil saturation volumetric water content 6, (cm® cm™) 0.38 0.465 0.38 0.53 0.48
Soil residual volumetric water content &, (cm’ cm™) 0.161 0 0.152 0 0.057
a parameter (cm™) 00289 00179  0.0189 01491  0.0567
n parameter 1.491 1.229 1.563 1.243 1.339
K(6)
Saturation conductivity Kg(cm h™) 0.6 6 1 80 60
n parameter 1.6 1.185 1.563 1.243 1.339
Tortuosity u 0.5 0.5 0.5 0.5 0.5
Thermal conductivity Ar (W m™ K™) 2.5 3.5 3.0 3.0 2.0
Soil dispersivity A (cm) 0.5 0.5 3 3 3
Partition constant K, (Freundlich) for DOC (cm®g™) 1 1 I ] 1

Relationships for the retention curve y(6) and the hydraulic conductivity K(&) (Van Genuchten, 1980):

womallia s kol

_|6-6
s —Or

2
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The autochthonous biomass decomposes the humified organic matter (HOM), whereas the
zymogenous biomass decomposes fresh (FOM) and soluble (SOL) organic matter.

The denitrification model estimates total denitrification rate as the product of 3 functions
depending on: (1) NO;™ content, (2) water-filled pore space, and (3) soil temperature,
respectively. The ratio N,O/(N2O+Ny) was assumed constant and a 0.1 value was chosen

throughout the experiment, as it was not measured continually.
2.4.1 Air flow equation and dusty gas model (DGM)

Air convective flow in the porous medium is assumed to obey Darcy’s law and is given by:

—_Buyp 1
== (1)

where: g (m s7) = volumetric flux per unit area, By (m?) = air permeability, z (kg m'sh=
gas phase viscosity, and P (Pa) = pressure, with:

P=CRT 2
where: C (mol m™) = molar concentration, R = gas constant (8.314 kg m?s?mol K™), and T
(K) = temperature.

The continuity equation is:

Q%atLg—z(P %VP)+S+RT'25%MD (3.a)
where: g, (m’ m>) = air-filled porosity, ¢ (s) = time, z (m) = depth, Py (Pa) = initial pressure, §
(mol m?s) = a sink term accounting for gas production or consumption, and NP (mol m?s”
1y = diffusive molar flux for gas i in a mixture of v gases.

The last term in equation (3.a) indicates that diffusion only can induce pressure gradient

and convection. Py is used in place of P to linearise the equation:

dgaP_ 3  p Be .9 Ap
e aZ(Rs ; VP)+S+RT‘ SN (3.b)

Massman (1989) showed that the linearised equation can be used without noticeable loss
of accuracy as long as the pressure at the boundary (Py) and the initial pressure inside the
porous medium (Po) are such that 1.2>Py/Py>0.8. This condition is entirely satisfied in our
case.

This equation is solved with a no-flux boundary condition at the bottom of the profile. At
the soil surface the gas pressure is imposed as equal to atmospheric pressure. The § term in

the equation is calculated from the consumption and production rates of the various gases
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considered. A finite differences scheme similar to the one used for Richards’ equation is
employed. Air-filled porosity is taken as the difference between total porosity and water
content, the latter being calculated by the model for any time and location. Air pemmeability
By depends on air-filled porosity. The simple relation Bi=Bymax.(&/ ET)2 was used (with gr =
total porosity). However, for high By values, VP is nearly equal to 0. It has been neglected in
the following equations.

Given a mixture of v gases, the dusty gas transport model results in a set of v equations
(Thorstenson & Pollock, 1989). For a given specie i (i=],...,v), the equation for the
isothermal case is as follows:

 XNJ-XGNT NT_PvX: [;. BP)XVP (4)
A D DK RT DXy RT

g

where: NT (mol m™s™!) = the total molar flux, X = the molar fraction, D,, (m*s™) = the binary
diffusion coefficient of specie i and j in the porous medium, and D¥; (m* s!) = the Knudsen
diffusion coefficient.

In the dusty gas model, the total molar flux of a given specie V= NP + X, NV ) is used.
The diffusive molar flux (V;°) and the viscous molar flux X; NV do not appear explicitly. To
solve these equations in the unsaturated zone one must know, at any point in the profile, i) the
gas pressure, ii) the diffusion coefficients, iii) porous medium gas permeability and gas
viscosity and iv) temperature. Gas pressure is obtained from the solution of the air flow
equation (3). The gas diffusion coefficients and porous medium gas permeability depend on
the water contents and temperatures calculated by the model. The Knudsen diffusion
coefficient is calculated as in Thorstenson and Pollock (1989).

Most studies deal with binary or ternary gas mixtures. In these cases, expressions can be
derived to express the total flux as a function of the molar fraction gradients of the different
species (Alzaydi ef al., 1978; Jaynes & Rogowski, 1983; Abriola ef al., 1992; Massmann &
Farrier, 1992; Webb & Pruess, 2003). Our purpose here is to propose a numerical solution for
the dusty gas model that can be used when more than three gas species are involved.

The set of equations for the dusty gas model (DGM) can be written in the form of a linear

system of v equations with v unknowns N;':

S Xy L, D Xl P gy [}, BP]XiVP
> D;NT+[ a9y Dy]N L vx, [1+DKM] P (5)

At any point in the soil profile, assuming that the mole fractions, the gas phase pressure and

the transport parameters are known, the solution of this system provides the total molar flux
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for all the species. For each specie, a mass balance equation can be used to obtain the gas
concentrations or mole fractions. For any given specie i with molar fraction X;, the mass
balance equation is as follows:

AeaXiC)  oNT o
ot 0z S ©)

Note that the balance equations are in fact coupled owing to equations (5). If we assume

that the fluxes (NV;') are known, these equations are easily solved with a finite difference
approximation of the space derivative and a fully implicit scheme to advance in time. Given

that the molar fractions must satisfy the relation

o

‘_X =1 @)

=
one have to solve only (v - 1) transport equations.

One way to solve equations (5) and (6) is to derive expressions for the flux as a function of
the various molar fraction gradients and hence to obtain a set of coupled partial differential
equations. This is possible for binary or ternary gas mixtures only. In order to keep some
flexibility in using the code, we decided to solve the set of equations by means of an iterative
procedure. In this way we could use any number of gas species without being obliged to
change the set of equations. The algorithm for solving the v transport equations coupled to the
equations arising from the DGM is as follows. Let X;/ be the mole fraction of gasj at node i
and time . At each node of the finite difference grid the set of equations (5) can be solved to
provide a first estimate of gas flux Nj; ;T at time r+dt. Next, these estimates are used to solve
the mass balance equations (6). This step provides new estimates of gas mole fractions .X},,-k
which in turn are used with the dusty gas set of equations (5) to get new estimates of tle gas

flux. This iterative procedure is repeated until the following condition is met:

Max M?,gﬁle? =X
=i Ma}gch ki

i=l,

@®)

where: k = the iteration index, j = the gas specie index, i = finite difference grid index, and N
= the number of nodes of the finite difference grid.

In our calculations the convergence criterion is 10°. When convergence cannot be
achieved within a prescribed number of iterations (7), the time step is reduced and the

numerical procedure described is started again.
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Table VI: Values of biological parameters

RDM decomposition rate (day™) 0.16
HCE decomposition rate (day™) 0.064
CEL decomposition rate (day™) 0.097
LIG decomposition rate (day™) 0.0014
SOL decomposition rate (day™) 0.945
ZYB decomposition rate (day™) 0.114
AUB decomposition rate (day™) 0.000000839
HOM decomposition rate (day™) 0.000241
SOL C assimilation yield by ZYB 0.62
ZYB C assimilation yield by ZYB 0.62
AUB C assimilation yield by AUB 0.62
HOM C assimilation yield by AUB 0.62
Humification coefficient of LIG 1
Humification coefficient of ZYB 1.14
Humification coefficient of AUB 0.431
Maximal nitrification rate (mg N kg’ day™) 1.59
Affinity constant between NH," and nitrifying bacteria (mg N kg™") 5
Langmuir coefficient for immobilization 0.05
Partition coefficient between N direct assimilation and N immobilisation by ZYB 1
Partition coefficient between N direct assimilation and N immobilisation by AUB 0
Michaglis-Menten constant for SOL decomposition (mg C kegh) 0.1
Michaglis-Menten constant for HOM decomposition (mg C kg™ 0
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2.4.2 Calibration procedures

As a preliminary step, the water transport model was calibrated using data from sharply
different periods of the experiment. Initial conditions were provided by field water potential
measurements (23 October 2001, JD 295) every 20 cm depth from 20 to 220 cm depth. The
soil profile was divided into 5 soil layers: 0-30, 30-60, 60-110, 110-140 and 140-220 cm. The
unsaturated hydraulic conductivity K(6) parameters (Van Genuchten, 1980) were calibrated
for each soil layer in order to restitute satisfactorily water trangport, using measured soil water
suction (electronic tensiometers and mercury pressure gauge tensiometers). Heat flux
parameters were calibrated after water transport calibration. Initial conditions were provided
by field soil temperature measurements at 5, 20, 60, 100 and 170 cm depth. During a 20-day
period with snow cover (13 December 2001 to 2 January 2002, JD 347-367), a —2°C soil
surface temperature value was set in the model, because the model was not adapted for
simulating energy balance with a snow pack on the soil surface. The initial conditions for the
solute transport model were NO;-N and DOC soil solution concentrations measured on 23
October 2001 (JD 295) in the 7 soil layers from the 0-30 layer to the 180-210 cm layer.

The biological parameters were estimated using incubations described above. The Cand N
kinetics of the control soil were used to set the values of the parameters linked to the HOM
and AUB pools. Then, the C and N kinetics of the residue-amended soil were used to set the
values of the parameters related to the FOM and ZYB pools (Table VI). Soil respiration in
the 0-30 cm layer was simulated by the CANTIS module, whereas potential aerobic
respiratory and denitrifying activities were used in the deepest soil layers corrected with il
temperature and water content (Garnier ef al., 2001). Moreover, potential aerobic respiratory
was too high to simulate CO, concentration correctly, probably due to physical aggregate
disruption by sieving, increasing C biodisponibility for respiration measurements (Ashman ef
al., 2003). Thus we used a 0.23 factor correction for the 30-60 cm layer and a 0.01 factor
correction for deeper layers. Denitrification was considered to be effective when WFPS was
higher than 70% and we set the & power at 5 in the soil WFPS function (Hénault & Germon,
2000). The Qi value for the soil temperature function was set at 2. Moreover, continuous
aerobic denitrification occurred at the soil surface, with continuous residual N;O production
during the whole experiment (Cannavo et al., 2003a). Thus, a residual denitrifying activity
was set in the model.

After calibration, the model simulated the whole experiment (23 October 2001 to 6 May
2002, JD 295-491).
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The measured Di* to D; ratios as a function of air-filled porosity are presented in Figure 2.
The textural porosity was always saturated (Table II). D;" to D; ratio values ranged between
0.0014 and 0.1432. When, comparing experimental data to several models (without clay
pockets experimental data), the Buckingham (1904) model seemed to fit the experimental
data best. The maximal relative error was 55%. Therefore we tried to reduce this error by
using a power function that was fitted to the observations with the exception of the clay
pocket data. We obtained the relation:

D/ID;=1.126.5>" (*=0.9581) (9)

This relation took the general form D/ID; = A.&", as already proposed by Buckingham
(1904), Penman (1940), and Marshall (1959). The maximal relative error was still 55%, as 4
and B values were quite close to those of Buckingham (1904). The fitted curve was used in
the gas transport model to estimate the binary gas diffusion coefficient as a function of air-
filled porosity.When air permeability coefficient By was estimated, the differential pressure
probe did not detect any pressure gradient in the soil samples. The reason was a high B,
which allowed gas fluxes with no measurable pressure gradient. A 10" m? value was adopted

for air permeability in the model as referred to (Nazaroff & Nero, 1988).
3.2 Physical simulations with PASTIS model

Rainfall events during the experiment are presented in figure 3. At 20 cm depth (Fig. 4 A)
the model satisfactorily simulated the different drying and wetting periods. Deeper in the soil
profile, soil water suction was also satisfactorily simulated. There were some significant
differences between experimental and simulated data, particularly in April (JD 467) at 40 cm
depth (Fig. 4 B) and in February (JO 417) at 100 cm depth (Fig. 4 C). Nevertheless, these
differences were less than 0.4 m H,O water suction. Below 140 cm depth, experimental and
simulated data were very close. Soil volumetric water content was also simulated by the
model and compared to soil volumetric water content measured from soil regularly sampled

in various places in the field. These data incorporated spatial variability.
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Without taking the cold winter period into account, the model correctly simulated the soil
volumetric water content (results not shown). Therefore, differences between in situ and
model data during the cold winter period were not very great, as microbial activity was
negligible during this period.

Whatever the depth, the model simulated soil temperature satisfactorily (Fig. 5). The —2°C
soil surface temperature value set in the model during the 20-day snow cover period allowed a
correct reproduction of soil temperature during this period. The differences between
experimental and simulated data were generally less than 1.5°C. It was important to minimize
the soil temperature error simulation in order to correctly simulate seasonal variations in soil
microbial activity, which is highly sensitive to soil temperature (Grundmann et al., 1995;
Mergel et al., 2001).

Finally, soil water content and water suction, in addition to soil temperature, were

satisfactorily simulated by the model, and this allowed us to model gas transport and

microbial activities.
3.3 Biological simulations with PASTIS model

Diffusion models of gas transport in soils have to account for (1) O, that is consumed by
aerobic respiration, and discriminates between aerobic and anaerobic activities, (2) CO; that is
produced through organic C mineralisation and can affect microbial activities either directly
through its assimilation by autotrophs, or indirectly through changes in soil pH (Suchomel et
al., 1990), and (3) N;O that can be produced by nitrification (Stevens & Laughlin, 1998),
denitrification (Nobre et al., 2001) and the dissimilatory reduction of NO;™ to NH," (Appello
& Postma, 1994), the last pathway being generally negligible (Knowles, 1982).

3.3.1 Simulation of CO, concentrations in the soil profile

CO, concentration simulations were performed using the CANTIS model with biological
parameters (Table VI) in the 0-30 cm layer, and potential aerobic respiratory activity in
deeper layers (Tables Il and IV). The model did not satisfactorily simulate in situ CO;
concentrations at 20 cm depth (Fig. § A). It initially underestimated CO, concentration up to
1% November 2001 (JD 305) and overestimated concentrations from then until the beginning

of the cold winter period (14 December 2002, JD 348).
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Figure 6: Seasonal variations in CO; concentrations in the soil profile at depths 20 cm (4),
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This was an overestimation of the burst of zymogenous biomass stimulated by the
incorporation of fresh organic matter into the soil. A second overestimation was observed
after the cold winter period (19 January 2002, J© 384), when the soil temperature increased
significantly (Fig. 5). In this case the zymogenous biomass, stimulated by soil warming,
continued to decompose the maize residues, but here again the stimulation was overestimated.
After that, the model underestimated CO, concentration because it had been assumed that the
maize residue would become less bioavailable and so decrease zymogenous biomass activity.
The behaviour observed at 20 cm depth was reproduced deeper as CO, diffusion from the soil
surface layer to the deep vadose zone occurred (Fig. ¢ B, C and D).

Two main explanations may be suggested to explain the model’s discrepancies. One is
DOC adsorption, the other is zymogenous biomass mortality in winter. Soil DOC adsorption
onto soil mineral particles was not taken into account and its incorporation in the model
should reduce organic substrate bioavailability for ZYB. DOC adsorption onto mineral
particles in soil is well known, and is significant (Jardine et al., 1989; Michalzik et al., 1998;
Kalbitz et al., 2000). A partition constant K4 of 1 cm’® g was therefore set in the model. This
approximate value was representative of several studies in which the Ky coefficient has been
measured (Moore ef al., 1992; Kaiser et al., 2000a). Taking physical adsorption into account
improved the simulated CO, concentrations in the soil profile before the winter period (Fig. 7
A and B). A slight overestimation was still observed in early December 2001 (JD 337), as if
adsorption delayed and reduced the ZYB burst when maize residue was incorporated in the
soil. It seemed to be necessary to limit organic substrate bioavailability to better simulate CQ
concentration. However, this did not improve CO, concentration simulation after the freeze
period; this overestimation was more pronounced than in the previous simulation. This can be
explained by the fact that less FOM was degraded before winter, thus increasing degradation
of maize residues, and consequently CO, production, after the winter.

This led us to test the second assumption. During the cold winter period, the soil was
frozen for almost 3 weeks, from 17 December to 6 January (JD 351-371). It has already been
shown that frozen soils decrease soil biomass (Schimel & Clein, 1996). Thus, the death of a
fraction of the zymogenous biomass fraction during the cold period was added to the model.
For this 3-week period an exponential function describing ZYB death was applied, as follows:

Czvs g+1) = Czys ()-€xp ™ (10)
where: Czyp (g C m™) = zymogenous biomass carbon content, j (date) = time, and ¢ =

calibration parameter.
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Several @ values for CO, concentration simulations were tested, taking DOC adsorption
into account (Fig. 8). When the @ value was increased, the CO, concentration overestimation
occurred later in the experiment and was reduced (Fig. 8 A). When the ¢ value was increased,
the ZYB pool in winter decreased more and this necessitated increasing ZYB regeneration
time in order to produce CO, after the winter (Fig. 8 B). An ¢ value of 0.5 was improbable in
the experiment, as the ZYB only developed at the end of the experiment and CO,
concentration was underestimated. An @ value of 0.2 was more suitable than a 0.1 ¢ value.
However, an ¢ value of 0.2 implied the death of almost the entire ZYB pool during the cold
period. This would be unrealistic in situ as it was assumed that only a part of the ZYB would
be killed. However, after this cold period, the ZYB was able to grow again and its activity
fitted better with in situ [CO;] concentration measurements.

Thus, both DOC adsorption and ZYB death in winter had to be taken into account in the
model in order to better fit the experimental CO, concentration data. A new simulation was
then performed, using a @ calibration parameter value of 0.25 for ZYB death and a K4 value
of 1 for DOC adsorption (ig. 9). At all depths, the model now satisfactorily simulated the
experimental data. At 20 cm depth, the model showed CO; concentration peaks during rain
well, though it sometimes overestimated them. During the first month of the experiment, CO,
concentration at 20 cm depth was still underestimated, whereas the model satisfactorily
predicted CO, concentration at 40 cm depth and deeper. CO, emission into the atmosphere
was greater in the simulation than in sifu, probably owing to diffusion.

The correct modelling of CO, concentration whatever the depth enabled us to evaluate CO,
fluxes. Over the 7-month experiment, the cumulative CO, released to the atmosphere was
1540 kg CO,-C ha™. This is in the same range as found by Bowden et al. (2000) and
Kessavalou ef al. (1998), but 1.3 times lower than Osozawa & Hasegawa (1995) who worked
on arable soils with higher soil temperatures. In the 0-20 cm layer, CO, production mainly
came from decomposition of FOM, with less CO; coming from AUB. The CO, produced by
the ZYB was directly correlated with changes in its content during the experiment. With
increasing depth, the HOM pool became dominant in producing CO,, as no FOM was present
below 20 c¢cm depth (unpublished data). Calculated cumulative CO, produced by FOM and
HOM decomposition in the 0-20 cm layer was 85.8 and 23.8 g C m™ respectively. Thus, the

proportion of C mineralised from maize residue incorporated into the soil was approximately

78%.
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In the 0-60 cm layer, cumulative CO, produced by all together FOM, HOM, ZYB, and
AUB during the experiment was 1640 kg C.ha”. The CO, produced at depths below 60 cm
was 245 kg C ha™'. Thus, microbial production of CO, below 60 cm depth was significant, as
it amounted to 15% of CO, production from the soil profile as a whole. This high value
suggests that microbial activity in the deep vadose zone must be taken into account in models
predicting C and N transport.

Next simulations presented thereafter take into account both DOC adsorption and the

zymogenous biomass death during the cold winter period.
3.3.2 C mineralisation: maize residue decomposition

In situ maize residue decomposition was measured by adding the >2 mm and 0.2-2 mm
size fractions together. It occurred in three distinct stages (Fig. 10). From residues
incorporation to 17 December 2001 (JD 293-351), 44.3% of the initial C maize residue
disappeared. From 17 December 2001 to 4 February 2002 (JD 351-400), the soil temperature
was very low (Fig. 5); this slowed down residue decomposition and there was no significant
decomposition. From 4 February to 3 May 2002 (JD 400-488), as soil temperature increased,
maize residue decomposed but at a slower rate than that observed during the first period.
During the 7-month period altogether, 68.5% of the maize residue C was lost.

The model also simulated the three stages satisfactorily. It predicted decomposition of
77.6% of the maize residue C, which was comparable to the in situ reality and similar to the
model prediction of C mineralised by maize residue (78%). However, it underestimated the
first stage (estimating 33.3% of residue C decomposed) and overestimated the third stage. We
were able to limit the underestimation of the first stage by increasing the iniial simulated
quantity of the ZYB biomass to 10 g C m™ This value was based on the maize residue
fragment size before its incorporation into the soil, and its decomposition factor Kz (Garnier
et al., 2001; Garnier ef al., 2003). The larger the residue fragments, the higher the Ky;z and
initial ZYB values.

Concerning the decomposition of FOM biochemical fractions simulated by the model, the
hemicellulose (HCE) and cellulose (CEL) fractions were predominant in the composition of
the maize residue and were mainly responsible for dry matter loss. The readily decomposable

matter (RDM) also contributed to dry matter loss.
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The lignin (LIG) fraction did not significantly contribute to dry matter loss as this fraction is
more resistant to biodegradation (Sanger et al., 1997): only 4% was decomposed during the
experiment. At the end of the experiment, almost all the RDM fraction, 85% of the HCE
fraction and 94% of the CEL fraction had decomposed. The HOM pool decreased slightly
from 5752 to 5651 g C m™ during the experiment.

3.3.3 Simulation of N>O concentrations in the soil profile

Seasonal N,O concentrations in the soil profile have already been presented and
characterized in Cannavo ef al. (2003a). Below a depth of 20 cm the model gave a good
representation of N>O concentration, with no overestimations (Fig. 11 B, C, ). The model
reproduced N,O increases at 20 cm depth (Fig. 11 A) during major rainfall events (24 January
—JD 389, 18 February — JD 414, and 6 March 2002 — JD 430). It overestimated the highest in
situ N2O peak (18 February) and predicted a N,O peak on 6 March (rainy day); gas sampling
was not performed that day. Gas samples were taken 3 days later and showed an increased
N,O concentration. This suggested that the model was not able to describe the dephasing
between the rainfall event and the N,O emission, as anoxic conditions progressively settle
after a rainfall event (slow O, consumption) (Renault & Sierra, 1994). The heaviest rain (55
mm) fell on 2 May (JD 487), after a three-week dry period; the model simulated an N,O peak
which was not detected in situ. The anoxic conditions cannot have lasted long enough for
denitrifying micro-organisms to synthesize denitrifying enzymes. The model uses a
denitrification function defined by Hénault & Germon (2000) which is simply based on a
WEPS threshold. Thus, it does not include biological processes suggesting that the WFPS
function should depend on soil structure and its respiration (Renault & Sierra, 1994). Such
limits were also observed on two occasions particularly. Firstly, the model did not simulate
the increase in N>O concentration following incorporation of maize residue into the soil,
which favoured denitrification by enhancing aerobic respiratory activity and creating local
anoxic conditions (Cannavo et al., 2003a). Secondly, the model failed to simulate increased
N0 concentrations during daily freeze/thaw cycles. Thus, the denitrifying model gave a good
simulation of N;O peaks during rainfall events, even if it was probable that denitrifying

enzymes were not earlier synthesized.
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11: Seasonal variations in N>O concentration in the soil profile at depths 20 cm (4),

60 cm (B), 100 cm (C), and 200 cm (D).
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The residual denitrifying activity in the surface layer was set at 6.5 10" 3 ug NoO-N g'1 dw b,
which was equivalent to a daily output of N;O by denitrification of 4.2 g N,O-N ha™.
According to the model, during the 7-month experiment, the cumulative N,O gas released
to the atmosphere was 0.9 kg NO-N ha™. This is 7 times as high as Bowden ez al. (2000),
who worked with a temperate forest soil, and 3 times as high as Kessavalou et al. (1998), who

worked with a tilled arable soil.
3.3.4 Simulation of N mineralisation and NO3 concentration in the soil profile

Net N mineralisation over the 7-month experiment was 215 kg N ha™. It was 3.6 times
higher than values published by Mary et al. (1999) who studied straw decomposition after
disc ploughing. Daily net N mineralisation in the 0-20 cm layer was always positive and
varied between 0.007 and 3.439 kg N ha™.

In situ NO3™ amounts did not present significant variations in soil layers below the 30-60
cm layer. However, considerable variations were observed in the 0-30 cm layer, and these
were correctly reproduced by the model (Fig. 12). Before 16 January 2002 (JD 381), the
model generally overestimated in situ data. During this period, there was no major rainfall
event and the model simulated a slightly increasing NO;” amount in this layer. In situ NO3
concentration measurements were taken in triplicate, with a mean 65% variation coefficient.
Thus a large standard error measurement does not explain all NOs™ concentration variations
before 16 January 2002 (JD 381). After this date, however, major rainfall events occurred and
the model correctly simulated the decrease in NO; concentration until 24 February 2002 (JD
420) and the increase in NOj  concentration thereafter. In the 30-60 cm layer, the model
simulated NO;™ leaching from the top layer in the January-March period (JD 387-447), and
was more consistent with the measurements (Fig. 12 B). The model simulated some NO5
leaching to lower layers after the heavy February rains (Fig. 12 C and ). However, after this
event NOj” concentration did not increase below 60 cm depth. This result could not be due to
the model default as the PASTIS model has already simulated correct NO;™ concentration in
the deep vadose zone in earlier studies (Garnier et al., 2001; Garnier et al., 2003). There was
no water leaching to the groundwater. It would therefore appear that some biological process
have not been taken into account. Denitrification in the 0-60 cm might prevent NO;™ leaching.
However, this would imply more N,O emission than the measured values, since almost 300

kg N ha”! was leached from the 0-30 cm layer during the February rains.
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Denitrification with N, as terminal product was a possibility, since no N,O increase was
observed in the profile. Another assumption should be NO;™ storage within the microbial-
biomass that could later be partially denitrified. Ellis et al. (1996) observed a 330 kg NO3-N
ha™! disappearance after 2 hours incubation under anaerobic conditions, that could be stored
by both denitrifiers and micro-organisms capable of autotrophic denitrification, leading to an

underestimate of potential gaseous N loss.

4. Conclusion

We incorporated a gas transport module, that combine the dusty gas model to describe gas
diffusion to the Darcy’s law to describe gas convection, into the model PASTIS. Model’s
simulations for water, heat, NO;", CO, and N,O were compared with measurements obtained
from a 7-month field experiment carried out from autumn to spring after crop residue
incorporation into the soil. Model’s simulations for water flow and heat transport agree with
good agreement with measurements. It also seemed that CO, production by the biomass
decomposing crop residues was overestimated unless the accessibility of the substrate (DCGC
adsorption on solids) was reduced and the zymogenous biomass death during the frost period
was taken into account. The model correctly reproduced the decomposition of crop residues.
Our simple approach to N;O emissions did not allow us to describe precisely local anoxic
conditions favouring denitrifying conditions. Nitrate amounts were correctly reproduced in
the 0-30 cm and 30-60 cm soil layers. Deeper in the profile, measured NO;~ amounts were
much lower than in top layers and did not vary whereas the model predicted an increase in
NO;" at depth due to leaching from the top layers. This point leaves a question open, as large
amounts of NO; seemed to have disappeared in the 90-120 cm layer and below.
Denitrification with N, as terminal product is a possibility since no N;O increase was
observed in the profile and suggested that N,O emission was limited to the first 30 cm. NO;3”
storage by bacteria under anoxic condition is another possibility. Simulations showed that gas
production in deeper layers had to be posited to correctly reproduce gas concentration in the
soil atmosphere and fluxes to the atmosphere. Measurements showed that the quality of the
DOC changed with time and depth (Cannavo et al., 2003b). Predicting these changes and
connecting them with respiration and possibly denitrification seems a key point for improving
our understanding of the fate of N and C in deep soil layers and for improving our estimates

of the amounts reaching the ground water.
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5. Données complémentaires sur la modélisation

Nous désirons apporter des informations complémentaires présentant notre
raisonnement sur le cheminement de la modélisation des concentrations en CO, et N>O dans
le sol. En effet, durant la phase de modélisation, il a fallu tester différentes variables afin
d’évaluer leur effet sur les paramétres étudiés. Ainsi, dans cette discussion vont étre présentés
I’influence des paramétres suivants sur la simulation :

- Test de sensibilité du modéle au quotient respiratoire (QR) et a WEFPS,

- Profondeur d’enfouissement des résidus,

- Valeur du facteur de décomposition Kyz par la biomasse zymogéene,

- Prise en compte de la respiration mesurée sur au laboratoire et/ou de la respiration

simulée par le modele CANTIS.

le COy et de Oy, et de WFPS sur la

-~

5.1 Effets du quotieni respiraioire sur les profils

conceniration en NoO

Nous avons étudié I’influence du quotient respiratoire QR sur les profils de
concentration en O, et en CO,. Le quotient respiratoire correspond au ratio entre la production
de CO, et la consommation en O, durant 1’activité respiratoire aérobie microbienne. Trois
valeurs de QR ont été testées: 0.7, 1 et 1.3, sachant que QR varie entre 0.7 et 1.3 (Forcier et
al., 1987). La valeur de QR dépend de la nature des substrats organiques assimilés par les
micro-organismes du sol (Kader et al., 1989). Quand les lipides sont métabolisés, QR est
inférieur 4 1 (Kader, 1987) alors que les protides ont un QR plus grand que 1 (Henig, 1972).

Le test de sensibilité a été réalisé a partir de la simulation sur toute la période
expérimentale, sans activer le module CANTIS dans I’horizon 0-30, ou une activité
respiratoire aérobie adéquate a été imposée. La sensibilité du modele au QR dans le profil de
sol est présenté 4 une date arbitraire (11 novembre 2001, JJ 315). La consommation de O, est
restée fixe alors que la production de CO; a été modifiée pour obtenir les valeurs de QR
testées. QR a eu un effet significatif sur les profils de concentration en CO, (figure 13 A). La
concentration en CO, augmente quand la valeur de QR croit. L’augmentation de QR diminue
1égérement la concentration en Oz, ce dernier étant repoussé vers 1’atmosphére en raison de
’augmentation de concentration en CO; (figure 13 B), sachant que la valeur d’activité de

consommation de O est restée la méme dans le modeéle.
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1l est difficile d’estimer le quotient respiratoire dans le sol, sachant que la matiére organique
est un mélange complexe de composés (Herbert et Bertsch, 1995). Généralement, on
considére que les valeurs de QR dans le sol sont entre 0.9 et 1.1. Il était nécessaire de faire ce
test de sensibilité afin d’avoir une idée des valeurs extrémes des concentrations en CO, dans
le profil de sol. Ces résultats ont permis de fixer le quotient respiratoire & la valeur 1 pour la

simulation des concentrations en gaz

Nous avons également étudié D’influence du seuil de teneur en eau pour que la
dénitrification soit effective. Trois valeurs de WFPS ont été testées, en simulant I’ensemble de
]’expérimentation, et nous avons observé leurs effets sur les émissions de N;O a 20 cm de
profondeur. Ces trois valeurs sont 60, 70 et 80%. Ces valeurs sont plus faibles que celles
proposées par d’autres auteurs (Linn et Doran, 1984; Franzluebbers, 1999) car nous avons vu
que dans nos conditions expérimentales des conditions anoxiques pouvaient s’établir a des
valeurs plus faibles que celles déja publiées (chapitre 2).

Le modele CANTIS était activé dans la couche 0-30 cm et les respirations aérobies
potentielles pondérées étaient activées dans les autres couches de sol. Les concentrations en
N,O 4 20 cm de profondeur étaient significativement différentes selon la valeur de WEFPS
(figere 14). Pour une valeur de 80%, des pics de N>O ne sont pas apparus & certaines dates.
C’était le cas le 5 février (JJ 401) et le 14 mars 2002 (JJ 438), aprés des pluies de 15 et 17
mm, respectivement. L’émission cumulée de NoO vers 1’atmosphére durant I’expérimentation
de 196 jours a varié et était de 1.0, 0.86 et 0.80 kg N-N>O ha™ pour des valeurs de WFPS
respectives de 60, 70 et 80%. Nous ne pouvions pas utiliser un seuil de WFPS de 80% pour la
dénitrification dans nos simulations puisque certains pics observés lors des expérimentations

n’apparaissaient pas. Ainsi, nous avons choisi la valeur de 70% comme seuil de

dénitrification.
5.2 Effet de la profondeur d’enfouissement des résidus

Les résidus de mais ont été enfouis in situ jusqu’a 20 cm de profondeur. Cependant, on
peut s’attendre & des variations de la profondeur d’enfouissement qui peuvent s’expliquer par
les défauts d’incorporation de ces résidus par I’outil utilisé par ’agriculteur. Ainsi, on a voulu
savoir si la profondeur d’enfouissement des résidus avait un impact, notamment sur la

quantité de biomasse et la concentration en CO, dans I’horizon de surface.
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Nous avons ainsi réalisé deux simulations, ’une avec prise en compte d’un enfouissement a
10 cm profondeur, I’autre & 20 cm de profondeur. L’enfouissement des résidus & 10 cm de
profondeur conduit 4 multiplier par 2 la quantité de matiére organique fraiche dans la couche
0-10 cm du sol, par rapport & un enfouissement jusqu’a 20 cm de profondeur. De plus, la
profondeur d’enfouissement des résidus correspond & la profondeur jusqu’a laquelle se
répartit la biomasse zymogéne. L’augmentation de teneur en matiére organique a induit une
légére augmentation du pool de biomasse zymogéne observé a la figure 15. 11 existe une
différence significative entre le 23 novembre et le 16 décembre 2001, alors qu’au sortir de
’hiver, la biomasse zymogéne augmente plus précocement dans le cas d’un enfouissement 4
10 cm de profondeur. Ceci résulte de I’effet thermique en I’absence de limitation par 1’azote.
Le sol se réchauffe plus vite sur 10 cm que sur 20 cm de profondeur, ce qui explique le
déphasage au moment de 1’augmentation de la biomasse aprés ’hiver selon la profondeur
d’enfouissement. Les concentrations en CO, sont plus faibles dans le cas d’un enfouissement
de résidus a 10 cm de profondeur (figure i6). Ce résultat s’explique par I’effet physique de
diffusion des gaz vers I’atmosphére plus rapide dans les 10 premiers centimétres de
profondeur que dans les 20 premiers. La biomasse autochtone n’a pas été affectée par la
profondeur d’enfouissement.

Par conséquent, ces résultats montrent que la profondeur de I’enfouissement des
résidus a un impact significatif sur le cycle des nutriments et qu’elle représente un facteur de

variabilité de la concentration en CO, dans le sol.

5.3 Effet du facteur de décompeosition Kyz

Il a été observé une forte dépendance entre la valeur de Ky et la quantité initiale de
biomasse zymogéne, déja remarqué par Garnier ef al. (2003). Le facteur de décomposition
Kz permet de calculer la vitesse de décomposition de la matiére organique fraiche. Plus il est
faible, plus la vitesse de décomposition augmente. Ce facteur peut étre alors indirectement lié
3 la taille des résidus de mais. Ces résidus seront d’autant plus vite décomposés qu’ils seront
de taille faible. On rappelle I’équation de la vitesse de décomposition de la matiére organique

fraiche (FOM) par la biomasse zymogéne (ZYB) (Garnier et al., 2001):

dCi_ 3. ~_ Bz
dt Ki. CJ'KMZ+BZ ﬁfoN
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avec C; = teneur en carbone dans FOM ou SOL, k; = constante de vitesse de décomposition de
FOM ou SOL, Bz = teneur en carbone de ZYB, Kuz = facteur de décomposition relié a la

taille de ZYB, et fu = facteur de limitation en azote.

D’aprés cette relation, afin de conserver une vitesse de décomposition initiale
constante, si 1a valeur de Kyz augmente, alors il faut également que la valeur initiale de la
ZYB augmente. Un test de sensibilité du modele & Kz a été réalisé avec une valeur initiale de
biomasse zymogene de 10 g C.m? (Figure 17). Lorsque Kyz vaut 1 ou 20, ’accroissement de
la biomasse zymogéne débute immédiatement aprés ’enfouissement des résidus. Ces derniers
sont suffisamment de petite taille pour étre décomposés facilement. En revanche, quand Kmz
vaut 100, le pic de quantité de biomasse n’est atteint que bien plus tard, pendant I’hiver.
Lorsque Kyz vaut 300, la quantité de biomasse demeure trés faible. Plus la valeur de Kz est
grande plus le temps nécessaire 4 la biomasse zymogene pour décomposer les résidus est
grand. Au sortir de I’hiver, plus Kz est petit, plus la reprise de croissance de la biomasse
zymogéne est précoce, et moins la quantité de biomasse est importante a la fin de
1’expérimentation, en raison du stade plus avancé de décomposition des résidus avant 1’hiver.
L’effet de la valeur de Kz sur la biomasse zymogéne est automatiquement reproduit sur la
concentration en CO, (figure 18). Plus le résidu est de petite taille, plus la concentration en
CO, semble étre élevée. Parallelement, lorsque Kmz = 100 et aprés la période de froid, la
concentration en CO; est plus conséquente car les résidus ont été moins dégradés auparavant.

Au démarrage de I’expérimentation, la concentration en CO; & 20 cm de profondeur a
permis d’exclure dans le modele les valeurs de Kyz de 1 et 20 ou un fort pic de CO, a €té
simul'é (figure 18). De méme, un démarrage de décomposition trés tardif des résidus ne peut
&tre envisagé puisque le suivi de la diminution de masse séche des résidus installésin situ
dans des colonnes a débuté dés ’enfouissement des résidus dans le sol. Par conséquent, la
valeur de Kyz = 100 a été retenue pour les simulations. Ainsi, la taille des résidus, en plus de
la profondeur d’enfouissement des résidus, est un paramétre additionnel de variabilité de

concentration en CO, dans le sol.
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Les expérimentations de minéralisation des résidus réalisées a Reims, dans le but de
déterminer les paramétres du modéle CANTIS, ont été faites pour des résidus de taille de 1
mm. Une valeur initiale de biomasse zymogéne de 1 g C mi? était alors fixée dans le modéle
PASTIS. La figure 19 présente la quantité cumulée de C des résidus de mais décomposée
simulée par le modéle. Il apparait clairement qu’une valeur initiale de ZYB de 1 g C m’ est
insuffisante pour refléter la réalit¢ du terrain. Les résidus enfouis in situ étaient de taille bien
plus importante (3-4 cm) que ceux étudiés en laboratoire. D’oul la valeur de Kyz de 100,
plutdt qu’une plus faible valeur. Ceci a donc conduit a élever la valeur initiale de la ZYB a 10

g C m™ pour s approcher des conditions in situ.
5.4 Effet de la respiration

Dans ce paragraphe, est présenté ’intérét de la prise en compte d’a la fois la
respiration microbienne générée par le modéle CANTIS, mais aussi de 1’activité respiratoire
aérobie potentielle mesurée au laboratoire. Toutefois, il va étre démontré que seule une

fraction de ces activités potentielles, et non la totalité, doit étre utilisée.

5.4.1 Respiration avec CANTIS uniquement

Nous avons fait une simulation avec uniquement la respiration microbienne en surface
générée par le modele CANTIS. D’aprés la figure 20, on observe que le modéle sous-estime
les concentrations en CO, aux différentes profondeurs présentées. Cette sous-estimation est de
plus en plus forte avec la profondeur. Ce résultat montre que la respiration aérobie générée
par le modéle CANTIS ne suffit pas pour simuler les concentrations de CO, dans tout le
profil. L’écart montre qu’il y a du CO; produit ailleurs. Il est donc nécessaire de prendre en

compte la respiration aérobie dans les horizons sous-jacents.
5.4.2 Respiration mesurée au laboratoire

Nous avons fait une simulation sans utiliser le module CANTIS et en imposant les
activités respiratoires aérobies potentielles mesurées au laboratoire dans les différents
horizons du sol. Il apparait que ces activités potentielles sont beaucoup trop fortes pour

restituer les concentrations observées en CO, (figure 21).
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Figure 23 : Simulation des concentrations en CO,, avec activation du modéle CANTIS dans

[’horizon 0-30 et prise en compte de l’activité respiratoire aérobie potentielle dans les

horizons inférieurs, a 20 (4), 60 (B) et 200 (C) cm de profondeur
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Le modéle surestime largement les valeurs expérimentales, jusqu’a 35 fois trop 4 200 cm de
profondeur. Ces résultats montrent que les activités potentielles, bien qu’elles soient corrigées
avec la température et 1’humidité du sol, sont trop fortes. Une raison probable est la
modification des propriétés du sol entre le moment de son prélévement in situ et le moment de
son analyse au laboratoire. Notamment, la rupture physique du sol en agrégats lors du
tamisage a pu augmenter la biodisponibilité du carbone, rendant les activités respiratoire
aérobie plus importantes que dans un sol non tamisé (Ashman e# al., 2003). C’est la raison
pour laquelle il est apparu nécessaire de ne prendre en compte qu’une fraction de ces activités
potentielles. En revanche, dans I’horizon de surface il est préférable de conserver la
respiration microbienne générée par le modele CANTIS car ce modéle prend en compte les
cinétiques de dégradation des différents pools de matiére organique, ce que ne fait pas la

mesure au laboratoire des activités potentielles.

5.4.3 Ajustement des respirations

Pour I’ajustement dés respirations, nous avons procédé par étapes. Tout d’abord, nous
avons pris en compte la respiration microbienne générée par CANTIS, ainsi que I’activité
respiratoire aérobie potentielle mesurée dans ’horizon 30-60, avec un facteur de correction de
0.23 fixé dans le modéle pour obtenir la meilleure restitution possible. La figure 22 montre
qu’a 20 et 60 cm de profondeur, les concentrations en CO, simulées par le modéle se
rapprochent sensiblement des valeurs expérimentales. En revanche, plus profondément a 200
cm de profondeur, le modéle sous-estime ces concentrations. Ainsi, on a pris en compte
’activité respiratoire aérobie poteritielle dans les horizons sous-jacents, avec un facteur de
correction de 0.01, suffisant pour simuler correctement les concentrations en CO, a toute
profondeur du profil de sol (figure 23). Par conséquent, la nécessité de prendre en compte
1’activité respiratoire aérobie dans la zone non saturée profonde a été démontrée. La négliger

conduit 4 mal estimer les transferts de gaz qui s’y produisent.
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L’objectif de notre travail était d’étudier la dynamique des éléments carbone et azote
couplée aux activités microbiennes dans la zone non saturée du sol. Ce travail a notamment eu
pour but de mettre en avant ’intérét de ne pas négliger les processus biologiques qui ont lieu
dans la zone non saturée profonde. Pour cela, il a fallu entre autres comprendre les
interactions entre les variations saisonniéres des activités microbiennes et les concentrations
en gaz du sol, et de modéliser certains processus biogéochimiques. Ce travail s’est découpé en
deux parties, (1) une partie expérimentale menée sur une parcelle agricole du Comtat
Venaissin (84), et (2) une partie de modélisation du transfert des gaz d’une part, et du transfert
des éléments carbone et azote dans la zone non saturée du sol d’autre part. A 1’issue de cette
étude, nous avons :

(1) identifié les processus responsables des variations saisonniéres des activités

microbiennes dans I’ensemble de la zone non saturée du sol,

(2) montré la nécessité de prendre en compte les variations spatiales et temporelles de
la qualité du carbone organique dissous dans les modeles de prédiction du
transfert du carbone et de 1’azote,

(3) estimé les concentrations en CO, et NoC dans I’atmosphére du sol, ainsi que les
flux émis vers I’atmosphére a ’aide d’un modele basé sur la loi des gaz poussiére,
incorporé dans le modéle PASTIS,

(4) modélisé le transport et les transformations des €léments C et N dans ’ensemble

de la zone non saturée grice au modele PASTIS.

I. Synthése des principaux acquis

1.1. Expérimentation in sifu

Un des points forts de ce travail de recherche a été d’étudier le plus précisément
possible les processus biogéochimiques dans un profil de sol sur une période interculturale.
Durant cette expérimentation, un grand nombre de paramétres a été étudié afin de cerner au
mieux le fonctionnement de la zone non saturée du sol : teneur en eau et température du sol,
solution du sol (COD et NO; essentiellement), atmosphere du sol (CO,, N;O, ainsi que O, et
N,), coefficient de diffusion des gaz, pluviométrie - piézométrie, activités microbiennes
(respiratoire aérobie et dénitrifiante), et dénombrement de bactéries hétérotrophes et

dénitrifiantes.
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L’étude expérimentale a permis de souligner de nombreux points. Tout d’abord, sans
surprise les activités microbiennes mesurées in situ grace aux concentrations en CO, et N,O
ont €té fortement dépendantes des facteurs climatiques. Notamment, les concentrations en
CO, étaient corrélées positivement avec la température du sol. En ce qui concerne les
concentrations en N>O, I’absence d’influence de la température, en raison d’une concentration
continue tout au long de 1’expérimentation, a suggéré une activité résiduelle dénitrifiante
probablement générée par les champignons du sol, pouvant étre tout aussi performants &
basses températures. Toutefois, les cycles de gel et de dégel pendant 1’hiver ont favorisé le
processus de dénitrification. L’enfouissement des résidus a eu un effet immédiat sur les
teneurs en gaz en surface du sol, ot la stimulation de I’activité respiratoire puis de I’activité
dénitrifiante ont induit une augmentation de concentration en CO, et N,O respectivement. Les
précipitations ont également eu un effet de blocage de la diffusion des gaz et les précipitations
les plus importantes ont conduit & production de N,O par dénitrification. Si le CO, a été
produit dans tout le profil, le N,O n’a été produit essentiellement qu’en surface, au vu des
gradients de concentration. Ce constat a été confirmé par les activités respiratoires aérobie et
dénitrifiante semi-potentielle mesurées au laboratoire. En effet, ’activité dénitrifiante semi
potentielle (ADSP) diminue fortement en-dessous de 1’horizon de surface alors que ’activité
respiratoire aérobie (ARA) peut rester homogene, voire décroitre dans une moindre mesure,
dans le profil de sol.

L’étude en laboratoire des activités microbiennes potentielles a permis de souligner
1’effet non négligeable d’autres facteurs environnementaux. Dans la couche de surface du sol
(0-30 cm), I’ARA et I’ADSP n’ont pas €té influencés par les variations de teneur en COD.
Toutefois, plus en profondeur, les quantités et variations de COD ont eu tendance a décroitre,
alors que les variations de I’ARA et de I’ADSP étaient significatives. La premiére hypothése a
¢té de supposer que la quantité de COD était un facteur limitant. Or en septembre et en
décembre 2001, ’ARA était quasiment homogéne dans tout le profil de sol, malgré les plus
faibles quantités de COD avec la profondeur. Au cours du temps, I’ARA a diminué dans les
horizons profonds ou les teneurs en COD sont restées équivalentes. Il a ét¢ alors suggéré que
la qualité du COD, plut6t que la quantité, en était la cause. Parallélement, la corrélation entre
I’ADSP et la teneur en COD semblait étre beaucoup plus prononcée. Cependant, dans
I’horizon profond, les variations d’ADSP étaient plus faibles. La communauté dénitrifiante
appartenant a celle hétérotrophe ne peut donc étre limitée par la teneur en COD. Un autre
facteur devait étre responsable de la forte baisse d’ADSP dans les horizons profonds. La

diminution d’un facteur 100 du nombre de germes dénitrifiants ne pouvait pas expliquer a elle
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seule la diminution d’un facteur de plus de 1000 de I’ADSP entre I’horizon 0-30 et I’horizon
100-160. La mesure des teneurs en NO3~ dans le profil de sol a permis de montrer que dans les
horizons profonds NOs était un facteur limitant pour 1’activité dénitrifiante.

L’analyse de la qualité du COD s’est donc avérée nécessaire afin de pouvoir établir
une ou plusieurs relations avec les variations de 1’activité respiratoire aérobie. Pour cela, la
spectrofluorimétric a été la technique d’analyse qualitative la mieux adaptée a nos
échantillons. L’utilisation d’un indice d’humification HIX, déja utilisé par d’autres auteus, a
permis de révéler une variation de la qualité du COD a I’échelle du profil. Celui-ci diminuait
avec la profondeur, suggérant la prédominance de molécules fluorescentes de plus petite
taille. Aux mois de février et de mai 2002, I’ARA diminue également avec la profondeur.
Etant donné que trés peu de COD a été lessivé jusqu’a I’horizon 100-160, les bactéries
hétérotrophes ont dii se «contenter » du substrat organique présent. Durant le mois de
septembre les racines des plants de mais ont continué a produire des exsudats racinaires dans
les couches profondes. Les racines et les exsudats ont été progressivement dégradés,
devenant de plus en plus récalcitrants, d’ou la baisse de ’ARA au cours du temps dans ces
couches. Le suivi dans le temps de HIX et dans les horizons profonds a montré des variations
significatives de la qualité du COD alors que la teneur en COD restait constante. Il a été
difficile cependant de relier les variations de HIX aux variations de ’ARA dans I’horizon
profond en raison du faible nombre de couples d’observation. Cependant il apparait

clairement que les variations de ’ARA peuvent étre expliquées par les variations de HIX dans

les horizons profonds.
1.2. Modélisation des transformations de CetIN

Le couplage du module de transport des gaz au mod¢le PASTIS a permis de simuler
de facon satisfaisante certains processus biogéochimiques qui ont opéré dans le profil de sol
étudié. La simulation des concentrations en CO, dans le profil de sol a souligné I’intérét de
prendre en compte le phénoméne physique d’adsorption du COD et la mort d’une partie de la
biomasse zymogéne durant la phase de gel du sol. Toutefois, la modélisation du transport des
gaz a montré des problémes possibles ou des lacunes dans la simulation de certains processus
biologiques. C’est le cas notamment de la prise en compte de la mortalité de la biomasse
zymogéne pendant la phase de gel. Ce point souléve la question de savoir si dans la réalité

cela est possible, car nous n’avons pas étudié cette mortalité.
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D’autres processus physiques jouant sur les processus biologiques n’ont pas été pris en
compte par le modéle. C’est le cas des cycles quotidiens de gel/dégel ou les pics de N,O
produits par la dénitrification n’ont pu étre simulés. C’est le cas également de la phase
d’enfouissement des résidus ou ["augmentation de N,O observée in situ n’a pu étre simulée,
contrairement 3 1’augmentation de CO,. Dans ce cas, il faut souligner la nécessité de passer a
des modéles prenant en compte 1’hétérogénéité du milieux, notamment en cas de présence de
matiére organique particulaire engendrant des zones de respiration intense. De plus, les pics
de N,O lors des pluies ont bien été simulés par le modéle, avec toutefois une surestimation.
Une des raisons pouvant expliquer ces défauts de simulation est la fonction de dénitrification
utilisée dans le modéle. Cette fonction tirée du modele NEMIS prend en compte notamment la
notion de WFPS. 1l a été déja montré que le seuil de WFPS favorisant la dénitrification était
variable selon le type de sol et était insuffisant pour une description fine des sites locaux
d’anoxie dans le sol. Ainsi, le module de dénitrification n’a pas été assez sensible & certains
des processus biologiques. Le modele PASTIS peut utiliser dans son module de dénitrificatbn
la notion de sol sous forme d’agrégats et hétérogéne pour les transferts de O,. La prise en
compte de la caractéristique du milieu aurait pu améliorer la simulation des concentrations en
N,0. Ceci n’a pu étre réalisé dans le cadre de ce travail faute d’avoir réalisé une étude sur les
agrégats de notre profil de sol. Enfin, les concentrations en NOs™ en-dessous de 60 cm de
profondeur ont été mal restituées par le modele. En effet, les pluies importantes qui ont eu lieu
au mois de février 2002 ont conduit le modéle a lessiver NOs™ jusque dans les horizons les
plus profonds, alors que les points de mesure sur le terrain ne montrent pas d’augmentation de
concentration en NOs™ dans ces couches. Dans 1’horizon 0-30 cm le modéle estime une perte
de NOs™ de ’ordre de 300 kg N ha! durant cette période, en accord avec les mesures in sifu.
L’absence d’augmentation de concentration en NOjs™ en-dessous de 60 cm de profondeur
laisserait supposer que la dénitrification en est responsable. Cependant une telle perte de NOs”
se serait traduite, en gardant la méme valeur du ratio NoO/(N>+N»,0O), par des concentrations
en N,O beaucoup plus élevées que celles observées sur le terrain. Il a alors été émis comme
hypothése que la dénitrification, avec comme produit terminal N,, a2 pu s’opérer. La N,O
réductase n’a pas été quantifiée durant 1’expérimentation et la question qui se pose est de
savoir si elle était présente en quantité suffisante pour pouvoir expliquer ce résultat. Un
marquage isotopique '°N pourrait permettre de faire un bilan des espéces N en phase liquide
et gazeuse, notamment, afin de mieux estimer les pertes de NOs™ par dénitrification. Il est

également possible qu’un stockage important de NG;™ par les bactéries en condition anaérobie
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puisse entre étre la cause, nécessitant des études en laboratoire de leur capacité de stockage en

fonction de 1’état de saturation en eau du sol.

Le travaux de recherche menés dans le cadre de cette thése sont inscrits dans la
problématique de contamination des nappes en milieu agricole dans le Comtat Venaissin (84).
L’avantage de cette étude est que les résultats acquis sont représentatifs de ce qui se passe
réellement sur une parcelle agricole, gérée par I’exploitant. L’idée premiére était de travailler
sur un sol ou les risques transitoires d’anoxie, dus aux fluctuations du niveau du toit de la
nappe, €taient les plus probables. Lors de la recherche du sol adéquat en mars 2001, notre
choix s’était porté sur une parcelle agricole ot le sol ne présentait pas a priori de fracturations,
avec une texture relativement sableuse pour favoriser les écoulements de 1’eau et des solutés
vers la nappe. A cette époque, la nappe était 4 1.60 m de profondeur, niveau atteint aprés un
hiver trés pluvieux. L’épaisseur de la zone non saturée nous semblait idéale pour nos
expérimentations.

L’inconvénient majeur des expérimentations sur le terrain est la forte dépendance aux
conditions climatiques. La période d’expérimentation s’est déroulée durant une année séche,
surtout au moment ol les pluies sont les plus abondantes dans la région (octobre-décembre).
Seule la période de janvier-mars 2002 nous a permis d’observer des lessivages importants. La
nappe est restée 4 2.50 m environ durant toute I’expérimentation, alors que nous avions pensé
avoir suffisamment profondément instrumenté la zone non saturée du sol (2.20 m). Une saison
plus humide, notamment dés le départ de 1’expérimentation, nous aurait peut-étre permis
d’observer plus en détail le lessivage de composés organiques issus de la matiére organique
fraichement enfouie. De plus, au niveau des gaz, nous aurions pu nous attendre a plus
d’émissions de N;O vers I’atmospheére par dénitrification en surface du sol, ainsi que plus en
profondeur probablement, si le toit de la nappe s’était maintenu a 1.6-2.0 m de profondeur.
Cette saison séche a toutefois contribué a ’absence de lessivage de NO;™ dans la nappe.

Par rapport aux problématiques environnementales et agronomiques, ce travail a
permis de souligner I’importance de prendre en compte les phénoménes qui existent dans la
zone non saturée profonde. Certes les activités microbiennes y sont plus faibles qu’en surface,
mais elles sont non négligeables. Environ 15% du CO, produit dans le sol durant

’expérimentation étaient originaires des couches de sol au-dela de 60 cm de profondeur. De
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plus, ces activités étaient fortement dépendantes des facteurs environnementaux. Notamment,
le manque de NO;s™ dans la ZNS profonde, malgré les fortes quantités présentes en surface, a
permis de limiter 1’activité dénitrifiante potentielle. Il est fort probable que dans le cas d’une
saison plus humide, ces activités potentielles auraient été rehaussées, ce qui aurait accru la
limitation des risques de contamination des nappes. Aussi, dans les horizons profonds du sol,
des variations en qualité et non en quantité du COD ont été observées et seraient responsables
des variations de I’activité respiratoire aérobie. Ceci montre d’une part I’intérét de ne pas
négliger les activités microbiennes dans le sous-sol, et d’autre part confirme que les modeles
de prédiction du devenir de C et N surestimaient les risques de contamination des nappes en
NOs™. De plus, il a été montré qu’en surface du sol les émissions continues de NO par
dénitrification contribuaient & polluer I’atmosphére. Sans tenir compte des événements
pluvieux et autres processus biologiques, cette émission résiduelle conduit & une émission
annuelle minimale d’environ 1.5 kg N-N,O ha™'. Cette quantité non négligeable s’explique
principalement par les fortes teneurs en NO;s™ qui ont été mesurées en surface du sol. Ainsi,
d’un cbté 1’atmosphére est soumise & un enrichissement des gaz a effet de serre, mais de
Pautre coté, l’activité dénitrifiante limite la pollution de la nappe soutermine ou la
concentration en NOs” est en-dessous de la norme de potabilité.

La prise en compte des processus biogéochimiques dans le modéle PASTIS et dans
toute la zone non saturée du sol étudié a permis d’affiner les prédictions du devenir de C et N
et d’observer de nouvelles limites ol le modéle doit étre amélioré. Coupler les transports de
gaz aux processus physiques et biologiques n’a & priori jamais été fait auparavant. L ’apport du
module de transport des gaz a une application trés concréte pour 1’environnement ou il est

possible d’estimer convenablement les émissions de gaz a effet de serre vers I’atmosphere.
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III. Perspeciives de ce travail

Les perspectives de recherche ouvertes par notre travail concernent l’aspect

méthodologique et 1’aspect modélisation.
111.1. Aspect méihodologique

Durant la phase expérimentale de la thése, 1’équipement sur le site pour le suivi des
transferts hydrique et de chaleur a été suffisant pour la compréhension des processus
physiques intégrés dans le modéle.

Le principal manque d’analyse durant I’expérimentation concerne [’étude des
transferts de gaz. Le suivi des concentrations en gaz prélevé dans les capteurs a montré une
certaine cohérence de part leur évolution en fonction des conditions environnementales.
Cependant, dans I’optique d’étre certain de la validité de ces concentrations, il aurait été
nécessaire d’installer des enceintes & la surface du sol afin de mesurer en continu les flux de
CO; et de N,O émis vers ’atmosphére. Le suivi des flux de NoO nous aurait notamment
permis de mieux apprécier les émissions continues qui ont été observées dans [’horizon de
surface. La mesure de ces flux aurait également été trés utile afin de valider les flux calculés
par le modéle. Toutefois, 1’utilisation de ces enceintes impliquait une surcharge considérable
de temps travail pour 1’analyse par chromatographie et n’aurait pu €tre géré par une seule
personne.

En ce qui concerne le transfert de soluté, une analyse de dispersion de 1’ion bromure a
été testée afin d’une part d’estimer le coefficient de dispersion pour la modélisation et d’autre
part pour s’assurer de l’absence d’écoulements préférentiels. Malheureusement, le taux
d’application (5 g Br.m™) était trop faible pour étre détecté dans les horizons sous-jacents &
I’horizon 0-30. De plus, il n’a pas suffisamment plu pour observer un lessivage sensible dans
les horizons profonds. Ceci étant, au vu des évolutions de la teneur en eau dans le profil de sol
au cours de I’expérimentation et d’aprés le profil pédologique établi aprés ouverture d’une
fosse le 26 février 2002, il apparaissait clairement que la structure du sol ne pouvait favoriser
de tels écoulements.

Enfin, nous n’avons pas pu aller aussi loin dans 1’étude qualitative du COD que nous
I’aurions souhaité. Nous avons cependant trouvé un indice qualitatif qui va au-dela de la prise

en compte du paramétre global du COD et qui montre I'importance de poursuivre les
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recherches et de prendre en compte la qualité du COD. Nos échantillons étaient tels que 1’on
ne pouvait pas aller plus loin dans I’étude qualitative. Ils étaient trés chargés en NGy ce qui
nous a empéché d’utiliser la spectrométrie UV. Les techniques de RMN, de pyrolyse et de
spectrophotométrie IR n’étaient pas adaptées & nos échantillons peu concentrés en COD.
Quand nous avons appris que la spectrométrie par fluorescence ne nécessitait pas de pré-
traitement de 1’échantillon et que NOs™ n’interagissait pas avec 1’étude du COD, nous avons
exploré cette piste qui s’est avérée trés intéressante. Ces problémes étaient propres & notre
type de sol, mais il n’empéche que dans la ZNS profonde, les quantités de COD sont
généralement faibles. Cette technique est trés prometteuse car il sera possible d’identifier les

groupements fonctionnels du CCD a partir d’une faible quantité d’échantillon.

D’autres analyses plus ponctuelles auraient pu étre réalisées. Tout d’abord, 1’étude en
laboratoire de la cinétique de minéralisation des éléments C et N - sans apport de résidus -
dans les horizons inférieurs & la couche 0-30 nous aurait permis d’estimer la respiration
microbienne dans la ZNS profonde. Ces résultats auraient alors été confrontés a nos mesures
au laboratoire de 1’activité respiratoire aérobie potentielle, afin de s’assurer de la validité de
nos résultats. Ceci aurait peut-étre permis d’expliquer la nécessité de tenir compte d’un
facteur de réduction de 0.23 voire 0.01 pour I’activité respiratoire aérobie dans le modéle.

Ensuite, dans ’optique d’améliorer les simulations de N,O trop simplistes avec le
modele NEMIS, il a été souligné de prendre en compte la structure du milieu étudié. Ceci est
indispensable dans I’optique de mieux identifier les risques locaux d’anoxie, notamment en
cas de stimulation de 1’activité microbienne lors de I’enfouissement des ré&idus. Il est alors
nécessaire de procéder a une analyse d’image des différentes couches du sol avec injection de
résine, ainsi qu’a I’analyse de distribution des tailles d’agrégats par tamisage. Il aurait
également fallu aller plus loin en poursuivant des analyses de dénitrification a 1’échelle de
Pagrégat, et en particulier I’analyse de la réduction de N;O. Il n’a pas été possible de réaliser
ce travail en raison des nombreuses autres analyses réalisées. De plus, le sol avait une
structure trés poreuse due a une forte teneur en calcaire, ce qui aurait pu rendre difficile la
sélection des agrégats.

Il faudrait tester ce que devient la biomasse zymogéne durant une période de gel
prononcée. Est-ce qu’elle disparait quasi totalement, comme on [’a supposé dans le modéle,
ou bien quelle fraction est réellement détruite ? Pour cela des expériences au laboratoire sont
nécessaires en imposant au sol des conditions de température semblables a celle observées sur

le terrain ; & savoir une période ol la biomasse croft, suivi d’une phase de gel ou plusieurs
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durées peuvent étre testées, et enfin un réchauffement du sol ot on observe & nouveau la
reprise de croissance de la biomasse zymogéne.

Enfin, se pose la question des techniques de dénombrement microbien pour la
compréhension des variations des activités microbiennes. Nous avons utilisé la technique
MPN pour avoir une estimation grossiére du nombre de bactéries hétérotrophes et
dénitrifiantes. Il a été démontré dans ce travail que ces deux pools de bactéries ne variaient
pas de maniére significative au cours des 7 mois d’expérimentation. En effet, ces pools
restaient en place et étaient plus ou moins actifs selon les conditions environnementales. On
pouvait s’attendre 3 ce résultat, ce qui suggére qu’une place trop importante a ét€ consacrée
pour ce type d’analyse. On se pose alors la question de savoir s’il ne vaudrait pas mieux se
focaliser vers d’autres méthodes et pourquoi pas la mesure des variations d’activité
enzymatique. Cette technique, appliquée notamment sur I’activité de la N,O réductase, nous
aurait permis d’aller plus en détail dans la compréhension des processus d’activation de la
synthése d’enzymes et peut-étre résoudre le probléme de disparition de NOs™ lessivé au-dela
de 30 cm de profondeur lors des fortes pluies de février.

Une derniére perspective méthodologique est plus portée sur les thématiques de
recherche de 1’équipe Couplage entre Transferts et Cycles Biogéochimiques et concerne le
couplage entre la réduction biologique de NO; et le cycle du fer. Des études réalisées sur
I’horizon 0-30 du profil de sol ont mis en évidence ’effet des rouilles vertes non négligeable-
sur la dénitrification chimique. Ceci implique la poursuite de I’étude de cette interaction dans

la zone non saturée profonde ol concrétement les rouilles vertes sont susceptibles d’exister.
ITL.2. Aspect modélisation

Le modeéle des gaz poussiéres intégré au modéle PASTIS a restitué correctement les
concentrations de CO, et de N,O dans le sol. La simulation des concentrations a été possible
grice, notamment, 4 la mesure du coefficient de diffusion gazeuse. Toutefois, la bonne
restitution de ces concentrations ne permet pas d’affirmer que le module de transport des gaz
fonctionnerait dans le cas d’autres expérimentations. On sait que le modéle est capable de
bien simuler du point de vue physique le transport de I’eau et de la chaleur, mais on ne sait
pas encore si du point de vue physique la diffusion des gaz dans le sol est bien restituée par le
modeéle. Dans le but de vérifier son bon fonctionnement, il faudrait & 1’avenir tester la
diffusion du gaz & une profondeur donnée suite & un choc de gaz. Par exemple, dans notre

expérimentation, nous aurions pu envisager d’injecter dans le capteur d’atmosphére le plus
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profond (200 cm) une quantité¢ connue de gaz inerte et dosable en chromatographie, et de
prélever & des pas de temps définis 1’atmosphére du sol dans les cannes supérieures afin de
suivre la diffusion du gaz inerte. On vérifie par la suite si le modéle est bien capable de
représenter cette diffusion. Dans ce travail, on a fait confiance au modéle, sans pour autant
vérifier son entiére validite.

Le phénoméne 1ié aux cycles quotidiens de gel et de dégel du sol en hiver doit pouvoir
étre intégré dans les modeles. Il s’agit en fait de relier ce phénoméne aux conséquences sur la
structure du sol, ce qui, indirectement, améliorerait la simulation des activités microbiennes.

Le carbone soluble simulé par le modéle CANTIS ne correspondait pas aux
concentrations en COD mesurées sur le terrain. Les techniques d’extractions sont différentes
pour ces 2 paramétres. Le COD est extrait & ’eau par agitation 4 20°C, alors que le carbone
soluble est extrait & I’eau a2 100°C puis avec un détergent neutre toujours a 100°C. Cn utilise
donc deux dénominations semblables pour deux techniques différentes. Il est alors nécessaire
d’établir un lien entre ces deux paramétres grace a un modele. Ceci est primordial si on veut
simuler correctement le déplacement du carbone dans le sol. Ce travail de thése souligne
1’intérét d’aller plus en avant que le simple paramétre global de COD et de prendre en compte
la qualité du COD dans la modélisation des activités enzymatiques dans la ZNS profonde.
C’est le but ultime en particulier pour la modélisation du cycle du cabone et de 1’azote dans
la ZNS. Mais avant cela, de nombreux travaux de recherches vont étre nécessaires. L’analyse
du COD va étre conduite sous deux thémes: I’identification et la fonctionnalité du COD.
L’identification du COD passe par la recherche d’indices de qualité tels que le HIX étudi€ ici,
puis par I’identification des groupes fonctionnels grice a la spectrofluorescence, et au final
par I’identification des familles de composés, voire des composés. L’étude fonctionnelle du
COD vise a analyser les processus de complexation, de métabolisme et d’adsorption.
L’établissement de liens entre un composé¢ donné du COD et ses capacités fonctionnelles
permettra d’établir un modele de transport détaillé des composés du COD dans la ZNS, a
partir de D’identification qualitative du signal d’entrée (résidus végétaux, déchets, etc...) en
surface du sol. Son couplage avec le modele PASTIS permettra d’améliorer les prédictions de

risque de contamination des nappes par NOs".
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Abstract — The vertical distributions of heterotrophs, NO;™-reducers and denitrifiers, specific respiratory and denitrifying activities
were studied in the upper vadose zone of two profiles, distinguished from each other by the risk of transitory anaerobic conditions,
According to pedological observations, 3 and 4 layers were defined in the fluvic hypercalcaric cambisol and haplic calcisol profiles, res-
pectively. Bacterial enumerations were performed using the Most Probable Number (MPN) method. Aerobic respiratory and denitri-
fying activities were estimated from the depletion of O, and the accumulation of N,O in the presence of C,H,, respectively, for soil in
sealed flasks incubated in optimal conditions. The denitrifier — to — heterotroph ratio indicates that the denitrifying ability favors micro-
organisms in the competition for deep layer colonization in the pootly aerated site. Whereas specific aerobic respiration does not vary or
increase with depth, the specific denitrifying activity decreases with depth and is mostly affected by organic-C in the poorly aerated site.
The use of specific denitrifying activity should be accounted for in models of denitrification.
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Résumé — Dénitrification dans la zone non saturée superficielle : comparaison entre un fluvic hypercalcaric cambisol et un ha-
plic calcisol. Dans cette étude les distributions verticales des micro-organismes hétérotrophes, des réducteurs de nitrate et des dénitri-
fiants, ainsi que de leurs activités spécifiques respiratoires et dénitrifiantes, ont ét¢ comparées dans la zone non saturée superficielle de
deux sites se distinguant par le risque de conditions anoxiques transitoires. Suite & une caractérisation pédologique, 3 et 4 horizons ont
été distingués respectivement aux niveaux d’un fluvic hypercalcaric cambisol et d'un haplic caleisol. Les nombres de bactéries ont été
estimés par la méthode du nombre le plus probable (MPN). Les activités respiratoire aérobie et dénitrifiante ont été caractérisées par le
suivi respectif de la disparition de O, ou de I’accumulation de N,O en présence de C;H,, pour du sol incubé en conditions optimales 2
I’intérieur de flacons scellés. Le rapport dénitrifiants/hétérotrophes indique que I"aptitude & dénitrifier donne un avantage dans la com-
pétition pour coloniser les horizons profonds du site le moins bien aéré. Alors que I’activité respiratoire aérobie spécifique semble cons-
tante ou s’accroitre avec la profondeur, I’activité spécifique dénitrifiante décroft. Elle est affectée par le C-organique plus faible dans le
site moins aéré. L introduction de I"activité spécifique dénitrifiante dans les modéles de dénitrification pourrait améliorer les prédictions

de concentration en NO;~ arrivant & la nappe.

dénitrification / bactérie dénitrifiante / micro-organismes hétérotrophes / activité spécifique / zone non saturée

1. INTRODUCTICN

Nitrate contamination of underground water has in-
creased during the last few decades [33], and [NO;7] is
often higher than 50 mg-dm™ solution [20], the threshold
of water potability defined by the European Community
(EEC 80-778 directive). Preventing/reducing NO;™ pol-
lution by modifying agricultural practices requires im-
proving our understanding of the transport and
biogeochemical transformations within the “vadose zone
—underground water” continuum onregional scales [20].

A lot of studies have been performed on C and N
transport and transformations along this continuum. On
the one hand, studies have dealt with soil organic layers
[4, 10], and several mechanistic models (such as PASTIS
[16], CERES [29] and STICS [1] often satisfactorily re-
flect N evolution over long periods (e.g. 1 year) in these
surface layers. On the other hand, studies have dealt with
underground water [8], and several models combine wa-
ter and solute transports with N transformations, includ-
ing redox reactions in aquifers [14, 26]. Only a few
studies have dealt with NO;  behaviour in the vadose
zone below soil organic layers [11, 30]. The main charac-
teristics which distinguish these layers from surface or-
ganic layers include (i) the organic-C content, supplied
only by transport from organic layers [22], (ii) the aera-
tion, decreasing with depth [32], and (jii) the long resi-
dence time of water [18].

The N behaviour in the “vadose zone — underground
water” continuum is generally explained by dilution and
dispersion of NO, in the intermediate layers [11], al-
though, it is largely recognized that biological processes
such as denitrification are known to affect both NOy
leaching and NO;™ content [11, 30].

As denitrification plays an important role in the
vadose zone in the reduction of NO;™ and in order to ex-
tend later to the entire vadose zone models combining
transport to N biogeochemical transformations, the goal
of the present study was to characterize and understand
the distribution of the denitrifying activity in the upper
vadose zone layers. This activity depends on the density
of denitrifiers and their specific denitrifying activity.
These two parameters result from (i) the possible advan-
tage conferred by the ability to reduce N oxides for the
medium colonization and (ii) whether environmental
conditions induce the expression of their denitrifying ac-
tivities. Therefore, denitrifying potential and semi-po-
tential activities were analyzed with regard to [NO;] and
organic-C distributions, as well as heterotroph bacteria
pumbers and aerobic respiratory specific activity as indi-
rect indicia of the aeration of the soil. This procedure was
repeated for two soil profiles distinguished from each
other by annual water regime and risk of anaerobic con-
ditions.

2. MATERTALS AND METHODS

2.1. Experimental sites and sample collections

Two sites were chosen near Avignon (France), in a
small region, labeled a “zone vulnérable” with regard to
major groundwater NO;~ pollution due to agricultural
practices (EEC 91-676 directive). Both correspond to
calcareous loamy clay soils. Saint-Pierre soil (43°99' N;
5°00' E) is a fluvic hypercalcaric cambisol (FAO classifi-
cation). Ferro-calceric concretions and reduction-oxida-
tion stains — indicating the existence of temporary
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Table 1. Main characteristics of the Saint-Pierre and Pichone soil profiles.

Organic-C =~ WFPS*

Layer®* Clay® Loam® Sand® Total carbonaie  Density C/N NG;- NH,*
(%) (%) (%) (g-kg™ (g-cm™) (mmol-kg” (mmolkg?  (gkg™)
dw seil) dw soil)

SP1 58.3 323 9.4 444 1.14 8.6 1.03 0.21 20.30 0.54
SP2 57.5 33.0 9.5 581 1.40 8.9 0.81 0.28 15.28 0.75
SP3 75.0 18.8 6.2 966 1.07 11.9 0.88 0.03 4.16 0.85
Pt 49.8 40.7 9.5 363 1.34 9.1 0.10 0.15 12.88 0.45
P2 52.1 41.7 6.2 343 1.51 8.6 0.07 0.08 8.81 0.65
P3 414 325 261 265 1.58 8.4 0.36 0.10 5.95 0.65
P4 40.9 29.0  30.1 345 1.63 9.3 1.44 0.07 595 0.604

2 SP: Saint-Pierre (1: layer 0~30 cm; 2: layer 30~70 cmy; layer 70—145 cmy); P: Pichone (1: layer 0-35 cm; 2: layer 35-70 cm; 3: layer 70-100 cm; 4: layer

100-130 cm).
b Values obtained after decarbonation,
¢ Water Filled Pore Space at the sampling date.

PH,p ranged between 8.3 and 8.8 with depth for the Saint-Pierre site and had a constant value of 8.4 for the Pichone site.

anaerobiosis — are present in the lower half of the profile.
At sampling time, spinach was cropped and the water ta-
ble was at 1.45 m depth. Pichone soil (44°01'N; 5°01' E)
is a haplic calcisol (FAQO classification). At sampling
time, this soil was bare and tillage had already been per-
formed for the next cereal crop. The preceding crop was
corn. The water table was at about 10 m depth. Character-
istics of the upper vadose zone layers of these 2 sites are
reported in Table I. At sampling time, Pichone was drier
than Saint-Pierre.

According to pedological observations, 3 and 4 layers
were defined in the first 1.45 and 1.3 m of Saint-Pierre
and Pichone, respectively. Almost 5 kg of fresh soil were
sampled in each layer at the end of March 2000. The sam-
ples were air dried for 24 h at room temperature in order
to obtain approximately 0.1 g H,0-g™ soil moisture and
sieved thereafter at 2 mm. The soil samples were stored
in sealed plastic bags at 4 °C in the dark, until use.

2.2. Enumeration of heterotroph, denitrifying
and MO, -reducing bacteria by the most probable
number (VMPN) method

Triplicate microbial enumerations were performed in
May 2000. Soil amounts equivalent to 10 g dw were ho-
mogenized in 50 m! of NaCl (8 mg-1" solution) for
1.5 min, with a Waring blender. The soil suspension was
serially diluted 10-fold. One hundred microliters of the

dilutions were aliquoted in 8 x 12 wells of microtiter
plates containing 100 pl of Nufrient Broth (NB, Difco,
Detroit, USA) concentrated twice. For denitrifying bac-
teria, the medium was amended with KNO; (5 mm). The
plates were incubated at 28 °C for 7 and 12 days for
heterotroph and denitrifier enumerations, respectively.
For denitrifier enumerations, anaerobic conditions were
obtained using the BBL GasPack Pouch System (Becton
Dickinson, Sparks, USA). The presence of heterotrophs
was revealed by the turbidity in positive wells. The pres-
ence of denitrifiers was considered positive if neither
NO,; nor NO,” was detected using Morgan's reagent and
Griess-Ilosway's reagent, respectively. The presence of
NOj; reducers was considered positive if only NO,” was
detected. The most probable number of heterotroph or
denitrifying micro-organisms was estimated by Cochran's
method [3].

2.3. Denitrification measurement

Potential denitrification activity (PDA) and semi-po-
tential denitrification activity (SPDA) were measured for
each layer in April 2000. PDA corresponds to the activity
in non-limiting NO,™ and organic-C and anaerobe condi-
tions, whereas SPDA corresponds to the activity solely in
non-limiting NO;~ conditions. For each measurement,
25 g of air dried soil were placed into 3 150 ml plasma
flask, and 25 ml of a solution containing either 40 mm
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KNO,™ and 10 mm succinic acid were added for PDA
measurement, or 40 mm KNO;" only for SPDA measure-
ment. Anoxic conditions were obtained by 3 cycles of al-
ternating vacuum (3 min) and N, filling (3 min). Nitrogen
in the flask was equilibrated with the atmospheric pres-
sure with a syringe needle, and 3.6 ml of N, were re-
placed by 2.4 ml of C,H, to inhibit N,O reduction, and
1.2 ml of Kr to detect leakage. The plasma flasks were
then incubated at 20 °C under shaking. 0.25 ml gas sam-
ples were withdrawn with a pressure-lock syringe (SGE
11, SGE, France) 3, 4, 5 and 6 h after introducing C,H,
and immediately analyzed for N,O by ECD gas chroma-
tography with a HP 5890 Series II fitted with 2 porapak Q
column (80—100 um mesh, 2 m) coupled to an integration
software on a PC workstation. The carrier gas was Ar-
CH, (95/5), and the temperatures were 50 and 300 °C for
the oven and the detector, respectively. Other 0.25 ml gas
samples were used for O,, CO,, N,, C;H,, and Kr analysis
by TCD gas chromatography with a HP 5890 Series 11 fit-
ted with porapak Q (80-100 pm mesh, 1.8 m) and molec-
ular sieve (1.5 A, 1.8 m) columns coupled to the same
integration software. Carrier gas was He, and the temper-
atures were 50 and 120 °C for the oven and the detector,
respectively. The relative precision for the two GC was
about 0.5-1%. A simple linear regression was used to es-
timate the denitrifying activity expressed in mol N-
N,Okg™' dw soil-s”’. The ECD precision enabled us to
detect a denitrification activity of about 3 x 107" mol
N,O0-kg™ dw soil-s with a variation coefficient of about
1%. Three replicates were performed for each layer. Po-
tential and semi-potential denitrifying specific activities
(PDSA and SPDSA respectively, expressed in mol
N,O-cell'-s™) were obtained by expressing PDA and
SPDA per denitrifying bacteria, respectively.

2.4. Microbial respiration measurement

Microbial respiration measurements were performed
in April 2000. The soil samples were re-wetted and equil-
ibrated at a 0.001 MPa water suction for 48 h at 20 °C.
One hundred grams of fresh soil were placed into a
150 ml plasma flask. A volume of 1.2 ml was replaced by
Kr to detect possible gas leakage. Gas samples of 0.25 ml
were withdrawn 0, 24, 48 and 72 h after sealing the
flasks, and immediately analyzed for O,, CO,, N,, and Kr
using the GC equipped with a TCD. A simple linear re-
gression was used to estimate the O, consumption, the
aerobic respiratory activity (ARA, expressed in mol
0,-kg™ dw soil-s"). Three replicates were analyzed for
each layer. Aerobic respiratory specific activity (ARSA

expressed in mol O,.cell”.s™") was obtained by express-
ing respiration activity per heterotropic bacteria.

2.5 Statistical aralyses and other treatments

Three statistical treatments were performed:

(i) Means and confidence intervals (P <0.90) of the mean
microbial number densities were estimated assuming
a Log-normal distribution, as suggested in Cochran's
method [3]. Using 0.90 as a critical value was justi-
fied by the fact that differences were often significant
and not significant using 0.90 and 0.95 as critical val-
ues, respectively. Because deviations in microbial ac-
tivity measurements between replicates can be
overlooked (see Results section), confidence inter-
vals (P < 0.90) for the specific activities were de-
duced from the mean PDA and SPDA and the
confidence intervals (P < 0.90) of the mean microbial
numbers;

(ii) A statistical test of the existence of statistical differ-
ences between profile layers, using the ANOVA
method;

(iii) Confidence intervals (P < 0.90) of the slopes be-
tween microbial measurements and depth enabled us
to assess better whether microbial activity or number
density vary with depth.

3. RESULTS

3.1. Distribution of helerotrophs, NO, -reducers
and denitrifiers

The ensities of heterotrophs, NO, -reducers, and
denitrifiers in each vadose zone layer are presented in
Figure 1. For both profiles, there was generally a de-
crease in the bacterial densities with increasing depth.
Nevertheless, it was not always possible to statistically
distinguish between the mean densities (P < 0.90), partly
because of the large uncertainty of the MPN method
(Fig. 1): e.g. the surface layers of the Saint-Pierre (i.c.
0-30 cm depth) and Pichone sites had means of 6.8 x 10°
and 1.5%10” heterotrophs cells.g" dw soil, and
[1.5x10% 3.1 X107, 6.2 X 10 3.8 X 10”] confidence in-
tervals (P < 0.90), respectively. For the Saint-Pierre site,
NO," reducing bacterial densities were statistically dif-
ferent (P < 0.90) between the 0—30 cm layer and the other
two layers (30-70 and 70-145 cm). No trend was
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Figure i. MPN epumeration of heterotrophic bacteria,
denitrifying bacteria and NO,™ reducers (confidence intervals are
for P < 0.90). A: Saint-Pierre soil profile, B: Pichone soil pro-
file.

observed for heterotroph and denitrifying bacteria, al-
though the mean heterotroph number was quite small in
the 70—145 cm layer with regards to the two upper layers.
For the Pichone site, although confidence intervals gen-
erally overlapped for adjacent layers, the slope coeffi-
cients between the depth and the density values were
significant (P < 0.90) for heterotroph bacteria and NO;
reducers. When considering each layer and microbial
community separately, there was no statistical difference
between the Saint-Pierre and Pichone sites for
heterotroph bacteria, NO;” reducers and denitrifying bac-
teria. To compare the bacterial densities in the Saint-Pi-
erre and Pichone upper vadose zone layers over the same
thickness, we averaged over the same 130 cm depth.
Thus, these bacterial densities were, respectively, for the
Saint-Pierre and Pichone sites: 3.9 x 10°and 6.0 x 10° for
heterotrophs, 6.7 x 10° and 4.0 x 10° for NO,™ reducers
and 4.2 x10* and 2.4 x 10* for denitrifiers. Therefore,
bacterial densities were higher for the Saint-Pierre site
than for the Pichone site, except for heterotroph bacteria
which were greater for the Pichone site.

The denitrifying bacteria — to — heterotroph bacteria
ratio significantly increased with depth for the Saint-

Denitrifying bacteria’heterotrophic bacteria ratio
0.00 0.01 0.02 0.03 0.04 0.05

M 2 et |
—4— Saint-Pierre

-4+ — Pichone

80 -

depth (cm)

100 4 “
120
140 J

Figure 2. Denitrifying bacteria — to — heterotroph ratio as a func-
tion of depth for theSaint-Pierre and Pichone soil profiles.

Pierre site (P < 0.90) (Fig. 2); it was 2.7 times higher in
the 70-145 cm layer of Saint Pierre than in the
100-130 cm depth layer of Pichone.

3.2. Potential and semi-potential denitrifying
activities

Potential and semi-potential denitrifying activities
are presented for both sites in Table II. It was not possi-
ble to measure the semi-potential denitrifying activity
in the 70-145 cm layer of Saint-Pierre, suggesting that
the actual value was lower than the detection limit of
3 x107"? mol N,0-kg™"-dw soil-s'. Confidence interval
limits were narrow, and facilitated the analysis of these
activities. PDA and SPDA decrease with increasing
depth for both soils: activity at 1| m depth was about 2%s
of its value in surface organic layers. PDA values were
higher than SPDA ones: the SPDA - to — PDA ratio
ranged between 0 for the 70~145 cm layer in the Saint-
Pierre site and 0.88 for the 100-130 cm layer in the
Pichone site (Tab. II). For the Saint-Pierre site, this ratio
decreased continually with increasing depth whereas, for
the Pichone site, it decreased until the 35-70 cm layer
and increased beyond this layer. ANOVA tests con-
firmed that PDA and SPDA significantly differ between
layers for each of the 2 profiles (P < 0.90).

Denitrifying activities were higher in the Saint-Pierre
site than in the Pichone site, and the SPDA —to — PDA ra-
tio was lower for the Saint-Pierre site in the first 70 cm
depth (Tab. II).
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Table IL. Denitrifying activities, respiratory activities and specific activities in the Saint-Pierre and Pichone profiles.

Layer PDA SPDA SPDA/PDA PDSA SPDSA ARA ARSA
(102 mol N;O- (1072 mol N,O- (10 mol N;O- (10 mol N,O-  (167°mol O, (102 mol O,
kgt dws) kg dws) cell!.s7) cell!.s71) kg dws) cell1.s71)
SP1 13200 (976)" 4300 (358) 0.33 20000 6510 354 (1.0) 44 .4
Sp2 3500 (51) 524 (32) 0.15 5310 795 14.2 (0.5) 22.5
SP3 32(3.5) below detection nd 227 nd 8.8(1.1) 253
................................................................... B e st e
P1 5800 (189) 2625 (110) 0.45 14300 6430 44.1 (7.6) 27.1
P2 284 (18) 48 (2.4) 0.17 849 143 16.6 (4.5) 48.5
P3 13 (1.0) 8(0.2) 0.62 178 101 8.2 (1.0) 34.6
P4 8 (1.4) 7(0.7) 0.88 80 62 15.1 (7.1) 215

Detection limit: 3 x 10™ mol N,O-kg-s™.
“ Numbers in parentheses are SE.
nd: not determined.

3.3. Denitrifying and aerobic respiratory specific
activities

For the two soil profiles, the distributions of PDSA
and SPDSA are presented in Table II. PDSA and SPDSA
decreased with increasing depth for both soil profiles:
values at about 1 m depth were only about 0.85% the val-
ues in the surface organic layer. PDSA and the SPDSA
were statistically identical for both soil profiles. Mean
PDSA values in the surface organic layer were 2 x 107
and 1.43 x107'¢ mol N,O-cell™.s™ for the Saint-Pierre
and Pichone sites, respectively. Mean SPDSA values in
the same layer were 0.651 x 107 and 0.648 x 107'¢ mol
N,O-cell*-s™" for the Saint-Pierre and Pichone sites, re-
spectively. Beyond the surface organic layer, PDSA and
SPDSA were higher in the Saint-Pierre site on average,
except for the deepest Saint-Pierre layer, where SPDSA
could not be detected. ANOVA tests confirmed that
PDSA and SPDSA significantly differ between layers for
each of the 2 profiles (P < 0.90).

ARSA values were not statistically different between
the Saint-Pierre and Pichone sites (Tab. II). The aerobic
respiratory specific activity did not vary with depth in the
first 2 and 3 layers for Saint-Pierre and Pichone, respec-
tively. It seemed to increase in the deepest layer of these
2 sites, although it was not statistically different with re-
gard to the overlapping of the mean confidence intervals.
However, ANOVA method indicates that ARSA values
significantly differ between layers (P < 0.90) for both
profiles. Mean ARSA values were 33 %10 and

37 x 107 mol Q,-cell!-s™' in the 2 and 3 first layers of the
Saint-Pierre and Pichone sites, respectively. In contrast,
mean ARSA values were 253 x 10 and 215 x 1072 mol
0,-cell*.s!, (i.e: 7.6 and 5.8 times greater, respectively)
in the deepest layer of the Saint-Pierre and Pichone sites,
respectively.

4. BISCUSSION

The aim of this work was to characterize and under-
stand the vertical distribution of the denitrifying activity,
in order to extend later to all the vadose zone models
combining transport and C and N transformations. Ex-
periments were therefore performed on two soil profiles
distinguished from each other by the annual water regime
and risk of anaerobic conditions. Because the
denitrifying activity depends on the density of
denitrifiers and their specific denitrifying activity —
which is exacerbated in anaerobic conditions —, we try to
relate these two parameters to additional measurements
on [NO,], organic-C and O, consumption.

4.1. The effect of geochemical characteristics on
denitrification

The Saint-Pierre site had higher contents in NO;™ and
total organic-C than the Pichone site (Tab. I). Organic
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carbon content decreased with increasing depth from
20.3 to 4.2 gkg™! and from 12.9 to 5.95 g-kg™ for the
Saint-Pierre and Pichone sites, respectively. NO;™ con-
tent decreased from 1.03 to 0.88 mmol-kg™ dw soil for
the Saint-Pierre site, whereas it first decreased from 0.15
to 0.08 mmol-kg™ dw soil, and increased thereafter to
1.44 mmolkg™” dw soil in the deepest layer for the
Pichone site. Ferro-calceric concretions and reduction-
oxidation stains present only in the lower half of the
Saint-Pierre profile probably denote that its water regime
increases the risk of transient anaerobic conditions.

The range of Michaelis constant estimates for
denitrification found in the litterature (1.42 x 107> mmol
NO,™-dm™ solution [19] to 6.0 mmol NO, -dm™ solution
[9] includes the NO;™ concentrations in the Pichone and
Saint-Pierre sites, suggesting that NO,” can limit
denitrification in situ, in so far as the lowest K, estimates
have been obtained on homogeneous soil slurries [19],
and the highest values have been obtained on intact soil
cores [9]. It has already been shown that the presence or
the absence of NO;™ in anaerobic conditions can affect
the synthesis of denitrification enzymes [15].

The effect of organic-C variation with depth is com-
plex, because (i) it affects simultaneously aerobic and an-
aerobic microbial activities, and (ii) the amount of total
organic-C insufficiently describes the effect of organic
matter, which also depends on its nature. Dealing with
the nature of organic-C, it is generally accepted that solu-
ble compounds are better used than non-soluble ones {12,
21, 22]. Nevertheless, fulvic and humic acids — the most
abundant dissolved organic compounds (DOC) [7], [28,
36] — are poorly consumed [7] whereas hydrophilic acids
and simple compounds are better used [34]: conse-
quently, only a small fraction of DOC is really mineral-
ized [34].

Measurements of microbial activities showed a low
variability between replicates (25 and 100 g of fresh soil
for each replicate in denitrification and respiration char-
acterizations, respectively). PDA and SPDA decreased
like organic-C with increasing depth (Tab.II). The PDA
values found in Saint-Pierre and Pichone surface layers
were either of the same order of magnitude [24] or be-
tween 2.8 to 10 times higher for the Saint-Pierre than
other studies [11], [23, 30]. The SPDA values of the
Saint-Pierre site were smaller than those found by [6, 13].
As already observed [11, 30], the PDA decreased with
depth, and was similar to the results obtained by [30].
However, PDA values of Saint-Pierre were 11 times
lower than [11] at 1 m depth. The variation in SPDA —to
— PDA ratio is complex. This ratio reflects the limiting

effect of organic-C on the denitrifying activity. PDA
results from (i) the density of denitrifiers, which are fac-
ultative heterotrophs (i.e. which also grow in aerobic
conditions), and (ii) their specific denitrifying activity
which depends on the synthesis and activation of
denitrification enzymes related to environmental condi-
tions, including O, partial pressure and NO,™ concentra-
tion [35].

4.2, Microbial distributions and specific activities

A decrease in micro-organisms with increasing depth
was observed as a general trend (P < 0.90). This trend is
generally observed within several meters below the sur-
face [5] and micro-organisms are still present below
more than 40 m depth [2]. The amounts of heterotroph
bacteria in these soils were about 107 cells.g”! dw soil
(surface layer) which is in the same range as those found
by other studies. They were lower than [5, 35] who found
10% cells-g! dw soil but were higher than [37], even if the
MPN method leads to generally large uncertainties be-
tween replicates, in agreement with the large confidence
intervals for each bacterial enumeration. These orders of
magnitude are those expected in the method [3].

The amounts of denitrifying bacteria were quite ho-
mogeneous in both soil profiles, although they seemed to
decrease slightly with increasing depth. The density of
denitrifiers was lower than that found by [17] but was
still higher than [37] for an organic layer. Although there
is uncertainty concerning MPN enumeration results, the
general trends in denitrifying activity are in agreement
with the trend in the density of denitrifiers. As an exam-
ple, the mean denitrifier density was higher in the Saint-
Pierre site than in the Pichone site, in accordance with the
higher PDA and SPDA in the Saint-Pierre site.

The denitrifying — to — heterotroph bacteria ratio was
between 0.25 and 4.08%, according to previous results
restricted to the soil surface layer: [17] obtained aratio of
5 and 10% for soil under permanent pasture and cropped
soil, respectively, and [37] obtained a ratio between 0.7
and 6.9% for a cropped soil. This ratio increased with
depth, especially within the Saint-Pierre profile. This ra-
tio is generally considered to be a biological indicator of
the advantage conferred by the ability to denitrify in col-
onizing a medium [27]. This ratio shows that the
denitrifying capacity favors the colonization of deeper
layers within the Saint-Pierre profile, where reduction-
oxidation stains denote the risk of transient anoxic condi-
tions.
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The NO,™ reducers — to — heterotroph bacteria ratio
value was quite high (7 times higher) in the 0-30 cm
Saint-Pierre site compared with the 0-35 cm Pichone site
(result not shown). This may result from agricultural
practices. It can be explained by the spreading of fer-
mented waste one month before sampling. Indeed, NOy”
reducers include fermenting bacteria, which can reduce
NO, in NO, but cannot carry out the subsequent
denitrification steps. Indeed, this difference first results
from an increase of about 5 % 10° NO;™ reducers per g of
soil between the surface layers of the Saint-Pierre and
Pichone profiles (Fig. 1). It cormresponds to about
35 kg-ha™' of NO;™ reducer biomass, which is lower than
2% of the mass of generally spread waste.

Denitrifying specific activity and specific aerobic re-
spiratory activity made it possible to estimate the perfor-
mance of denitrifying and heterotroph bacteria,
respectively. The PDSA values were higher than those
found by [17] in the organic layer soil, whereas the
ARSA values were in the same range as those measured
by [31]. The ARSA values did not vary significantly (P <
0.90) in the 2 and 3 first layers of the Saint-Pierre and
Pichone sites, respectively, and increased in the deepest
layer, showing a greater performance of heterotroph
cells. This could be attributed to two main reasons: (1) as
oxygenation is supposed to decrease with increasing
depth, micro-organisms increased their performance by
generally changing their terminal oxidase, i.e.: they sub-
stituted their o cytochrom with the d cytochrom [25]
and/or (2) as organic matter content decreased with in-
creasing depth, the relative abundance of oligotroph pop-
ulations increased and induced an increase in the average
performance of heterotrophs. Finally, the ARSA values
showed that heterotroph micro-organisms modified their
biodiversity to adapt to environments which were poorly
supplied with organic matter. This biodiversity becomes
less important in ecosystems with poor nutrient supply
[2]. PDSA and SPDSA decreased with depth, and like
PDA and SPDA, PDSA was higher than SPDSA.
Denitrifying bacteria performance decreased with depth,
as some denitrifying conditions like organic-C were un-
favorable. Variations in PDSA might result from a
change in denitrifier biodiversity and/or a low expression
of their denitrifying ability due to the poor organic matter
content of these layers (Tab. I) but also due to a lower ox-
ygenation and NO;™ content. The results for SPDSA
might be explained by the limiting C substrate so that
denitrifying bacteria were less efficient in decomposing
organic matter forms in the deepest layers. In fact, at the
same content of really usable organic-C, the higher the
specific denitrifying activity is, the higher is the risk of

limitation of the potential denitrification activity by the
organic-C, as was observed in this study. Potential
denitrification specific activity (PDSA) was higher in the
Saint-Pierre site than in the Pichone site; although the or-
ganic-C content of the Saint-Pierre was higher, the SPDA
— to — PDA ratio was lower in this site. PDSA is also
lower on Pichone soil, resulting from the better aeration
status of this profile which reduces the expression of a
denitrifying activity.

Therefore, large variations of the specific denitrifying
activity may be expected, whereas it may be assumed that
specific aerobic respiration is less variable as long as
heterotrophs are mainly aerobic bacteria (specific aero-
bic respiration is expressed per heterotroph bacteria). It
was observed that at the same content of usable organic-
C, the higher the specific denitrifying activity is, the
higher the risk is of limiting the potential denitrification
activity by the organic-C.

5. CCNCLUSICN

In order to investigate denitrification in the vadose
zone below the organic surface layer, aerobic respiration
and denitrification were measured and combined with
functional community enumeration (heterotrophs,
denitrifiers and NO;-reducers) within two profiles, dis-
tinguished from each other by the risk of transient
anaerobiosis, resulting from the water regime and evi-
denced by reduction-oxidation stains in the poorly aer-
ated ones.

The Saint-Pierre site showed more favorable condi-
tions for denitrification, such as an anoxic regime, and
the presence of high organic C and NO,™ contents.

The denitrifier — to — heterotroph bacteria ratio, the
specific denitrifying activity and the specific aerobic res-
piration suggested a change in microbial diversity and/or
an adaptation to environmental conditions including ox-
ygenation, NO;™ content or organic matter content in the
deepest layers.

Variations of depth and time in the specific
denitrifying activity should be accounted for in mecha-
nistic models of denitrification, which generally suppose
that denitrification is proportional to the denitrifying bio-
mass, when explicitly describing microbial dynamics.
Therefore, bacterial enumeration without microbial ac-
tivities cannot inform alone on denitrification in the
vadose zone. There is a need to account for seasonal vari-
ations in specific denitrifying activity and denitrifier
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biomass, which may result from changes in aeration and
NO;™ concentration, as well as quantitative and qualita-
tive changes in the organic matter.
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ANNEXE 2

SCHEMA DE CONCEPTION DES CAPTEURS

D’ATMOSPHERE DU SOL
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ANNEXE 2

Bouchon pour
tube 25 mm

>

Ouverture diamétre 9 mm pour

|| faire sortir le capillaire de:

prélévement de gaz

(Bext = 7 mm, iy = 5 mm
Tube CPVC tuyau cristal)

Diamétre externe 25 mm o . .

(rallonge) 19 mm

M¢énisque d’épaisseur 3.5 mm
découpé & partir d’un bouchon

< pour tuyau diamétre 20 mm,
— perforé 4 5 mm au centre et

collage d’un embout pour fixer

A le capillaire
30 mm L J Embout (origine tube 20 mm
diam. ext.) collé sur le
ménisque puis I’ensemble est
collé contre I’épaulement de la
4 rallonge

Crépine perforée a 3 mm tous

<«—— les 20 mm a partir des
extrémités de part et d’autre du
tube et en quinconce

L

120 mm

Embout (origine tube 20 mm
J e diam. ext) collé dans la
] crépine

" 20 mm

Bouchon pour ____,
tube 25 mm
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